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If we view microbes (all those organisms invisible to the unaided eye)
as mere “germs”, hence unworthy of our consideration as part of the
biodiversity, we slight those organisms that provide our air and fertilize
our soil, and we separate essential processes from the web of the life.
We codify our ignorance and preclude learning to use the recycling and
gas production skills of the so-called lower organisms. The old labels
impede the spread of knowledge about the mutually dependent diversity

of life and its importance to our well-being.

Lynn Margulis



RESUMO

O lixiviado de aterro sanitario € uma agua residuaria complexa e que exige
tratamento para mitigar seu impacto ambiental. Neste estudo, o lixiviado apresentou
elevada concentragdo de nitrogénio amoniacal total (NAT), superior a 600 mg N L™,
e limitada disponibilidade de matéria organica biodegradavel, estimada entre 26% e
39% da matéria organica total, caracteristicas que favorecem o tratamento por
bioprocessos autotroficos como a nitrificagdo parcial e o anammox. O lixiviado
exerceu efeito inibitério ao crescimento das raizes de Allium cepa, o que sugere a
sua potencial toxicidade. Para o tratamento do lixiviado, dois biorreatores aerdbios
em escala de bancada, denominados R1 e R2, foram operados em bateladas
sequenciais por 600 dias. Durante a operacdo de R1 e R2, trés estratégias de
engenharia de microbiomas foram avaliadas: aclimatacdo e enriquecimento da
biomassa nitrificante, manipulacdo das condigcbes operacionais e bioaumento. A
aclimatacdo com meio mineral e baixa concentracéo de NAT afluente (160 mg N L™)
resultou em eficiéncia média de remocdao do NAT de 90% para ambos os
biorreatores, provavelmente devido a intensificacdo da atividade das bactérias
oxidantes da aménia (BOA). A manipulacao das condi¢cdes de aeracado e o controle
da concentragdo de oxigénio dissolvido demonstraram ser eficazes na redugédo do
consumo energético e na limitacdo da producao de lodo excedente. A mudancga da
aeragao continua para a intermitente nédo prejudicou a eficiéncia de remogéo do
NAT. Entretanto, o aumento da concentragdo do afluente, de 160 mg N L™ para 400
mg N L™, esteve associado a reducéo da eficiéncia de remocdo do NAT para ambos
os biorreatores, com variagao entre 31% e 88% durante o tratamento do lixiviado. O
bioaumento contribuiu para o maior acumulo de nitrito, beneficiando bioprocessos
autotroficos como a nitrificagdo parcial e o anammox. Durante a operagdo dos
biorreatores, foram identificados desafios associados ao controle da atividade das
bactérias oxidantes do nitrito (BON), que podem dificultar a implementagéo de
alguns bioprocessos. Por exemplo, a concentragao da aménia livre, que variou entre
3,1 mgN L' e 108,3 mg N L' ea aeracao intermitente n&o provocaram a inibigao
significativa e duradoura desses organismos, contrariando estudos prévios. A
caracterizagao da microbiota revelou a predominancia dos géneros Nitrosomonas e
Nitrospira como os principais representantes de BOA e BON, respectivamente.
Foram também identificadas sequéncias associadas a bactérias anaerdbias do
género “Candidatus Kuenenia”, o que sugere a formagdo de micronichos durante o
adensamento dos flocos bioldgicos de R1 e R2. Apesar das condigdes associadas
ao tratamento do lixiviado favorecerem os bioprocessos autotroficos, foram
detectados géneros de bactérias heterotroficas desnitrificantes, como Denitratisoma,
que podem ter contribuido para a remogao do nitrogénio do lixiviado. Os resultados
sugerem que as estratégias de engenharia de microbiomas podem favorecer a
manutencdo de grupos microbianos com capacidades metabdlicas distintas em
sistemas de tratamento de lixiviado. Finalmente, o conhecimento produzido nesta
pesquisa pode contribuir para o desenvolvimento de abordagens mais eficientes e
de menor custo para a remogao do nitrogénio amoniacal, auxiliando no cumprimento
da legislagdo ambiental e reducédo dos impactos negativos causados pelo lixiviado
de aterro sanitario.

Palavras-chave: lixiviado de aterro sanitario; nitrificacdo; anammox; desnitrificagao;
aeracgao intermitente; bioaumento.



ABSTRACT

Landfill leachate is a complex water matrix that requires treatment to mitigate its
environmental impact. In this study, the leachate exhibited a high concentration of
ammonia nitrogen (exceeding 600 mg N L") and a low concentration of
biodegradable organic matter, estimated to range between 26% and 39% of the total
organic matter concentration. These characteristics favor treatment by autotrophic
bioprocesses, such as partial nitrification and anammox. The leachate inhibited
Allium cepa root growth, indicating potential toxicity. Two aerobic bench-scale
bioreactors, labeled R1 and R2, were operated in sequential batch mode for a total of
600 days. Three microbiome engineering strategies were assessed during the
operation of R1 and R2: acclimatization and enrichment of the nitrifying biomass,
manipulation of operating conditions, and bioaugmentation. Acclimatization with a
mineral medium and low influent total ammonia nitrogen (TAN) concentration (160
mg N L) resulted in an average TAN removal efficiency of 90% in both bioreactors,
likely due to enhanced activity of ammonia-oxidizing bacteria (AOB). Adjustments to
the aeration conditions and dissolved oxygen levels proved to be effective in
reducing energy consumption and limiting excess sludge production. The
effectiveness of TAN removal was not affected when the aeration mode was
changed from continuous to intermittent. However, when the influent TAN
concentration increased from 160 mg N L to 400 mg N L™, the TAN removal
efficiency in both bioreactors decreased, ranging between 31% and 88% during the
leachate treatment. Bioaugmentation increased nitrite accumulation, enhancing
autotrophic bioprocesses such as partial nitrification and anammox. However,
challenges appeared during bioreactor operations in controlling the activity of nitrite-
oxidizing bacteria (NOB), which can hinder the implementation of certain
bioprocesses. Free ammonia concentrations ranging from 3.1 mg N L™ to 108.3 mg
N L' and intermittent aeration did not significantly inhibit these organisms,
contradicting previous findings. Microbial characterization showed that Nitrosomonas
and Nitrospira were the dominant genera of AOB and NOB, respectively.
Additionally, sequences related to anaerobic bacteria of the genus “Ca. Kuenenia”
were identified, indicating the formation of microniches within the biological flocs of
R1 and R2. Even though the conditions were favorable for autotrophic bioprocesses,
heterotrophic denitrifying bacteria, such as Denitratisoma, were also found and may
have played a role in reducing nitrogen levels in the leachate. These findings indicate
that microbiome engineering strategies could help maintain microbial groups with
unique metabolic capabilities in leachate treatment systems. Finally, the knowledge
gained from this research may aid in developing more efficient and cost-effective
methods for ammonia nitrogen removal, thereby facilitating compliance with
environmental regulations and reducing the negative impacts of landfill leachate.

Keywords: landfill leachate; nitrification; anammox; denitrification; intermittent
aeration; bioaugmentation.



FIGURA 2.1 —

FIGURA 2.2 —

FIGURA 2.3 -

FIGURA 2.4 —

FIGURA 2.5 -

FIGURA 2.6 —

FIGURA 3.1 —
FIGURA 3.2 —

FIGURA 3.3 —
FIGURA 3.4 -

FIGURA 3.5 —
FIGURA 3.6 —

FIGURA 4.1 —
FIGURA 4.2 —

FIGURA 4.3 -

FIGURA 4.4 —

FIGURA 4.5 -

LISTA DE FIGURAS

PRINCIPAIS REACOES ASSOCIADAS A REMOCAO BIOLOGICA
DO NITROGENIO AMONIACAL DE AGUAS RESIDUARIAS ......... 26
PRINCIPAIS GRUPOS DE MICRO-ORGANISMOS

NITRIFICANTES ... .. 30
PRINCIPAIS GRUPOS TAXONOMICOS DE BACTERIAS
OXIDANTES DE AMONIA .......oovimiiiitieieeeeeeeeeee e, 30
PRINCIPAIS GRUPOS TAXONOMICOS DE BACTERIAS
OXIDANTES DE NITRITO ...t 34

ESTRATEGIAS DA ENGENHARIA DE MICROBIOMAS E
APLICACAO PARA A REMOGCAO DO NITROGENIO DE AGUAS

RESIDUARIAS ...t 38
ABORDAGENS DE “BAIXO PARA CIMA” E DE “CIMA PARA
BAIXO” DA ENGENHARIA DE MICROBIOMAS ..........cccovieeiiinnen. 39

ETAPAS PRINCIPAIS PARA A REALIZACAO DA PESQUISA....... 52
DISPOSICAO DAS SEMENTES DE CEBOLA NAS PLACAS DE

PETRI e 57
BIORREATOR E1 E INSTALAGOES.........ocoiveeeeieeeceee e, 59
PROCEDIMENTO REALIZADO PARA O PREPARO DA BIOMASSA
PARA O BIOAUMENTO ....ocoiiiiiiiiiiiiee et 61
BIORREATORES R1 E R2 E INSTALACOES........ccovcvevereiene, 62

CARACTERISTICAS E ESTRATEGIAS DE ENGENHARIA DE
MICROBIOMAS DAS FASES OPERACIONAIS PARA R1 E R2.....64
CONSUMO DO NAT EM FUNCAO DO TEMPO DE INCUBAGAO .75
CONCENTRACAO EFLUENTE DE NAT, NITRATO E NITRITO AO

LONGO DA OPERACAO DO BIORREATORET ....ccvcvvviveeeree, 79
EFICIENCIA DE REMOGAO DO NITROGENIO E PAN AO LONGO
DA OPERAGAQ DO BIORREATOR E1 ..o 81

CONCENTRAGAO DE NITROGENIO ORGANICO CONSUMIDO E
NITROGENIO INORGANICO EFLUENTE AO LONGO DA
OPERAGAOQ DO BIORREATOR E1 ..o, 82
PRINCIPAIS GENEROS MICROBIANOS IDENTIFICADOS NO
BIORREATOR ET ..o 83



FIGURA 4.6 — CONCENTRAGAO DE SOLIDOS SUSPENSOS FIXOS E

VOLATEIS PARA O BIORREATOR E1 ..ot 87
FIGURA 4.7 — RELAGAO SSV/SST EM FUNCAO DO TEMPO ........cccevrverrennnn 90
FIGURA 4.8 — VL3 EM FUNCAO DO TEMPO ......ocooiiiiiiiiicieieeeeee e 91
FIGURA 4.9 — MICROGRAFIAS OPTICAS DO LODO DER1 ER2........ccceuc....... 93
FIGURA 4.10 — MICROGRAFIAS ELETRONICAS DE VARREDURA DO LODO DE
R1 E R2 — AUMENTO DE 5000-7000X .........cccomiiimmiiennriieeeniirnenn 94
FIGURA 4.11 — MICROGRAFIAS ELETRONICAS DE VARREDURA DO LODO DE
R1 E R2 — AUMENTO DE 1500X .......outiiiiiiiiiiiiiiiieeee e 95
FIGURA 4.12 — MICROGRAFIAS ELETRONICAS DE TRANSMISSAO DO LODO
DE R1: ASPECTO GERAL DA MATRIZ EXTRACELULAR............. 96

FIGURA 4.13 — MICROGRAFIAS ELETRONICAS DE TRANSMISSAO:
AGRUPAMENTOS MICROBIANOS PRESENTES NOS FLOCOS
BIOLOGICOS DE RT ..ot 98

FIGURA 4.14 — MICROGRAFIAS ELETRONICAS DE TRANSMISSAO: MICRO-
ORGANISMOS PRESENTES NOS FLOCOS BIOLOGICOS DE

R ettt 99
FIGURA 4.15 — MICROGRAFIAS OPTICAS DO LICOR MISTO DE R1 E R2:
PROTOZOARIOS E METAZOARIOS ......ccoooiiiiieeeeeeeeeeeeee, 100
FIGURA 4.16 — EFICIENCIA DE REMOCAO DE NAT, NITROGENIO INORGANICO
E NITROGENIO TOTAL PARARTER2 ..o, 104
FIGURA 4.17 — PERCENTAGEM DE ACUMULO DO NITRITO PARA R1 E R2....105
FIGURA 4.18 — SERIE DE SOLIDOS EM FUNCAO DO TEMPO.........ccccveuvnnn.... 106
FIGURA 4.19 — EFICIENCIA DE REMOCAO DO NAT E PAN PARA R1 E R2 NA
FASE IA-2 ..ottt 108
FIGURA 4.20 — CONCENTRACAO DE NITRITO E NITRATO NO EFLUENTE DE R1
ER2NAFASE IA-2 ...t 109
FIGURA 4.21 — NITROGENIO AMONIACAL TOTAL CONSUMIDO E NITRITO E
NITRATO PRODUZIDOS EM RTE R2....cooiioiiieeeeeeeeeeeeeen, 110
FIGURA 4.22 — MICROGRAFIAS ELETRONICAS DE VARREDURA DO LODO DE
RIER2 = FASE IA-2. ..ot 111

FIGURA 4.23 — EFICIENCIA DE REMOGAO DO NAT NAS FASES IA-2 E IB....... 112
FIGURA 4.24 — PERCENTAGEM DE ACUMULO DO NITRITO E CONCENTRAGCAO
EFLUENTE DE NITRITO E NITRATO NAS FASES IA-2E IB....... 114



FIGURA 4.25 — MICROGRAFIAS ELETRONICAS DE TRANSMISSAO: CELULAS
SENESCENTES ... 115
FIGURA 4.26 — RESULTADOS PARA O ENSAIO EM BATELADA PARA
AVALIACAO DA ACLIMATACAO DA MICROBIOTA DE R1 E R2 116
FIGURA 4.27 — EFICIENCIA DE REMOGAO DO NAT E PAN DURANTE AS FASES
IB B 1T e 118
FIGURA 4.28 — EFICIENCIA DE REMOGAO DO NAT E PAN DURANTE AS FASES
-1 E -2 e 119
FIGURA 4.29 — EFICIENCIA DE REMOGAO DO NAT E PAN DURANTE AS FASES
-2 B I e 120
FIGURA 4.30 — CONCENTRACAO EFLUENTE DE NITRITO E NITRATO DURANTE
AS FASES -2 E 1o 122
FIGURA 4.31 — COMPRIMENTO DAS RAIZES DE A. cepa APOS EXPOSICAO
AOS AGENTES AVALIADOS ... 123
FIGURA 4.32 - PARAMETROS DE GERMINACAO DAS SEMENTES DE A. cepa
APOS EXPOSICAO AOS AGENTES AVALIADOS........................ 124
FIGURA 4.33 — EVOLUCAO TEMPORAL DA COMUNIDADE DE PROTOZOARIOS
E METAZOARIOS DE RTE R2.....oviiieieeeeeeeeeeeeeeeeeeee e 126
FIGURA 4.34 — CORRELOGRAMA ENTRE AS VARIAVEIS E PARAMETROS
AVALIADOS DURANTE AS FASES IA-1 E IA-2 PARAR1 ER2..128
FIGURA 4.35 - CORRELOGRAMA ENTRE AS VARIAVEIS E PARAMETROS

AVALIADOS DURANTE A OPERACAODERTER2................... 132
FIGURA 4.36 — CONCENTRACAO DO NAT E AMONIA LIVRE DURANTE A
OPERAGAO DE RTER2 ....ouiiiiicieecee e, 133
FIGURA 4.37 — EFICIENCIA DE REMOGAO DO NAT PARA R1 E R2 DURANTE AS
FASES -2 E IV oot 139
FIGURA 4.38 — PERCENTAGEM DE ACUMULO DO NITRITO PARA R1 E R2 COM
ENFASE NAS FASES 1I-2 E V... 141
FIGURA 4.39 — CONCENTRACAO DO NITRITO E NITRATO DURANTE A
OPERAGAO DE RTE R2 ..ot 142
FIGURA 4.40 — PERFIL DE CONSUMO DO NAT E DE PRODUGAO DE NITRITO E
NITRATO DURANTE UM CICLO OPERACIONAL DE R1 ............ 144

FIGURA 4.41 — ABUNDANCIA RELATIVA DOS GENEROS DETECTADOS NAS
AMOSTRAS DOS BIORREATORES R1 E R2 NAFASE IV.......... 146



FIGURA 4.42 — EFICIENCIA DE REMOGAO DO NAT, NITROGENIO INORGANICO
E NITROGENIO TOTAL PARAR1 ER2 NAS FASESIVE V....... 151
FIGURA 4.43 — PERCENTAGEM DE ACUMULO DO NITRITO PARA R1 E R2

DURANTE A FASE V..o 152
FIGURA 4.44 — CONCENTRACAO DE NITRITO E NITRATO DURANTE A
OPERACAO DE RTE R2 ...oiiiiiiiiececeee e, 153

FIGURA 4.45 — DISTRIBUICAO DOS GENEROS IDENTIFICADOS NAS
AMOSTRAS DOS BIORREATORES E1, R1 E R2
ANTERIORMENTE AO BIOAUMENTO.......cccooiiiiiiieiieiiieeeeenn 155

FIGURA 4.46 — ABUNDANCIA RELATIVA DOS GENEROS DETECTADOS NAS
AMOSTRAS DOS BIORREATORES E1, R1 E R2

ANTERIOREMENTE AO BIOAUMENTO ......ccooviiiiiiiiiiiiieeieien 157
FIGURA 4.47 — TAXA E EFICIENCIA DE REMOCAO DO NAT PARA R1 E R2
DURANTE AS FASES VE VI ..o 159
FIGURA 4.48 — PERCENTAGEM DE ACUMULO DO NITRITO PARA R1 E R2
DURANTE AS FASES V E VI ..ooiiiiiiiiiieec 162
FIGURA 4.49 — CONCENTRACAO DE NITRITO E NITRATO EFLUENTEEMR1E
R2 DURANTE A FASE V..o 163
FIGURA 4.50 — PRINCIPAIS FILOS IDENTIFICADOS NAS AMOSTRAS DOS
BIORREATORES R1 E R2 AO FINAL DAS FASES IV E VI.......... 166

FIGURA 4.51 — CLASSES AFILIADAS AO FILO PSEUDOMONADQOTA
IDENTIFICADAS NAS AMOSTRAS DOS BIORREATORES R1 E R2
AO FINAL DAS FASES IV E VI .ot 170

FIGURA 4.52 — DISTRIBUICAO DOS GENEROS IDENTIFICADOS NAS
AMOSTRAS DOS BIORREATORES R1 E R2 AO FINAL DAS
FASES IV E VI .ot 173

FIGURA 4.53 — ABUNDANCIA RELATIVA DOS GENEROS DETECTADOS NAS
AMOSTRAS DOS BIORREATORES R1 E R2 AO FINAL DAS

FASES IV E VI .o 174
FIGURA 4.54 — EFICIENCIA DE REMOGAO DA DQO PARA R1 E R2 ENTRE AS
FASES IB EV ..o 175

FIGURA 4.55 — COMPRIMENTO DAS RAIZES DE A. cepa APOS EXPOSICAO AO
AFLUENTE E EFLUENTE DE R ..o 188



LISTA DE QUADROS

QUADRO 2.1 — CONDIGOES ASSOCIADAS A PREVALENCIA DAS BON
RELEVANTES PARA O TRATAMENTO DE AGUAS

RESIDUARIAS ...t 36
QUADRO 2.2 - NUMERO DE ESPECIES CARACTERIZADAS DE MICRO-
ORGANISMOS NITRIFICANTES ... 50
QUADRO 3.1 - PARAMETROS PARA A CARACTERIZAGAO DO LIXIVIADO....... 56
QUADRO 3.2 - CONDICOES OPERACIONAIS PARA O BIORREATOR E1 .......... 59
QUADRO 3.3 - PARAMETROS PARA O MONITORAMENTO DO BIORREATOR
e 60
QUADRO 3.4 — CONDICOES PARA AS FASES OPERACIONAIS IAE IB.............. 65
QUADRO 3.5 — CONDICOES PARA AS FASES OPERACIONAIS I A VI............... 67
QUADRO 3.6 - PARAMETROS PARA MONITORAMENTO DO AFLUENTE E
EFLUENTE DOS BIORREATORES RTE R2Z......ccovvviiiiiiiieiee, 68

QUADRO 3.7 — AMOSTRAS PROCESSADAS PARA ANALISE DOS
MICROBIOMAS EM DIFERENTES FASES OPERACIONAIS ........ 72

QUADRO 4.1 — ABUNDANCIA RELATIVA DE PROTOZOARIOS E METAZOARIOS
EM RT E R2 oottt 101

QUADRO 4.2 — PRINCIPAIS PARAMETROS QUIMICOS PARA LIXIVIADOS DE
ATERRO SANITARIO E PADROES DE LANCAMENTO EM
CORPOS HIDRICOS ... oottt ettt 183



LISTA DE TABELAS

TABELA 4.1 — RESULTADOS PARA A CONCENTRAGAO DE ST E SST

DO LODO...... ettt 74
TABELA 4.2 — CARACTERISTICAS DETERMINADAS PARA O LIXIVIADO DE

ATERRO SANITARIO ..o 76
TABELA 4.3 — CARACTERISTICAS DO AFLUENTE ALIMENTADO AO

BIORREATOR ET ..ot 79
TABELA 4.4 — CARACTERISTICAS DO AFLUENTE DURANTE A OPERACAO

DE RT E R e 129

TABELA 4.5 - GENEROS EXCLUSIVOS DA BIOMASSA DO BIORREATOR E1.156
TABELA 4.6 — CARACTERISTICAS DO EFLUENTE DURANTE A OPERACAO



LISTA DE ABREVIATURAS E SIGLAS

Al — alcalinidade intermediaria

Anammox — anaerobic ammonia oxidation (oxidagdo anaerdbia da aménia)
AOA — arquea(s) oxidante(s) da amoénia

AP — alcalinidade parcial

AT — alcalinidade total

BH — Benjamini e Hochberg (1995)

BOA — bactéria(s) oxidante(s) da aménia

BON - bactéria(s) oxidante(s) de nitrito

C — carbono

Ca. — Candidatus (latim)

cm — centimetros

Comammox — complete ammonia oxidation (oxidagdo completa da amoénia)
CV — carga volumétrica

d — dia(s)

d. p. — desvio-padrao

DBOs — demanda bioquimica de oxigénio determinada em ensaio realizado a 20 °C
e com duracao de cinco dias

DNA — deoxyribonucleic acid (acido desoxirribonucleico)

DQO - demanda quimica de oxigénio

Ed. — editor(a,es)

g — grama(s)

g — unidade de aceleragdo, com valor de 9,80665 m/s?, aproximadamente igual a
aceleracao da gravidade na superficie da Terra

h — hora(s)

IVL — indice volumétrico de lodo

kg — quilograma

L — litro(s)

m — metro(s)

M — molar(es) (mol(s) L")

m/v — massa por volume

MET — Microscopia Eletrénica de Transmissao

MEV — Microscopia Eletronica de Varredura



mg — miligrama(s)

min — minuto(s)

mL — mililitro(s)

mm — milimetro(s)

mM — milimolar

mS — miliSiemens

N — nitrogénio

NAT — nitrogénio amoniacal total (soma da aménia e do ion aménio)
NT — nitrogénio total

OD - oxigénio dissolvido

OTU — operational taxonomic unit (unidade taxonémica operacional)
P — fosforo

PAN — percentagem de acumulo do nitrito

PBS — phosphate-buffered saline (tampao salino de fosfato)

PCR — polymerase chain reaction (reagao em cadeia da polimerase)
pH — potencial hidrogeniénico

PNRS - Politica Nacional de Residuos Sdélidos

RNA — ribonucleic acid (acido ribonucleico)

rpm — rotagdes por minuto

rRNA — acido ribonucleico (RNA) ribossomal

RSU - residuos solidos urbanos

RTV - relacéo de troca volumétrica

SST - sélidos suspensos totais

SSV - sélidos suspensos volateis

ST — sdlidos totais

TDH — tempo de detengao hidraulica

v — volume



1.1
1.1.1
1.1.2
1.2

2.1

2.1.1

2.2

2.3

3.1.1
3.1.1.1
3.1.2
3.1.21

3.2

3.3

3.3.1

3.3.2

3.3.3

3.4

41

411

SUMARIO

INTRODUGAO ......coueeueeeirieeeesessessesseesessessessesssssssssssssssssesssssessssssssssssssssseen 18
OBUETIVOS ... 20
Objetivo geral ... 20
Objetivos eSpecCifiCoS........oooiiiiiii 20
HIPOTESE ...ttt e e 21
REVISAO DA LITERATURA ........ooiirieereeieeeeeseesessessessessessessssssssssssesessees 22
LIXIVIADO DE ATERRO SANITARIO: GERACAO E CARACTERISTICAS 22
Nitrogénio amoniacal total (NAT) ..., 24
INOVACOES NOS BIOPROCESSOS DE REMOCAO DO NITROGENIO
AMONIACAL DE AGUAS RESIDUARIAS ........oovioeeeeeeee e, 25
ENGENHARIA DE MICROBIOMAS: APLICACOES PARA A REMOCAO DO
NITROGENIO AMONIACAL DE AGUAS RESIDUARIAS ........ccoooveveen. 37
MATERIAL E METODOS.........cooiiiuereineessessesssessssesssssssssssssssssesssssssessssens 52
COLETA E CARACTERIZACAO DO LODO E DO LIXIVIADO DE ATERRO
SANITARIO ...ttt 52
Coleta e caracterizacéo do lodo inoculado aos biorreatores......................... 52
Ensaio em batelada para a avaliagao da atividade nitrificante do lodo......... 53
Coleta e caracterizacao do lixiviado de aterro sanitario................................ 55

Avaliacdo da toxicidade do lixiviado por meio de ensaio com sementes de

F 10 g o= o - PP 56
PRODUCAO DE BIOMASSA ENRIQUECIDA PARA A REMOCAO
AUTOTROFICA DE NITROGENIO AMONIACAL E BIOAUMENTO............. 58
MONTAGEM, OPERACAO E MONITORAMENTO DOS BIORREATORES
PARA O TRATAMENTO DO LIXIVIADO DE ATERRO SANITARIO............ 62
Microscopia Eletrénica de Varredura...........cccoooeeeeeiieiiiiiiiiiee e 70
Microscopia Eletrénica de TranSmiSS80 .......ccovveeeeiiieiiiiiiiieee e 71
Analise do microbioma dos biorreatores.............ccooveeeiiiieiiciiiien 71
ANALISES ESTATISTICAS E PRODUCAO DE GRAFICOS....................... 73
RESULTADOS .......ccoiiiicmerrrre e rsssssssssssnnss s s s s s ssmnsss s s s s s s ssssssssssnnnsssssssssnns 74
CARACTERIZACAO DO LODO E DO LIXIVIADO DE ATERRO SANITARIO
...................................................................................................................... 74



41.2
4.2

4.3

4.3.1
43.2
4.3.2.1
4.3.3
4.3.3.1
4.3.3.2
434

5

6

Caracterizacao do lixiviado de aterro sanitario ..........ccccceeevvvieeiiiiiiiieeeennnnnen. 76
PRODUCAO DE BIOMASSA ENRIQUECIDA PARA A REMOCAO
AUTOTROFICA DE NITROGENIO AMONIACAL .....cooovieveeieeeiecee e, 78
REMOCAO DE NITROGENIO DO LIXIVIADO DE ATERRO SANITARIO E
IMPACTO DAS ESTRATEGIAS DE ENGENHARIA DE MICROBIOMAS....89

Enriquecimento da microbiota nitrificante e aclimatagéo ao lixiviado ......... 106
Manipulagcédo das condigdes OPeracCioNaiS ..........ccuuueeeeeeiuieeeeiiieeeeeeiieeeaenns 117
Aeracao iNtermitente...........ooviiiiii 138
BIOAUMENTO ... 151
Reducao do tempo de detengéo hidraulica (TDH)........coovviiiiiiiiiiiiiiin. 159
Composicao da comunidade microbiana nas fases Ve Vl........................ 166
Avaliacao da qualidade do efluente dos biorreatores R1 e R2.................... 182
CONCLUSAQ ........ccceeeetereiresaesaessessessessessessesssssssssssesssssessessesssssessssssssssnens 190
SUGESTOES PARA ESTUDOS FUTUROS.........cceeiuererrcresresessessessessens 193

REFERENCIAS ........ccietrereeecreresssesesesesssassssesessssssssssessssssssssssssssnsessasasaens 194



18

1 INTRODUGAO

O lixiviado é a agua residuaria resultante da decomposigdo dos residuos
sélidos organicos e inorganicos depositados em aterros sanitarios. Em funcédo do
potencial poluidor e com vistas a adequagdo as especificagdes legais para o
lancamento em corpos receptores, o lixiviado requer tratamento para a remocgao de
matéria organica e nitrogénio amoniacal, entre outros componentes da complexa
composi¢ao desta matriz aquosa.

O nitrogénio amoniacal é um componente do lixiviado e esta associado a
danos ambientais e a saude humana e de outros organismos. A sua concentragao,
frequentemente elevada no lixiviado de aterro sanitario, na ordem de centenas a
milhares de miligramas por litro, demanda tratamento para a mitigacdo dos seus
potenciais impactos.

Os bioprocessos, baseados em reacdes bioquimicas promovidas por micro-
organismos, estdo entre as alternativas utilizadas para a remocado do nitrogénio
amoniacal de aguas residuarias. A remocgao biolégica do nitrogénio amoniacal €
realizada por varios grupos microbianos e depende da conversdo de espécies
reativas de nitrogénio a nitrogénio molecular (N2). Nesse sentido, a nitrificagao, isto
€, a oxidacado do nitrogénio amoniacal a nitrato via nitrito, € a etapa intermediaria
comum a varios bioprocessos aplicados para a remogao deste poluente.

Na nitrificagao, diversos grupos microbianos interagem entre si. Os principais
grupos de micro-organismos nitrificantes sdo as arqueas e as bactérias oxidantes da
amonia e as bactérias oxidantes do nitrito. Além de associados a nitrificacédo, alguns
micro-organismos nitrificantes podem ser aplicados também ao desenvolvimento de
tecnologias mais econdémicas e menos poluentes, geralmente baseadas na
combinacao de bioprocessos autotroficos.

Os sistemas autotréficos, como aqueles que utilizam os bioprocessos de
nitrificacdo ou oxidagao anaerébia da aménia (anammox), ndo requerem a adigao
externa de carbono organico e estdo associados a menor producdo de lodo
excedente em comparagao aos dependentes dos bioprocessos heterotréficos. Em
funcdo da elevada concentragdo de amoénia e limitada quantidade de carbono
organico biodegradavel, a remocdo autotrofica do nitrogénio pode ser
particularmente vantajosa para o tratamento do lixiviado de aterro sanitario. No

entanto, desafios persistem para a implementagao desses bioprocessos, como, por
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exemplo, o controle da comunidade microbiana e a necessidade de inibir certos
organismos, como as bactérias oxidantes de nitrito.

Diante das limitagbes, a engenharia de microbiomas pode ser aplicada para
viabilizar a remocgao autotréfica do nitrogénio amoniacal do lixiviado de aterro
sanitario. Por meio de estratégias como o enriquecimento e a aclimatagdo da
microbiota, o bioaumento e a manipulagdo das condi¢des operacionais, micro-
organismos especificos podem ser selecionados, resultando em maiores eficiéncias
e menores custos para os sistemas de tratamento.

O estudo dos microbiomas pode contribuir para o desenvolvimento de
sistemas de tratamento do lixiviado de aterro sanitario mais eficientes e de menor
custo. Além disso, para maior controle dos bioprocessos, € necessario determinar as
condicbes operacionais e ambientais associadas ao tratamento desta agua
residuaria que interferem no desenvolvimento da comunidade microbiana.

Entretanto, a compreensao da diversidade e da ecofisiologia microbianas e o
conhecimento dos fatores que moldam a comunidade microbiana em sistemas de
tratamento de aguas residuarias sao limitados. Ademais, apesar da presenca
frequente em varios ambientes naturais e construidos, da diversidade filogenética e
da versatilidade metabdlica, ainda existe a necessidade de maior conhecimento e
entendimento dos micro-organismos componentes do consorcio microbiano que
realiza a remocao autotrofica do nitrogénio de aguas residuarias.

Para ampliar o conhecimento sobre a prevaléncia, diversidade e
ecofisiologia dos micro-organismos responsaveis pela remogdo autotrofica do
nitrogénio de aguas residuarias, podem ser aplicadas técnicas moleculares, como o
sequenciamento de genes e porgdes génicas, consideradas atualmente o “padrao
ouro” para a investigagcao de comunidades microbianas complexas.

Assim, o conhecimento produzido nesta pesquisa sobre a influéncia das
estratégias de engenharia de microbiomas na comunidade microbiana pode ser
aplicado para a obtencdo de maiores eficiéncias de remocgdo autotrofica do
nitrogénio amoniacal do lixiviado de aterro sanitario. Portanto, a partir dos resultados
obtidos, pretende-se produzir efluentes com reduzido potencial poluidor, associados

a menores riscos ambientais e a saude humana.
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1.1 OBJETIVOS

1.1.1 Objetivo geral

Investigar a tratabilidade do lixiviado de aterro sanitario por bioprocessos

autotroficos e sob limitacdo de oxigénio dissolvido mediante implementagédo de

estratégias de engenharia de microbiomas.

1.1.2 Objetivos especificos

a)

Avaliar a eficiéncia e a estabilidade da remocao autotrofica do nitrogénio
amoniacal do lixiviado de aterro sanitario sob diferentes condi¢des operacionais
e ambientais;

analisar a composigdo, a dinamica populacional e o arranjo estrutural das
populagcdes microbianas associadas a remocao autotréfica do nitrogénio
amoniacal do lixiviado de aterro sanitario sob diferentes condi¢des operacionais
e ambientais;

identificar as condigdes operacionais € ambientais associadas ao
enriquecimento de micro-organismos autotréficos durante o tratamento do
lixiviado de aterro sanitario;

determinar o efeito do regime de aeracdo sobre as populagdes microbianas
associadas a remocgéao autotréfica do nitrogénio amoniacal do lixiviado de aterro
sanitario;

estudar os efeitos do bioaumento sobre a eficiéncia e a estabilidade da
remogao do nitrogénio amoniacal do lixiviado de aterro sanitario sob limitagcao

da concentragao de oxigénio dissolvido.
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1.2 HIPOTESE

A remocgao de nitrogénio amoniacal do lixiviado de aterro sanitario pode ser
realizada por bioprocessos autotroficos e sob limitagdo de oxigénio dissolvido

mediante implementacéo de estratégias de engenharia de microbiomas.
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2 REVISAO DA LITERATURA

Nesta secdo, sdo apresentados os bioprocessos aplicados a remog¢ao do
nitrogénio amoniacal de aguas residuarias, em particular do lixiviado de aterro
sanitario. Também s&o apresentados o referencial tedrico e o estado da arte das
pesquisas sobre a engenharia de microbiomas, com destaque para suas aplicagbes

em sistemas de remoc¢ao do nitrogénio.

2.1 LIXIVIADO DE ATERRO SANITARIO: GERACAO E CARACTERISTICAS

De acordo com o relatério da Associacdo Brasileira de Residuos e Meio
Ambiente (Abrema), em 2023 foram geradas cerca de 81 milhdes de toneladas de
residuos sélidos urbanos (RSU) no Brasil, das quais 93,4% foram coletadas
(Abrema, 2024). Apos a coleta, os RSU devem ser encaminhados para tratamento,
destinagao e disposicao final, cujos procedimentos no pais sdo orientados pela
Politica Nacional de Residuos Sélidos (PNRS), estabelecida pela Lei Federal n°
12.305 de 2010 (Brasil, 2010).

Segundo as diretrizes da PNRS, os RSU coletados devem ser
adequadamente destinados para a disposi¢cao final em aterros sanitarios (Brasil,
2010). Diferentemente de aterros controlados e de lixdes, os aterros sanitarios sao
projetados e construidos para minimizar riscos de danos a saude publica e ao meio
ambiente. Os aterros sanitarios dispdem de infraestrutura apropriada para
aterramento de residuos, drenagem, coleta e tratamento efluentes e gases (O’leary;
Tchobanoglous, 2002; Abunama et al., 2021).

Apesar das diretrizes da PNRS, muitas cidades brasileiras ainda néo
atendem a legislagao, dispondo inadequadamente seus residuos solidos. Em 2023,
das 71 milhdes de toneladas de RSU coletadas, 58,5% foram destinadas a aterros
sanitarios, enquanto 41,5% a aterros controlados, valas e lixdes (Abrema, 2024).
Observam-se também disparidades em relagdo as regides brasileiras: as regides
Sudeste e Sul destinaram cerca de 70% dos RSU para aterros sanitarios, enquanto
no Centro-Oeste, Norte e Nordeste, o indice foi inferior a 45% (Abrema, 2024).

Aléem da necessidade de melhorar a conformidade com as diretrizes da
PNRS e ampliar o numero de aterros sanitarios em todas as regiées do pais, o

gerenciamento adequado de residuos enfrenta outros desafios significativos.
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Embora sejam uma alternativa adequada para a disposigéo final de RSU, os aterros
sanitarios geram passivos ambientais. Nesse sentido, o lixiviado, ou chorume,
efluente liquido dos aterros, € um dos passivos cujo gerenciamento requer maior
atencdo em fungao das suas caracteristicas e do seu potencial poluidor. Mesmo
apos o encerramento de um aterro, o lixiviado continua a ser produzido por longos
periodos, tipicamente 30 anos ou mais (O’leary; Tchobanoglous, 2002), exigindo
tratamento continuo.

O lixiviado resulta da mistura do liquido originado da decomposi¢cao dos
residuos aterrados e da agua da chuva infiltrada pela camada de cobertura do
aterro. A medida que é gerado, o lixiviado percola e infiltra através das células que
contém os residuos aterrados, lixiviando e arrastando substancias organicas e
inorganicas, que passam a fazer parte da sua composicao.

O lixiviado de aterro sanitario oferece riscos ao ambiente e a saude humana
se nao for adequadamente tratado, pois sua composicao fisica e quimica é
complexa e apresenta elevada carga poluidora. Além disso, o lixiviado de aterro
sanitario pode apresentar efeito citotoxico, fitotdxico, mutagénico e genotoxico, tanto
sobre humanos como outros organismos, e contaminar corpos hidricos e solos
(Ernst et al., 1994; Toufexi et al., 2013; Baderna; Caloni; Benfenati, 2019; Anand;
Palani, 2022).

A composicao do lixiviado de aterro sanitario € heterogénea e variavel e esta
sujeita a influéncia de diversos fatores como habitos da populacao, composi¢ao dos
residuos solidos aterrados, idade do aterro e fatores climaticos e hidrogeolégicos
(Renou et al., 2008; Costa; Alfaia; Campos, 2019; Abunama et al., 2021; Lebron et
al., 2021). Embora a concentragdo dos componentes do lixiviado possa variar entre
diferentes aterros sanitarios, a sua composicao € geralmente caracterizada pela
presenca dos seguintes compostos (Christensen et al., 2001; Kjeldsen et al., 2002;
Yu et al., 2020; Teng et al., 2021; Wijekoon et al., 2022):

i) componentes inorganicos e poluentes presentes em baixas concentragdes,
como ions de metais pesados (cadmio, chumbo, niquel, zinco, cobre, cromo, entre
outros), hidrocarbonetos aromaticos, fendis, pesticidas e residuos de contaminantes
de preocupagado emergente como farmacos e produtos de cuidados pessoais;

i) matéria orgénica dissolvida, subdividida nas fragcdes biodegradavel e

recalcitrante, esta ultima composta principalmente por acidos humicos e fulvicos;
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iii) substéncias inorganicas em elevadas concentracbes, como o0s ions
calcio, magnésio, sédio, potassio, cloreto, sulfato e fosfato. Nessa categoria também
esta incluido o nitrogénio amoniacal total, um dos principais poluentes constituintes

dos lixiviados de aterro sanitario.
2.1.1 Nitrogénio amoniacal total (NAT)

No interior das células de um aterro sanitario, a maior parte do nitrogénio
organico dos residuos aterrados sofre biodegradacdo e é convertida a espécies
inorganicas, sobretudo a nitrogénio amoniacal (Ehrig, 1989; Kjeldsen et al., 2002;
Zhao et al., 2017). O nitrogénio amoniacal total (NAT), composto pelo ion amdnio
(NH4*) e pela ambénia livre (NH3), representa, em média, entre 90 e 95% da
concentracao do nitrogénio total desta agua residuaria, enquanto espécies organicas
de nitrogénio correspondem a apenas 5 ou 10% (Zhao et al., 2017). Além disso, o
NAT é um poluente persistente em longo prazo (décadas, por exemplo), e sua
concentragdo tende a se manter estavel independentemente da idade ou da fase
operacional do aterro (Ehrig, 1989; Kjeldsen et al., 2002; Zhao et al., 2017).

A concentracdo do NAT em lixiviados de aterros de diferentes paises varia
normalmente entre 500 e 2500 mg N L (Bove et al., 2015; Zhao et al., 2017,
Abunama et al., 2021; Wijekoon et al., 2022). Similarmente, em estudos brasileiros,
a concentracdo do NAT em lixiviados, em geral, tem variado entre 150 e 2700 mg N
L™ (Silva; Dezotti; Sant'anna, 2004; Rocha; Braga; Braga, 2017; Costa; Alfaia;
Campos, 2019). Concentra¢des mais elevadas de NAT, entre 2900 e 4100 mg N L
também ja foram observadas em lixiviados de aterros sanitarios brasileiros (Baettker
et al., 2020; Latocheski, 2020; Morais, 2022).

O langamento de aguas residuarias ricas em NAT em corpos hidricos
receptores pode levar a deplegdo do oxigénio dissolvido e, subsequentemente, a
morte de organismos aquaticos. O NAT também esta associado a eutrofizagao de
corpos hidricos, que, por sua vez, pode resultar na proliferacdo excessiva de algas e
cianobactérias produtoras de toxinas, perda da biodiversidade aquatica e
degradagdo da qualidade da agua (Smith; Tilman; Nekola, 1999; Le Moal et al.,
2019). O NAT e, particularmente, a amdnia livre (NH3), pode ainda apresentar efeito
téxico sobre organismos aquaticos (Ernst et al., 1994; Clément; Janssen; Le DU-
Delepierre, 1997; Silva; Dezotti; Sant'anna, 2004; Toufexi et al., 2013).
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Conforme a idade do aterro, o lixiviado pode ser classificado em jovem ou
estabilizado. Os lixiviados jovens sao caracterizados sobretudo pela presenca de
matéria organica de facil biodegradacao (Renou et al., 2008; Costa; Alfaia; Campos,
2019). Por outro lado, os lixiviados estabilizados geralmente apresentam matéria
organica predominantemente recalcitrante, composta principalmente por substancias
hamicas (Baettker et al., 2020; Zanona; Barquilha; Braga, 2023; Luo et al., 2024;
Wang; Qiao, 2024). Além disso, os lixiviados estabilizados frequentemente contém
nitrogénio amoniacal em elevadas concentragdes, da ordem de centenas a milhares
de miligramas por litro (Kjeldsen et al., 2002; Renou et al., 2008).

Assim, devido ao potencial impacto a saude humana e ambiental e
considerando a concentracado elevada frequentemente observada em lixiviados de
aterros sanitarios, principalmente os estabilizados, o nitrogénio amoniacal € um dos
principais poluentes que devem ser removidos antes do seu langamento em corpos

hidricos receptores.

2.2 INOVACOES NOS BIOPROCESSOS DE REMOGCAO DO NITROGENIO
AMONIACAL DE AGUAS RESIDUARIAS

O aumento da geracéao de residuos sélidos e a implementacéo de legislagéo
ambiental mais rigorosa tém motivado o desenvolvimento de um numero crescente
de pesquisas que visam ao tratamento eficiente do lixiviado de aterro sanitario.
Neste contexto, visando ao tratamento desta agua residuaria, nos ultimos 45 anos,
0s bioprocessos estao entre as alternativas mais estudadas (Reshadi et al., 2021).

Devido a composicdo complexa e variavel, o lixiviado geralmente requer a
combinacgao de diferentes métodos de tratamento como, por exemplo, 0s processos
biolégicos, fisicos e/ou quimicos (Renou et al., 2008; Costa; Alfaia; Campos, 2019;
Al-Hazmi et al., 2024). Em geral, os bioprocessos de remogao do nitrogénio
amoniacal apresentam menores custos comparados a alguns processos fisicos ou
quimicos de tratamento, além de evitarem a adicdo de substancias quimicas
potencialmente toxicas e a geragao de poluentes secundarios (K. Wang et al., 2018;
Luo et al., 2020; Rahimi; Modin; Mijakovic, 2020; Lebron et al., 2021; limasari et al.,
2022; Wijekoon et al., 2022). Além disso, a combinagdo dos bioprocessos a
estratégias de pré ou pos-tratamento pode acarretar redugao geral dos custos para o
tratamento do lixiviado (Kennedy; Lentz, 2000; Zayen; Schories; Sayadi, 2016).
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A remocgéo bioldgica do nitrogénio amoniacal de aguas residuarias envolve a
acao conjunta de diferentes micro-organismos, que convertem espécies
nitrogenadas em nitrogénio gasoso (N3), substancia inécua. O nitrogénio pode existir
em diferentes estados de oxidagao, e varias reacdes sao utilizadas sucessiva ou
simultaneamente para a sua remoc¢ao na forma de Nz (FIGURA 2.1).

Em funcdo da fonte de carbono utilizada, os bioprocessos para a remogao
do nitrogénio amoniacal dividem-se em autotréficos e heterotréficos (FIGURA 2.1).
Micro-organismos autotroficos utilizam carbono inorganico (CO2/HCO3), enquanto
os heterotroficos utilizam matéria orgénica carbonacea. A maioria dos micro-
organismos participantes da remoc¢ao do nitrogénio conhecidos, incluindo as
bactérias anammox, sdo autotroficos, enquanto os principais grupos microbianos
associados a desnitrificagdo de aguas residuarias apresentam metabolismo
heterotréfico (FIGURA 2.1).

FIGURA 2.1 - PRINCIPAIS REACOES ASSOCIADAS A REMOCAO BIQLOGICA DO NITROGENIO
AMONIACAL DE AGUAS RESIDUARIAS

N 0 HETEROTROFICO
AUTOTROFICO

N:H,

= nitrificagdo == desnitrificacdo anammox

o nitritagao 9 nitratagao 9 desnitratagao o desnitritagcdo

FONTE: a autora (2024)
NOTA: setas pontilhadas indicam reagdes hipotéticas; anammox: oxidagao anaerdbia da aménia.

Em comparagdo aos bioprocessos heterotréficos, os autotroficos geram
menos lodo excedente devido ao crescimento mais lento dos micro-organismos e
nao requerem a adigdo de carbono organico (Wang et al., 2022; Al-Hazmi et al.,
2023). Estas caracteristicas contribuem para a reducdo dos custos operacionais
associados aos bioprocessos autotréficos, sobretudo quando considerados o manejo
e a disposigao final da biomassa excedente e a suplementagdo de matéria organica
por meio da adi¢cado de fontes externas como glicose, metanol, etanol e acetato, que
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podem encarecer o tratamento, estando associadas aos bioprocessos heterotroficos,
como a desnitrificagdo (Bonassa et al., 2021; Al-Hazmi et al., 2022).

Apesar das vantagens, a escolha pelos bioprocessos autotréficos pode
depender das caracteristicas da agua residuaria. Um parametro comumente
utilizado para avaliar a aplicabilidade dos bioprocessos autotréficos € a relacéo entre
a concentracdo da demanda quimica de oxigénio (DQO), que reflete, indiretamente,
a concentragdo de matéria organica, e a concentragcdo do nitrogénio amoniacal
(relacédo C/N). De acordo com alguns autores (Bonassa et al., 2021; Wang et al.,
2022), a adogado de bioprocessos autotroficos pode ser justificada em fungédo de
valores da relagdo C/N inferiores a 3,5 g DQO/g N, que indicam a baixa quantidade
de matéria organica em relagdo a de nitrogénio amoniacal, como frequentemente
observado em lixiviados de aterros sanitarios.

Os sistemas convencionais aplicadas para a remog¢ao biolégica do nitrogénio
amoniacal de aguas residuarias, como lodos ativados e lagoas de estabilizacdo,
dependem frequentemente da nitrificagao autotréfica (reagdes 1 e 2, FIGURA 2.1)
combinada a desnitrificagao heterotréfica (reagdes 3 e 4, FIGURA 2.1), que podem
ocorrer simultaneamente, em um unico estagio, ou sucessivamente, em duas ou
mais etapas. Na primeira etapa da nitrificagdo, o nitrogénio amoniacal € oxidado
aerobicamente a nitrito, NO, (nitritagdo, reagdo 1, FIGURA 2.1). Em seguida, o
nitrito pode ser oxidado a nitrato (NO3 ), também aerobicamente (nitratagéo, reagéo
2, FIGURA 2.1). Finalmente, sob condigbes anoxicas, o nitrato pode ser
transformado em gas nitrogénio (N2) via desnitrificacdo, que compreende a
desnitritagdo (reacao 3, FIGURA 2.1) e a desnitratagao (reagéo 4, FIGURA 2.1).

A combinacdo entre nitrificacdo e desnitrificacao é utilizada principalmente
para a remocao do nitrogénio de aguas residuarias com elevadas concentracdes de
matéria organica biodegradavel, representada indiretamente pela DQO, com
relagdes C/N superiores a 3,5 g DQO/g N (Bonassa et al., 2021; Al-Hazmi et al.,
2023). Dessa forma, pode ser adequada para lixiviados de aterros jovens, ou
aqueles que ainda apresentam elevada concentragdo de carbono organico (Renou
et al., 2008; Costa; Alfaia; Campos, 2019). No entanto, a medida que as células de
um aterro envelhecem, a matéria organica sofre biodegradacdo e a sua
concentragao no lixiviado diminui consideravelmente, inviabilizando os bioprocessos

heterotroficos, como aqueles dependentes da desnitrificacio.
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Além disso, a necessidade de aeracdo para a nitrificagdo completa, um
bioprocesso aerdbio, resulta em elevado consumo energético (Daigger, 2014;
Rahimi; Modin; Mijakovic, 2020). Devido ao uso energético intensivo, as estagdes de
tratamento de aguas residuarias figuram entre os maiores consumidores de energia
e maiores emissores globais de gases de efeito estufa (Kampschreur et al., 2009;
Wang et al., 2016; Ramirez-Melgarejo; Stringer, 2024).

Para minimizar as limitagbes associadas aos sistemas convencionais,
dependentes da nitrificacdo/desnitrificacdo, novos bioprocessos tém sido aplicados e
combinados para o tratamento de aguas residuarias. Esses bioprocessos baseiam-
se no “encurtamento” da nitrificagcdo autotréfica (FIGURA 2.1), com a interrupgao da
oxidacdo do nitrogénio amoniacal na etapa de nitritagdo, causando o acumulo do
nitrito (NO2 ) no meio reacional (Bove et al., 2015; Zhang et al., 2016; Rahimi; Modin;
Mijakovic, 2020; Ren et al., 2020; Mai et al., 2021). Por sua vez, o nitrito pode ser
convertido a N, por micro-organismos desnitrificantes, bactérias anammox ou outros
(Ren et al., 2020; Mai et al., 2021).

A nitrificacdo autotréfica parcial, interrompida na etapa de produgdo do
nitrito, requer menos energia e oxigénio do que a nitrificagdo completa, resultando
na reducdo dos custos operacionais € menor emissao de gases de efeito estufa
(Daigger, 2014; Miao et al., 2019). Exemplos de bioprocessos dependentes da
nitrificacdo parcial sdo a nitritacdo associada ao processo anammox e a nitritagao
combinada a desnitritagdo (reagbdes 1 e 4, FIGURA 2.1). Comparada a nitrificagao
completa, a combinagao nitrificacao parcial/anammox pode reduzir até 65% dos
custos com aeracéao e até 90% das emissdes de gases de efeito estufa (Al-Hazmi et
al., 2023). Por outro lado, quando associada a desnitritagdo, a nitrificagéo parcial
reduz a demanda de carbono organico entre 40% e 60% (Bonassa et al., 2021).

Outra alternativa aos bioprocessos convencionais é a desnitrificacdo parcial
combinada ao processo anammox, sendo também dependente do acumulo de
nitrito. Na desnitrificacado parcial, o nitrato € reduzido a nitrito, geralmente por micro-
organismos desnitrificantes heterotréficos. O nitrito, por vez, é utilizado pelas
bactérias anammox e transformado, juntamente com o nitrogénio amoniacal, em N>
(FIGURA 2.1). A combinacao desnitrificagado parcial/anammox também implica na
reducdo de custos para o tratamento de aguas residuarias por envolver um

bioprocesso autotréfico (anammox) e nao necessitar de aeragédo (Al-Hazmi et al.,
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2023; Hou et al., 2024). Além disso, a quantidade de matéria organica necessaria é
menor em comparagao com a desnitrificacdo completa (Du et al., 2019).

Combinacbdes de bioprocessos como nitrificacdo parcial/anammox,
nitrificagcdo parcial/desnitrificacédo e desnitrificagdo parcial/anammox podem ocorrer
em um unico estagio ou em multiplas etapas. Além disso, a tecnologia escolhida
pode variar, e diversos sistemas tém sido aplicados, como os reatores em bateladas
sequenciais, reatores de biofilme e biorreatores com biomassa granular.

Para a remogao do nitrogénio de lixiviado de aterro sanitario, por exemplo,
Magri e colaboradores (2021) avaliaram a combinagéo entre a nitrificacao parcial e o
processo anammox em dois reatores em bateladas sequenciais em série, tendo
alcangado eficiéncia de remogéo do nitrogénio superior a 85% ao longo de mais de
900 dias. Similarmente, Zhang e colaboradores (2022) obtiveram eficiéncia de
remogao do nitrogénio superior a 99% apds 200 dias de operagdo de trés
biorreatores em bateladas sequenciais em série combinando nitrificagdo parcial,
fermentacado de lodo associada a desnitrificacdo e processo anammox. Por sua vez,
Wu e colaboradores (2024) utilizaram, simultaneamente, a nitrificacdo parcial, o
processo anammox e a desnitrificacdo em um unico reator de biofilme, tendo obtido
valores proximos a 100% de eficiéncia na remogao do nitrogénio amoniacal.

Apesar das vantagens e do crescente interesse em relacdo aos
bioprocessos que dependem do acumulo do nitrito para a remoc¢éo do nitrogénio de
aguas residuarias, a sua aplicagdo em estagdes de tratamento ainda é limitada
(Wang et al., 2022). Um dos principais desafios para a implementagdo desses
bioprocessos é assegurar a estabilidade na produgdo do nitrito e garantir sua
concentracéo elevada no meio reacional (Al-Hazmi et al., 2022; Wang et al., 2022).

Para manter a concentracdo de nitrito necessaria aos bioprocessos de
remocé&o do nitrogénio amoniacal, € fundamental controlar a atividade dos diferentes
micro-organismos envolvidos. Durante a nitrificagdo, o nitrogénio amoniacal é
primeiramente oxidado a nitrito por bactérias (BOA) ou arqueas (AOA) oxidantes da
amoénia (FIGURA 2.2). Em seguida, o nitrito € oxidado a nitrato por bactérias
oxidantes de nitrito (BON, FIGURA 2.2). Além disso, a comunidade nitrificante inclui
micro-organismos capazes de oxidar completamente a aménia a nitrato via nitrito, as

bactérias comammox (do inglés complete ammonia oxidizers, FIGURA 2.2).
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FIGURA 2.2 — PRINCIPAIS GRUPOS DE MICRO-ORGANISMOS NITRIFICANTES
nitrificacao
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FONTE: a autora (2024)
NOTA: NAT: nitrogénio amoniacal total; BOA: bactérias oxidantes da amdnia; AOA: arqueas
oxidantes da amoénia; BON: bactérias oxidantes de nitrito; comammox: complete ammonia oxidizers
(oxidantes completas da amonia).

As bactérias oxidantes da aménia (BOA) foram descobertas ha mais de 130
anos, diferentemente das AOA e das bactérias comammox, reconhecidas apenas no
século XXI (Sedlacek, 2020). As principais BOA caracterizadas até o momento

pertencem as classes Betaproteobacteria e Gammaproteobacteria (FIGURA 2.3).

FIGURA 2.3 — PRINCIPAIS GRUPOS TAXONOMICOS DE BACTERIAS OXIDANTES DE AMONIA

Filo

Pseudomonadota

Género Género Género
Nitrosomonas Nitrosospira Nitrosococcus

FONTE: a autora (2024), com base em Head e colaboradores (1993)
NOTA: o grupo de maior relevancia para a remogao do nitrogénio amoniacal de aguas residuarias &
indicado por um asterisco (*). Para maior clareza, taxons intermediarios foram omitidos da ilustracéo.

As BOA ocupam diversos habitats e sao abundantes em ambientes
aquaticos, terrestres e construidos (Koops; Pommerening-Rdser, 2001; Kowalchuk;
Stephen, 2001; Prosser; Head; Stein, 2014). As BOA pertencentes a classe
Gammaproteobacteria sdo detectadas sobretudo em ambientes marinhos e salinos e
nao sao frequentemente encontradas em sistemas de remogdo do nitrogénio

amoniacal (Koops; Pommerening-Rdser, 2001; Kowalchuk; Stephen, 2001). As BOA
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do género Nitrosospira também sao prevalentes em ambientes marinhos (Prosser;
Head; Stein, 2014).

Membros da classe Betaproteobacteria, particularmente do género
Nitrosomonas, sao as BOA mais abundantes em sistemas de tratamento de aguas
residuarias (Fan et al., 2017; Li et al., 2020; Yang et al., 2020a; Zheng et al., 2021).
Em geral, as bactérias do género Nitrosomonas apresentam menor afinidade pela
amonia comparadas a outros micro-organismos nitrificantes (Kits et al., 2017; Jung
et al., 2021; Martinez-Rabert et al., 2022). Por isso, séo geralmente abundantes em
ambientes eutréficos e podem tolerar elevadas concentragbes de nitrogénio
amoniacal, variando de centenas até milhares de miligramas por litro (Kowalchuk;
Stephen, 2001; Prosser; Head; Stein, 2014).

Embora sejam as principais produtoras de nitrito em sistemas de tratamento,
intermediario-chave para diversos bioprocessos de remogdo do nitrogénio
amoniacal, as BOA estédo entre os maiores emissores de gases poluentes. Durante a
oxidacao aerdbia da amoénia, essas bactérias liberam 6xido nitroso (N,O) e 6xido
nitrico (NO) como subprodutos metabdlicos (Caranto; Lancaster, 2017; Han et al.,
2021). O N2O é um dos principais gases de efeito estufa emitidos em estagbes de
tratamento de aguas residuarias, enquanto o NO contribui para a producédo de
ozonio troposférico e de chuva acida (Kampschreur et al., 2009; Law et al., 2012).

Considerando as limitacbes associadas as BOA, estudos sobre outros micro-
organismos nitrificantes tém se destacado, como o das arqueas oxidantes da
amoénia (AOA). O metabolismo desses micro-organismos pode ser aplicado em
sistemas de remogao do nitrogénio amoniacal que apresentam vantagens como a
menor emissao de gases poluentes.

Descobertas apenas em 2004, todas as AOA conhecidas pertencem a
classe Nitrososphaeria do filo Thermoproteota (Alves et al., 2018). As AOA figuram
entre os micro-organismos oxidantes da aménia mais abundantes em ecossistemas
marinhos e de agua doce, sedimentos, solos e fontes geotermais, podendo ser
encontrados representantes acidofilos e termofilicos (Stahl; De La Torre, 2012;
Limpiyakorn et al., 2013; Alves et al., 2018).

A maioria das AOA caracterizadas até o momento apresenta elevada
afinidade por amoénia e é adaptada a condigdes oligotréficas, colonizando ambientes
em que a amoénia esta presente em baixas concentragdes, de nano a micromoles
por litro (Stahl; De La Torre, 2012; Limpiyakorn et al., 2013; Straka et al., 2019; Jung
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et al., 2021). Por isso, as AOA sao geralmente menos abundantes em sistemas
aplicados a remocgao do nitrogénio amoniacal do que as BOA (Mussmann et al.,
2011; Gao et al., 2013; Spasov et al., 2020; Zhou, X. et al., 2021).

Devido a capacidade de oxidar a amdnia em baixas concentracbes de
oxigénio dissolvido, isto &, inferiores a 1 mg O, L™, as AOA podem ser eficazes em
sistemas de remocédo de nitrogénio com aeragdo reduzida. Além disso, podem
biotransformar e degradar compostos como pesticidas e farmacos, apresentando
potencial para o tratamento avangado de aguas residuarias e remogao de
micropoluentes (Su et al., 2021; Zhou, L. J. et al., 2021). Também produzem
quantidades significativamente menores de N,O e NO comparadas as BOA (Kits et
al., 2019; Han et al., 2021), o que torna as AOA particularmente interessantes para o
desenvolvimento de bioprocessos menos poluentes.

Apesar de estarem presentes em diversos ambientes, poucas AOA foram
isoladas e caracterizadas até o momento. Além disso, os fatores que influenciam a
abundancia e a atividade das AOA em sistemas aplicados a remoc¢ao do nitrogénio
de aguas residuarias sdo ainda pouco conhecidos. Enquanto a compreensao sobre
as AOA é limitada, o avango na identificagdo de novos grupos microbianos, como as
bactérias comammox, também tem criado oportunidades para o desenvolvimento de
bioprocessos mais econdmicos € menos poluentes.

Até 2015, acreditava-se que a nitrificacdo exigia a acdo de dois grupos
microbianos: os oxidantes da amoénia, que realizam a nitritacdo, e as bactérias
oxidantes do nitrito, responsaveis pela nitratacdo. Porém, esse paradigma foi
rompido com a identificagcdo das bactérias comammox (oxidantes completas da
amoénia, do inglés complete ammonia oxidizers), capazes de realizar ambas as
etapas da nitrificacdo (Daims et al., 2015; Van Kessel et al., 2015). As bactérias
comammox pertencem a linhagem Il do género Nitrospira e sdo encontradas em
ambientes naturais e construidos, incluindo estagdes de tratamento de aguas
residuarias (Lawson; Lucker, 2018; Koch; Van Kessel; Lucker, 2019).

Estudos de cinética de oxidagdo da amébnia sugerem que esses organismos
sao geralmente adaptados a condigdes oligotroficas. Culturas puras ou enriquecidas
com bactérias comammox apresentaram elevada afinidade pela amoénia, o que
indica que esses organismos seriam favorecidos em ambientes com baixas
concentragdes desse substrato, da ordem de microgramas de nitrogénio por litro
(Kits et al., 2017; Sakoula et al., 2020; Martinez-Rabert et al., 2022).
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Contudo, analises moleculares indicam que as bactérias comammox podem
superar numericamente as BOA e AOA em ambientes que apresentem
concentragcdes mais elevadas de amodnia, variando entre dezenas a centenas de
miligramas por litro, como esta¢des de tratamento de efluentes (Wang, M. et al.,
2018; Zhao et al., 2019; Zheng et al., 2019; Cotto et al., 2020; Zhou, X. et al., 2021),
podendo, portanto, ser aplicadas para a remog¢ao do nitrogénio de aguas residuarias.
Além disso, as bactérias comammox podem contribuir para a diminuicdo da poluigao
associada aos bioprocessos, com emissdes de oxido nitrico (N2O) e 6xido nitroso
(NO) menores em comparagao com as BOA (Kits et al., 2019; Han et al., 2021).

As bactérias comammox também se destacam por sua adaptagédo a baixas
concentracdes de oxigénio dissolvido, isto &, inferiores a 1 mg O, L. De acordo com
Camejo e colaboradores (2017), as bactérias comammox foram os organismos
oxidantes de aménia prevalentes em um biorreator operado sob concentragcdo de
oxigénio dissolvido inferior a 0,6 mg L. Similarmente, um genoma associado a
bactérias comammox foi recuperado de um tanque anaerdbio utilizado para o
tratamento de aguas residuarias, para o qual a concentracdo media de oxigénio
dissolvido era de 0,02 mg L™ (Yang et al., 2020b). A adaptacdo desses organismos a
condicbes microaerdbias pode ser aproveitada em sistemas de remocao de
nitrogénio amoniacal com aeragao reduzida para diminuir a demanda energética
(Roots et al., 2019; Ren et al., 2020; Wen; Lechevallier; Tao, 2020).

Além disso, sob condigcdes microaerdbias, as bactérias comammox podem
coexistir com micro-organismos sensiveis ao oxigénio, como os desnitrificantes e as
bactérias anammox (Ren et al., 2020; Gottshall et al., 2021; Cui et al., 2023). Por
exemplo, eficiéncias de remocao de nitrogénio entre 70% e 99% foram obtidas para
biorreatores de nitrificacdo parcial/anammox para tratamento de efluente da digestao
de lodos (Wu et al., 2019a) e de meio sintético (Shao; Wu, 2021). Em ambos os
estudos, as bactérias comammox coexistram com bactérias anammox.
Similarmente, bactérias comammox foram cocultivadas com micro-organismos
anammox, sendo que a coexisténcia desses grupos resultou na remogao quase
completa do nitrogénio amoniacal do meio mineral utilizado para a incubagao
(Gottshall et al., 2021).

Outra aplicagao potencial das bactérias comammox é a biotransformacgao de
micropoluentes presentes em aguas residuarias. Alguns autores reportam que as

bactérias comammox foram capazes de biotransformar, por exemplo, farmacos e
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pesticidas em concentracbes comuns em estacdes de tratamento (Han et al., 2019;
Su et al., 2021; Zhou, L. J. et al., 2021). Recentemente, foi detectada a capacidade
de utilizagcdo da guanidina como Unica fonte de energia e carbono por bactérias
comammox (Palatinszky et al., 2024). A guanidina € a base estrutural para a sintese
do medicamento antidiabético metformina, considerado um contaminante de
preocupacao emergente. Assim, o metabolismo das bactérias comammox poderia
ser aplicado para a degradacao da metformina em estacgdes de tratamento de aguas
residuarias e outros sistemas.

Para o sucesso dos bioprocessos que dependem do acumulo de nitrito, &
crucial estimular a atividade dos micro-organismos oxidantes da aménia, como as
BOA, as AOA e as bactérias comammox, aproveitando ao maximo seu potencial
metabdlico. No entanto, a eficiéncia e a estabilidade dos sistemas de remocao do
nitrogénio amoniacal também dependem do controle das bactérias oxidantes de
nitrito (BON). Enquanto a atividade das BOA, das AOA e das bactérias comammox
deve ser favorecida para promover o acumulo de nitrito, as BON precisam ser
inibidas para evitar a conversao do nitrito em nitrato.

Filogeneticamente, as BON s&o mais diversificadas que as bactérias e
arqueas oxidantes da amoénia e estao afiliadas a seis géneros principais (FIGURA
2.4). Recentemente, cinco géneros candidatos de BON foram também identificados:
“Candidatus Nitromaritima”, “Ca. Nitronauta” e “Ca. Nitrohelix”, afiliados ao filo

Nitrospinota, e “Ca. Nitrotheca” e “Ca. Nitrocaldera”, do filo Chloroflexota.

FIGURA 2.4 - PRINCIPAIS GRUPOS TAXONOMICOS DE BACTERIAS OXIDANTES DE NITRITO

Filo Filo Filo
Nitrospinota Thermomicrobiota Nitrospirota

Filo
Pseudomonadota

Género Género Género
Nitrospina Nitrolancea Nitrospira

Género Género Género
Nitrobacter "Ca. Nitrotoga" Nitrococcus

FONTE: a autora (2024), com base em Daims, Liicker e Wagner (2016)
NOTA: os grupos de maior relevancia para a remogéao do nitrogénio amoniacal de aguas residuarias
sdo indicados por um asterisco (*). Para maior clareza, taxons intermediarios foram omitidos da
ilustragcéo; Ca.: Candidatus.
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O género Nitrococcus e o filo Nitrospinota contemplam micro-organismos
predominantes em ambientes marinhos e hipersalinos (Watson; Waterbury, 1971;
Mueller et al., 2021). Por sua vez, as BON dos géneros candidatos pertencentes ao
filo Chloroflexota (“Ca. Nitrotheca” e “Ca. Nitrocaldera”) foram identificadas em fontes
termais e sao extremofilas (Spieck et al., 2020). Por outro lado, bactérias dos
géneros Nitrobacter, “Candidatus Nitrotoga”, Nitrolancea e Nitrospira estéao
presentes em ambientes aquaticos e terrestres e sdo frequentemente detectadas em
estacdes de tratamento de aguas residuarias (Daims; Lucker; Wagner, 2016).

Varios estudos das comunidades microbianas de sistemas de tratamento de
aguas residuarias indicam que Nitrospira é frequentemente o género prevalente de
BON (Maixner et al., 2006; Chao et al., 2016; Wu et al., 2019b; Kim; Behrens;
Lapara, 2021). As BON do género Nitrobacter também sao detectadas em sistemas
de tratamento aguas residuarias, embora geralmente em menor abundancia que as
do género Nitrospira (Coskuner; Curtis, 2002; Huang et al., 2010; Winkler et al.,
2012; Antwi et al., 2020).

Apesar da predominancia de Nitrospira e Nitrobacter em sistemas de
tratamento, outros géneros de BON também s&o relevantes para os bioprocessos de
remogao do nitrogénio de aguas residuarias. Por exemplo, o género “Candidatus
Nitrotoga”, ainda ndao completamente descrito, tem sido detectado em estagdes de
tratamento de aguas residuarias juntamente com Nitrospira, embora geralmente em
menor abundancia (Lucker et al., 2015; Kitzinger et al., 2018; Kim; Behrens; Lapara,
2021; Kim et al., 2021). Bactérias do género Nitrolancea foram isoladas pela primeira
vez em um biorreator aplicado a nitrificagdo (Sorokin et al., 2012) e também podem
competir com BON de outros géneros em sistemas de tratamento.

Esses diferentes géneros de BON relevantes para a remogao do nitrogénio
amoniacal apresentam caracteristicas fisioloégicas e metabdlicas distintas que lhes
permitem ocupar nichos especificos em sistemas de tratamento de aguas
residuarias. Devido a sua diversidade e versatilidade metabdlica, esses micro-
organismos podem adaptar-se a variadas condigcbes ambientais e operacionais.
Essas condi¢bes, por sua vez, podem favorecer a selegdo de certos géneros de
BON em detrimento de outros (QUADRO 2.1).



36

QUADRO 2.1 — CONDICOES ASSOCIADAS A PREVALENCIA DAS BON RELEVANTES PARA O
TRATAMENTO DE AGUAS RESIDUARIAS

" Condigoes associadas a prevaléncia em P
Género ; Referéncias
sistemas de tratamento
Blackburne et al., 2007; Nowka;
Nitrospira | Baixas concentrac¢des de nitrito (< 50 mg NL" Daims; Spieck, 2015; Park; Park;
P - Baixas concentragbes de OD (<1 mgL™) Chandran, 2017; Ushiki et al,
2017; Martinez-Rabert et al., 2022
~ P |
- Elevadas concentrag:?es de nitrito (= 50 m_g NL) Blackburne et al., 2007: Nowka et
- Elevadas concentragbes de OD (=1 mgL ™) . . .
- Tolerancia a elevadas concentracbes de al, 2015, Cao, Van Loosdrecht
Nitrobacter T el ¢ Daigger, 2017; Ushiki et al., 2017,
amonia livre (250 mgN L) )
- Tolerancia a elevadas concentracoes de Duan et al, 2019; Wang et al,
. . A 2020; Martinez-Rabert et al., 2022
acido nitroso (1 mgN L")
- Baixas temperaturas (< 20 °C) Alawi et al., 2007; 2009; Lucker et
- Elevadas concentragdes de nitrito (= 50 mg NL") |al, 2015; Ma et al., 2017; Kitzinger
“Ca - Elevadas concentragbes de OD (=1 mgL ) et al., 2018; Navada et al., 2019;
Nitroto. a |- Tolerancia a elevadas concentragdes de Wegen; Nowka; Spieck, 2019; Li et
9 amonia livre (= 50 mg N L'1) al., 2020; Kim et al., 2021; Spieck;
- Tolerancia a elevadas concentragbes de Wegen; Keuter, 2021; Wang et al.,
acido nitroso (=1 mg N L™ 2021
- Elevadas temperaturas (> 37 °C)
. - Elevadas concentracdes de nitrito (= 50 mg N L'1) Sorokin et al., 2012, 2014; Jiang et
Nitrolancea N ~
- Tolerancia a elevadas concentragdes de al., 2021a
amonia livre (250 mg N L")

FONTE: a autora (2024), com base nas referéncias citadas
NOTA: Ca.: Candidatus; OD: oxigénio dissolvido.

Devido a diversidade e versatilidade metabdlica, diversos géneros de BON
podem coexistir em sistemas de tratamento de aguas residuarias. A coexisténcia
resulta em redundancia funcional, ou seja, a realizacdo da mesma fungao
metabdlica, como a oxidagao de nitrito a nitrato, por diferentes grupos taxonémicos.
Por sua vez, a redundancia funcional garante a estabilidade da fungdo microbiana
mesmo sob condigcdes dindmicas ou estressantes, pois micro-organismos com
funcdes similares podem compensar as perdas de algumas populagdes microbianas
(Louca et al., 2018). Assim, a presenga de BON com fung¢des redundantes pode
dificultar o controle da atividade desses micro-organismos, especialmente em
sistemas que dependem da nitrificagcao parcial ou do acumulo de nitrito.

Um dos principais entraves para a implementacdo dos bioprocessos
dependentes do acumulo do nitrito € promover a inibicdo efetiva e duradoura das
BON, especialmente em sistemas de tratamento que operam com baixas
concentragdes de nitrogénio amoniacal (< 50 mg N L") (Wang et al., 2022; Z. Su et
al., 2023). Portanto, além de estimular a atividade dos micro-organismos oxidantes
da aménia, sdo necessarias abordagens eficazes para inibir a atividade das BON em

sistemas de tratamento de aguas residuarias. Nesse contexto, as estratégias de
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engenharia de microbiomas podem oferecer solugbes para garantir a eficiéncia e a

estabilidade dos bioprocessos dependentes do acumulo de nitrito.

2.3 ENGENHARIA DE MICROBIOMAS: APLICACOES PARA A REMOCAO DO
NITROGENIO AMONIACAL DE AGUAS RESIDUARIAS

Um microbioma pode ser definido como a comunidade microbiana presente
em um habitat, com caracteristicas fisicas e quimicas proprias (Berg et al., 2020).
Em um microbioma, as populagdes microbianas, compostas por multiplas espécies
de bactérias, arqueas, fungos, microalgas e pequenos protistas, interagem entre si e
com o ambiente para realizar funcbes especificas. No saneamento, por exemplo, os
microbiomas podem ser projetados e utilizados para desempenhar fungbes como a
biotransformacédo e remocao de poluentes e a biorremediacdo de solos e corpos
hidricos (Xiong et al.; 2024).

Para otimizar o desempenho de um sistema biolégico ou direcionar as
funcdes realizadas pela comunidade microbiana para atender a um objetivo
especifico, € possivel alterar a composi¢cao dos microbiomas, processo conhecido
como engenharia de microbiomas. As abordagens da engenharia de microbiomas
sdao comumente divididas em “de baixo para cima” (bottom-up) e “de cima para
baixo” (top-down) (Lawson, 2021; Albright et al., 2022; Xiong et al.; 2024).

Cada abordagem dispbe de diversas estratégias para a engenharia do
microbioma-alvo. Para a remogédo do nitrogénio amoniacal de aguas residuarias,
essas estratégias podem ser utilizadas, por exemplo, para a selecdo dos micro-
organismos com fungdes desejadas, como as bactérias oxidantes da aménia (BOA),
as bactérias comammox e as anammox (FIGURA 2.5). Também podem ser
aplicadas para inibir seletivamente a atividade de certos micro-organismos, como as
bactérias oxidantes do nitrito (BON), prejudiciais aos bioprocessos dependentes do

acumulo do nitrito.
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FIGURA 2.5 —- ESTRATEGIAS DA ENGENHARIA DE MICROBIOMAS E APLICACAO PARA A
REMOGCAO DO NITROGENIO DE AGUAS RESIDUARIAS

abordagem abordagem
de “baixo para cima” de “cima para baixo”
(bottom-up) (top-down)
Sistema de tratamento enriquecimento

biologia sintética e aclimatacao

. ' manipulacdo
bioaumento u v das condicdes

FONTE: a autora (2024)
NOTA: AOA: arqueas oxidantes da amoénia; BOA: bactérias oxidantes da aménia; BON: bactérias
oxidantes do nitrito; anammox: bactérias anaerébias oxidantes da aménia.

Na abordagem “de baixo para cima”, um consdércio microbiano € construido
artificialmente a partir da combinagcdo de linhagens microbianas naturais ou
modificadas geneticamente por meio da biologia sintética (FIGURA 2.6).
Primeiramente, sao selecionados o0s micro-organismos com caracteristicas
metabdlicas e fisiolégicas conhecidas. A seguir, 0 consorcio microbiano com a
funcdo desejada, como a remogado de um poluente, € artificialmente construido a
partir da reunido dos micro-organismos selecionados. Finalmente, o consorcio
microbiano sintético é introduzido no microbioma que se deseja manipular (Hu et al.;
2022; Silverstein; Segre; Bhatnagar, 2023; Xiong et al., 2024).

Nas estratégias “de baixo para cima’ baseadas em biologia sintética, os
genes ou genomas dos micro-organismos de interesse sdo modificados para
reprogramar sequéncias regulatérias, modificar a expressao de genes-chave, ajustar
vias metabdlicas ou regular a comunicagdo entre os micro-organismos de uma
comunidade (Zhang et al., 2020). Estas estratégias permitem introduzir novas
fungdes no microbioma, otimizar a eficiéncia dos bioprocessos ou até criar novos
sistemas biolégicos com fungbes inexistentes naturalmente (Lawson, 2021;
Silverstein; Segré; Bhatnagar, 2023; Jones et al., 2024). Também ¢é possivel
construir microbiomas capazes de degradar poluentes para os quais 0s microbiomas
naturais ndo sao eficientes, como pesticidas e outras substancias organicas

persistentes (Zhang et al., 2020).
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FIGURA 2.6 — ABORDAGENS DE “BAIXO PARA CIMA” E DE “CIMA PARA BAIXO” DA
ENGENHARIA DE MICROBIOMAS

abordagem de “baixo para cima” (bottom-up)
% X o <

construcdo de um
consorcio sintético

microbioma natural microbioma engenheirado

abordagem de “cima para baixo” (top-down)

manipulacdo de condi¢des
ambientais e operacionais

Lxiy

% B> 2% >
microbioma natural microbioma engenheirado
FONTE: a autora (2024)

Apesar do potencial, as estratégias baseadas em biologia sintética sao
raramente aplicadas em sistemas de tratamento de aguas residuarias em escala
plena. Isso ocorre devido ao elevado custo, a falta de regulamentagdo sobre o uso
de tecnologias de edicdo genética e ao risco de escape acidental dos micro-
organismos geneticamente modificados, o que poderia causar o desequilibrio dos
ecossistemas afetados (Hu et al., 2022; Silverstein; Segre; Bhatnagar, 2023; Jones
et al., 2024). Além disso, embora a construgdo de consorcios microbianos
modificados geneticamente seja bem-sucedida sob condigdes laboratoriais
controladas, essa estratégia frequentemente apresenta falhas em aplicagdes como o
tratamento de aguas residuarias sob condi¢des dinamicas reais (Herrero; Stuckey,
2015; Zhang et al., 2020; Xiong et al., 2024).

Diante dessas limitagbes, o bioaumento apresenta-se como uma das
principais estratégias da abordagem “de baixo para cima” na engenharia de
microbiomas aplicada para o tratamento de aguas residuarias (Raper et al., 2018;
Lawson et al., 2019). A estratégia do bioaumento é baseada na inoculagao de micro-

organismos exdégenos a um microbioma natural. O bioaumento pode ser realizado a
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partir da inoculagdo de uma ou poucas espécies em um sistema, como um
biorreator, ou da introdug¢ao de consorcios microbianos inteiros.

O bioaumento realizado a partir da inoculagdo de um consércio microbiano
no microbioma-alvo permite preservar as interagdes interespecificas e a dindmica de
cooperagao e competicdo necessarias para o funcionamento eficiente de diversos
bioprocessos. Por isso, a inoculagdo de culturas puras, contendo uma unica
linhagem microbiana, tende a ser menos efetiva e mais suscetivel a variabilidade
das condigdes ambientais que o bioaumento realizado com um consorcio microbiano
composto por multiplas espécies, especialmente para o tratamento de aguas
residuarias de composigao complexa (Raper et al., 2018; Zhang et al., 2020; Albright
et al., 2022; Silverstein; Segré; Bhatnagar, 2023).

O inéculo utilizado para o bioaumento pode ser composto para apresentar
funcdes especificas. Em sistemas de tratamento de aguas residuarias, o bioaumento
esta associado a maior estabilidade e eficiéncia dos bioprocessos de remocao de
poluentes, melhor sedimentabilidade da biomassa, menores tempos de partida e
maior resisténcia a choques devidos a variagcdo das condicbes ambientais e
operacionais (Herrero; Stuckey, 2015; Raper et al., 2018). Diferentemente de outras
estratégias da abordagem “de baixo para cima”, entre as principais vantagens do
bioaumento esta a simplicidade de implementacdo e o baixo custo, visto que nao
utiliza tecnologias onerosas como as da biologia sintética (Herrero; Stuckey, 2015;
Raper et al., 2018).

Para reduzir ainda mais os custos do bioaumento, o inéculo pode ser
produzido a partir da biomassa de sistemas ja operantes. A pratica de selecionar
micro-organismos nativos do préprio microbioma-alvo para o bioaumento €
corriqueira, pois aumenta a chance de sobrevivéncia e adaptacdo da microbiota
exogena (Raper et al.; 2018). Além disso, a biomassa excedente, que seria
descartada, pode ser reaproveitada e utilizada para o bioaumento dos sistemas de
tratamento. Quoc e colaboradores (2024), por exemplo, utilizaram o lodo descartado
de um sistema de lodos ativados aplicado a nitrificagdo de esgoto sanitario para o
bioaumento. Os autores observaram aumento na taxa de remogao do nitrogénio
amoniacal no sistema bioaumentado.

Apesar das vantagens, assim como outras estratégias da abordagem “de
baixo para cima”, o bioaumento apresenta como principal desafio o curto tempo de

permanéncia dos micro-organismos exogenos no sistema-alvo, devido a sua
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sensibilidade a perturbacbes ambientais e a competicdo com a microbiota nativa
(Herrero; Stuckey, 2015; Raper et al., 2018; Albright et al., 2022). Estas limitagdes
podem ser contornadas com o aumento da quantidade de biomassa inoculada e
repeticao periddica do bioaumento. Além disso, o bioaumento pode ser combinado
com estratégias da abordagem “de cima para baixo”, como a aclimatagéo prévia do
inéculo e o enriquecimento dos micro-organismos adaptados as condi¢gées do
sistema-alvo (Herrero, Stuckey, 2015; Raper et al., 2018).

Devido as limitagdes da abordagem “de baixo para cima”, a abordagem “de
cima para baixo” € mais comumente utilizada na engenharia de microbiomas
aplicada ao tratamento de aguas residuarias (Lawson et al., 2019; Xiong et al.,
2024). A abordagem “de cima para baixo” baseia-se na manipulacdo do ambiente
para direcionar o microbioma para a fungao desejada, partindo de um microbioma
natural ja estabelecido (FIGURA 2.6). Nesta abordagem, o microbioma com a fungao
desejada é construido a partir da modificagcdo da comunidade microbiana nativa por
meio de estratégias como a aclimatacdo da microbiota e a manipulagdo das
condigdes operacionais e ambientais para selecionar popula¢des especificas (Hu et
al.; 2022; Silverstein; Segre; Bhatnagar, 2023).

Na aclimatacdo, uma das estratégias da abordagem “de cima para baixo”, a
microbiota €& exposta de maneira controlada a condi¢cbes fisicas e quimicas
especificas, resultando na adaptagdo do microbioma. Por sua vez, a adaptacdo do
microbioma para a funcdo desejada pode ocorrer por meio da selegcdo e
enriquecimento, isto €, aumento populacional, dos micro-organismos tolerantes as
condicdes impostas. ou por mecanismos adaptativos naturais da propria microbiota.

A aclimatagdo pode ser especialmente util para o tratamento de aguas
residuarias com elevada concentragao de nitrogénio amoniacal, como o lixiviado de
aterro sanitario. Elevadas concentragdes de nitrogénio amoniacal (por exemplo,
superiores a 50 mg N L‘1) podem inibir a microbiota e comprometer os bioprocessos
dependentes da nitrificagdo. Contudo, a aclimatacdo e exposigdo gradual da
comunidade microbiana a concentracdes crescentes de nitrogénio amoniacal podem
resultar na selecdo de micro-organismos tolerantes ou adaptados a grandes
quantidades dessa substancia (Wang et al., 2010; Park et al., 2022).

Além disso, a aclimatagao da microbiota também pode favorecer a remocéao
do nitrogénio amoniacal de aguas residuarias que apresentam elevada salinidade
(Park et al., 2022; Zhang, M. et al., 2023; Wu; Lai; Zhao, 2024) ou sob baixas
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temperaturas (por exemplo, inferiores a 15 °C), como as que ocorrem em estagoes
de tratamento durante o inverno ou sob condi¢gdes de elevada amplitude térmica
(Gonzalez-Martinez et al., 2016; Huo et al., 2020).

A aclimatagdo também pode ser utilizada para favorecer o tratamento de
aguas residuarias industriais ou que sejam potencialmente toxicas. Por exemplo,
Hira e colaboradores (2018) obtiveram, por meio da aclimatacdo da microbiota do
lodo de uma lagoa, o enriquecimento, isto €, o aumento populacional, de micro-
organismos nitrificantes para o tratamento de lixiviado de aterro sanitario. Por sua
vez, Zou e colaboradores (2020) realizaram a aclimatagdo da biomassa nitrificante
de um sistema de lodos ativados ao 2,4,6-triclorofenol, um fenol clorado
potencialmente toxico encontrado em aguas residuarias industriais. Como resultado,
foi observado que a biomassa aclimatada apresentou taxa de nitrificagdo mais de
duas vezes superior a da biomassa nao aclimatada quando exposta ao poluente.

Apesar de ser uma alternativa de baixo custo devido a realizagdo nos
proprios sistemas de tratamento, a aclimatagdo pode demorar entre semanas e
meses até produzir o efeito desejado nos microbiomas-alvo (Hou et al., 2024; Xiong
et al., 2024). Além disso, em funcao do crescimento lento dos micro-organismos
envolvidos, o tempo necessario até a adaptacido microbiana pode ser ainda mais
longo em sistemas de remocao autotréfica do nitrogénio amoniacal. Assim, devido
as limitagdes, a aclimatacdo pode ser combinada a outras estratégias da engenharia
de microbiomas para acelerar a partida e a estabilizacdo dos sistemas de remocgao
do nitrogénio amoniacal.

Além da aclimatagdo, a selecdo de micro-organismos com caracteristicas
especificas pode ser realizada a partir da manipulagdo das condigdes ambientais e
operacionais, resultando no enriquecimento, isto €, no aumento, das populagdes
microbianas desejadas. Por meio do enriquecimento, grupos microbianos
especializados em determinadas fungdes sao favorecidos a partir da exposicdo da
comunidade microbiana nativa de um microbioma a condi¢des seletivas como pH,
temperatura e presenga de nutrientes (Zhang et al.,, 2020). O enriquecimento
também pode contribuir para o aumento da abundéncia de micro-organismos raros
ou desconhecidos, o que possibilita o aproveitamento de fungées metabdlicas do
microbioma-alvo que, de outra forma, seriam negligenciadas (Silverstein; Segré;
Bhatnagar, 2023).
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O enriquecimento € particularmente aplicavel para a engenharia de
microbiomas em que os diferentes grupos de micro-organismos apresentam
diferencas fisiolégicas significativas entre si (Lawson et al., 2019). Quando os grupos
microbianos apresentam caracteristicas distintivas, como nos microbiomas
associados a remogao do nitrogénio, o enriquecimento pode ajudar a selecionar os
grupos mais adequados para uma func¢ao especifica.

Por exemplo, a distinta capacidade das bactérias comammox para hidrolisar
ureia e utiliza-la como fonte de nitrogénio e energia tem sido explorada para o
enriquecimento destes organismos. Li e colaboradores (2021) realizaram o
enriquecimento de bactérias comammox com urina, rica em ureia. Da mesma forma,
Zhao e colaboradores (2021) observaram o aumento da populacdo de bactérias
comammox durante a incubacdo de amostras de biofime de uma estacdo de
tratamento de agua com ureia. Em contrapartida, Cui e colaboradores (2023)
enriqueceram as bactérias comammox a partir do estabelecimento de condi¢cdes
microaerobias, aproveitando a sua capacidade de sobreviver sob baixas
concentracdes de oxigénio dissolvido (< 1 mg O, L™). Esses micro-organismos, por
vez, podem contribuir para bioprocessos de remog¢ao do nitrogénio menos poluentes
€ mais econdmicos, como discutido previamente.

De maneira analoga, Dan e colaboradores (2024) exploraram as diferencas
na velocidade de consumo do oxigénio dissolvido pela microbiota nitrificante para
enriquecer as bactérias oxidantes da amoénia (BOA) em um sistema aplicado a
nitrificacdo parcial de esgoto sanitario. As BOA apresentam, em geral, menores
afinidades por oxigénio, consumindo-o mais rapidamente do que outros organismos
nitrificantes quando sua concentracdo é elevada. Os autores aplicaram elevadas
concentracbes de oxigénio dissolvido, proximas a saturacdo, resultando no
enriquecimento das BOA. O acumulo de nitrito permaneceu elevado por mais de 200
dias e a eficiéncia média de remog¢ao do nitrogénio amoniacal foi de 98,5%.

O enriquecimento também pode ser aplicado para viabilizar os bioprocessos
dependentes do acumulo de nitrito, cujo principal obstaculo € a presenga das
bactérias oxidantes do nitrito (BON). Para inibir as BON e reduzir sua taxa de
crescimento, uma estratégia eficaz é estimular a competicdo com micro-organismos
consumidores de nitrito, como as bactérias anammox e as desnitrificantes. (Wang et
al., 2022; Wei et al., 2024). Ao promover o enriquecimento destes micro-organismos

especificos, a disponibilidade de nitrito diminui. Assim, com menos nitrito disponivel,
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o crescimento celular das BON ¢é retardado, resultando em menor oportunidade para
a sua proliferagéo.

Em sistemas de tratamento de aguas residuarias, o enriquecimento também
pode ser utilizado para a produgao de biomassa para o bioaumento ou para a
partida de biorreatores. Alguns micro-organismos cruciais para 0s bioprocessos
dependentes do acumulo de nitrito, como as bactérias anammox, apresentam
tempos de duplicagao longos, que podem chegar a semanas (Strous et al., 1999; Al-
Hazmi et al., 2022). Devido ao crescimento microbiano lento, a partida dos sistemas
de tratamento pode demorar semanas a meses, tendo sido reportados periodos de
até 200 dias (Bagchi; Biswas; Nandy, 2010; Hou et al., 2024). Logo, a inoculagao ou
o0 bioaumento com biomassa previamente enriquecida pode acelerar o
estabelecimento dos bioprocessos de remogao do nitrogénio.

Por exemplo, Su, Y. e colaboradores (2023) inocularam biomassa
enriquecida em micro-organismos desnitrificantes em um sistema aplicado a
desnitratagdo/anammox de agua residuaria sintética. Apos a inoculagdo com a
biomassa enriquecida, a desnitratagdo e o acumulo de nitrito foram estabelecidos
em 40 dias. Por sua vez, as bactérias anammox foram seletivamente enriquecidas
no proprio biorreator e, apds 79 dias, a desnitritacdo combinada com o processo
anammox foi implementada com sucesso, resultando em eficiéncia de remogéao do
nitrogénio total de 90%.

Similarmente, Hou e colaboradores (2024) inocularam biomassa enriquecida
em micro-organismos desnitrificantes e bactérias anammox em um sistema aplicado
a desnitritagdo combinada ao processo anammox para tratamento de esgoto
sanitario. A partida do sistema foi estabelecida apdés 30 dias e, depois da
estabilizacdo do sistema, a eficiéncia de remocado do nitrogénio amoniacal foi
superior a 95%.

Assim como a aclimatagdo, o enriquecimento € uma estratégia de baixo
custo e facilmente implementavel, podendo ser realizada in situ, isto €, nos proprios
sistemas de tratamento (Zhang et al., 2020; Hu et al., 2022). Contudo, o
enriquecimento pode demorar meses ou anos até produzir os resultados desejados
(Xiong et al, 2024), o que pode restringir sua aplicagdo na engenharia de
microbiomas associada a remogao do nitrogénio de aguas residuarias. Para

contornar esta limitagdo, outras estratégias podem ser combinadas com o
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enriquecimento, como a aplicagdo de condicbes operacionais e ambientais que
favoregam o crescimento dos micro-organismos com as fungdes desejadas.

Além de promover o enriquecimento de micro-organismos especificos, a
manipulacdo das condigcbes ambientais e operacionais pode ser usada para inibir
populagdes microbianas indesejadas, como as bactérias oxidantes de nitrito,
especialmente em sistemas que dependem da nitrificacdo parcial e do acumulo de
nitrito. A repressao das BON geralmente depende de uma destas abordagens, que
podem ser realizadas mediante manipulagdo das condigdes ambientais e
operacionais: 1) aumento da taxa de decaimento e morte celular ou 2) diminuigédo da
taxa de crescimento celular (Wang et al., 2022; Al-Hazmi et al., 2023).

Para aumentar a taxa de decaimento e morte celular das BON, uma
abordagem comum é expor a comunidade microbiana a agentes biocidas, como a
amonia livre (NH3) e o acido nitroso (HNO;) (Duan et al., 2019; Jiang et al., 2021b;
Wang et al; 2022). Esta estratégia baseia-se na suposi¢cdo de que as BOA sao mais
tolerantes a essas substancias, enquanto as BON sdo mais sensiveis e, portanto,
mais suscetiveis a inibicéo (Liu et al., 2019; Sun et al., 2021; Su, Z. et al., 2023).

A exposicdo da microbiota a aménia livre ou ao acido nitroso pode ser
realizada in-situ. Esta estratégia é particularmente aplicavel para aguas residuarias
com elevada concentragdo de nitrogénio, como o lixiviado de aterro sanitario, pois
nao requer a adicao de fontes externas das substancias inibitérias das BON e pode
ser ajustada por meio da manipulagéo de condigdées como pH, carga volumétrica e
temperatura (Wang et al., 2022; Su, Z. et al., 2023).

Para sistemas de tratamento de aguas residuarias como o esgoto sanitario,
em que a manutengao de concentragdes elevadas de amdnia livre (= 50 mg N L'1)
ou de &cido nitroso (= 1 mg N L") ndo pode ser realizada naturalmente devido a
baixa concentragdo de nitrogénio afluente, o tratamento ex-situ, isto €&, fora do
sistema de tratamento, € uma alternativa viavel (Wang et al., 2022). Nesta condicao,
uma porgao da biomassa é retirada do biorreator, exposta a amoénia livre ou ao acido
nitroso em um tanque de reacgdo por até 24 horas e, em seguida, devolvida ao
biorreator. Para o tratamento ex-situ, a biomassa é frequentemente colocada em
contato com aguas residuarias com elevada concentragdo de nitrogénio amoniacal,
isto €, centenas a milhares de miligramas por litro, como efluente de digestores

anaerobios (Wang et al., 2022).
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No entanto, alguns géneros de BON, particularmente Nitrobacter, “Ca.
Nitrotoga” e Nitrolancea, podem apresentar tolerancia a amoénia livre e/ou ao acido
nitroso em elevadas concentragbes (QUADRO 2.1). A exposi¢céo prolongada da
microbiota a essas substancias pode induzir a adaptacdo das BON a partir da
emergéncia e selegcao de espécies tolerantes (Duan et al., 2019; Madill et al., 2021;
Wang et al., 2022; Su, Z. et al., 2023). A persisténcia de BON tolerantes pode causar
falhas operacionais em sistemas de tratamento que dependem da nitrificagao parcial
ou do acumulo de nitrito. Portanto, a combinacdo de diferentes abordagens é
frequentemente necessaria para o controle eficaz da nitrificacéo.

As estratégias baseadas na diminuicdo da taxa de crescimento celular das
BON frequentemente envolvem a manipulagdo das condi¢gdes operacionais dos
sistemas de tratamento para desfavorecer a atividade das BON e,
consequentemente, evitar a oxidagao do nitrito formado a partir do metabolismo das
BOA. Uma das abordagens de manipulagcdo das condigbes operacionais mais
utilizadas em sistemas de tratamento de aguas residuarias € o controle da
concentragéo de oxigénio dissolvido (Wang et al., 2022; Su, Z. et al.; 2023).

A operagéao de biorreatores sob fornecimento limitado de oxigénio dissolvido
supostamente favorece a dominancia das bactérias e arqueas oxidantes da aménia
em detrimento das BON (Lackner et al., 2014; Mehrani et al., 2020; Su, Z. et al;
2023). A limitagao da disponibilidade do oxigénio dissolvido pode ser controlada
tanto pelo estabelecimento de baixas concentragdes (< 1 mg O, L") como pelo
regime de aeracgao intermitente.

A manutencdo de baixas concentragdes de oxigénio dissolvido (< 1 mg L™) é
uma estratégia comum em sistemas de tratamento para impedir que as BON se
desenvolvam e para promover o acumulo de nitrito no meio reacional (Lackner et al.,
2014; Mehrani et al., 2020; Su, Z. et al., 2023). Esta abordagem é baseada na maior
afinidade por oxigénio dissolvido das BOA em comparagdo com as BON (Sinha;
Annachhatre, 2007; Su, Z. et al., 2023). Como as BOA, em geral, sdo mais eficientes
em relacdo a utilizagdo do oxigénio disponivel do que as BON quando ha limitagao
deste substrato, o oxigénio € mantido apenas na quantidade necessaria para que as
BOA realizem a oxidagdao da amodnia a nitrito.

Entretanto, as BON podem persistir em sistemas de tratamento de aguas
residuarias mesmo sob baixa disponibilidade de oxigénio dissolvido. Por exemplo,

em um sistema de lodos ativados com nitrificacao parcial/lanammox, a redu¢ao da
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concentragdo do oxigénio dissolvido de 1,7 para 1,0 mg L™ resultou na redugéo
populacional das BOA concomitantemente com o aumento da abundéancia das BON
(Cao et al., 2018).

A atividade persistente das BON é uma preocupacéao pois resulta na ruptura
do acumulo do nitrito e é devida, sobretudo, as bactérias do género Nitrospira,
adaptadas a variadas concentragcdes de oxigénio dissolvido (Latocheski; Rocha;
Braga, 2022; Su, Z. et al., 2023). Bactérias do género Nitrospira foram detectadas
como as BON predominantes em diversos sistemas de tratamento operados sob
baixas concentracbes de oxigénio dissolvido (Park; Noguera, 2008; Camejo et al.,
2017; Liu et al., 2019; Wen; Lechevallier; Tao, 2020). Por isso, a manutencao de
baixas concentracdes de oxigénio dissolvido pode nao ser suficiente para favorecer
os bioprocessos dependentes do acumulo do nitrito.

Entre as abordagens baseadas na manipulagdo das condi¢gbes operacionais,
a aeracao intermitente tem se destacado como alternativa para controlar a
nitrificacdo e favorecer os bioprocessos que dependem do acumulo de nitrito, como
a combinacgao da nitrificagéo parcial/lanammox (Miao et al., 2022; Su, Z. et al., 2023).
Sob o regime de aeragdo intermitente, o oxigénio € fornecido de forma ciclica,
alternando entre periodos com aeragao ligada e desligada.

No periodo sem aeragdo, as BOA e as BON coexistem sob baixa
disponibilidade de oxigénio. Quando a aeracao € acionada e estes micro-organismos
sdo expostos novamente ao oxigénio, as BOA recuperam sua atividade mais
rapidamente que as BON. Se a aeracao for interrompida antes da recuperagao
completa das BON, sua atividade é inibida, resultando em menores taxas de
crescimento celular comparadas as BOA nos ciclos subsequentes (Miao et al., 2017;
Miao et al., 2022). Com o tempo, a populagcdo de BOA supera a de BON e o nitrito,
que deixa de ser consumido pelas BON, acumula no meio reacional, passando a ser
utilizado pelas bactérias anammox ou micro-organismos desnitrificantes durante os
intervalos sem aeracéo.

A aeracgao intermitente permite a redugcdo de custos com energia e esta
associada a menor producado de biomassa excedente e menores emissdes de gases
de efeito estufa comparada a aeragao continua (Miao et al., 2022; Al-Hazmi et al.,
2023). Além disso, o regime de aeracédo intermitente pode ser aplicado em diversas
configuragbes de sistemas de tratamento, como biorreatores de membrana,

biorreatores em bateladas sequenciais e lodos ativados (Zhang et al., 2022; Le et al.,
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2023; Yilmaz et al., 2023). Ainda, diversos parametros como a duracgao dos ciclos de
aeragdo podem ser ajustados, resultando na otimizagdo dos bioprocessos
dependentes do acumulo do nitrito (Al-Hazmi et al., 2020; Chen, Y. et al., 2022).

Apesar das vantagens e aplicagdes crescentes da aeragao intermitente, seu
impacto na remogéo do nitrogénio amoniacal de aguas residuarias ainda precisa de
mais estudos. Embora a aeragdo intermitente seja mais eficaz que o
estabelecimento de condicbes microaerdbias para inibir as BON, estes micro-
organismos podem persistir e até recuperar a atividade no longo prazo em sistemas
de tratamento (Al-Hazmi et al., 2020; Chen, Y. et al., 2022). Portanto, € necessario
combinar estratégias adicionais da engenharia de microbiomas a aeracéo
intermitente para assegurar a estabilidade e a eficiéncia dos bioprocessos que
dependem do acumulo de nitrito.

Independentemente da estratégia utilizada, a engenharia de microbiomas
demanda métodos para avaliar sua eficacia na promogao da funcédo desejada. Em
geral, como muitos micro-organismos nao sao facilmente cultivaveis, a obtencao de
material biolégico de alta qualidade para analises filogenéticas, fisiolégicas e
cinéticas é restrita. Assim, técnicas moleculares independentes da cultura dos
organismos sao essenciais para estudar comunidades microbianas em ambientes
complexos. A descoberta do acido desoxirribonucleico (DNA) na década de 1950
permitiu a evolucdo de novas técnicas de identificagdo de micro-organismos.
Impulsionada pelo desenvolvimento da reacao em cadeia da polimerase (PCR) e
pelas tecnologias de sequenciamento, a engenharia de microbiomas tem avangado
significativamente nas ultimas décadas (Berg et al., 2020).

O desenvolvimento das técnicas moleculares tem possibilitado a
identificagdo de muitos micro-organismos sem a necessidade de isola-los de seus
habitats naturais. Atualmente, as técnicas moleculares sdo consideradas, inclusive,
como as mais confiaveis, sensiveis e acuradas para a exploragdo da ecologia
microbiana em ambientes complexos como as estagdes de tratamento de aguas
residuarias (Sanz; Kochling, 2019; Zolti et al., 2020; Chen, G. et al., 2022).

Entre as ferramentas para a analise de microbiomas, destaca-se o
sequenciamento, especialmente o de nova geragdo (Berg et al, 2020). O
sequenciamento do material genético dos micro-organismos de amostras ambientais
fornece informagdes sobre a diversidade e a identidade microbiana. Esta técnica tem

permitido a analise detalhada de comunidades microbianas em ambientes
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complexos, superando as limitagdes das técnicas classicas de microbiologia (Sanz;
Kdchling, 2019; Zolti et al., 2020; Mai et al., 2021; Chen, G. et al., 2022).

Em associacdo ao sequenciamento, outro marco significativo para as
analises moleculares independentes da cultura microbiana foi a utilizacdo de
marcadores filogenéticos, como o gene procariético para o acido ribonucleico
ribossomal 16S (16S rRNA), a partir do final da década de 1970 (Berg et al., 2020).
Por meio do sequenciamento dos marcadores filogenéticos, tem sido possivel
identificar os micro-organismos em seus habitats naturais e analisar a composigao
de diversos microbiomas. Analises de microbiomas baseadas no sequenciamento do
gene 16S rRNA tém sido utilizadas, por exemplo, para a investigacdo de
comunidades microbianas em sistemas de tratamento de aguas residuarias e tém
ampliado o conhecimento sobre a diversidade, distribuicdo e dinamica microbianas
nestes habitats (Wu et al., 2019b; Zhang, Y. et al., 2023).

O gene 16S rRNA faz parte do material genético de todas as bactérias e
arqueas e é o marcador taxonémico e filogenético mais comumente utilizado para a
identificacdo desses organismos (Berg et al., 2020; Zhang, Y. et al., 2023). Este
gene é amplamente utilizado na analise de microbiomas porque, embora apresente
regides conservadas (ou seja, quase idénticas) compartilhadas entre todas as
bactérias e arqueas, € constituido também por regides variaveis. Como as regides
variaveis do gene 16S rRNA sao diferentes entre as espécies de bactérias e
arqueas, como se fossem uma espécie de “codigo de barras” exclusivo de cada
organismo, as sequéncias obtidas sdo comparadas com bancos de dados
conhecidos e resultam na identificacdo desses micro-organismos.

Apesar das aplicagbes e do desenvolvimento das ferramentas de analise, a
engenharia de microbiomas ainda enfrenta desafios. Um dos principais é o
desconhecimento dos micro-organismos que compdem 0s microbiomas e suas
funcbdes. Além disso, ainda é necessario aprofundar a relacdo entre os dados
obtidos a partir do sequenciamento do material genético microbiano e a capacidade
funcional de um microbioma. O conhecimento € limitado pelo baixo numero de
micro-organismos isolados e caracterizados, que sao a melhor fonte para estudos
das fun¢des microbianas (Lawson et al., 2019; Lawson; 2021; Hu et al., 2022). A
obtencdo e caracterizacao de isolados €, inclusive, essencial para confirmar as
predicbes das fungcbes microbianas obtidas a partir da analise de dados de

sequenciamento (Berg et al., 2020).
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Uma pesquisa realizada com amostras de 269 estacdes de tratamento de
aguas residuarias de 23 paises, baseada no sequenciamento do gene 16S rRNA,
estimou que existem entre 1 e 2 bilhdes de diferentes espécies de micro-organismos
nesses habitats (Wu et al., 2019b). No entanto, poucos micro-organismos foram
identificados, isolados e devidamente caracterizados, sendo que a diversidade
microbiana € apenas superficialmente conhecida. Resultados de meta-analise
produzidos por Zhang, Y. e colaboradores (2023) permitiram afirmar que a maioria
das bactérias e arqueas presentes em sistemas de tratamento de agua residuaria
nao foi ainda caracterizada.

A lacuna no conhecimento da diversidade também afeta os micro-
organismos responsaveis pela remog¢ao do nitrogénio, como sugere o pequeno
namero de grupos microbianos completamente caracterizados (QUADRO 2.2).
Apesar da sua importancia para o tratamento de aguas residuarias, os micro-
organismos envolvidos nos bioprocessos dependentes da nitrificagdo ainda sao
pouco conhecidos. A baixa taxa de crescimento e a dificuldade em manter culturas-
estoque dificultam seu isolamento e caracterizagcdo, limitando ainda mais o

entendimento da sua fisiologia e das fungdes que desempenham nos microbiomas.

QUADRO 2.2 - NUMERO DE ESPECIES CARACTERIZADAS DE MICRO-ORGANISMOS
NITRIFICANTES

Grupo Género N° espéciesm N° espécies na?z? N° espécies o
reconhecidas reconhecidas caracterizadas

BOA Nitrosomonas 3 11 14
Nitrososphaera 1 0 1

AOA Nitrosopumilus 4 3 7
Nitrosarchaeum 1 1 2

Comammox Nitrospira 0 4 4
Nitrospira 1 9 10

Nitrobacter 4 0 4

BON “Ca. Nitrotoga” 0 2 2
Nitrolancea 1 1 2

FONTE: a autora (2024)

NOTA: (1) espécies com nomes validos na List of Prokaryotic names with Standing in Nomenclature
(Parte et al., 2020), acesso em 15 de agosto de 2024; (2) espécies com nomes nao validos na List of
Prokaryotic names with Standing in Nomenclature, acesso em 15 de agosto de 2024; (3) soma das
espécies com nomes validos e nao validos.
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Em sintese, a analise de microbiomas é fundamental para entender como os
micro-organismos adaptam-se e desempenham fun¢des especificas na remogao do
nitrogénio amoniacal, especialmente em contextos complexos como o tratamento de
lixiviados de aterros sanitarios. A aplicagao de técnicas moleculares pode auxiliar na
compreensao sobre a composicdo e dinamica das comunidades microbianas,
permitindo a avaliagdo mais precisa das estratégias da engenharia de microbiomas.
Este conhecimento, por sua vez, pode auxiliar na melhoria do controle e na
implementacéo de bioprocessos mais eficientes, econémicos e menos poluentes em
estacdes de tratamento de aguas residuarias. Dessa forma, pode ser produzido um
efluente de melhor qualidade e reduzida concentragdo de nitrogénio amoniacal,

substancia associada ao comprometimento da saude ambiental e humana.



52

3 MATERIAL E METODOS

Esta pesquisa foi dividida em trés etapas principais (FIGURA 3.1),

detalhadas a seguir.

FIGURA 3.1 — ETAPAS PRINCIPAIS PARA A REALIZAGAO DA PESQUISA

~
-

Coleta e caracterizacdo do Producgdo de biomassa Montagem, operacdo e
lixiviado e autotrofica para monitoramento
lodo utilizado como inéculo 0 bioaumento dos biorreatores

FONTE: a autora (2024)

3.1 COLETA E CARACTERIZACAO DO LODO E DO LIXIVIADO DE ATERRO
SANITARIO

Nesta etapa, foram coletados e caracterizados o lixiviado de aterro sanitario
e o0 lodo aerébio. Posteriormente, o lodo foi inoculado em dois biorreatores de

bancada utilizados para a remogao do nitrogénio amoniacal de aguas residuarias.

3.1.1 Coleta e caracterizacao do lodo inoculado aos biorreatores

O lodo utilizado como in6culo nos biorreatores foi coletado no tanque de
aeracao de um sistema de lodos ativados, em escala piloto, aplicado ao tratamento
de esgoto sanitario. O lodo foi mantido sob refrigeracédo, entre 2 e 8 °C, até a
realizagcao das analises subsequentes.

Para a caracterizacdo do lodo, foram determinadas as concentragdes de
sélidos totais (ST) e sdlidos suspensos totais (SST), segundo procedimento
padronizado (Rice et al. — Ed., 2012, método 2540), além do indice volumétrico de

lodo (IVL), conforme procedimento descrito por Torfs e colaboradores (2016).
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3.1.1.1 Ensaio em batelada para a avaliagdo da atividade nitrificante do lodo

Para avaliar a aplicabilidade do lodo coletado para a remocéao autotrofica do
nitrogénio amoniacal de aguas residuarias, foi realizado um ensaio para determinar
a atividade nitrificante da biomassa previamente a inoculagédo nos biorreatores.

Para este teste, foram utilizados frascos com volume total de 125 mL e
volume de reacdo de 50 mL. Em cada frasco, foi adicionado lodo aerdbio recém-
coletado em volume suficiente para atingir a concentragao final de 3 g SST L'1reagéo.
Esta condigcdo foi similar aquela utilizada para a inoculacdo dos biorreatores
aplicados para a remog¢ao do nitrogénio amoniacal do lixiviado de aterro sanitario,
isto &, concentracao final do licor misto de 3 g SST L'1reagéo, produzida a partir da
diluicdo do lodo aerébio em meio mineral. Além disso, para que a concentragao
afluente do ion aménio fosse de aproximadamente 50 mg NH4* L™ (= 40 mg N L™),
também foi adicionada solugéo-estoque de NH4Cl 500 mg N L™ aos frascos de
reagao. O volume do headspace (aproximadamente 75 mL) foi calculado para que
fosse garantida a quantidade de oxigénio dissolvido suficiente para a nitrificagéo
completa nas condi¢cdes do ensaio.

Aos frascos também foi adicionado meio mineral, preparado segundo
recomendagdes de Lebedeva e colaboradores (2013). Para cada litro de meio
mineral, foram utilizados 50 mg KH,PO,4; 75 mg KCI, 50 mg MgS0,4.7H,0; 584 mg
NaCl; 4 g CaCOs; e 1 mL de solugéo de elementos-trago. O carbonato de célcio
(CaCO0O3) nao foi completamente dissolvido e foi utilizado como tamponante sélido. A
solugao de elementos-trago apresentou a seguinte composic¢ao (para 1 litro): 34 mg
MnSQO4.H,0; 50 mg H3BO3; 43 mg ZnS0O4.7H,0; 37 mg (NH4)sM07024.4H,0; 25 mg
CuS04.5H,0; 2,5 mL HCI 37% e 973 mg FeS04.7H,0.

Os frascos de reacao inoculados com o lodo aerdbio recém-coletado foram
mantidos sob agitacédo de aproximadamente 120 rpm, em shaker com movimento
orbital (Novatecnica, modelo NT 715), com temperatura controlada em
aproximadamente 30 °C e ao abrigo da luz. Ap6s 30 minutos, 16 h, 24 h, 32 he 48 h
de incubacédo, foram coletadas amostras para determinar as concentragdes do
nitrogénio amoniacal total (NAT) efluente, conforme procedimento padronizado (Rice
et al., Ed. — 2012, método 4500-NH3; E), mediante utilizagcdo de um eletrodo seletivo

para aménia da marca Oakton.
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Para determinar a curva de remog¢do do NAT ao longo do tempo de
incubacao do lodo, a partir dos valores obtidos para as concentragdes efluentes de
nitrogénio amoniacal, foi construido um grafico tempo versus concentragdo. Foram
calculadas a atividade nitrificante especifica (ANE) do lodo, utilizando a Equacéao

3.1, e a eficiéncia de remocgéo do NAT, conforme a Equacao 3.6 (Secgao 3.3).

NAT afluente (mg N L") - NAT efluente (mg N L) (3.1)
Concentragéo SST lodo (9gqr L'1) -tempo de incubacao (h)

ANE(mg N g, " ) =

Apos o inicio da operagao dos biorreatores e aclimatacdo da microbiota as
condigdes operacionais, foi realizado um segundo teste em batelada para avaliar a
atividade nitrificante do lodo e compara-la a atividade nitrificante do lodo recém-
coletado. Para este segundo teste, o lodo foi coletado de R1 e R2 no 549° dia de
operacgao (fase V). Foram utilizados frascos com volume total de 500 mL e volume
de reacao de 50 mL.

Anteriormente a inoculagdo do lodo aclimatado nos frascos de reacgao, a
biomassa foi lavada em tampé&o salino de fosfato (PBS, pH 7,4) e recuperada apos a
sedimentacao e o descarte do sobrenadante. Em cada frasco, foi adicionado volume
de lodo coletado dos biorreatores R1 e R2 suficiente para que a concentragéo final
fosse de aproximadamente 4 g SST L'1reagéo.

Para avaliar a atividade nitrificante frente a dois substratos distintos apds a
aclimatagao da microbiota, metade dos frascos recebeu lixiviado diluido, enquanto a
outra metade recebeu meio mineral como substrato. Além disso, foram testadas
duas concentracdes de nitrogénio amoniacal afluente para cada substrato: 200 mg N
L' e 400 mg N L. Nos frascos que receberam o lixiviado, a concentragcdo do
afluente foi ajustada a partir da diluigdo do lixiviado puro. Por outro lado, aos frascos
incubados com meio mineral foi adicionada uma solugao-estoque de NH,CI 2000 mg
N L' em volume suficiente para atingir a concentracdo afluente desejada apds a
diluicdo e adigdo dos demais componentes reacionais. Cada condigao experimental
foi avaliada em triplicata.

Para os frascos incubados com meio mineral, o preparo do afluente foi
realizado conforme recomendagdes de Ehrich e colaboradores (1995) para micro-
organismos nitrificantes (BOA e BON). Para cada litro de meio mineral foram
adicionados 7 mg CaCOg3; 500 mg NaCl; 50 mg MgCl,.6H,0; 150 mg KH,POy4; e 1
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mL de solucdo de elementos-traco. A solucdo de elementos-trago apresentou a
seguinte composi¢cao (para 1 litro): 34 mg MnSO4.H,O; 50 mg H3BOs; 43 mg
ZnS04.7H20; 37 mg (NH4)sM07024.4H,0; 25 mg CuS04.5H,0; 2,5 mL HCI 37% e
973 mg FeS0,4.7H,0. Para assegurar concentragao suficiente de alcalinidade para a
realizagao da nitrificacdo nos frascos que continham o meio mineral, também foram
adicionados 12 mL de solugéo-estoque de NaHCO320 g L™ a cada frasco.

Os frascos de reacao inoculados com o lodo coletado de R1 e R2 foram
mantidos sob agitagdo de aproximadamente 120 rpm em agitador magnético (IKA®,
modelo RT 15), com temperatura controlada em 30 °C, ao abrigo da luz por 24
horas. Posteriormente, aliquotas foram coletadas dos frascos de reacdo para
determinar as concentracées de NAT efluente, conforme procedimento padronizado
(Rice et al., Ed. — 2012, método 4500-NH3 F). Para cada condigdo experimental, a
atividade nitrificante especifica (ANE) do lodo foi determinada a partir da aplicagao

da Equacao 3.1.
3.1.2 Coleta e caracterizagao do lixiviado de aterro sanitario

O lixiviado foi coletado no aterro sanitario operado pelo Servico Autbnomo
Municipal de Agua e Esgoto (SAMAE) de S&do Bento do Sul, Santa Catarina
(coordenadas geograficas: 26°15'46.3"S 49°20'05.8"W). Foram realizadas duas
campanhas para a coleta do lixiviado, ocorridas em margo e junho de 2023.

O lixiviado foi armazenado em recipientes plasticos de 30 L e mantido a
temperatura ambiente até a utilizacdo. A caracterizacao do lixiviado foi realizada em

funcao dos parametros apresentados no QUADRO 3.1.
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QUADRO 3.1 - PARAMETROS PARA A CARACTERIZACAO DO LIXIVIADO

Parametro Método Referéncia Cod’|90 do
método
Alcalinidade total Potenciométrico Ripley, Boyle e Converse (1986) -
Condutividade Condutimétrico 2510
DBOs Respirométrico 5210 D
— Rice et al. - Editores (2012)
DQO Refluxo _fec;hz_ado 5220 D
Colorimétrico
NAT Titulométrico 4500-NH3 F
Nitrato 2,6-Dimetilfenol - Ramaswanmi et al. (2017) DIN 38405-9
Espectrométrico
Nitrito Colorimétrico 4500-NO, B
Nitrogénio total Persulfato 4500-N C
Ortofosfato Acido ascorbico Rice et al. - Editores (2012) 4500-P E
pH Potenciométrico 4500 H+
Salinidade Condutividade elétrica 2520 B

FONTE: a autora (2024)
NOTA: DBOs: demanda bioquimica de oxigénio determinada em ensaio realizado a 20 °C e duracao
de cinco dias; DQO: demanda quimica de oxigénio; NAT: nitrogénio amoniacal total.

3.1.2.1 Avaliacdo da toxicidade do lixiviado por meio de ensaio com sementes de

Allium cepa

O lixiviado de aterro sanitario foi caracterizado quanto a sua potencial
toxicidade por meio de ensaio com sementes de Allium cepa (cebola).

As sementes de A. cepa foram submetidas a germinagao diretamente nos
agentes testados, a saber: controle negativo (agua deionizada), controle positivo
(solugao de CuSO4 100 pM), lixiviado bruto (n&o diluido), lixiviado diluido duas vezes
(concentracao 400 mg N L', como NAT), lixiviado diluido quatro vezes
(concentracdo 200 mg N L, como NAT) e efluente dos biorreatores R1 e R2
(coletados no 559° dia de operacgao).

O ensaio foi realizado para cada agente avaliado, no minimo, em ftriplicata.
Para cada replicata, foram separadas 100 sementes de A. cepa, variedade baia
periforme (TopSeed, pureza: 99%, germinacédo: 81-85%). As sementes foram
desinfetadas superficialmente por meio da imersdo em solugcéo de hipoclorito de
sédio a 0,6% (v/v), sob agitagdo, por 10 minutos, conforme Gilbert, Diaz e Bregoff
(2023). A seguir, as sementes foram enxaguadas em agua deionizada esterilizada e

dispostas em placas de Petri autoclavadas e forradas com papel filtro (FIGURA 3.2).
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FONTE: a autora (2024)

Para cada agente testado, o papel filtro foi umedecido com a substéncia em
avaliacdo. As placas de Petri com as sementes foram incubadas a 25 °C por 12 dias.
A contagem das sementes germinadas em cada placa foi realizada diariamente.
Consideraram-se germinadas as sementes que apresentaram protuberancias
maiores que 1 milimetro (mm). Ao final do ensaio, no 12° dia, o comprimento das
raizes das sementes germinadas foi medido com o auxilio de um paquimetro.

Para a macroandlise da toxicidade dos agentes avaliados, foram
determinados os seguintes parametros:

- comprimento das raizes apés 12 dias de incubacgao;

- percentagem de germinagao apoés 6 dias de incubagao (PG, Equacgéao 3.2);

n°® sementes germinadas apés 6 dias 2
PG (%) = — : > 2P x 100 (3-2)
n° total de sementes incubadas
- velocidade de germinagao (VG, Equagéao 3.3);
n° novas sementes germinadas no dia i (3.3)

o -1y =
VG (n° sementes d”') Z F(da)

- tempo médio de germinagao (TMG, Equagao 3.4);
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>.(n° novas sementes germinadas no dia i) x (i) (3.4)

MG (d) = Y. n° total de sementes germinadas

Finalmente, a toxicidade dos agentes avaliados sobre A. cepa foi
estabelecida pela comparacdo dos resultados obtidos para os parametros
associados a germinagdao com aqueles obtidos para o controle negativo (agua

deionizada).

3.2 PRODUGCAO DE BIOMASSA ENRIQUECIDA PARA A REMOCAO
AUTOTROFICA DE NITROGENIO AMONIACAL E BIOAUMENTO

Visando a producgao de biomassa para o bioaumento dos biorreatores R1 e
R2, utilizados, posteriormente, para tratamento do lixiviado de aterro sanitario, foi
realizado o enriquecimento dos micro-organismos presentes no lodo aerdbio. Como
essa etapa inicialmente visava estimular o aumento populacional de bactérias
comammox, foi utilizado procedimento adaptado de Zhao e colaboradores (2021)
especifico para esses organismos, que consistiu na incubagdo da biomassa em
meio contendo baixa concentragdo de ureia (< 20 mg N L") como unica fonte de
energia e nitrogénio e baixa concentragao de oxigénio dissolvido (< 1 mg O, L'1).

Para o enriquecimento, um biorreator, denominado E1, foi construido em
policloreto de vinila (PVC), com volume util de 1 litro, didmetro de 0,10 m e raz&o
entre altura e didmetro (H/D) de aproximadamente 2,0 (FIGURA 3.3). O biorreator
E1 foi mantido em camara térmica com temperatura controlada em 30 £ 2 °C e
protegido da luz. Com o objetivo de manter baixas concentragdes de oxigénio
dissolvido no meio de cultura (< 1 mg O, L™) e criar zonas anéxicas, o biorreator E1
nao foi submetido a agitagdo mecanica nem aeracao.

O biorreator E1 foi operado em regime de bateladas sequenciais por 390
dias. Cada ciclo de batelada teve duracéo de 24 horas, com a seguinte subdivisao: i)
retirada do efluente, com duracdo de 30 minutos; ii) alimentacdo do afluente por
gravidade, com duragdo de 30 minutos; e iii)) reagdo em condicbes de baixa
concentragdo de oxigénio dissolvido (< 1 mg O, L) por 23 horas. Outras condices

adotadas para a operagao sao apresentadas no QUADRO 3.2.
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FIGURA 3.3 — BIORREATOR E1 E INSTALACOES

FONTE: a autora (2024)

NOTA: A: camara térmica em que foi instalado o biorreator E1; B: detalhes da construgédo do
biorreator; 1: biorreator E1; 2: aparato para alimentagao do biorreator por gravidade; 3: valvula para
retirada do efluente; 4: valvula para alimentag¢ado do afluente 5: respiro de seguranga para a saida de

gases.

QUADRO 3.2 — CONDICOES OPERACIONAIS PARA O BIORREATOR E1

Parametro Condigoes aplicadas
Concentragao afluente de Etapa A: 10 mg N L’
nitrogénio total Etapa B: 20 mg N L' ®
Concentragao de -1
oxigénio dissolvido <1,0mg O, L
Relacao de troca volumétrica o
(RTV) 25%
Tempo de detencéo hidraulica 9 h
(TDH)

FONTE: a autora (2024)
NOTA: (a) inicialmente, visando a aclimatagcao da microbiota do lodo inoculado em E1, a
concentracao afluente de nitrogénio era iguala 10 mg N L (etapa A). Posteriormente, depois de
aproximadamente 4 meses, a concentracao foi aumentada para 20 mg N L’ (etapa B).

O biorreator E1 foi inoculado com o mesmo lodo utilizado nos biorreatores
R1 e R2, coletado no tanque de aerag¢ao de um sistema de lodos ativados em escala
piloto aplicado ao tratamento de esgoto sanitario. A determinagdo da concentragao
de sodlidos suspensos totais (SST), conforme procedimento padronizado (Rice et al.

— Ed., 2012, método 2540), foi utilizada para a caracterizagao deste lodo. Para que a
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concentracdo inicial do licor misto do biorreator E1, composto pelo meio liquido e
pelo lodo em suspensao, fosse de aproximadamente 4 gsst L™, o volume de inéculo
foi calculado com base na concentragdo média de SST do lodo.

O meio afluente ao biorreator E1 apresentou a seguinte composicao (para 1
L): etapa A: 21,4 mg ureia / etapa B: 42,9 mg ureia; 120 mg NaHCO3; 7 mg CaCOs;
500 mg NaCl; 50 mg MgCl,.6H,O; 150 mg KH2PO4; e 1 mL de solugédo de
elementos-trago. A solugcdo de elementos-trago apresentou a seguinte composigcao
(para 1 litro): 34 mg MnSO4.H,O; 50 mg H3BO3; 43 mg ZnS04.7H,0; 37 mg
(NH4)6M07024.4H,0; 25 mg CuS0O4.5H,0; 2,5 mL HCI 37% e 973 mg FeSO4.7H,0.

Ao longo da operagao de E1, foram coletadas aliquotas do afluente e do
efluente. Estas amostras foram utilizadas para a determinagdo periddica dos

parametros apresentados no QUADRO 3.3.

QUADRO 3.3 - PARAMETROS PARA O MONITORAMENTO DO BIORREATOR E1

Parametro Método Referéncia COd,'go do
método

NAT Titulométrico Rice et al. - Editores (2012) 4500-NH3 F

Nitrato 2,6-Dimetilfenol - Ramaswami et al. (2017) DIN 38405-9

Espectrométrico

Nitrito Colorimétrico 4500-NO, B
Nitrogénio total Persulfato Rice et al. - Editores (2012) 4500-N C
pH Potenciométrico 4500 H+

FONTE: a autora (2024)

No final da operagdo do biorreator E1, uma amostra de licor misto foi
coletada e processada para anadlise do microbioma via sequenciamento de
amplicons do gene 16S rRNA em plataforma lllumina MiSeq™, como apresentado
na secao 3.3.3.1.

Apos o enriquecimento dos micro-organismos no lodo do biorreator E1, a
biomassa foi sedimentada e o sobrenadante removido. A biomassa foi lavada com
tampao salino de fosfato (PBS, pH 7,4) estéril e deixada em repouso por 30 minutos
para que a sedimentacdo ocorresse novamente. O sobrenadante foi removido e
descartado, e a biomassa foi recuperada e dividida em duas partes iguais (FIGURA
3.4 A). Cada parte continha 80 mL de lodo, com concentragédo de sélidos suspensos
totais (SST) de aproximadamente 15,6 g L.
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FIGURA 3.4 — PROCEDIMENTO REALIZADO PARA O PREPARO DA BIOMASSA PARA O
BIOAUMENTO

R1

controle

R2

teste

ativa

FONTE: a autora (2024)

Uma das fragdes da biomassa recuperada de E1 foi inativada mediante
esterilizagdo em autoclave a 121 °C por 30 minutos e inoculada no biorreator R1,
designado como controle a partir da fase V. A outra parte foi diretamente inoculada
no biorreator R2, ou biorreator teste, no inicio da fase V (FIGURA 3.4 B). Esta
abordagem foi realizada para minimizar a influéncia da adicdo de sodlidos no
biorreator teste (R2), garantindo que quaisquer diferengas observadas na eficiéncia
e estabilidade pudessem ser atribuidas ao bioaumento em si e ndo a alteragdo na
concentracdo de soélidos no meio reacional, que foi equilibrada pela adicdo da
mesma quantidade de biomassa em R1. Foi introduzido em cada biorreator volume
de lodo contendo aproximadamente 1,25 g de sélidos suspensos totais (SST), valor
correspondente a 12,5% do total de SST presentes em R1 e R2.

Os biorreatores R1 (controle, inoculado com biomassa inativada) e R2 (teste,
bioaumentado com biomassa enriquecida em micro-organismos autotréficos) foram
mantidos em camara térmica a 30 + 2 °C e operados sob condi¢gdes idénticas. Os
efeitos do bioaumento no biorreator teste (R2) foram avaliados por meio dos
parametros indicadores da eficiéncia e estabilidade do tratamento do lixiviado de

aterro sanitario (Equacgodes 3.6 a 3.9).
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3.3 MONTAGEM, OPERACAO E MONITORAMENTO DOS BIORREATORES PARA
O TRATAMENTO DO LIXIVIADO DE ATERRO SANITARIO

Para a realizacdo dos bioprocessos de remocgao autotrofica do NAT do
lixiviado de aterro sanitario, foram montados dois biorreatores aerébios em escala de
bancada, denominados R1 e R2 (FIGURA 3.5). Os biorreatores foram construidos
em policloreto de vinila (PVC), ambos com volume total de 3 litros e volume util de
2,5 litros, didmetro de 0,15 m e razdo entre altura e diametro (H/D) de

aproximadamente 1,0.

FIGURA 3.5 — BIORREATORES R1 E R2 E INSTALA OES

FONTE: a autora (2024)

NOTA: A: cdmara térmica em que foram instalados os biorreatores R1 e R2; B: detalhes da
construgao dos biorreatores; 1: compressor de ar para aquario adaptado para funcionamento como
bomba a vacuo para retirada do efluente dos biorreatores; 2: compressor de ar para aquario para
aeracao dos biorreatores 3: aparato para alimentagéo dos biorreatores por gravidade; 4: vélvula para
retirada de efluente; 5: fluxbmetros para controle da vazdo do ar comprimido; 6: respiro de seguranca
para a saida de gases; 7: valvula para alimentagéo do afluente.

Os biorreatores R1 e R2 foram inoculados com o lodo aerdbio previamente
caracterizado. O volume de inéculo em cada biorreator foi determinado a partir da
concentracdo média de SST do lodo, garantindo a concentragao inicial aproximada

de 3 gsst L™ para o licor misto, isto é, a mistura composta pelo meio liquido e o lodo
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em suspensdo. Ao longo da operagao, foi realizado o descarte do lodo excedente
por meio da retirada do licor misto dos biorreatores. A quantidade de biomassa
excedente foi calculada para que a concentracdo do licor misto dos biorreatores
fosse mantida entre 4 e 5 g SST L™, valor maximo recomendado para reatores em
bateladas sequenciais (Tchobanoglous; Burton; Stensel, 2003).

Os biorreatores foram mantidos em camara térmica sob temperatura
controlada de 30 = 2 °C e ao abrigo da luz (FIGURA 3.5 A). Para garantir que a
concentracdo de oxigénio dissolvido fosse suficiente para a manutengcdo do
metabolismo microbiano durante a fase aerdbia, os biorreatores foram aerados por
meio de bomba compressora para aquario marca Boyu, modelo SC-7500. A vazao
do ar foi controlada por meio de fluxédmetros instalados nos biorreatores (FIGURA
3.5 B) e mantida abaixo de 0,5 L min™.

Os biorreatores R1 e R2 foram operados em bateladas sequenciais. Cada
batelada teve duragédo de 24 horas, divididas nas seguintes etapas: i) sedimentagéo
da biomassa (1 h); ii) remocao do efluente (0,5 h); iii) alimentagao/enchimento (0,5 h)
e iv) reacao (22 h). Por sua vez, a fase de reacado foi subdividida em periodos
aerobios, com aeracgao ligada, e periodos sem aeragao.

Para a remocdo diaria do efluente dos biorreatores, foi utilizado um
compressor de ar para aquario Boyu, modelo U-2800, modificado para funcionar
como bomba de vacuo (FIGURA 3.5 A). A alimentagéo do afluente aos biorreatores
foi realizada por gravidade, por meio do aparato apresentado na FIGURA 3.5 A.

A operacao dos biorreatores foi dividida em fases, caracterizadas pela
implementacédo de diferentes estratégias de engenharia de microbiomas (FIGURA
3.6). Os biorreatores R1 e R2 foram operados sob as mesmas condigoes
operacionais (duplicatas bioldgicas) até a fase V (FIGURA 3.6). A escolha por
trabalhar com biorreatores em duplicata bioldégica foi baseada em limitagdes
logisticas, como a necessidade de grande volume de lixiviado para alimentar
multiplos sistemas biologicos. Esta abordagem permitiu o equilibrio entre a robustez
dos resultados e a viabilidade do experimento, garantindo a execugéo nas condigdes

praticas disponiveis.
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A partir da fase V, em que o bioaumento foi realizado, os biorreatores
deixaram de ser operados como replicatas (FIGURA 3.6). A partir desta etapa, R1
passou a ser o biorreator controle, enquanto R2 recebeu a biomassa enriquecida em
micro-organismos autotréficos, produzida no biorreator E1 (Secao 3.2). Esta
separacao foi realizada para avaliar o efeito isolado do bioaumento no tratamento do
lixiviado e minimizar potenciais interferéncias, o que permitiu a comparacéo direta
entre o desempenho do biorreator com bioaumento (R2) e o controle (R1).

As fases IA e IB visaram a partida dos biorreatores, ao enriquecimento da
microbiota nitrificante (sobretudo BOA a e BON) e a aclimatacdo microbiana ao
lixiviado de aterro sanitario, que foram as estratégias de engenharia de microbiomas
avaliadas durante estas etapas (FIGURA 3.6). As condi¢cdes operacionais

associadas as fases IA e IB sao apresentadas no QUADRO 3.4.

QUADRO 3.4 - CONDICOES PARA AS FASES OPERACIONAIS IAE IB

Regime de
Duragao CV NAT NAT afluente aeragao/
Fase (d) Substrato afluente (mg N L'1.d'1) (mg N L'1) duragio total
da fase aerdbia
Solugéo de NH,CI; meio
1A 205 mineral; solugdo de i
NaHCO3(a) 40 160 Continuo /
P p— 21 horas
Lixiviado diluido de aterro
B 75 e (b)
sanitario

FONTE: a autora (2024)
NOTA: (a) a solugdo de NaHCO; passou a ser adicionada ao afluente a partir do 31° dia de operacao;
(b) o lixiviado foi diluido com agua de torneira; CV: carga volumétrica; NAT: nitrogénio amoniacal
total; N: nitrogénio.

A fase |IA foi dividida em duas etapas, IA-1 e 1A-2 (FIGURA 3.6). Em ambas,
solucdo-estoque de NH4Cl 1000 mg N L' foi alimentada diariamente aos
biorreatores visando ao enriquecimento de bactérias nitrificantes, isto &, oxidantes
da amoénia (BOA) e do nitrito (BON). O meio mineral, também utilizado para o
preparo do afluente de R1 e R2 nesta fase, foi preparado de acordo com Ehrich e
colaboradores (1995) para enriquecimento de BOA e BON e, para cada litro,
apresentou a seguinte composi¢do: 7 mg CaCOs; 500 mg NaCl; 50 mg MgCl,.6H,0;
150 mg KH,PO4; e 1 mL de solugdo de elementos-trago. A solugdo de elementos-
traco apresentou a seguinte composicao (para 1 litro): 34 mg MnSO4.H,O; 50 mg
H3BO3; 43 mg ZnS04.7H,0; 37 mg (NH4)sM07024.4H20; 25 mg CuS0O4.5H,0; 2,5 mL
HCI 37% e 973 mg FeS04.7H,0.
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Em funcdo da acidificacdo do meio de reacdo observada em R1 e R2
durante a fase IA-1, solugdo-estoque de NaHCO; na concentragdo de 10 g L’
também foi adicionada ao afluente na fase IA-2. Nesta fase, a adigdo diaria da
solugdo de NaHCO3 visou garantir a manutencéo do pH do meio reacional entre 7,0
e 8,5, além de proporcionar efeito tamponante e fornecer bicarbonato como fonte de
carbono inorganico para o metabolismo microbiano autotrofico.

Apos as fases IA e IB, destinadas ao enriquecimento da microbiota
nitrificante e a aclimatagao ao lixiviado, a operacao dos biorreatores foi dividida nas
fases Il, lll e IV (FIGURA 3.6). Nestas fases, a estratégia da engenharia de
microbiomas implementada e avaliada envolveu a manipulacdo das condicdes
operacionais, variando a carga volumétrica de nitrogénio amoniacal e a
concentracao do lixiviado (fases Il e Ill) e o regime de aeracao (fase V).

Na fase V, foi realizado o bioaumento do biorreator R2 para avaliar o efeito
dessa estratégia da engenharia de microbiomas no tratamento do lixiviado (FIGURA
3.6). Na fase VI, o efeito do bioaumento em R2 foi avaliado apds a redugédo do
tempo de detencao hidraulica (TDH) e aumento da relagdo de troca volumétrica
(RTV). A redugado do TDH, juntamente com a diminuicdo da concentracéo afluente
do nitrogénio amoniacal, foi realizada para simular a variabilidade nas condigbes
operacionais e ambientais frequentemente observadas durante a producdo e
tratamento do lixiviado em aterros sanitarios.

Para as fases operacionais | a Ill, a aeracdo foi realizada em regime
continuo. A duracido da fase aerdbia variou entre 20 horas, para as fases |IA e IB
(QUADRO 3.4), e 21 horas, para as fases Il e lll (QUADRO 3.5). Nas fases IV, V e
VI foi aplicado o regime de aeragao intermitente (QUADRO 3.5), dividido em 12
ciclos diarios de 1 hora com a aeracao ligada e 1 hora sem aeragado. Sob o regime
de aeracao intermitente, a duracdo total da fase aerdbia foi de 12 horas por
batelada. Para o controle dos ciclos de aeragcdo sob o regime intermitente, foi
utilizado um temporizador analdgico Foxlux, modelo FX TBA.

As condi¢cdes operacionais aplicadas aos biorreatores R1 e R2 entre as
fases Il e VI sdo detalhadas no QUADRO 3.5.
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QUADRO 3.5 - CONDICOES PARA AS FASES OPERACIONAIS I1 A VI

Regime de
Duracgao Substrato CV NAT NAT afluente aeracao/
Fase (d) afluente (mgNL".d")| (mgNL") TDH (d) duragio da
fase aerobia
Lixiviado diluido de Continuo /
I 84 aterro sanitario® 100 400 20 horas
Lixiviado diluido de Continuo /
u 36 aterro sanitario® 80 300 20 horas
Lixiviado diluido de Intermitente /
v 93 aterro sanitario® 100 400 4 12 horas
Lixiviado diluido de Intermitente /
\% 67 aterro sanitario, 100 400
. 12 horas
biomassa
bioaumentada (R2)
Lixiviado diluido de
VI 36 aterr_o sanitario, 100 200 > Intermitente /
biomassa 12 horas
bioaumentada (R2)

FONTE: a autora (2024)
NOTA: (a) o lixiviado foi diluido com agua de torneira; CV: carga volumétrica; NAT: nitrogénio
amoniacal total; N: nitrogénio; TDH: tempo de detencgéo hidraulica.

A escolha de tempos de detengcdo hidraulica (TDH) de 4 dias e,
posteriormente, 2 dias, foi motivada por limitacdbes operacionais e logisticas
intrinsecas a realizagdo do estudo. Reduzir o TDH, embora pudesse aproximar os
parametros operacionais aos observados em estacoes de tratamento em escala
plena, demandaria grandes volumes de lixiviado. Entretanto, para o desenvolvimento
desta pesquisa, a coleta e 0 armazenamento de grandes quantidades de lixiviado
seriam inviaveis devido a disponibilidade limitada de material e restricdes de espaco.
Alternativamente, a construcdo de biorreatores menores reduziria o volume
necessario para operagao diaria e permitiria a aplicacdo de TDH mais curtos. Por
outro lado, poderia comprometer a obtencdo da quantidade suficiente de efluente e
de biomassa para a realizagao de analises laboratoriais representativas.

Assim, a configuracao adotada, com dois biorreatores com capacidade de
25 L e TDH entre 2 dias e 4 dias, foi definida para equilibrar a viabilidade
operacional com a obtengcao consistente de dados, garantindo a operagao em longo
prazo e o alcance dos objetivos experimentais. Os TDH avaliados na pesquisa
também foram selecionados de acordo com recomendagdes apresentadas por Al-
Hazmi e colaboradores (2023), que indicam que TDH entre 2 dias e 5 dias sao

adequados para sistemas operados com biomassa em suspensdo e aplicados a



68

remogao de nitrogénio amoniacal via nitrificacdo, desnitrificagdo e processo
anammox simultaneos.

Para o monitoramento dos sistemas aplicados a remocgao autotrofica do
nitrogénio amoniacal do lixiviado de aterro sanitario, foram coletadas periodicamente
amostras do afluente e efluente dos biorreatores R1 e R2. A partir destas amostras,

foram determinados os parametros apresentados no QUADRO 3.6.

QUADRO 3.6 - PARAMETROS PARA MONITORAMENTO DO AFLUENTE E EFLUENTE DOS
BIORREATORES R1 E R2

Parametro Método Referéncia C°d,'g° do
método
Alcalinidade total Potenciométrico Ripley, Boyle e Converse (1986) -
Condutividade® Condutimétrico 2510
DQO Refluxo fechado — | - 0 o 4/, - Editores (2012) 5220 D
Colorimétrico
NAT Titulométrico 4500-NH3 F
Nitrato 2,6-Dimetilfenol - Ramaswanmi et al. (2017) DIN 38405-9
Espectrométrico
Nitrito Colorimétrico 4500-NO, B
Nitrogénio total Persulfato 4500-N C
Ortofosfato® Acido ascorbico Rice et al. - Editores (2012) 4500-P E
pH Potenciométrico 4500 H+
Salinidade® Condutividade 2520 B
elétrica

FONTE: a autora (2024)
NOTA: (a) pardmetros determinados apenas para o afluente dos biorreatores.

Com base nos resultados para a concentragao do nitrogénio amoniacal total
(NAT), temperatura e pH das amostras de afluente e efluente dos biorreatores R1 e
R2, a concentragdo de aménia livre (NH3) foi estimada por meio da Equagao 3.5
(Anthonisen et al., 1976):

NAT (mg N L")x10°" (3.5)

NH; (mg NL") = —
e(273 +T (°C))

A partir das concentragdes de NAT, nitrato, nitrito, nitrogénio inorganico,
nitrogénio total (NT), demanda quimica de oxigénio (DQO) e alcalinidade total (AT),

foram determinados o0s seguintes parametros indicadores da eficiéncia e

estabilidade do tratamento do lixiviado de aterro sanitario: eficiéncia de remocéao do
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NAT (ERnat, Equagao 3.6); eficiéncia de remogéo do nitrogénio inorganico (ERnj,
Equacédo 3.7); eficiéncia de remocédo do nitrogénio total (ERn, Equacgédo 3.8);
percentagem de acumulo do nitrito (PAN, Equagao 3.9); eficiéncia de remogao da
DQO (ERpqo, Equagao 3.10); eficiéncia de consumo da alcalinidade total (ERAar,

Equacédo 3.11) e taxa de remogao do NAT (TRyar, Equacao 3.12).

NAT afluente (mg N L") - NAT efluente (mg N L") (3.6)
ERNAT (%) = X x 100
NAT afluente (mg N L")
(3.7)
ERyy (%) = (NAT + NO, + NO3) afluente (m-g N L'1-) - (NAT + NO, + N_?é) efluente (mg N L'1)x 100
(NAT + NO, + NOg3) afluente (mg N L")
NT afluente (mg N L") - NT efluente (mg N L") (3.8)
ERnT (%) = x x100
NT afluente (mgN L")
PAN (%) = NO; efluente (mg N L") - NO3 afluente (mg N L) ‘1 (3.9)
° (NOj3 efluente - NOj3 afluente) (mg N L'1) + (NO53 efluente - NO5 afluente) (mg N L'1)
DQO afluente (mg L) - DQO efluente (mg L) (3.10)
ERDQO(%) = = x 100
DQO afluente (mg L")
AT afluente (mg L") - AT efluente (mg L™’
ERa7(%) = (molL ) ML ) 100 (3.11)

AT afluente (mg L'1)

NAT afluente (mg N L'1) - NAT efluente (mg N L'1) (3.12)
TDH (d)

TRyar (MgN L' d™) =

Para avaliar as propriedades fisicas do lodo inoculado aos biorreatores, as
concentragdes de solidos suspensos totais (SST) e sdélidos suspensos volateis
(SSV) do licor misto foram determinadas periodicamente, segundo procedimento
padronizado (Rice et al. — Ed., 2012, método 2540). A partir dos resultados para a
concentragdo de SST foi calculado o indice volumétrico de lodo (IVL), conforme
procedimento descrito por Torfs e colaboradores (2016). A Equacéao 3.13 foi utilizada

para o calculo do IVL:
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4. _ Volume do lodo apés 30 minutos de sedimentagdo (mL L") (3.13)
IVL (mL g') =

Concentragdo de SST do licor misto (g L'1)

Para estimar a idade do lodo (IL) dos biorreatores R1 e R2, foi utilizada a

Equacéao 3.14, adaptada de Tchobanoglous, Burton e Stensel (2003):

Volume dtil do biorreator (L) x SST do licor misto (g L") (3.14)

IL (d) =
@) Vazao efluente (L d'1) x SST do efluente (g L'1)

Para avaliar a maturacéo dos flocos bioldgicos do lodo dos biorreatores R1 e
R2, foram realizadas analises mensais de microscopia Optica de campo claro. Para o
preparo das amostras, uma gota do licor misto de cada biorreator foi colocada sobre
uma lamina de vidro e visualizada em microscépio Optico Olympus BX41. Os
protozoarios e metazoarios visualizados nas amostras foram contados e
classificados em grupos funcionais.

Para avaliar a formacdo e a evolugdo do arranjo estrutural microbiano,
amostras de lodo dos biorreatores também foram processadas para analises de

Microscopia Eletrénica de Varredura (MEV) e de Transmissao (MET).
3.3.1 Microscopia Eletronica de Varredura

Inicialmente, aliquotas de aproximadamente 1 mL de licor misto foram
coletadas dos biorreatores e centrifugadas a 3400 g por 10 minutos. O sobrenadante
foi descartado e a biomassa foi ressuspensa em tampé&o de fosfato 0,1 M (pH 7,4)
por 10 minutos. As amostras foram fixadas por imersdo em solugéo de glutaraldeido
2,5% vl/v durante 2 horas em temperatura ambiente. A seguir, as amostras foram
imersas em tampao de fosfato 0,1 M (pH 7,4) por 30 minutos para a lavagem, que foi
repetida trés vezes. As amostras lavadas foram imersas em solugao de tetroxido de
dsmio (10 g L™, dissolvido em tampao de cacodilato de sddio 0,1 M) por 1 hora, para
pos-fixacdo. Entdo, as amostras foram novamente lavadas com tampéao de fosfato
0,1 M por trés vezes de 30 minutos.

Apos a lavagem, as amostras foram desidratadas por imersdo em
concentragdes crescentes de solugdo de etanol (30%, 50%, 70%, 95% e 100%,

percentagens em v/v). As amostras ficaram imersas durante 10 minutos em cada
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solugao de etanol entre 30% e 95%, e durante 2 vezes de 10 minutos na solugéo de
etanol absoluto (100%). Em seguida, as amostras foram metalizadas com ouro e
visualizadas sob microscopio eletrénico de varredura TESCAN, modelo VEGAS. A
metalizacao, a visualizacdo das amostras e a captura das imagens foram realizadas
no Centro de Microscopia Eletrobnica da Universidade Federal do Parana
(CME/UFPR, Curitiba, Parana).

3.3.2 Microscopia Eletronica de Transmisséo

Inicialmente, uma aliquota de aproximadamente 1 mL do licor misto do
biorreator R1 foi centrifugada a 3400 g por 10 minutos. O sobrenadante foi
descartado e a biomassa foi ressuspensa em tampao cacodilato de sodio 0,1 M. A
amostra foi novamente centrifugada, sob as mesmas condigbes anteriores, e 0
sobrenadante descartado. A seguir, a biomassa foi fixada por imersdo em solugao
de Karnovsky modificada (glutaraldeido 2,5% v/v, paraformaldeido 2% m/v e tampao
cacodilato de sédio 0,1 M) durante 3 horas em temperatura ambiente.

As etapas seguintes foram realizadas pela equipe da plataforma de
Microscopia Eletrobnica do Instituto Carlos Chagas/Fundagédo Oswaldo Cruz
(ICC/Fiocruz, Curitiba, Parana). A amostra fixada foi lavada com tampé&o cacodilato
de sddio 0,1 M e imersa em solugao de tetroxido de 6smio (10 g/L) por 45 minutos,
para a pos-fixacdo. Em seguida, a amostra foi novamente lavada com tampao
cacodilato de sodio 0,1 M e desidratada mediante imersdo por 10 minutos em
concentragdes crescentes de solugao de acetona (70%, 80%, 90%, 95% e 100%).

Apos a desidratacdo do material, foi realizada a embebi¢cdo em resina
EPON™ . A seguir, foi realizada a ultramicrotomia para obteng¢ao de cortes ultrafinos.
O material foi submetido a contrastacdo com acetato de uranila e citrato de chumbo
e finalmente visualizado em microscoépio eletrénico de transmissao Jeol, modelo
JEM-1400Plus.

3.3.3 Anadlise do microbioma dos biorreatores
Durante a operacgédo dos biorreatores E1, R1 e R2, foram coletadas aliquotas

de aproximadamente 10 mL do licor misto para a analise do microbioma em

diferentes fases operacionais (QUADRO 3.7). Em fungdo de limitacdes técnicas,
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apenas uma replicata foi processada para cada amostra, o que nado permitiu a
realizacao posterior de analises estatisticas comparativas entre as amostras para os
resultados do sequenciamento de amplicons do gene procariotico 16S do RNA
ribossomal (rRNA).

QUADRO 3.7 - AMOSTRAS PROCESSADAS PARA ANALISE DO MICROBIOMA EM DIFERENTES
FASES OPERACIONAIS
Amostra Dia de operagdo e fase em que a amostra foi coletada
390° dia — encerramento de operagéo de E1 para a produgéo de
biomassa para o bioaumento

Biorreator E1

R1 fase IV 0 i g . . o .

R2 fase IV 493° dia, final da fase |V, previamente a realizagdo do bioaumento
R1 fase VI 593° dia, final da fase VI, apos a realizagdo do bioaumento e quando
R2 fase VI do encerramento de operagao de R1 e R2

FONTE: a autora (2024)

As amostras de licor misto foram centrifugadas a 3400 g, por 10 minutos.
Visando a remocg¢ao de substancias potencialmente inibidoras das etapas
subsequentes, o sobrenadante foi descartado e o material precipitado e aderido ao
fundo do tubo (pellet) foi ressuspendido e lavado em tampéo salino de fosfato estéril
(PBS, pH 7,4). Finalmente, o sobrenadante foi descartado e o pellet foi mantido em
freezer a -20 °C até o procedimento para a extracdo do DNA e o sequenciamento de
amplicons do gene procariético 16S rRNA.

ApoOs a lavagem, as amostras congeladas, contendo aproximadamente 200
mg de lodo centrifugado, foram enviadas para sequenciamento de amplicons do
gene 16S rRNA pela Neoprospecta Microbiome Technologies (Florianépolis, Santa
Catarina). O processamento das amostras e o sequenciamento foram realizados de
acordo com procedimento apresentado por Christoff e colaboradores (2017).

O preparo das bibliotecas seguiu um protocolo proprietario (Neoprospecta
Microbiome Technologies, Brasil). As regides hipervariaveis trés a quatro (V3-V4) do
gene 16S rRNA foram amplificadas pela reagdo em cadeia da polimerase (PCR)
com 0s primers 341F (CCTACGGGRSGCAGCAG) e 806R
(GGACTACHVGGGTWTCTAAT). A seguir, os amplicons, isto é, os produtos da
PCR, foram preparados em bibliotecas para sequenciamento em plataforma
MiSeq™ (lllumina Inc., EUA), em formato paired-end, utilizando os kits V3 com 600
ciclos ou V2 com 500 ciclos.

Apods o sequenciamento, os dados brutos foram submetidos a checagem da

qualidade, remocado de adaptadores, pareamento de reads, correcdo de erros e
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remogao de quimeras utilizando o pipeline Sentinel. A qualidade dos dados foi
avaliada com base no paréametro Phred por meio do programa FastQC v.0.11.8
(Andrews, 2010). Os dados paired-end foram reunidos utilizando pandaseq v.2.11
(Masella et al., 2012). A seguir, os primers adaptadores e as sequéncias com baixa
qualidade (Phred < 20) foram removidos por meio de software proprietario
(Neoprospecta Microbiome Technologies, Brasil). Para a remogéo de quimeras, as
sequéncias com 100% de identidade foram agrupadas, e os grupos contendo menos
de 5 sequéncias foram excluidos das analises subsequentes (Smyth et al., 2010).

Posteriormente, as sequéncias processadas foram agrupadas em unidades
taxondmicas operacionais (OTU), definidas com base em um limiar de similaridade
de 97%, e submetidas a classificagdo taxonémica. A classificagdo foi realizada
utilizando o programa BLASTn v.2.6.0+ (Altschul et al., 1990), com um banco de
dados proprietario de sequéncias do gene 16S rRNA (NeoRefdb, Neoprospecta
Microbiome Technologies, Brasil) como referéncia. Sequéncias com limiar de
identidade igual ou superior a 99% em relagdo ao banco de dados de referéncia
receberam atribuigdo taxondmica. A abundancia relativa de cada grupo taxonémico
foi determinada como a propor¢cao percentual de sequéncias de cada OTU em
relagao ao total de sequéncias analisadas.

As sequéncias brutas geradas pelo sequenciamento de amplicons do gene
16S rRNA foram armazenadas no banco de dados Sequence Read Archive (SRA)
do National Center for Biotechnology Information (NCBI), sob o numero de acesso
PRJNA1224416.

3.4 ANALISES ESTATISTICAS E PRODUCAO DE GRAFICOS

As analises estatisticas e os graficos apresentados neste trabalho foram

produzidos mediante aplicagéo do soffware R (R Core Team, 2023).
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4 RESULTADOS

Inicialmente, sdo apresentados os resultados da caracterizagao do lodo e do
lixiviado de aterro sanitario e, em seguida, os resultados associados a produgao de
biomassa para o bioaumento. Por fim, apds a implementacdo de diferentes
estratégias da engenharia de microbiomas, sdo apresentados os resultados da
operacao dos biorreatores bem como da eficiéncia e estabilidade dos bioprocessos

de remocgéao do nitrogénio amoniacal do lixiviado de aterro sanitario.

4.1 CARACTERIZACAO DO LODO E DO LIXIVIADO DE ATERRO SANITARIO

A primeira etapa desta pesquisa envolveu a coleta e caracterizacdo do lodo
aerobio e do lixiviado de aterro sanitario. O lodo foi utilizado como in6culo em trés
biorreatores (E1, R1 e R2) aplicados a remog¢ao autotréfica do nitrogénio amoniacal,

com foco no tratamento do lixiviado.

4.1.1 Caracterizagao do lodo aerébio utilizado como inéculo

Os resultados para a concentragdo de sélidos totais (ST) e solidos
suspensos totais (SST) do lodo inoculado nos biorreatores E1, R1 e R2 sao
apresentados na TABELA 4.1.

TABELA 4.1 — RESULTADOS PARA A CONCENTRACAO DE ST E SST DO LODO
ST+d.p.(gL") SST+d.p.(gL")

12,28 £ 0,16 11,27 £ 0,17

FONTE: a autora (2024)
NOTA: d. p.: desvio-padrao.

A concentragcdo de SST do lodo aerdbio foi utilizada como base para a
determinacdo do indice volumétrico de lodo apdés 30 minutos de sedimentagido
(IVLso), cujo valor resultou em 81 mL g”'. Segundo Torfs e colaboradores (2016),
valores tipicos de IVL3, para lodos ativados com boa sedimentabilidade variam entre
50 e 400 mL g'1. Salienta-se que a sedimentabilidade do lodo apresenta relagao
inversamente proporcional ao valor do 1VL3p. Dessa forma, o resultado obtido para o
IVL3p do lodo aerdbio, que se encontra na faixa do intervalo tipico para lodos
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ativados, sugere que a biomassa apresentou excelente capacidade de
sedimentacado. Isso é relevante para os sistemas de tratamento porque lodos com
boa sedimentabilidade tendem a ter maior eficiéncia na retencédo de biomassa nos
biorreatores, reduzindo a saida de sélidos no efluente. Portanto, o valor obtido indica
que o lodo inoculado aos biorreatores E1, R1 e R2 apresentava condi¢des
adequadas para suportar os processos de tratamento sem comprometer a
clarificagao, contribuindo para a eficiéncia do sistema.

Além da sedimentabilidade, o lodo aerdbio recém-coletado foi avaliado
previamente a inoculacdo nos biorreatores quanto a atividade nitrificante. Este teste
foi essencial para avaliar a capacidade do lodo para a nitrificagdo, principal
bioprocesso utilizado durante o tratamento do lixiviado. A curva de consumo do
nitrogénio amoniacal total (NAT) em fungdo do tempo de incubagdo do lodo,
produzida com base nos resultados do ensaio em batelada para a avaliacado da

atividade nitrificante, é apresentada na FIGURA 4.1.

FIGURA 4.1 — CONSUMO DO NAT EM FUNCAO DO TEMPO DE INCUBACAO
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FONTE: a autora (2024)

A concentragdo do NAT apds 30 minutos de incubacédo do lodo aerdbio
aumentou de 40 mg N L™ para aproximadamente 53 mg N L (FIGURA 4.1). O
aumento da concentragcdo do NAT durante o periodo inicial da incubag¢ao do lodo foi
provavelmente devido a liberagdo de nitrogénio amoniacal no meio de cultura,

resultante do decaimento microbiano.
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A eficiéncia de remocao do NAT foi de 27,7%, apds 24 horas de incubacao
do lodo aerébio, e 61,8%, apds 48 horas, enquanto a atividade nitrificante especifica
resultou em média de 0,16 mg N h™ gsst”'. Observa-se que o lodo apresentou
atividade de nitrificagdo, embora fosse originalmente aplicado para a remogao de
carbono organico de esgoto sanitario, assegurando que continha biomassa ativa
para o tratamento pretendido, com presenga de populagdes microbianas
nitrificantes. A partir destes resultados, o lodo aerdbio foi inoculado nos biorreatores

E1, R1 e R2 visando ao aumento da populagdo microbiana nitrificante.
4.1.2 Caracterizagao do lixiviado de aterro sanitario

Foram realizadas duas campanhas para a coleta do lixiviado de aterro
sanitario, em margo e junho de 2023. As caracteristicas fisicas e quimicas

determinadas para o lixiviado para cada coleta sdo apresentadas na TABELA 4.2.

TABELA 4.2 - CARACTERISTICAS DETERMINADAS PARA O LIXIVIADO DE ATERRO SANITARIO

Parimetro Unidade Coleta 03/2023 Coleta 06/2023
média * d. p. média * d. p.
Alcalinidade total (AT) mg CaCO; L™ 2819+ 24 3589 + 31
Alcalinidade parcial (AP) mg CaCO; L™ 2528 + 56 3006 + 154
Alcalinidade intermediaria (Al) [ mg CaCO; L™ 291+ 32 582 + 126
Condutividade mScm” a25°C 11,80 + 0,04 13,81+ 0,06
DBOs mg O, L 4000 333+58
DQO mg O, L 1014 + 8 1277 +0
Nitrogénio total (NT) mgN L 675,1+1,6 886,3+1,9
NAT mgNL" 666,7 + 0,0 840,8 + 17,2
Nitrato mgNL" 48+0,1 7,3%0,1
Nitrito mgNL" <0,1 <0,1
Nitrogénio organico mgNL" 3,6+1,6% 38,1+ 17,39
Ortofosfato (PO4”) mgPL"’ 0,4+0,0 58+0,0
pH - 8,01 + 1,3%" 8,33 + 3,5%"
Salinidade - 3,8+0,0 47+0,0
DBOs/DQO - 0,39 + 0,00® 0,26 + 0,05
DBOs/NAT mg O,/mg N 0,60 + 0,00? 0,40 + 0,07%

FONTE: a autora (2024)

NOTA: d. p.: desvio-padréo; (a) calculado por meio de formulas de propagacao de erros conforme
Vuolo (1992); (b) o erro associado ao pH foi calculado como coeficiente de variacdo devido a escala
logaritmica desse parémetro.

Com excecédo da demanda bioquimica de oxigénio (DBO), os resultados
para todos os parametros avaliados apresentaram diferengas estatisticamente
significativas entre as duas coletas (teste de Mann-Whitney, a = 0,1). Em geral, o

lixiviado coletado em junho de 2023 apresentou concentragbes mais elevadas de
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nutrientes, como o nitrogénio em seus diversos estados de oxidagdo (NAT, nitrato e
nitrogénio organico), fosforo e sais dissolvidos em comparacdo a campanha anterior.

Em ambas as campanhas, a concentragcdo de alcalinidade total (AT) do
lixiviado foi elevada, com valores de 2819 mg CaCO; L™ para a coleta de marco e
3589 mg CaCOs; L™ para junho de 2023. Em fungéo das elevadas concentragdes de
alcalinidade parcial (AP), 2528 mg CaCOs L™, para a primeira coleta, e 3006 mg
CaCOs; L™, para a segunda, pode-se afirmar que a maior fragdo da AT do lixiviado é
atribuida aos ions bicarbonato.

O lixiviado de aterro sanitario geralmente apresenta elevadas concentragdes
de alcalinidade total e parcial, conforme resultados corroborados por outros estudos
(Baettker et al., 2020; Latocheski, 2020; Morais, 2022). Essas condigdes sugerem
que o lixiviado pode favorecer bioprocessos que dependam fortemente da
manutencdo do pH, como a nitrificacdo, pois o bicarbonato atua como tampao,
estabilizando o pH nos sistemas de tratamento. Além disso, os ions bicarbonato, que
contribuem para a elevada concentracdo da alcalinidade, podem servir também
como fonte de carbono inorganico para os bioprocessos autotroéficos.

Por sua vez, a alcalinidade intermediaria (Al) reflete indiretamente a
concentragdo de 4acidos organicos e somada a alcalinidade parcial resulta na
alcalinidade total. Para este parametro, os valores obtidos de 291 mg CaCOs; L™,
para a primeira coleta, e 582 mg CaCOs L', para a segunda, sugerem contribuicéo
limitada dos acidos organicos para a AT, caracteristica de lixiviados estabilizados.

Em ambas as coletas, o lixiviado também apresentou valores elevados para
a salinidade (3,8 para a coleta de margo e 4,7 para a de junho de 2023) e para a
condutividade (11,80 mS c¢cm™ para margo e 13,81 mS cm™ para junho de 2023).
Estes parametros indicam a presenca de ions e sais dissolvidos em grandes
quantidades, o que pode comprometer a eficiéncia dos bioprocessos de remoc¢ao do
nitrogénio amoniacal (Zhang, M. et al., 2023; Wu; Lai; Zhao, 2024).

Além dos parametros apresentados, a relacdo DBOs/DQO é frequentemente
utilizada para caracterizar lixiviados e estimar sua biodegradabilidade (Ehrig, 1989;
Renou et al., 2008). Valores para a relagdo DBOs/DQO iguais ou superiores a 0,4
sdo caracteristicos de lixiviados de aterros considerados “jovens”, ricos em matéria
organica biodegradavel. Por outro lado, valores iguais ou inferiores a 0,1 sdo
atribuidos a lixiviados estabilizados, de aterros “velhos”. O baixo valor da DBOs em
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relacdo a DQO sugere que a maior parte da matéria organica biodegradavel do
lixiviado ja foi consumida, restando a matéria organica recalcitrante (Ehrig, 1989).

De acordo com Renou e colaboradores (2008), o valor médio da relagao
DBOs/DQO para a coleta de margo de 2023 (0,39) indica que o lixiviado
apresentava-se em fase de biodegradabilidade intermediaria. Entretanto, a relagéo
DBOs/DQO obtida para a segunda coleta, de junho de 2023, foi de 0,26. Este valor
indica que a matéria organica era majoritariamente recalcitrante a biodegradacgao e
que o lixiviado da segunda campanha apresentava caracteristicas similares as de
lixiviados estabilizados.

O valor da razao entre a DBOs e a concentragdo do NAT (DBOs/NAT) foi de
0,60 mg O,/mg N, para a primeira coleta, e de 0,40 mg O2/mg N, para a segunda.
Esta relacédo € utilizada para avaliar a proporgao entre as quantidades de carbono
organico biodegradavel e de nitrogénio disponiveis para a microbiota do tratamento.
Para ambas as campanhas, o valor da relacdo DBOs/NAT foi menor do que o valor
limite de 5,8 mg O./mg N, o que indica a baixa disponibilidade de carbono
biodegradavel em comparacao a de nitrogénio (Bonassa et al., 2021).

Devido a limitada concentracdo de carbono organico em relagdo ao
nitrogénio amoniacal, os bioprocessos de remog¢ao do nitrogénio dependentes do
metabolismo microbiano heterotréfico, como a desnitrificacdo, sdo desfavoraveis
para lixiviados com caracteristicas semelhantes as deste estudo (Bonassa et al.,
2021). Assim, com base nas caracteristicas fisicas e quimicas do lixiviado utilizado
nesta pesquisa, os bioprocessos autotroficos sdo mais adequados para a remocao

do nitrogénio, pois ndo requerem a adi¢cado de fontes externas de carbono organico.

42 PRODUCAO DE BIOMASSA ENRIQUECIDA PARA A REMOCAO
AUTOTROFICA DE NITROGENIO AMONIACAL

Para a produgcdo de biomassa destinada ao bioaumento, uma das
estratégias da engenharia de microbiomas investigadas nesta pesquisa, foi realizado
o enriqguecimento de micro-organismos a partir do lodo aerdbio. Ao biorreator E1,
utilizado para o enriquecimento, foi alimentado meio mineral sem carbono organico e
com ureia como unica fonte de nitrogénio. O processo foi realizado sob baixas
concentragdes de oxigénio dissolvido (< 1 mg O, L") e dividido em duas etapas, A e

B, que diferiram principalmente em relagdo a concentragcéao de nitrogénio organico do
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substrato afluente (TABELA 4.3). As condigdes experimentais foram estabelecidas
visando ao enriquecimento de bactérias comammox do género Nitrospira. Estas
bactérias apresentam atividade ureolitica e sdo adaptadas a baixas concentragcdes
de nitrogénio (< 50 mg N L") e de oxigénio dissolvido (< 1 mg O, L) (Latocheski;
Rocha; Braga, 2022).

TABELA 4.3 — CARACTERISTICAS DO AFLUENTE ALIMENTADO AO BIORREATOR E1

Resultados
Parametro do afluente Unidade (média £ d. p.)

Etapa A® Etapa B

NAT mgN L' 0,0£0,0 0,0+£0,0

Nitrato mgN L’ 0,3+£0,1 0,3+0,1

Nitrito mgNL”’ <0,1 <0,1

Nitrogénio total mg N L’ 13,1+0,8 241+1,3
pH - 7,90 + 0,09 7,59+0,13

FONTE: a autora (2024)
NOTA: d. p.: desvio-padrdo; NAT: nitrogénio amoniacal total; (a) resultados obtidos para o periodo
entre o primeiro e 0 114° dia de operacéo; (b) resultados obtidos a partir do 115° dia de operagéao.

O enriquecimento dos micro-organismos do lodo aerébio inoculado no
biorreator E1 resultou na conversao do nitrogénio organico em nitrogénio amoniacal,
além da producao de nitrito e nitrato, produtos das reacdes bioquimicas associadas
a nitrificacéo (FIGURA 4.2).

FIGURA 4.2 - CONCENTRACAO EFLUENTE DE NAT, NITRATO E NITRITO AO LONGO DA
OPERACAO DO BIORREATOR E1

Etapa A Etapa B

Concentragao (mg N/L)

w

0 - »
0 20 40 60 80 100 120 140 160 180 200 220 240 260 280 300 320 340 360 380

Dia de operacéao
—&— NAT efluente —@— Nitrato efluente Nitrito efluente

FONTE: a autora (2024)
NOTA: NAT: nitrogénio amoniacal total.
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Nos primeiros 30 dias de operagao, foi observado acumulo do nitrogénio
amoniacal no biorreator E1, cuja concentragdo no efluente foi superior a 12 mg N L™
(FIGURA 4.2). Como o substrato alimentado a E1 n&o continha nitrogénio amoniacal
(TABELA 4.3), é provavel que o acumulo tenha ocorrido devido a conversao da ureia
(CH4N20) em amoénia (NH3) por meio de uma reagdo microbiana catalisada pela

enzima urease (Equacéo 4.1).

urease (41)
CH4N20+ HQO _— C02+ 2NH3

O acumulo do nitrogénio amoniacal no biorreator E1, observado nos
primeiros 30 dias do enriquecimento, pode ser explicado pela aclimatagdo da
microbiota, em particular das bactérias oxidantes da aménia, as novas condi¢des
operacionais. Vale destacar que o lodo aerobio inoculado em E1 era originalmente
destinado a oxidagao do carbono organico, o que possivelmente exigiu a adaptacao
funcional da comunidade microbiana para a remogao autotrofica do nitrogénio.

Apos 40 dias de operagdo, a concentragdo do nitrogénio amoniacal no
efluente do biorreator E1 diminuiu para 4 mg N L™, aproximadamente.
Simultaneamente, foi observada a produgao e o acumulo de nitrato (FIGURA 4.2).
Este padrao sugere que parte do nitrogénio amoniacal produzido pela hidrolise da
ureia (Equacgdo 4.1) foi convertida em nitrito (NO,) por bactérias oxidantes da
amoénia (BOA) (Equagdo 4.2) e, em seguida, em nitrato (NO3) por bactérias
oxidantes do nitrito (BON) (Equacéo 4.3).

BOA: NH; + 1,50, — NOj + 2H" + H,0 (4.2)

BON: NO; + 0,50, — NO3 (4.3)

Apds o0 aumento da concentragdo do nitrogénio organico no substrato
alimentado ao biorreator, de 10 para 20 mg N L na etapa B, as concentragdes de
nitrogénio amoniacal e de nitrato apresentaram picos (FIGURA 4.2), provavelmente
em fungdo do estresse da microbiota com a alteragdo das condi¢cdes operacionais.
Contudo, depois de aproximadamente 20 dias do inicio da etapa B, as
concentragdes de nitrogénio amoniacal e nitrato no efluente de E1 estabilizaram,

indicando o restabelecimento do equilibrio das reagdes bioquimicas associadas a
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nitrificacdo. A concentracao do nitrito no efluente, por outro lado, permaneceu abaixo
de 1 mg N L™ durante toda a operacdo (FIGURA 4.2), o que indica que esse ion foi
quase completamente consumido pelas BON ou por outros micro-organismos.

Os resultados para os parametros indicadores da eficiéncia e estabilidade da
remogao do nitrogénio (FIGURA 4.3) sugerem que o enriquecimento dos micro-
organismos nitrificantes da biomassa foi bem-sucedido. A eficiéncia de remogéo do
nitrogénio organico variou entre 56,0% e 87,1%, com média de 69,5%. Por sua vez,
a eficiéncia de remocgao do nitrogénio total (NT), que inclui o nitrogénio organico e o
inorganico, variou de 22,7%, durante a aclimatagdo da microbiota, a 56,0%, com
média de 41,8%. A remocgao do nitrogénio organico e do nitrogénio total (orgéanico,
amoniacal, nitrito e nitrato) pode ser majoritariamente atribuida a atividade

metabdlica da microbiota presente no biorreator E1 durante o enriquecimento.

FIGURA 4.3 — EFICIENCIA DE REMOGAO DO NITROGENIO E PAN AO LONGO DA OPERACAO

DO BIORREATOR E1
100

90 Etapa A Etapa B

80
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60 v
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0
0 20 40 60 80 100 120 140 160 180 200 220 240 260 280 300 320 340 360 380

Dia de operagao

Eficiéncia remogao N organico —— Eficiéncia remogdo NT — PAN
FONTE: a autora (2024)
NOTA: NT: nitrogénio total; PAN: percentagem de acumulo do nitrito; os asteriscos (*) indicam a
reducéo das eficiéncias de remogéo do nitrogénio organico e do NT devido a auséncia de
alimentacao do biorreator E1 na semana precedente a coleta e analise do efluente.

Na etapa A, com a concentragdo de 10 mg N L' de nitrogénio total afluente,
a percentagem de acumulo do nitrito (PAN) aumentou gradualmente, atingindo o

pico de 40% apos 23 dias. Posteriormente, este valor diminuiu até préximo de zero
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apoés 60 dias, aproximadamente, permanecendo estavel até o final da etapa A, no
115° dia de operagéo (FIGURA 4.3).

Por outro lado, na etapa B, com a concentragao do nitrogénio total afluente
ajustada para 20 mg N L™, a PAN aumentou de 4% para 12% ao longo dos primeiros
40 dias (FIGURA 4.3). Apés atingir o valor médio de 12%, a PAN manteve-se estavel
por mais de 170 dias. Contudo, entre 0 344° e o 390° dia, a PAN voltou a aumentar e
variou entre 14% e 26%. Os baixos valores registrados para a PAN, tanto na etapa A
como na B, sugerem que a maior parte do nitrito produzido pelo consorcio
microbiano ndo acumulou significativamente no meio reacional e foi transformada
em nitrato, via nitratagéo pelas BON, ou convertida em outras formas de nitrogénio,
como NO, N2O e Ny, por outros grupos microbianos.

A elevada eficiéncia de remogéo do nitrogénio organico (média de 69,5%),
combinada com os baixos valores da PAN (média de 11,4%) e as reduzidas
concentragdes de nitrato produzido (< 8 mg N L™), sugere que a maior parte do
nitrogénio alimentado ao biorreator E1 foi utilizada em processos distintos da
nitrificacdo. Este resultado é corroborado por aqueles apresentados na FIGURA 4.4,
gue mostram a propor¢ao entre as concentragdes de nitrogénio organico consumido

e nitrogénio inorganico (NAT, nitrito e nitrato) produzido e acumulado no efluente.

FIGURA 4.4 - CQNCENTRA(}AO DE NITROGENIO ORGANICO CONSUMIDO E NITROGENIO
INORGANICO EFLUENTE AO LONGO DA OPERAGAO DO BIORREATOR E1
22

20
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T R SR
N e OO0 @

Concentragéo (mg N/L)
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Dia de operacao

N organico consumido . N inorganico efluente
FONTE: a autora (2024)
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Na FIGURA 4.4, é possivel observar que, a partir do 150° dia de operacao, a
area correspondente ao nitrogénio inorganico acumulado no efluente ocupou menos
da metade da area associada ao nitrogénio organico consumido. Estes resultados
indicam que o nitrogénio organico do substrato foi destinado apenas em parte a
nitrificagcdo, que teria resultado no acumulo do nitrogénio inorganico (nitrogénio
amoniacal, nitrito e nitrato) no efluente de E1.

Parte do nitrogénio organico consumido pode ter sido utilizada em processos
distintos da nitrificacdo, como a assimilagao pelas células microbianas e a adsorcéo
nos flocos biolégicos do lodo. Além disso, o nitrito e o nitrato produzidos a partir da
nitrificagcdo do nitrogénio amoniacal pelas bactérias oxidantes da aménia (BOA) e do
nitrito (BON) provavelmente foram consumidos em reacdes de desnitrificagao.

A presenca de micro-organismos desnitrificantes foi identificada a partir dos
resultados para o sequenciamento do gene procariotico 16S rRNA. A atividade das
bactérias desnitrificantes pertencentes a géneros diversos (FIGURA 4.5) pode ter

contribuido para a remogao do nitrogénio na forma gasosa como NO, N,O e/ou N.

FIGURA 4.5 — PRINCIPAIS GENEROS MICROBIANOS IDENTIFICADOS NO BIORREATOR E1
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Bradyrhizobium - 0.44
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FONTE: a autora (2024)
NOTA: os géneros com abundancia relativa inferior a 0,1% foram agrupados na categoria “Outros”.
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A partir do sequenciamento de segunda geracao do gene 16S rRNA, foram
identificados 50 géneros microbianos, que representaram 72,17% das sequéncias
detectadas na biomassa do biorreator E1. Entre eles, 24 géneros apresentaram
abundancia relativa inferior a 0,1%, totalizando 1,04% das sequéncias. Além disso,
27,79% das sequéncias obtidas ndo puderam ser classificadas até o nivel de género
(FIGURA 4.5), provavelmente devido a limitagdo das bases de dados disponiveis
para a comparagao taxondémica.

Destaca-se a predominancia de trés géneros bacterianos: i) Denitratisoma
(39,96%), ii) Nitrosomonas (6,29%) e iii) Nitrospira (14,65%), que, em conjunto,
somaram 60,9% das sequéncias identificadas na biomassa de E1 (FIGURA 4.5).
Estes géneros estdo associados a bioprocessos essenciais para a remogao do
nitrogénio de aguas residuarias, como a nitrificagdo e a desnitrificagcdo. A baixa
diversidade observada, com apenas 50 géneros procarioticos identificados,
juntamente com a dominéancia de apenas trés géneros, reflete o enriquecimento e a
selecao de micro-organismos adaptados as condicbes especificas do biorreator E1.

O género bacteriano Denitratisoma foi predominante na amostra do
biorreator E1 apds o enriquecimento, com abundancia relativa de aproximadamente
40% (FIGURA 4.5). Este género é conhecido por realizar a desnitrificagao, utilizando
nitrato como aceptor de elétrons e produzindo nitrogénio gasoso (N;), com acumulo
de nitrito como intermediario (Fahrbach et al., 2006).

Os membros do género Denitratisoma sao heterotroficos e, portanto,
requerem compostos organicos como fonte de carbono e energia. Embora o meio
mineral utilizado para o enriqguecimento fosse isento de carbono organico,
favorecendo populagdes microbianas autotroficas, o enriquecimento de
Denitratisoma pode ser explicado pela capacidade deste género para utilizar fontes
complexas de carbono, como restos celulares provenientes da decomposicéo
microbiana. Este género tem sido frequentemente identificado em sistemas
autotroficos de remocgao de nitrogénio amoniacal, como o biorreator E1, e esta
associado a utilizagdo da matéria orgéanica liberada durante o decaimento celular
como substrato para a desnitrificacao (Xu et al., 2021; Kang et al., 2023).

Além de Denitratisoma, outros géneros identificados na biomassa do
biorreator E1 também podem realizar a desnitrificacdo em sistemas de tratamento de
aguas residuarias, como Acidovorax (0,26%), Bradyrhizobium (0,44%),

Dechloromonas (0,21%), Defluviimonas (0,39%), Hyphomicrobium (1,29%), Thauera
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(1,01%) e Thiobacillus (0,72%) (Dueholm et al., 2024). A presencga dessas bactérias
heterotroficas sugere que a autodigestdo da biomassa e o decaimento celular
liberam para o meio reacional substrato organico em quantidade suficiente para a
manutencdo desses micro-organismos, aumentando a eficiéncia de remocao do
nitrogénio via desnitrificacdo em sistemas autotréficos com elevados tempos de
retencao de solidos.

Em adigdo as bactérias desnitrificantes, os géneros Nitfrosomonas e
Nitrospira também podem ter desempenhado papel fundamental na remoc¢ao do
nitrogénio no biorreator E1. Nitrosomonas foi o unico género de bactérias oxidantes
da aménia (BOA) identificado na biomassa de E1, com abundancia relativa de
6,29%. Em contrapartida, Nitrospira foi o unico género de bactérias oxidantes do
nitrito (BON) identificado em E1, com abundancia relativa de 14,65%.

Ambos os géneros, Nitrosomonas e Nitrospira, incluem espécies capazes de
hidrolisar ureia (Koops; Pommerening-Réser, 2001; Daims et al., 2015; Koch et al.,
2015), que foi o substrato utilizado para o enriquecimento. Portanto, sugere-se que
Nitrosomonas e Nitrospira foram os principais responsaveis pela conversao da ureia
em nitrogénio amoniacal e pelo processo de nitrificagdo autotréfica, resultando na
producao de nitrito e nitrato, respectivamente.

Visando ao enriquecimento de bactérias comammox do género Nitrospira,
conforme procedimento realizado por Li e colaboradores (2021) e Zhao e
colaboradores (2021), nesta pesquisa, a ureia foi utilizada como fonte exclusiva de
nitrogénio. Esta abordagem foi baseada na atividade ureolitica desses micro-
organismos, cujas espécies candidatas conhecidas até o momento sdo “Ca. N.
inopinata”, “Ca. N. nitrosa”, “Ca. N. nitrificans” e “Ca. N. kreftii” (Latocheski; Rocha;
Braga, 2022).

Apesar da utilizacdo de ureia como substrato seletivo para promover o
enriquecimento das bactérias comammox, o0s resultados obtidos pelo
sequenciamento de amplicons do gene 16S rRNA demonstraram a auséncia desses
organismos na biomassa do biorreator E1. Ao final do processo de enriquecimento,
nao foram detectadas sequéncias compativeis com as espécies atualmente
caracterizadas de bactérias comammox do género Nitrospira.

As Unicas espécies afiliadas ao género Nitrospira detectadas na amostra do
biorreator E1 foram “Ca. N. defluvii”, com abundéancia relativa de 14,32%, e “N.

lenta”, com abundéncia relativa de 0,33%. Ambas as espécies pertencem ao grupo



86

das bactérias oxidantes do nitrito (BON) e, diferentemente das bactérias comammox,
nao sao capazes de realizar a nitrificagdo completa, isto é, a oxidagdo do nitrogénio
amoniacal a nitrato. Tanto “Ca. N. defluvii” como “N. lenta” foram caracterizadas e
isoladas de sistemas de lodos ativados de estagcbes de tratamento de esgoto
sanitario, com concentragdes de nitrogénio afluente inferiores a 50 mg N L™ (Spieck
et al., 2006; Nowka et al., 2015), condigao similar a aplicada ao biorreator E1. A
espécie N. defluvii pertence a linhagem | do género Nitrospira e ndo apresenta
atividade ureolitica (Lucker et al., 2010; Palomo et al., 2018). Por outro lado, N. lenta
pertence a linhagem Il, assim como as bactérias comammox, e codifica os genes
para a enzima urease (Sakoula et al., 2018).

Embora as condigdes experimentais tenham sido aplicadas para favorecer o
enriquecimento seletivo das bactérias comammox, nao foram identificadas
sequéncias associadas a estes organismos na biomassa de E1 ao final da operacgao.
Este resultado sugere que estas bactérias ndo estavam presentes no lodo utilizado
como inoculo, coletado de um sistema de lodos ativados aplicado a remocéao de
matéria organica de esgoto sanitario, ou foram eliminadas pela competicdo com
outros organismos nitrificantes.

Além de Nitrosomonas e Nitrospira, de acordo com Reimer e colaboradores
(2022), outros géneros identificados em baixas abundancias relativas na biomassa
de E1 s&o capazes de hidrolisar a ureia a partir da atividade da urease, como
Acidovorax (0,26%), Afipia (0,11%), Bradyrhizobium (0,44%), Clostridium (2,04%),
Mycolicibacterium (0,23%) e Rhizobium (0,13%). Embora de forma menos
expressiva que Nitrosomonas e Nitrospira, estes géneros também podem ter
contribuido para a producédo de nitrogénio amoniacal para a nitrificacao a partir da
hidrolise da ureia fornecida como substrato no biorreator E1.

Além da produgéo de biomassa enriquecida para o bioaumento em sistemas
de tratamento, a capacidade de alguns micro-organismos para utilizar ureia como
substrato para a nitrificagdo pode ser aplicada para a recuperacao de nutrientes de
aguas residuarias, como a urina (Wang et al., 2024). Por exemplo, Li e
colaboradores (2021) realizaram o tratamento de urina humana a partir do
enriquecimento seletivo de bactérias autotréficas comammox do género Nitrospira,
resultando em nitrato como produto final.

Por outro lado, Zuo e colaboradores (2023) observaram a produgédo de

nitrato de aménio (NH4NO3) a partir de urina humana em um bioprocesso de
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nitrificagcdo autotrofica dividido em dois estagios, o primeiro para nitritacdo e o
segundo para nitratagdo do efluente. De forma semelhante, Pan e colaboradores
(2024) reportaram a producao de nitrato de aménio a partir do tratamento de urina
humana em um biorreator de membrana em escala de bancada, com a prevaléncia
de bactérias comammox na comunidade microbiana.

Por sua vez, o efluente dos sistemas de tratamento enriquecidos com micro-
organismos capazes de hidrolisar a ureia e converté-la em nitrato, como o biorreator
E1, pode ser aproveitado em processos industriais e comerciais. De acordo com
Sato e colaboradores (2021), o nitrato produzido pela hidrolise da ureia e
subsequente nitrificacdo da amédnia pode servir como nutriente em fertilizantes
liquidos. Estes autores relataram a producao de nitrato a partir da nitrificacdo de
aguas residuarias ricas em proteinas. O efluente da nitrificacado foi utilizado para a
fertilizacdo de culturas hidroponicas. Em contrapartida, Heise e colaboradores
(2021) utilizaram o efluente parcialmente nitrificado de um sistema de aquacultura,
rico em amonia e nitrato, para a produgao de vegetais via hidroponia.

Outra vantagem dos bioprocessos autotroficos para a remogao do nitrogénio
de 4aguas residuarias € a reduzida produgdo de biomassa excedente. Esta
caracteristica foi observada durante a operag¢ao do biorreator E1, conforme indicam

os resultados para as concentragdes de solidos do licor misto (FIGURA 4.6).

FIGURA 4.6 — CONCENTRAGAO DE SOLIDOS SUSPENSOS FIXOS E VOLATEIS PARA O
BIORREATOR E1
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FONTE: a autora (2024)
NOTA: SSF: sélidos suspensos fixos; SSV: solidos suspensos volateis.
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Segundo Tchobanoglous, Burton e Stensel (2003), para reatores em
bateladas sequenciais, como o biorreator E1, a concentracdo maxima recomendada
de solidos suspensos totais (SST) é de 5 g SST L. De acordo com os resultados
apresentados na FIGURA 4.6, a concentracdo de SST, dada pela soma dos sélidos
suspensos fixos (SSF) e volateis (SSV), ndo excedeu 3,5 g SST L. Portanto, nao foi
necessaria a retirada de biomassa excedente ao longo dos 390 dias de operagao do
biorreator E1.

Devido a baixa demanda por carbono organico, o crescimento celular dos
micro-organismos autotréficos € mais lento em comparagdo com os heterotréficos.
Por isso, a producdo e o acumulo de biomassa em biorreatores autotréficos, como o
E1, sado limitados e exigem periodos longos, de semanas a meses, conforme
apresentado neste estudo. Em fungcdo da menor frequéncia de retirada e disposi¢cao
do lodo excedente do que em sistemas em que ha matéria orgénica para o
crescimento celular, as culturas autotréficas estdo associadas a menores custos.

Outra vantagem de sistemas como o biorreator E1 € a remocado do
nitrogénio de aguas residuarias sob baixas concentracdes de oxigénio dissolvido (<
1 mg O, L'1), 0 que resulta em economia de custos com aeragao e energia. Apos o
enriquecimento, a microbiota do biorreator E1 apresentou sequéncias associadas a
micro-organismos anaerébios estritos, como bactérias do género Longilinea (0,59%)
e arqueas metanogénicas dos géneros Methanothrix (0,13%) e Methanobacterium
(0,34%) (FIGURA 4.5). Embora em baixas abundancias relativas, a presenga destes
organismos sugere a ocupagao de diversos nichos e a formagao de microambientes
aerobios e anoxicos nos flocos biolégicos de E1. Ademais, condigbes anodxicas
favorecem a atividade de micro-organismos relevantes para a remogao do nitrogénio
amoniacal, como algumas bactérias desnitrificantes.

Em sintese, o enriquecimento do lodo com micro-organismos autotréficos,
realizado sob baixas concentragdes de oxigénio dissolvido e mediante utilizagdo da
ureia, resultou em elevadas eficiéncias para a remogao do nitrogénio orgénico e
limitada producédo de biomassa excedente. Além disso, a operagao do biorreator E1
também permitiu a produgao de biomassa metabolicamente ativa para o bioaumento
de um dos biorreatores aplicados a remocéao autotrofica do nitrogénio amoniacal do

lixiviado de aterro sanitario.
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4.3 REMOGCAO DE NITROGENIO DO LIXIVIADO DE ATERRO SANITARIO E
IMPACTO DAS ESTRATEGIAS DE ENGENHARIA DE MICROBIOMAS

O manejo de residuos solidos € um dos pilares do saneamento e, portanto,
crucial para a saude publica e garantia da qualidade de vida da populagdo. Embora
a legislagao brasileira instrua os servigos de coleta, tratamento e destino final (Brasil,
2010), cerca de 40% da massa de residuos solidos urbanos (RSU) coletados no
pais ainda nao recebe a disposicao final em aterros sanitarios, totalizando mais de
28 milhdes de toneladas de RSU enviadas anualmente para lixdes, aterros
controlados e outros locais inadequados (Abrema, 2024).

Um dos principais passivos ambientais gerados em aterros sanitarios € o
lixiviado, cujo tratamento pode ser custoso devido a complexidade dessa agua
residuaria. Por vez, os custos inerentes ao tratamento do lixiviado impactam
diretamente a capacidade dos municipios de cumprir as exigéncias da Politica
Nacional de Residuos Sodlidos. Portanto, além da eficiéncia e estabilidade, os
sistemas de tratamento do lixiviado devem ser economicamente viaveis, para que
possam ser implementados em escala plena mesmo em municipios com menor
disponibilidade de recursos financeiros.

O desenvolvimento de bioprocessos associados a menores custos
operacionais, como os investigados nesta pesquisa, pode contribuir para a expansao
do tratamento do lixiviado e melhor aproveitamento de recursos financeiros para a
ampliagdo da cobertura dos servigos de manejo de residuos sélidos. Nesse sentido,
durante a operacao dos biorreatores R1 e R2, foram observadas caracteristicas que
podem favorecer a reducédo dos custos operacionais para o tratamento do lixiviado,
como a simplicidade dos sistemas de tratamento, a baixa producdo de lodo
excedente e a elevada sedimentabilidade da biomassa.

Durante a operacdo de R1 e R2, a idade de lodo elevada, superior a 100
dias, foi mantida. Por sua vez, a elevada idade de lodo esteve associada aos baixos
valores obtidos para a relagdo entre a concentragdo de sélidos suspensos volateis
(SSV) e totais (SST), com variagao de 0,51 a 0,69 (FIGURA 4.7). Estes resultados
sao inferiores aos tipicamente observados para lodos ativados convencionais (0,70 a
0,90) ou com aeragao prolongada (0,60 a 0,75) (Tchobanoglous; Burton; Stensel,
2003; Von Sperling, 2012).



90

FIGURA 4.7 — RELACAO SSV/SST EM FUNCAO DO TEMPO
1.0

0.9 - IA-2' 1B -1 o2 ] v \
0.8
0.7

0.6

SSV/SST

0.5
0.4
0.3

0.2
180 210 240 270 300 330 360 390 420 450 480 510 540

Dia de operacao

—— R1 -4 R2

FONTE: a autora (2024)
NOTA: SSV: sélidos suspensos volateis; SST: sdlidos suspensos totais.

A retencdo da biomassa associada a idades de lodo elevadas, como as
observadas em R1 e R2, favorece a digestdo do lodo excedente no préprio
biorreator, sem a necessidade de decantadores ou unidades extras para a
estabilizacdo do material. Por sua vez, a autodigestdo da biomassa, processo em
que a matéria organica é oxidada a agua e CO; no préprio biorreator, resulta na
reducdo da razdo SSV/SST, conforme observado nos biorreatores R1 e R2 em
comparacgao a sistemas convencionais, operados com menores idades de lodo.

Idades de lodo elevadas (> 18 dias) sdo mantidas em sistemas de lodos
ativados com aeragao prolongada aplicados para a nitrificacdo de aguas residuarias.
Os biorreatores R1 e R2 compartilharam caracteristicas com esses sistemas, como
a elevada idade de lodo, superior a 100 dias durante toda a operagao, a elevada
retencdo da biomassa e a finalidade de nitrificagdo do efluente. Logo, apresentaram
as mesmas vantagens, como a simplicidade operacional e a eliminagdo da
necessidade de unidades extras para a decantacéo e digestdo do lodo excedente,
além da robustez e estabilidade operacional (Von Sperling, 2012).

Apesar das vantagens, os sistemas convencionais aplicados para a

nitrificagdo, como os lodos ativados com aeragéo prolongada, apresentam elevado
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consumo energético devido a aeragdo, necessaria para o suprimento de oxigénio
para a autodigestdo da biomassa. Por outro lado, nesta pesquisa, as limitagcoes
associadas aos sistemas convencionais foram contornadas mediante
implementacao do regime de aeragao intermitente a partir da fase 1V, o que permitiu
reduzir o consumo de energia sem diminuigao significativa da eficiéncia de remogao
do nitrogénio amoniacal do lixiviado, conforme discussao adiante.

Além da capacidade de autodigestao do lodo observada para os biorreatores
R1 e R2, a biomassa desses sistemas apresentou elevada sedimentabilidade, como
indicam os resultados para o indice volumétrico do lodo medido apdés 30 minutos de
sedimentacao (IVLszp) (FIGURA 4.8).

FIGURA 4.8 — IVL3 EM FUNCAO DO TEMPO
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FONTE: a autora (2024)
NOTA: IVL: indice volumétrico do lodo.

No inicio da operagao dos biorreatores, o IVL3p era igual a 47 mL g'1 para R1
e 41 mL g para R2. Apés 30 dias, o IVL3, diminuiu para 28 mL g™ para R1 e 27 mL
g'1 para R2. Posteriormente, a partir da fase 1A-2, o valor do IVL3zg para ambos os
biorreatores variou entre 27 mL g™ e 40 mL g”' (FIGURA 4.8).

O VL3 € utilizado para avaliar a sedimentabilidade da biomassa em

sistemas de tratamento de aguas residuarias. Valores baixos para o VL3, indicam
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maior capacidade de sedimentacdo do lodo, o que impacta positivamente na
separacgao e recuperacao da biomassa do efluente, reduzindo custos operacionais e
aumentando a eficiéncia do tratamento. Para sistemas de lodos ativados, similares a
R1 e R2, os valores recomendados para o VL3, variam entre 50 e 400 mL g™ (Torfs
et al., 2016). Valores de IVL3g entre 0 e 50 mL g'1, como os observados para R1 e
R2, indicam sedimentabilidade 6tima e elevada capacidade de separacao do lodo do
licor misto, o que minimiza as perdas de biomassa metabolicamente ativa por arraste
com o efluente (Von Sperling, 2012).

Outra medida utilizada para avaliar a qualidade da sedimentacdo da
biomassa em bioprocessos de tratamento de aguas residuarias € a relagao entre os
indices volumétricos de lodo determinados apdés 10 e 30 minutos (IVL4o/IVL30). A
relacdo IVL4o/IVL30 €, inclusive, aplicada para a avaliacdo da qualidade de lodos
granulares. Valores para IVLo/IVL3 proximos a 1 indicam que o processo de
formagdo dos lodos granulares foi completado e estdo associados a excelente
sedimentabilidade da biomassa em sistemas de tratamento de aguas residuarias.

Para o licor misto dos biorreatores, no 488° dia de operacao, a relagao
IVL4o/IVL3p foi igual a 0,882 para R1 e 0,935 para R2, enquanto no 542° dia de
operacao foi igual a 0,906 para R1 e 0,909 para R2 no 542° dia. Estes resultados
indicam que, embora o lodo tenha permanecido na forma flocular durante toda a
operacao, a biomassa apresentou caracteristicas semelhantes as de lodos
granulares para ambos os biorreatores.

Os valores para o VL3 e IVL1o/IVL3y determinados nesta pesquisa sdo
similares aos obtidos por Ageel e colaboradores (2023), que investigaram a remogao
autotréfica do nitrogénio de agua residuaria sintética em reatores de mistura
completa. Na fase autotrofica, a concentragdo de amoénia afluente variou entre 50 e
200 mg N L™, e nenhuma fonte de carbono organico foi adicionada. Nessa etapa, os
autores obtiveram resultados para o VL3 e IVL1o/IVL3g iguais a 29 mL g™ e 0,88,
respectivamente. Os mesmos autores relataram que a manutencado das condicdes
autotroficas esteve associada ao crescimento e adensamento dos flocos bioldgicos e
a melhoria da sedimentabilidade em comparagao com o lodo utilizado como inéculo,
cujo valor para o IVL3g era 160 mL g‘1. Por outro lado, ao adicionar carbono organico
ao afluente, os autores observaram a diminuicdo da sedimentabilidade do lodo,

evidenciada pela redugao do VL3, que passou de 29 mL g™ para 111 mL g™
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Similarmente, nesta pesquisa, ao longo da operagdo dos biorreatores sob
condigdes estritamente autotroficas (fases IA-1 e I1A-2) ou limitada disponibilidade de
carbono organico biodegradavel (fases IB a VI, em fungdo da alimentagdo com
lixiviado), também foi observado o aumento do tamanho e o adensamento dos flocos

bioldgicos, conforme apresentado na FIGURA 4.9.

FIGURA 4.9 — MICROGRAFIAS OPTICAS DO LODO DE R1 E R2
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FONTE: a autora (2024)
LEGENDA: A a F: flocos bioldgicos coletados de R1; G a L: flocos bioldgicos coletados de R2; as

amostras de lodo foram coletadas dos biorreatores nestes dias de operacdo: A e G: 40°d; B e H:
129°d; C e |: 272°d; D e J: 368° d; E e K: 424° d; F e L: 515° d; aumento de 200x.

Neste estudo e naquele realizado por Ageel e colaboradores (2023), a
condigdo autotroéfica e a baixa disponibilidade de carbono orgénico estiveram
associadas ao adensamento dos flocos biolégicos e a elevada capacidade de
sedimentacao do lodo. Portanto, os resultados de ambas as pesquisas indicam que
0s bioprocessos aplicados a remogao autotrofica do nitrogénio de aguas residuarias
podem apresentar como vantagens adicionais a manutencado de flocos biolégicos
densos nos sistemas de tratamento e a melhoria da sedimentabilidade da biomassa.

O adensamento do lodo observado durante a operacao de R1 e R2, que
contribuiu para o aumento da sedimentabilidade da biomassa, pode estar associado
a producao de substancias poliméricas extracelulares pelas células microbianas. As
substancias poliméricas extracelulares sdo compostas por diversas biomoléculas,
como polissacarideos, proteinas, lipidios, DNA extracelular e vesiculas
membranosas (Penesyan et al., 2021; Flemming et al., 2023). Elas promovem a
agregacao microbiana e permitem que 0s micro-organismos permanegam unidos em
biofilmes, colbnias, flocos, granulos ou outras estruturas (Flemming et al., 2023).

Nas FIGURAS 4.10 e 4.11, sao apresentadas micrografias eletrénicas de

varredura dos flocos biolégicos coletados de R1 e R2 em diferentes fases
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operacionais, em aumentos de 5000x-7000x e 15000x, respectivamente. Nelas, sdo
evidenciadas as substancias poliméricas extracelulares recobrindo os flocos

biolégicos e compondo a matriz extracelular.

FIGURA 4.10 — MICROGRAFIAS ELETRONICAS DE VARREDURA DO LODO DE R1 E R2 -
AUMENTO DE 5000-7000X

FONTE: a autora (2024)
LEGENDA: A e C: flocos biolégicos coletados na fase 1A-1 (201° d); B e D: flocos bioldgicos coletados
na fase V (521° d); aumento: A: 7000x; B, C e D: 5000x; a barra corresponde a 10 uym.
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FIGURA 4.11 — MICROGRAFIAS ELETRONICAS DE VARREDURA DO LODO DE R1 E R2 —
AUMENTO DE 1500X

FONTE: a autora (2024)
LEGENDA: A e C: flocos biolégicos coletados na fase IA-1; B e D: flocos biolégicos coletados na fase
V; aumento: 15000x; a barra corresponde a 5 ym.

No inicio da operagédo dos biorreatores (Fase IA-1, 201° d), foi possivel
observar células microbianas individualizadas compondo os flocos bioldgicos
(FIGURA 4.10 e FIGURA 4.11, quadros A e C). Entretanto, préximo ao final da
operacao (Fase V, 521° d), os flocos bioldgicos apresentavam-se recobertos pela
matriz extracelular, dificultando a visualizagao de células individuais (FIGURA 4.10 e
FIGURA 4.11, quadros B e D).
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Na FIGURA 4.12 sao apresentadas micrografias eletronicas de transmissao
dos flocos biolégicos coletados em R1 na fase VI (594° dia de operacéo). Nelas, &
possivel observar a matriz extracelular em torno de diversas estruturas, incluindo
células e material inorganico. A matriz extracelular pode ter contribuido para a
coesédo, o adensamento e a compacidade dos flocos bioldgicos dos biorreatores R1

e R2 ao longo da operagao.

FIGURA 4.12 — MICROGRAFIAS ELETRONICAS DE TRANSMISSAO DO LODO DE R1: ASPECTO
GERAL\‘DAAMATRIZ EXTRACELULAR -
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FONTE: a autora (2024)

NOTA: aumento: A: 5000x; B: 6000x; a barra corresponde a 2 um; as setas apontam para supostas
células de micro-organismos imobilizados na matriz extracelular formadora dos flocos biolégicos.

Além de determinantes para a floculagdo e sedimentabilidade dos lodos
biolégicos, as substadncias poliméricas extracelulares, principalmente os
polissacarideos e as proteinas, podem ser consumidas pelos micro-organismos
como fontes de carbono e energia (Huang et al., 2022; Flemming et al., 2023).
Portanto, em fungdo da espessa camada de matriz extracelular observada nas
micrografias do lodo de R1 e R2 (FIGURAS 4.10 e 4.11), especialmente apds a fase
de enriquecimento (IA-2), sugere-se que as substancias poliméricas extracelulares
tenham servido como fonte de carbono organico e energia para 0os micro-organismos
imobilizados na matriz extracelular, auxiliando na manutencdo da atividade
metabdlica e na sobrevivéncia das células em R1 e R2 mesmo sob condigdes
autotroficas e baixa disponibilidade de matéria organica biodegradavel.

Além da produgdo da matriz extracelular, outros fatores podem afetar a
arquitetura dos arranjos microbianos em biofilmes, como a hidrodinamica do meio,
os substratos disponiveis, a temperatura, a limitacdo de nutrientes e a concentragao

de oxigénio dissolvido. Conforme as condicbes do meio, os biofilmes podem
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adaptar-se mecanica e estruturalmente de forma a criar um espaco protetivo para
diferentes micro-organismos (Penesyan et al., 2021; Flemming et al., 2023). Sob
estresse hidrodinamico ou bioquimico, por exemplo, a producdo de substancias
poliméricas extracelulares pode aumentar, resultando no maior adensamento dos
biofilmes e na agregacéo celular (Huang et al., 2022; Flemming et al., 2023).

Esses fenbmenos protetivos ja foram observados para os micro-organismos
responsaveis pela remogdao do nitrogénio de aguas residuarias. Nowka e
colaboradores (2015), por exemplo, reportaram que uma cultura de Nitrospira
defluvii, uma bactéria oxidante do nitrito (BON), aumentou a produgdo de
substancias poliméricas extracelulares quando exposta a elevadas concentragdes
de nitrito (30 mM NO;) e a acrivaflavina, um agente antimicrobiano. Também foi
observado o aumento da secrecao desses biopolimeros em culturas de Nitrospira
lenta, outra BON, apds a adicao repetida de nitrito e o acumulo de nitrato.

Por sua vez, Antwi e colaboradores (2020), ao estudar um sistema aplicado
a nitrificacdo parcial/anammox de lixiviado de aterro sanitario, observaram o
adensamento dos agregados celulares e o “envelopamento” das células microbianas
na matriz extracelular, indicando um mecanismo protetivo contra a toxicidade
associada a presenca de metais pesados no lixiviado. De forma semelhante, nesta
pesquisa, a abundancia da matriz extracelular dos flocos biolégicos sugere que ela
ajudou a manter a atividade metabdlica microbiana e a proteger as células em
condigdes adversas, como o contato com o lixiviado potencialmente toxico e a
exposicao a elevadas concentragcdes de nitrogénio amoniacal, nitrito e nitrato.

A estrutura dos flocos biolégicos pode ser formada por varios
microambientes, que propiciam condi¢des para o crescimento de distintos grupos
microbianos (Penesyan et al., 2021). No interior dos flocos, pode ocorrer a
estratificacdo e a formacao de gradientes de substratos, como o nitrogénio e o
oxigénio, criando nichos ocupaveis por micro-organismos com capacidades
metabdlicas diversificadas (Huang et al., 2022; Flemming et al., 2023). Em sistemas
aplicados para a remocgao do nitrogénio, a estratificagcdo formada em biofilmes,
flocos e granulos cria nichos que podem ser ocupados simultaneamente por
bactérias oxidantes da aménia (BOA) e do nitrito (BON), bactérias anammox,
desnitrificantes, entre outros (Daims et al., 2001; Maixner et al., 2006).

Assim, a densa matriz polimérica extracelular também pode ter contribuido

para a manutencdo de diferentes grupos microbianos nos flocos de R1 e R2,



98

protegendo-os contra condigdes de estresse e criando microambientes diversos. Na
FIGURA 4.13, sdo apresentadas micrografias eletrbnicas de transmissao dos flocos
biolégicos de R1 ao final da operagao (594° d, fase VI), mostrando distintos grupos

de micro-organismos que possivelmente ocupavam diferentes nichos ecolégicos.

FIGURA 4.13 — MICROGRAFIAS ELETRONICAS DE TRANSM!SSAO: AGRUPAMENTOS
~ MICROBIANOS PRESENTES NOS FLOCOS BIOLOGICOS DE)I§1
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NOTA: aumento: A e B: 10000x; C: 30000x; D: 20000x; a barra corresponde a: Ae B: 1 um; C: 0,2
um; D: 0,5 um; me: matriz extracelular; gr: supostas inclusées granulares.

Na FIGURA 4.14, sao apresentadas micrografias eletronicas de transmisséao
de células e estruturas microbianas dos flocos biolégicos de R1 ao final da operagao
(594° d, fase VI). Em A, é possivel observar duas células em formato bacilar,
envoltas por matriz extracelular. Em C, D, E e F, sdo visiveis bacilos, enquanto em

B, uma célula cocoide pode ser observada.
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FIGURA 4.14 — MICROGRAFIAS ELETRONICAS DE TRANSMISSAO: MICRO-ORGANISMOS
PRESENTES NOS FLOCOS BIOLOGICOS DER1

FONTE: a autora (2024)
NOTA: aumento: A, E e F: 30000x; B e D: 40000x; C: 20000x; a barra corresponde a 0,5 ym para C e
0,2 um para as demais micrografias; ep: suposto espago periplasmico alargado, caracteristico de
alguns géneros como Nitrospira; me: matriz extracelular; gr: supostas inclusées granulares.

Além dos procariotos identificados mediante analises de microscopia
eletrénica, foram observados também protozoarios e metazoarios no lodo de R1 e
R2 (FIGURA 4.15). Em sistemas de tratamento biolégico de aguas residuarias,
esses organismos alimentam-se das bactérias existentes e podem também participar

da decomposigao dos residuos presentes no efluente (Madoni, 2010).
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FIGURA 4.15 — MICROGRAFIAS OPTICAS DO LICOR MISTO DE R1 E R2: PROTOZOARIOS E
METAZOARIOS
- R

FONTE: a autora (2024)

LEGENDA: A, B e C: ciliados livres (protozoarios); D, E e F: rotiferos (metazoarios); G, H e I: ciliados
rastejantes (protozoarios); J, K e L: nematdédeos (metazoarios); M, N e O: ciliados fixos (protozoarios);
P: ameba “nua”; Q e R: amebas testaceas. As micrografias foram recortadas e ampliadas para dar
énfase aos organismos e, portanto, ndo mantém a escala real.
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Cada sistema de tratamento de aguas residuarias apresenta, em geral, uma
estrutura particular relativa a comunidade de protozoarios e metazoarios, e
mudancas das condi¢cdes operacionais ou ambientais sdo rapidamente refletidas em
alteracdes dessas populacdes (Amaral et al., 2018; Sobczyk et al., 2021). Assim, a
presenca de grupos funcionais e a abundancia de protozoarios e metazoarios
podem ser utilizadas como indicadores do desempenho de um sistema de
tratamento. Por isso, a abundancia relativa desses grupos em amostras de licor

misto de R1 e R2 foi monitorada ao longo da operacao (QUADRO 4.1).

QUADRO 4.1 — ABUNDANCIA RELATIVA DE PROTOZOARIOS E METAZOARIOS EM R1 E R2

DATA FASE ; CILIAD(_)S ; ,AMEBAS FLAG. ROT. NEMAT.
Livres Rastej. Fixos | Testaceas "Nuas™
21/09/22 ++ T
24/10/22 4+ ++
21/11/22 Tt +
19112122 | A2 . s .
25/01/23 + +++ +
02/03/23 + +++ +
12/04/23 B ++ +++ +
11/05/23 ++ + +4+ +
13/06/23 -1 ++ ++++ +
11/07/23 -2 ++ + F+
15/08/23 +++ + ++ ++++ ¥
140923 | M -+ + ot + o
10/10/23 ++ + ++4++ +++
13/11/23 [\ +++ + ++++ + ++
13/12/23 + ++++ 4+
09/01/24 ++ ++++ 4+
07/02/24 v ++++ + ++++ + ++

FONTE: a autora (2024)
NOTA: +: presente em baixa densidade populacional (1 organismo por lamina); ++: presente em
média densidade populacional (2 organismos por [amina); +++: presente em elevada densidade
populacional (entre 3 e 5 organismos por lamina); ++++: presente em muito elevada densidade
populacional (= 6 organismos por ldmina). Abreviaturas: Flag.: flagelados; Rot.: rotiferos; Nemat.:
nematdédeos; Rastej.: rastejantes.

Os ciliados geralmente predominam em sistemas de tratamento operados de
forma adequada e equilibrada (Madoni, 2010; Gonzalez; Salas; Gutiérrez, 2016).
Estes organismos estao presentes quando a populagédo bacteriana € numerosa e a
concentragdo de oxigénio dissolvido suficiente para os processos aerobios. Além
disso, os ciliados sdo mais tolerantes a condigdes de estresse, como a baixa
concentragcao de oxigénio dissolvido, em comparagdo com outros grupos, como 0s
rotiferos (Madoni, 2010).
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Conforme resultados apresentados no QUADRO 4.1, a densidade
populacional dos ciliados, particularmente dos livres, permaneceu relativamente
estavel e elevada durante todas as fases operacionais de R1 e R2. Esta observagao
sugere que a concentragdo de oxigénio dissolvido foi adequada para a sua
sobrevivéncia e, provavelmente, da populacdo bacteriana aerdbia, mesmo apds a
implementacgéo do regime de aeragao intermitente na fase IV.

De acordo com as informacgdes apresentadas no QUADRO 4.1, a densidade
populacional de amebas testaceas, ou amebas com carapaga, foi elevada durante
todas as fases operacionais. Estes organismos, comuns em solos e corpos hidricos
(Siemensma, 2024), estdo associados a elevadas idades de lodo, como aquelas
observadas em R1 e R2, mantidas acima de 100 dias. Em sistemas de tratamento
de aguas residuarias que dependem da nitrificagcdo, as amebas testaceas podem ser
encontradas em elevadas densidades e estdo geralmente associadas a elevadas
eficiéncias de remocao do nitrogénio e a estabilidade dos bioprocessos (Amaral et
al., 2018; Azevedo et al., 2021).

Diferentemente das amebas testaceas, alguns grupos funcionais de
protozoarios e metazoarios foram observados apenas em algumas fases
operacionais de R1 e R2. Nematddeos foram detectados apenas nas fases Il e lll,
enquanto os ciliados fixos foram identificados somente nas fases Ill e IV (QUADRO
4.1). Ambos o0s grupos estdo associados a estabilizagdo dos bioprocessos de
tratamento de aguas residuarias e a maturagdo avancada dos flocos biolégicos
(Gonzalez; Salas; Gutiérrez, 2016). Apos o enriquecimento da microbiota nitrificante
na fase |A-2, condigdes operacionais potencialmente estressantes, como a
introducao do lixiviado e o aumento da carga volumétrica, podem ter desestabilizado
os bioprocessos, levando ao desaparecimento desses organismos indicadores.

De acordo com varios autores (Petropoulos; Gilbride, 2005; Pogue; Gilbride,
2007; Burian et al., 2022), em sistemas de lodos ativados utilizados para a remogao
do nitrogénio, a presencga de protozoarios e metazoarios esta associada ao aumento
da taxa de nitrificacdo. Os resultados das pesquisas destes autores também
indicaram que a reducgao da eficiéncia de remogao do nitrogénio amoniacal e da taxa
de nitrificagdo, juntamente com a diminuicédo da atividade das BOA e BON, esta
relacionada a reducéo da populagao de protozoarios e metazoarios.

A relagdo entre a presengca de metazoarios e protozoarios e a elevada

eficiéncia dos sistemas de remocado do nitrogénio deve-se, provavelmente, a
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liberagdo de excretas orgéanicas e inorganicas, que podem ser utilizadas pelos micro-
organismos nitrificantes como fontes de energia ou nutrientes. O aumento da taxa de
nitrificacdo, por sua vez, pode ser atribuido a predacdo dos micro-organismos
heterotréficos de rapido crescimento por protozoarios e metazoarios. Esta condigao
limita a competicdo com os organismos nitrificantes autotroficos, que apresentam
crescimento mais lento (Petropoulos; Gilbride, 2005; Burian et al., 2022).

Além disso, os protozoarios e metazoarios podem produzir compostos que
estimulam o crescimento bacteriano e afetam a agregacdo microbiana em flocos
biolégicos em sistemas de tratamento (Madoni, 2010). A presenca de determinados
grupos funcionais, como rotiferos (FIGURA 4.15) e alguns flagelados, esta
associada ao controle populacional de micro-organismos filamentosos, o que resulta
na reducdo do indice volumétrico de lodo, melhorando a sedimentabilidade da
biomassa (Sobczyk et al., 2021).

A presenca de protozoarios e metazoarios em sistemas de tratamento de
aguas residuarias também esta associada a estratégias de protecdo contra a
predacao devido a formagao de matrizes extracelulares e ao estimulo a agregacao
microbiana em biofilmes (Seiler et al., 2017; Flemming et al., 2023). Estudos como
os de Seiler e colaboradores (2017) sugerem que a formagdo e maturagdo dos
biofilmes sao favorecidas na presenca de protozoarios como os ciliados e os
flagelados. Assim, a comunidade diversificada de protozoarios e metazoarios
observados em R1 e R2 (QUADRO 4.1) pode ter contribuido para a maturagéo e
adensamento dos flocos biolégicos, o que resultou no aumento da capacidade de
sedimentacao da biomassa.

Em suma, a diversidade de protozoarios e metazoarios, o arranjo estrutural
em flocos densos e a criagcdo de micronichos nos flocos biolégicos podem ter
contribuido para a remogéo do nitrogénio do lixiviado estudado nesta pesquisa. Além
disso, essas condigcdes podem ter permitido a manutencédo da atividade metabdlica
de diversos grupos microbianos durante a operagao de R1 e R2.

Além de favorecer a manutencdo de nichos microbianos relevantes para a
remogao do nitrogénio amoniacal, o desempenho dos sistemas de tratamento pode
ser otimizado pela aplicagdo de estratégias da engenharia de microbiomas. Para
esta pesquisa, foram utilizadas técnicas como o enriquecimento e a aclimatagao de

micro-organismos especializados, o bioaumento e a manipulagdo controlada das
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condigdes operacionais. Estas estratégias foram adotadas devido ao baixo custo e a
facilidade de implementagdo em estac¢des de tratamento de aguas residuarias.

As estratégias da engenharia de microbiomas, aplicadas ao longo de seis
fases operacionais, resultaram em variagdes significativas na eficiéncia de remocéao
de diferentes espécies de nitrogénio, como o nitrogénio amoniacal, o inorganico e o
total (FIGURA 4.16).

FIGURA 4.16 — EFICIENCIA DE REMOGCAO DE NAT, NITROGENIO INORGANICO E NITROGENIO
TOTAL PARA R1 E R2
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Ao longo da operagao de R1 e R2 sob a aplicagao de diferentes estratégias
da engenharia de microbiomas, a eficiéncia de remocédo do nitrogénio amoniacal
variou entre 1,4% (fase 1A-1) e 100% (fase IA-2), conforme FIGURA 4.16. As
eficiéncias de remogdo de outras formas de nitrogénio também apresentaram
variagdes significativas durante a operacgéao, de -1,5% (fase 1A-1) a 74,2% (fase 1A-2)
para o nitrogénio inorganico, e de 3,1% (fase V) a 68,3% (fase IB) para o nitrogénio
total (FIGURA 4.16). Estas variagdes sugerem que as estratégias influenciaram de

formas distintas na atividade da microbiota de R1 e R2.
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Além da eficiéncia de remogao do nitrogénio, a aplicagdo de diferentes
estratégias da engenharia de microbiomas também impactou a atividade dos micro-
organismos consumidores do nitrito, como sugerem os resultados para a
percentagem de acumulo do nitrito (PAN) durante a operacédo de R1 e R2 (FIGURA
4.17). Ao longo de 600 dias de operagao, a PAN variou entre -31,4% (fase VI) e
82,9% (fase IV).

FIGURA 4.17 — PERCENTAGEM DE ACUMULO DO NITRITO PARA R1 E R2
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Em fungdo das variagbes observadas na eficiéncia e estabilidade dos
bioprocessos de remocg&do do nitrogénio amoniacal do lixiviado, os resultados
relacionados a aplicacdo de cada estratégia da engenharia de microbiomas sao

apresentados separadamente a seguir.
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4.3.1 Enriquecimento da microbiota nitrificante e aclimatagao ao lixiviado

A primeira estratégia da engenharia de microbiomas avaliada foi o
enriquecimento da microbiota nitrificante no lodo inoculado nos biorreatores, seguido
pela aclimatagdo ao lixiviado, realizados nas fases IA e IB, respectivamente. Para
ambas as fases, a concentragédo de nitrogénio amoniacal total (NAT) do afluente era
de 160 mg N L™, enquanto a carga volumétrica era igual a 40 mg N L™ d™. As fases
diferiram apenas em relagcéo ao afluente alimentado a R1 e R2, que foi meio mineral,
para IA, e lixiviado diluido, para IB.

Um dos primeiros efeitos observados durante as etapas de enriquecimento e
aclimatacdo da microbiota do lodo inoculado em R1 e R2 foi a baixa taxa de
crescimento celular. A quantidade de lodo inoculado em R1 e R2 foi calculada para
obter concentragao inicial de sélidos suspensos totais (SST) de aproximadamente 3
g L™ no licor misto. Contudo, durante as fases IA e IB, foi observada a redugdo da
concentragdo de SST, que permaneceu abaixo de 3 g L (FIGURA 4.18) e esteve
possivelmente associada a degradacdo celular da biomassa inoculada. A
concentragdo de SST ultrapassou 3 g L' somente apos 270 dias de operagdo, no

final da fase de aclimatacéo ao lixiviado (IB).

FIGURA 4.18 — SERIE DE SOLIDOS EM FUNGAO DO TEMPO
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Além da concentragédo de SST no licor misto de R1 e R2, a concentragao de
sélidos suspensos volateis (SSV) também foi monitorada ao longo da operagao
(FIGURA 4.18). Como os soélidos volateis sdo compostos por células microbianas e
matéria organica, a sua concentracao reflete indiretamente a densidade celular da
biomassa durante a operagao dos biorreatores. O perfil de variacdo dos soélidos
suspensos volateis apresentou padrao semelhante ao dos sélidos suspensos totais,
sugerindo forte correlagdo entre os dois parametros e reforcando a baixa taxa de
crescimento celular observada durante a aclimatagao da biomassa.

Com base na concentragédo de soélidos suspensos totais (SST), foi estimada
a velocidade de produgao de SST ao longo da operagao dos biorreatores. Durante a
fase IB, correspondente a aclimatagdo da microbiota ao lixiviado, a velocidade de
producdo de SST foi igual a 0,008 g L™ d”" para R1 e 0,009 g L™ d”' para R2. J& no
intervalo entre as fases Il-1 e |lI-2, apds a aclimatagdo da microbiota, a velocidade
aumentou para 0,035 g L™ d™' para R1 e 0,032 g L™ d”" para R2, valores 3,5 a 4,5
vezes superiores aos determinados na fase de aclimatacéao ao lixiviado (IB).

A baixa taxa de crescimento celular observada durante o enriquecimento e
aclimatacédo da microbiota sugere a adaptagdo gradual da biomassa as novas
condicbes ambientais em R1 e R2. Cabe ressaltar que o lodo inoculado nos
biorreatores nao foi previamente aclimatado as condigdes operacionais aplicadas, o
que pode ter contribuido para o prolongado periodo de adaptagao.

Apesar da reduzida taxa de crescimento celular e baixa producao de sélidos,
o enriquecimento da microbiota, realizado durante a fase IA-2 com a alimentagao de
meio mineral isento de carbono organico, resultou em elevadas eficiéncias para a
remocao do nitrogénio amoniacal (FIGURA 4.19).

Para o biorreator R1, a eficiéncia de remogéo do nitrogénio amoniacal (NAT)
variou entre 48,3% e 100,0%, e a média foi de 90,4%. Resultados semelhantes
foram obtidos para R2, com a eficiéncia de remocéo do NAT variando entre 48,3% e
99,9%, e média igual a 90,0%. Para ambos os biorreatores, valores proximos a 90%
de eficiéncia de remocao do NAT foram alcangados apds aproximadamente 30 dias
de operacao na fase IA-2 (FIGURA 4.19), periodo que provavelmente correspondeu
ao enriquecimento e aclimatagdo das bactérias oxidantes da amoénia (BOA) as

condicdes operacionais.
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FIGURA 4.19 — EFICIENCIA DE REMOGAO DO NAT E PAN PARA R1 E R2 NA FASE IA-2
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FONTE: a autora (2024)
NOTA: NAT: nitrogénio amoniacal total; PAN: percentagem de acumulo do nitrito.

Durante o enriquecimento da microbiota nitrificante (fase 1A-2), para ambos
os biorreatores, a percentagem de acumulo do nitrito (PAN) apresentou tendéncia de
aumento entre os primeiros 30 a 40 dias (FIGURA 4.19). Para R1, a PAN aumentou
de 6,6% para 80,8% apds aproximadamente 30 dias. De forma semelhante, para
R2, a PAN aumentou de 13,9% para 80,4% no mesmo periodo. O aumento da PAN
coincidiu com a elevagao da eficiéncia de remogéo do nitrogénio amoniacal. Esta
observacdo sugere que o nitrito acumulado no efluente dos biorreatores nos
primeiros 30 dias da fase IA-2 foi produzido pela oxidacdo do nitrogénio amoniacal
pelas BOA, cuja atividade metabdlica provavelmente intensificou devido a
aclimatagao as condicdes operacionais.

Apos 0 aumento da PAN nos primeiros 30 dias da fase de enriquecimento da
microbiota, os valores para ambos os biorreatores mantiveram-se relativamente
estaveis e acima de 58% por aproximadamente 60 dias. Contudo, a partir do 126°
dia de operagédo, a PAN diminuiu progressivamente até que fossem observados
valores inferiores a 10% (FIGURA 4.19).

A tendéncia observada para a PAN ao longo do enriquecimento da
microbiota foi semelhante a da concentragao de nitrito no efluente dos biorreatores
(FIGURA 4.20). Tanto para R1 quanto para R2, a concentragcéo de nitrito aumentou

progressivamente durante os primeiros 30 dias do enriquecimento, até atingir os
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valores maximos de 115 mg N L™ para R1 e 105 mg N L™ para R2. No entanto, entre
110 e 120 dias apds o inicio da fase IA-2, a concentragdo do nitrito diminuiu e
permaneceu inferior a 10 mg N L™ (FIGURA 4.20).

FIGURA 4.20 — CONCENTRAGCAO DE NITRITO E NITRATO NO EFLUENTE DE R1 E R2 NA FASE
IA-2
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Os resultados para a PAN e para a concentracao de nitrito indicam que o
nitrito acumulado no efluente de R1 e R2 durante os primeiros 40 dias da fase |A-2
foi quase completamente consumido até o final da etapa de enriquecimento da
microbiota. Em contraste, a concentracdo de nitrato no efluente, resultante do
metabolismo das bactérias oxidantes do nitrito (BON), ndo apresentou tendéncia
clara ao longo da fase IA-2, ora aumentando, ora diminuindo (FIGURA 4.20).

A producdo de nitrato nos biorreatores, que variou entre 23 e 64 mg N L™
durante o enriquecimento da microbiota na fase I1A-2 (FIGURA 4.20), indica que as
BON estavam metabolicamente ativas e aclimatadas as condicbes operacionais
aplicadas. Este resultado esta de acordo com o obtido por Miao e colaboradores
(2017), que investigaram a remocao de nitrogénio de esgoto doméstico via
combinagao da nitritagdo parcial e do processo anammox. Os autores observaram
que o regime de aeragao continuo, como o aplicado durante a fase IA-2 deste
estudo, esteve associado ao enriquecimento e aclimatagcdo das BON e a produgéo

de elevadas concentragdes de nitrato no efluente a partir do seu metabolismo.
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Apesar dos resultados para a concentracao de nitrito e nitrato no efluente de
R1 e R2 indicarem que as BOA e BON estavam metabolicamente ativas, sugere-se
que a maior parte do nitrogénio amoniacal afluente tenha sido convertida a
diferentes espécies de nitrogénio por processos distintos da nitrificagdo no final da
fase IA-2. Se a nitrificagdo estivesse ocorrendo pela agao conjunta das BOA e BON,
o nitrogénio amoniacal consumido seria majoritariamente convertido em nitrito e
nitrato, que seriam acumulados no efluente dos biorreatores. Este comportamento
foi de fato observado nos primeiros 70 a 100 dias de operacao (FIGURA 4.21), o que
sugere que, durante este periodo, a nitrificagdo predominou sobre outros
bioprocessos e o nitrogénio amoniacal do substrato foi quase completamente

convertido a nitrito e nitrato.

FIGURA 4.21 — NITROGENIO AMONIACAL TOTAL CONSUMIDO E NITRITO E NITRATO
PRODUZIDOS EM R1 E R2
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Entretanto, apds aproximadamente 100 dias da operacao de R1 e 70 dias de
R2, as concentragdes de nitrito e nitrato produzidos diminuiram acentuadamente em
comparagao a concentragdo do nitrogénio amoniacal consumido (FIGURA 4.21).
Este padréo, observado a partir da segunda metade da fase de enriquecimento (IA-
2), sugere que outros bioprocessos além da nitrificagdo, como a desnitrificagao,

podem ter contribuido para a redugdo da concentragado de nitrito e de nitrato no
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efluente de R1 e R2. Também ¢é possivel que parte do nitrogénio amoniacal afluente
tenha sido convertida em nitrogénio organico e assimilada pelas células
microbianas, adsorvida nos flocos bioldgicos ou volatilizada como aménia.

O enriquecimento, realizado com meio mineral sem carbono organico e
concentragado relativamente baixa de NAT (160 mg N L), resultou na colonizacdo
dos flocos biolégicos por grupos morfologicamente diversos e abundantes de micro-
organismos (FIGURA 4.22). Estes resultados, juntamente com a elevada eficiéncia
de remocéao do nitrogénio amoniacal observada durante a fase IA-2, sugerem que o

enriquecimento da biomassa foi bem-sucedido.

FIGURA 4.22 — MICROGRAFIAS ELETRONICAS DE VARREDURA DO LODO DE R1 E R2 — FASE
IA-2

FONTE: a autora (2024)
LEGENDA: A: flocos bioldgicos coletados de R1 na fase IA-2 (201° d); B, C e D: flocos bioldgicos
coletados de R2 na fase IA-2 (201° d); aumento: A e B: 10000x; C e D: 20000x.
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O enriquecimento da microbiota e a colonizagao dos flocos biolégicos por
micro-organismos diversos (FIGURA 4.22) podem ter contribuido para a adaptagao
microbiana ao lixiviado diluido na fase seguinte (IB), como sugerem os resultados
referentes a eficiéncia de remocao do nitrogénio amoniacal (FIGURA 4.23). Na fase
IB, para atingir a concentracdo afluente desejada para o NAT (160 mg N L™, o
lixiviado foi diluido cerca de quatro vezes, isto €, uma parte de lixiviado para trés

partes de agua de torneira.

FIGURA 4.23 — EFICIENCIA DE REMOGAO DO NAT NAS FASES IA-2 E IB
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FONTE: a autora (2024)
NOTA: NAT: nitrogénio amoniacal total.

Devido a mudanga do substrato, isto €, do meio mineral (fase IA-2) para o
lixiviado diluido (fase IB - aclimatagdo da microbiota ao lixiviado), a eficiéncia de
remocé&o do nitrogénio amoniacal diminuiu acentuadamente nos primeiros 20 dias de
operacgao desta fase (FIGURA 4.23 A). Isso pode ser atribuido a inibigdo temporaria
da atividade das bactérias oxidantes da aménia apos a exposigao ao lixiviado.
Salienta-se que a eficiéncia de remocédo do nitrogénio amoniacal aumentou
novamente apds cerca de 40 dias do inicio da fase IB e permaneceu relativamente
estavel por mais 40 dias, até o encerramento dessa etapa, o que sugere a

aclimatacao das BOA as novas condi¢cdes operacionais.
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Durante a fase IB, a eficiéncia de remocdo do NAT em R1 variou entre
40,3% e 88,2%, com média igual a 74,2% (FIGURA 4.23 B). Ja para R2, a eficiéncia
de remocgao do NAT variou entre 48,8% e 86,3%, com média de 76,9% (FIGURA
4.23 B). Para ambos os biorreatores, os resultados da eficiéncia de remogao do NAT
foram significativamente diferentes daqueles obtidos na fase anterior, |IA-2 (Teste de
Kruskal-Wallis com corregdo de Benjamini e Hochberg - BH, p < 0,05). A redugao
significativa da eficiéncia de remogao do nitrogénio amoniacal pode ser atribuida a
inibicdo da microbiota, causada pela substituicdo do substrato, isto €, meio mineral
por lixiviado, diluido cerca de quatro vezes, na fase IB.

Magri e colaboradores (2021) observaram efeitos inibitorios similares aos
identificados neste estudo ao substituir agua residuaria sintética por lixiviado de
aterro sanitario em um reator em bateladas sequenciais em escala piloto aplicado ao
processo anammox. A atividade especifica das bactérias anammox frente ao
lixiviado diminuiu mais de 10 vezes em comparagao a operacao com meio mineral. A
reducdo da atividade microbiana foi associada as caracteristicas quimicas do
lixiviado e a presenca de diversas substancias potencialmente interferentes.

Durante a aclimatagcdo da microbiota ao lixiviado na fase IB, a percentagem
de acumulo do nitrito variou entre 0% e 17,6% para R1, e entre 1,4% e 16,0% para
R2 (FIGURA 4.24 A). Neste mesmo periodo, a concentracdo de nitrito no efluente
variou entre 0,6 mgN L' e1,3mgNL"'paraR1,eentre 0,5mgNL"e32mgNL"
para R2 (FIGURA 4.24 B). Os baixos valores obtidos para a PAN e para a
concentragao de nitrito no efluente, semelhantes aos do final da fase 1A-2, sugerem
que a atividade das BON e outros consumidores do nitrito n&o foi significativamente
afetada pela operacao dos biorreatores com lixiviado diluido na fase IB.

A manutengao da atividade metabdlica das BON durante a aclimatagao ao
lixiviado na fase IB foi evidenciada também pela producédo e acumulo do nitrato no
efluente dos biorreatores (FIGURA 4.24 B). Embora a concentragéo de nitrato tenha
diminuido nos primeiros 30 dias da fase IB, possivelmente devido a inibicdo
temporaria das BON pelo lixiviado, a nitratagédo foi gradualmente retomada apds este
periodo. A concentragdo do nitrato durante a fase IB em R1 variou entre 15,8 mg N
L' e 41,3 mg N L, com média de 26,3 mg N L™, enquanto em R2 a concentracéo

do nitrato variou entre 17,4 mg N L™ e 40,8 mg N L™, com média de 27,0 mg N L.
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FIGURA 4.24 — PERCENTAGEM DE ACUMULO DO NITRITO E CONCENTRACAO EFLUENTE DE
NITRITO E NITRATO NAS FASES IA-2E IB

90 120
1A-2 B o IA-2 B
80 . A
3
-4 i 100
70 A 4 @
‘ [ & " . a0
! ¥ / =
60 | A Z 80
o
¢ £
50 -
wo
O
40 s z
n @
30 e
o]
1 (&)

i W44 \
10 [ Aa

. Aseirpe b An

AN y 4 A »

0 . ¥ A ) ¥ ) 0

40 60 80 100 120 140 160 180 200 220 240 260 280 40 60 80 100 120 140 160 180 200 220 240 260 280

Dia de operacao Dia de operagao
e~ R1 -4 R2 Nitrito - Nitrato —— R1 -4 R2

FONTE: a autora (2024)
NOTA: PAN: percentagem de acumulo do nitrito.

Assim como na fase IA-2, a elevada eficiéncia de remocao do nitrogénio
amoniacal (média superior a 74% na fase IB, para ambos os biorreatores),
associada as baixas concentracbes de nitrito e nitrato no efluente, sugere que
processos distintos da nitrificagcdo possam ter ocorrido em R1 e R2. O nitrogénio
amoniacal do lixiviado pode ter sido assimilado pelas células microbianas em
crescimento, convertido em nitrogénio organico, ou perdido por volatilizagdo. Aléem
disso, a desnitrificacdo e o processo anammox também podem ter ocorrido,
resultando na remocdo do NAT, nitrito e nitrato ao transforma-los em gases como
NO, N2O e/ou Ny.

A desnitrificacdo heterotréfica, que contribui para a remogao do nitrito e do
nitrato, requer carbono organico, que pode ter sido suprido pela matéria organica
presente no lixiviado. O lixiviado utilizado na fase IB apresentou relagdo DBOs/DQO
de 0,39, indicando que cerca de 39% da DQO total era biodegradavel. Nesta fase, a
eficiéncia média de remocgédo da DQO total foi igual a 37,1% para R1 e 39,0% para
R2. Estes resultados sugerem que mais de 95% da matéria organica biodegradavel
do lixiviado foi removida em ambos os biorreatores, podendo ter sido consumida por

micro-organismos desnitrificantes.
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Juntamente com a matéria organica do lixiviado, o decaimento celular pode
ter fornecido o carbono organico necessario para a desnitrificagdo. Nas micrografias
eletrbnicas de transmissado apresentadas na FIGURA 4.25, podem ser observadas
células com citoplasma translucido e descolado da parede celular, além de "células-
fantasma", isto é, células em estagio de morte, com a parede celular intacta, mas
sem conteudo citoplasmatico. Estas caracteristicas indicam o envelhecimento e
morte celular, comuns em sistemas de tratamento com elevada idade de lodo, como
R1 e R2. As células em decomposicdo podem fornecer carbono e nutrientes,

favorecendo a ocupacéao de diferentes nichos microbianos.

FIGURA 4.25 — MICROGRAFIAS ELETRONICAS DE TRANSMISSAO: CELULAS SENESCENTES
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Para avaliar o efeito da aclimatagdo da microbiota de R1 e R2 sobre a
eficiéncia de remogao do nitrogénio amoniacal, foi realizado um ensaio em batelada
para a determinagcdo do consumo de NAT apds 24 horas de incubagao (FIGURA
4.26 A). A atividade nitrificante foi avaliada para dois substratos distintos, ambos
com a mesma concentracio inicial de nitrogénio (200 mg N L™ e 400 mg N L™), isto
€, meio mineral e lixiviado de aterro sanitario. O lodo utilizado nos experimentos foi
retirado dos biorreatores na fase V (no 549° dia de operagao), apds o processo de
enriquecimento e aclimatacdo da microbiota ao lixiviado.

Quando a concentragdo do nitrogénio amoniacal afluente era de
aproximadamente 200 mg N L™, foram obtidas eficiéncias médias de remocéo do
NAT apos 24 horas de incubacao de 87,9% para o lixiviado diluido e 99,2% para o

meio mineral. Por outro lado, para a concentracdo afluente de 400 mg N L, a
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eficiéncia média de remocgao do NAT resultou em 76,3% para o lixiviado e 79,0%

para o meio mineral (FIGURA 4.26), também apds 24 horas.

FIGURA 4.26 — RESULTADOS PARA O ENSAIO EM BATELADA PARA AVALIAGCAO DA
ACLIMATACAO DA MICROBIOTA DE R1 E R2
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Comparativamente, antes do enriquecimento e aclimatacdo do lodo nos
biorreatores R1 e R2, a eficiéncia de remogdo do NAT apds 24 horas para um
ensaio em batelada utilizando meio mineral como substrato foi igual a 27,2% (Segao
4.1). Portanto, para o mesmo lodo, apdés o enriquecimento e aclimatacao da
microbiota, a eficiéncia de remocdo do NAT do meio mineral utilizado como
substrato foi cerca de trés vezes superior aquela obtida para o lodo antes da
realizagao desses processos.

A atividade nitrificante especifica da microbiota, estimada a partir da
velocidade de consumo do NAT e da quantidade de biomassa, foi comparada aquela
determinada na etapa de caracterizagdo do lodo inoculado em R1 e R2 (Secao
4.1.1). Para aquele caso, a atividade nitrificante especifica quando o meio mineral foi
utilizado como substrato foi de 0,15 mg N h™ gsst'. Em contrapartida, apds o
enriquecimento e a aclimatagdo da microbiota, a atividade nitrificante especifica
aumentou para 3,29 mg N h™" gsst™', valor 22 vezes superior ao obtido para o lodo
n&o enriquecido e ndo aclimatado (FIGURA 4.26 B).
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Ressalta-se ainda que a concentragéo afluente do nitrogénio amoniacal em
um dos experimentos pés-aclimatagdo era igual a 400 mg N L™, 10 vezes superior
aquela utilizada no ensaio para a caracterizagdo do lodo (= 40 mg N L™"). Assim, a
biomassa aclimatada n&o apenas apresentou maior atividade especifica de consumo
do NAT como também tolerou cargas maiores de nitrogénio amoniacal em
comparagao com a biomassa antes da inoculacdo nos biorreatores R1 e R2.

A tolerancia a elevadas concentragdes de nitrogénio amoniacal devido a
aclimatacado da microbiota foi também observada por Wang e colaboradores (2010).
Estes autores utilizaram dois lodos com a mesma origem, previamente aclimatados
a concentragdes de NAT de 60 mg N L™ e 500 mg N L™, para tratar agua residuaria
sintética com as concentra¢des de nitrogénio amoniacal variando entre 59 e 1152
mg N L. O lodo previamente aclimatado a elevadas concentragdes de nitrogénio
amoniacal apresentou maiores taxas de remog¢ao do NAT, além de maior resisténcia
a inibicdo por amoénia livre quando comparado com o lodo n&o aclimatado.

Em resumo, os resultados obtidos nesta pesquisa, juntamente com aqueles
obtidos por outros autores, evidenciam a importancia das etapas de enriquecimento
e aclimatagcdo da microbiota para garantir a eficiéncia dos bioprocessos aplicados a
remogao do nitrogénio amoniacal de aguas residuarias, especialmente daquelas que
apresentam composicdo complexa, como o lixiviado de aterro sanitario. Para
lixiviados estabilizados, a aclimatagdo pode contribuir para o aumento da tolerancia
dos micro-organismos as substancias toxicas presentes, facilitando a implementacao
de bioprocessos como a nitrificagdo parcial e o processo anammox (Fernandes;
Madeira; de Araujo, 2022).

Além dessas estratégias da engenharia de microbiomas, a manipulagao das
condigdes operacionais também foi realizada com o objetivo de avaliar o seu efeito

sobre a eficiéncia e a estabilidade da remogao do nitrogénio do lixiviado.
4.3.2 Manipulagéo das condigbes operacionais

A fase Il iniciou apds o enriquecimento e aclimatagdo da microbiota de R1 e
R2. Nesta fase, as condi¢gbes operacionais foram modificadas, isto €, a carga
volumétrica foi aumentada de 40 mg N L' d” para 100 mg N L™ d”, com a
concentragao afluente do nitrogénio amoniacal tendo sido ajustada de 160 mg N L™

para 400 mg N L a partir da diluicdo do lixiviado com agua de torneira em
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proporcdo de, aproximadamente, 1:1. Foi observado que estas mudancas
operacionais resultaram na reducdo da eficiéncia de remocgédo do nitrogénio

amoniacal e no aumento da PAN para ambos os biorreatores (FIGURA 4.27).

FIGURA 4.27 — EFICIENCIA DE REMOGAO DO NAT E PAN DURANTE AS FASES IB E II-1
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FONTE: a autora (2024)
NOTA: NAT: nitrogénio amoniacal total; PAN: percentagem de acumulo do nitrito.

Na fase IlI-1, a eficiéncia média de remogao do nitrogénio amoniacal foi de
63,6% para R1 e 55,4% para R2 (FIGURA 4.27 A). Os resultados para esta fase sao
significativamente diferentes daqueles obtidos na fase anterior, IB, de aclimatagao
ao lixiviado (Teste de Kruskal-Wallis com corregdo de BH, p < 0,05). A redugéao
significativa da eficiéncia de remog¢ao do NAT na fase II-1 sugere a inibicao parcial
da atividade das bactérias oxidantes da amdnia devido ao aumento da concentracéo
do lixiviado afluente e da carga volumétrica aplicada a ambos os biorreatores.

O aumento da carga volumétrica e da concentragdo do lixiviado também
esteve associado a diferengas na PAN (FIGURA 4.27 B). Na fase Il-1, a média da
PAN foi de 27,1% para R1 e 28,3% para R2, valores maiores do que os obtidos na
fase anterior, 1B (4,8% para R1 e 6,2% para R2). Estes resultados indicam que o
aumento da carga volumétrica e da concentracdo do lixiviado levou ao maior
acumulo de nitrito e a menor produgao de nitrato, o que resultou no aumento da
PAN. A analise estatistica permitiu confirmar que os resultados da PAN sao

significativamente diferentes daqueles obtidos na fase IB, de aclimatagao ao lixiviado
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(Teste de Kruskal-Wallis com corregao de BH, p < 0,05). O aumento da PAN durante
a fase II-1 sugere ainda a inibigao parcial das BON, que produzem nitrato a partir da
oxidacao do nitrito, devido a alteragdes nas condi¢gdes operacionais.

Além da concentragdo do lixiviado alimentado aos biorreatores, as
caracteristicas fisicas e quimicas dessa agua residuaria podem ter interferido na
atividade microbiana, como sugerem os resultados do desempenho de R1 e R2 na
fase II-2 (FIGURA 4.28). Na fase II-1, foi utilizado como substrato o lixiviado coletado
em marco de 2023, enquanto na fase 1l-2 foi utilizado o lixiviado coletado em junho
de 2023. As condigbes operacionais foram mantidas constantes em ambas as fases,
sem alteragdo da carga volumétrica ou concentragao do afluente. No entanto, devido
as diferencas significativas no desempenho dos biorreatores com o lixiviado da

segunda coleta, as etapas II-1 e |I-2 foram analisadas separadamente.

FIGURA 4.28 — EFICIENCIA DE REMOGAO DO NAT E PAN DURANTE AS FASES II-1 E 1I-2
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Eficiéncia de remogao do NAT (%)

Em comparacgao a fase anterior (lI-1), a eficiéncia de remocgéo do nitrogénio
amoniacal foi significativamente menor na fase II-2, para ambos os biorreatores
(Teste de Kruskal-Wallis com corregédo de BH, p < 0,05) (FIGURA 4.28 A). Na fase II-
2, com a utilizagdo do lixiviado da segunda coleta, a eficiéncia média de remogao do
NAT foi igual a 48,5% para R1 e 41,7% para R2.
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Na fase lI-2, a média obtida para a percentagem de acumulo do nitrito foi
igual a 35,7% para R1 e 34,9% para R2 (FIGURA 4.28 B). Nas fases II-1 e 1lI-2,
diferentemente da eficiéncia de remogao do NAT, os resultados referentes a PAN
nao podem ser considerados significativamente diferentes entre si (Teste de
Kruskal-Wallis com corre¢cado de BH, p > 0,05). Na fase II-2, a redugéo da eficiéncia
de remogdo do nitrogénio amoniacal indica que as caracteristicas do lixiviado
estiveram associadas a inibicdo parcial da atividade das BOA tanto em R1 quanto
em R2. Por outro lado, como nao houve alteracao significativa no acumulo do nitrito,
o efeito das caracteristicas do substrato sobre as BON e outros consumidores do
nitrito pode ter sido menos pronunciado do que sobre as BOA.

Devido a reducao da eficiéncia de remocado do nitrogénio amoniacal
ocasionada pela troca do lixiviado na fase Il-2, a carga volumétrica aplicada aos
biorreatores e a concentracdo do afluente foram reduzidas. Assim, visando a
reaclimatacdo da microbiota ao lixiviado da segunda coleta, na fase Ill a carga
volumétrica foi diminuida de 100 mg N L™ d” para 80 mg N L™ d, enquanto a
concentragdo de NAT do lixiviado foi ajustada para 300 mg N L™ mediante dilui¢do
de trés vezes do lixiviado, isto €, uma parte de lixiviado para duas partes de agua de
torneira. Por sua vez, em ambos os biorreatores, essas mudancas operacionais
estiveram associadas ao aumento significativo da eficiéncia de remogédo do NAT em

comparacéo a fase anterior (FIGURA 4.29).

FIGURA 4.29 — EFICIENCIA DE REMOGAO DO NAT E PAN DURANTE AS FASES II-2 E Il
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Com a redugédo da concentragéo do lixiviado alimentado aos biorreatores e,
consequentemente, da carga volumétrica, a eficiéncia média de remogéo do NAT
aumentou para 69,0% para R1 e 68,0% para R2 (FIGURA 4.29 A). Na fase lll, os
resultados obtidos para a eficiéncia de remocdo do NAT sao significativamente
diferentes daqueles obtidos para a fase 1I-2, em que o lixiviado da segunda coleta
passou a ser alimentado aos biorreatores (Teste de Kruskal-Wallis com correcdo de
BH, p <0,05).

O aumento significativo da eficiéncia de remog¢ao do nitrogénio amoniacal
ap6s a redugdo da concentracdo do lixiviado sugere que a microbiota,
especialmente as BOA, readaptou-se as condicdes operacionais da fase Ill. Os
resultados para a eficiéncia de remocdo do NAT nesta fase sao, inclusive,
semelhantes aqueles obtidos na fase IB, que consistiu na aclimatacdo da microbiota
ao lixiviado (74,2% para R1 e 76,9% para R2). Isto indica que a atividade das BOA
pode ter sido recuperada e equiparada a observada na fase de adaptacdo ao
substrato com baixa carga volumétrica.

A redugao da concentragao do lixiviado e da carga volumétrica também pode
ter contribuido para o aumento da atividade das BON, como indicam os resultados
da PAN na fase lll (FIGURA 4.29 B). Nessa fase, a média para a PAN foi de 13,9%
para R1 e 25,4% para R2. Apesar de ndo serem significativamente diferentes (Teste
de Kruskal-Wallis com corregao de BH, p > 0,05), estes resultados s&o inferiores aos
obtidos na fase II-2 (35,7% para R1 e 34,9% para R2). A diminuicao da PAN para
ambos os biorreatores sugere que houve redugdo da concentragdo do nitrito
acumulado no efluente, provavelmente devido ao aumento da producgado de nitrato
pelas BON em R1 e R2 durante a fase lll.

O aumento da concentragao do nitrato no efluente de R1 e R2 durante a
fase Il (FIGURA 4.30) também indica a recuperacdo da atividade das BON em
funcdo da redugado da carga volumétrica e da concentracédo de NAT do lixiviado, de
400 mg N L para 300 mg N L. Na fase anterior, 11-2, a concentracdo média do
nitrato foi igual a 37,4 mg N L™ para R1 e 33,2 mg N L™ para R2. Em contrapartida,
na fase Ill, a concentracdo média de nitrato foi igual a 70,3 mg N L™ para R1 e 64,6
mg N L para R2, valores duas vezes maiores do que aqueles determinados na fase

anterior, em que o lixiviado alimentado aos biorreatores era mais concentrado.
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FIGURA 4.30 — CONCENTRACAO EFLUENTE DE NITRITO E NITRATO DURANTE AS FASES II-2
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A reducao da atividade microbiana associada ao aumento da concentragao
do lixiviado, especialmente o coletado em junho de 2023, pode ser atribuida a sua
potencial toxicidade, avaliada a partir dos resultados para o ensaio com sementes de
Allium cepa (FIGURA 4.31).

A exposicao das sementes de A. cepa ao lixiviado nao diluido resultou em
menor comprimento das raizes em comparagao ao controle negativo (FIGURA 4.31).
A média do comprimento das raizes expostas ao lixiviado nao diluido foi igual a 0,4
cm, enquanto para o controle negativo, foi igual a 6,7 cm. Além disso, os resultados
associados a exposicdo das sementes de A. cepa ao lixiviado nao diluido
apresentaram diferencas estatisticamente significativas em comparagao a todos os
outros grupos analisados (Teste t de Welch com corregcéo de Bonferroni, p < 0,05), o
que indica o efeito toxico acentuado do lixiviado sem diluigdo sobre o crescimento

das raizes de A. cepa em comparagao com os demais agentes avaliados.
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FIGURA 4.31 — COMPRIMENTO DAS RAIZES DE A. cepa APOS EXPOSICAO AOS AGENTES
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diluido para concentragao final de 200 mg N L.

Para avaliar o efeito da diluicdo do lixiviado sobre o crescimento das raizes
de A. cepa, foram testadas duas concentracdes além do lixiviado bruto: i) lixiviado
diluido quatro vezes (proporcao entre lixiviado e agua de 1:3), com concentragcéo
final de NAT de 200 mg N L, e ii) lixiviado diluido duas vezes (proporgao entre
lixiviado e agua de 1:1), com concentragéo final de NAT de 400 mg N L". O
comprimento médio das raizes de A. cepa apos 12 dias de exposigao ao lixiviado
diluido quatro vezes foi igual a 4,0 cm, enquanto a exposi¢ao ao lixiviado diluido
duas vezes resultou em comprimento médio de 3,0 cm.

As diferencas entre os comprimentos das raizes de A. cepa apds a
exposicao ao lixiviado diluido quatro e duas vezes (afluente 200 mg N L™ e 400 mg
N L™ como NAT, respectivamente) sdo estatisticamente significativas (Teste t de
Welch com corregédo de Bonferroni, p < 0,05). Além disso, para ambas as dilui¢des
do lixiviado, os resultados para o comprimento das raizes de A. cepa séao
significativamente diferentes daqueles obtidos para o controle negativo (Teste t de
Welch com corre¢gao de Bonferroni, p < 0,05). Os resultados indicam que o lixiviado
apresentou potencial significativo de inibigdo ao crescimento das raizes de A. cepa,

e este efeito foi diretamente proporcional a concentragao desta agua residuaria.
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Além da reducao significativa no comprimento das raizes de A. cepa, a
exposicado ao lixiviado também impactou outros parametros utilizados como
biomarcadores de toxicidade, incluindo a porcentagem, a velocidade e o tempo

médio de germinacao das sementes (FIGURA 4.32).

FIGURA 4.32 - PARAMETROS DE GERMINAGAO DAS SEMENTES DE A. cepa APOS
EXPOSIGAO AOS AGENTES AVALIADOS
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Em geral, os resultados para os parametros associados a germinagao das
sementes de A. cepa (FIGURA 4.32) seguiram a mesma tendéncia observada para
o comprimento das raizes. A exposicdo das sementes ao lixiviado ndo diluido
resultou na redugcdo da percentagem e da velocidade de germinagéo, além do
aumento do tempo médio de germinagdo, em comparagdo com as outras
substancias avaliadas, inclusive o controle negativo. Contudo, diferentemente do
observado para o comprimento das raizes, as diferencas entre os grupos estudados
nao sao estatisticamente significativas (Teste t de Welch com correcédo de
Bonferroni, p > 0,05). Estes resultados podem ser atribuidos a maior sensibilidade
das raizes de A. cepa a diversos contaminantes, o que resulta na maior
confiabilidade do ensaio para determinacdo do crescimento das raizes em
comparagao com aqueles que avaliam os parametros de germinagao (Wdowczyk;
Szymanska-Pulikowska, 2021).

As mudangas morfolégicas das raizes, como o comprimento médio em
comparagao ao controle, e as alteragbes dos parédmetros associados a germinagao
ocorrem em resposta a exposi¢gao do organismo-teste a contaminantes, indicando a

toxicidade da substéncia em avaliacdo (Camilo-Cotrim et al., 2022). Portanto, os



125

resultados obtidos indicam que o lixiviado utilizado nesta pesquisa apresentou
toxicidade sobre o organismo avaliado (A. cepa) e potencial poluidor elevado.

Cabe destacar que os resultados para o ensaio de toxicidade indicam que a
exposicao ao lixiviado de aterro sanitario causou efeitos significativos somente sobre
o crescimento das raizes e a germinacgao das sementes de A. cepa, organismo-teste
utilizado nesta pesquisa. Contudo, A. cepa é reconhecido como um bioindicador de
poluicdo ambiental, e os resultados de toxicidade associados a este organismo
geralmente apresentam elevada correlagcdo com os obtidos para outros sistemas
bioldgicos (Leme; Marin-Morales, 2009; Camilo-Cotrim et al., 2022).

Para a avaliacao especifica da toxicidade de lixiviados, ensaios com A. cepa
tém mostrado resultados comparaveis com os de métodos estabelecidos que
utilizam outros organismos bioindicadores, incluindo bactérias (Bortolotto et al.,
2009; Kwasniewska et al., 2012; Garaj-Vrhovac et al., 2013; Wdowczyk; Szymanska-
Pulikowska, 2021). Além disso, o ensaio com sementes de A. cepa apresenta baixo
custo e simplicidade metodoldgica, consistindo em uma alternativa para a avaliagéao
da potencial toxicidade de aguas residuarias complexas como o lixiviado.

Assim, com base nos resultados obtidos, sugere-se que o efeito toxico do
lixiviado utilizado nesta pesquisa sobre a espécie vegetal A. cepa possa ser
extrapolado para a microbiota presente em R1 e R2. O lixiviado pode ter causado a
inibicdo parcial de alguns grupos de micro-organismos, como os nitrificantes, o que
resultou na redugao da eficiéncia de remocéao do nitrogénio amoniacal nas fases em
que foi alimentado em elevadas concentracdes aos biorreatores.

Outra evidéncia da potencial toxicidade do lixiviado é o desaparecimento dos
organismos metazoarios (rotiferos e nematédeos) e o surgimento de flagelados e
amebas “nuas” nas amostras de R1 e R2 nas fases operacionais em que a

concentragdo do lixiviado foi aumentada (FIGURA 4.33).
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Rotiferos foram observados nas amostras de licor misto de R1 e R2 durante
as fases IA-2 e IB, entretanto, ndo foram identificados nas fases seguintes (FIGURA
4.33). Esses organismos geralmente exigem elevadas concentracdes de oxigénio
dissolvido, o que pode explicar a sua auséncia nas amostras dos biorreatores a
partir da fase Il, quando a carga volumétrica foi aumentada e a vazdo de ar nos
biorreatores foi reduzida. Além disso, metazoarios como os rotiferos e os
nematddeos sao geralmente mais suscetiveis a condigdes adversas e a toxicidade
de diversos poluentes em comparagdo a outros organismos, sendo, inclusive,
utilizados como bioindicadores em analises ecotoxicoldgicas (Dahms; Hagiwara;
Lee, 2011; Hagerbaumer et al.,, 2015). Portanto, o desaparecimento desses
organismos a partir da fase |l pode estar associado a toxicidade inerente ao lixiviado.

O aumento da abundancia de ciliados flagelados e amebas “nuas” ocorre
geralmente durante a partida de biorreatores ou em fungdo de choques decorrentes
da introdugdo de condigbes estressantes em sistemas biolégicos (Madoni, 2010;
Gonzalez; Salas; Gutiérrez, 2016; Amaral et al., 2018). Os flagelados e as amebas
‘nuas” também sao indicadores de condi¢gdes de baixa concentragdo de oxigénio
dissolvido e elevadas cargas de poluentes (Sobczyk et al., 2021). Assim, a presenca
desses grupos de organismos pode indicar o desequilibrio dos bioprocessos
aplicados ao tratamento de aguas residuarias e consequente redugao da eficiéncia
do tratamento (Amaral et al., 2018).

A partir da fase lll, foi observado aumento da densidade populacional dos
protozoarios flagelados (FIGURA 4.33). Simultaneamente, foram identificadas
amebas “nuas” nas amostras de licor misto dos biorreatores, embora em densidades
inferiores as dos flagelados. Estes resultados sugerem, portanto, a possivel ruptura
do equilibrio dos bioprocessos realizados em R1 e R2 em decorréncia das
mudangas operacionais realizadas ao longo do tratamento, isto €, aumento da carga
volumétrica e, consequentemente, da concentracdo dos componentes do lixiviado.

Além de afetarem diretamente o desempenho dos biorreatores, as
mudangas nas condigdes operacionais podem ter provocado alteragdes de
parametros ambientais associados ao tratamento do lixiviado, como a concentragao
de ambdnia livre. Para avaliar o impacto dessas variaveis na eficiéncia e estabilidade
dos bioprocessos, analisaram-se os dados do afluente e efluente dos biorreatores ao
longo de todas as fases operacionais, bem como sua correlagdo com a eficiéncia de

remogao do nitrogénio amoniacal.
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Os biorreatores R1 e R2 foram operados por aproximadamente 600 dias,
divididos em seis fases operacionais. Ao longo das fases, as caracteristicas fisicas e
quimicas do afluente sofreram variagdées, conforme resultados apresentados na
TABELA 4.4. Cabe salientar que as alteragdes das condi¢gdes operacionais ao longo
das seis fases de operacdo e a mudanca das caracteristicas fisicas e quimicas do
afluente alimentado aos biorreatores podem estar correlacionadas a variagdes nos
parametros de eficiéncia e estabilidade dos bioprocessos de remogao do nitrogénio
do lixiviado (FIGURA 4.34 e FIGURA 4.35), como discutido a seguir.

FIGURA 4.34 — CORRELOGRAMA ENTRE AS VARIAVEIS E PARAMETROS AVALIADOS
DURANTE AS FASES IA-1 E IA-2 PARAR1 E R2

Nitrato_efl X
Nitrito_efl X
NAT _efl
pH_efl
AT_efl
PAN
Efic_Ninorg
Efic_NAT
NH3_afl
Salin_afl
Condut_afl
pH_afl

AT _afl

FONTE: a autora (2024)

NOTA: as correlagbes nao significativas (p > 0,05, correlagdo de Pearson) estdo marcadas
com “X”; parametros terminados em “_afl” correspondem ao afluente; parametros terminados em
“ efl” correspondem ao efluente de R1 e R2; r: coeficiente de correlagdo de Pearson; correlacoes
fortes: |r] = 0,6; correlagdes moderadas: 0,6 > |r|] = 0,4; correlagdes fracas: |r|] < 0,4; abreviaturas:
NAT: nitrogénio amoniacal total; AT: alcalinidade total; PAN: percentagem de acumulo do nitrito; Efic:
eficiéncia de remoc¢ao; Ninorg: nitrogénio inorganico; Salin: salinidade; Condut: condutividade.
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Primeiramente, foram avaliadas as caracteristicas operacionais e ambientais
que influenciaram a atividade microbiana durante o enriquecimento da microbiota na
fase |IA, dividida em duas etapas: IA-1 e IA-2. Em ambas as etapas (IA-1 e I1A-2), o
enriquecimento da microbiota nitrificante foi realizado com meio mineral como
substrato e concentragdo de NAT afluente igual a 160 mg N L™". A composicdo do
meio mineral era idéntica para as duas fases, com excecdo da suplementacao de
NaHCO3, exclusiva da fase IA-2. Com base nos resultados obtidos para a
caracterizacao do afluente e efluente e desempenho dos biorreatores ao longo das
etapas IA-1 e IA-2, inicialmente foi realizada a analise de correlacido entre as
variaveis apenas para essas fases (FIGURA 4.34).

A analise da correlagao entre as variaveis determinadas para as fases IA-1 e
IA-2 (FIGURA 4.34) mostrou que a eficiéncia de remogcdo do NAT apresentou
correlagao diretamente proporcional, significativa (correlagdo de Pearson, p < 0,05) e
forte com o pH afluente e, principalmente, com a alcalinidade total (AT) afluente.

Na fase IA-1, o pH médio do afluente foi igual a 7,44, enquanto a
concentragdo média da alcalinidade total (AT) foi igual a 38,5 mg CaCO; L
(TABELA 4.4). Ja para a fase IA-2, em que o meio mineral utilizado como substrato
foi suplementado com NaHCO3, os valores médios para o pH e AT foram iguais a
8,38 e 911,8 mg CaCO; L™, respectivamente (TABELA 4.4). Os resultados para o
pH e AT afluentes nas fases IA-1 e IA-2 sao significativamente diferentes entre si
(Teste de Wilcoxon, p < 0,05).

Na fase IA-1, em que meio mineral sem corre¢cdo da alcalinidade era o
substrato, a eficiéncia média de remogao do NAT foi igual a 12,9% para R1 e 10,5%
para R2. Ja na fase IA-2, em que a concentracdo da AT no meio mineral era
significativamente maior, a eficiéncia média de remocao do NAT foi de 90,4% para
R1 e 90,0% para R2. Para ambos os biorreatores, a eficiéncia de remocao do NAT
foi significativamente diferente entre as fases IA-1 e |A-2 (Teste de Wilcoxon, p <
0,05). Esses resultados reforcam a correlagdo observada durante o enriquecimento
da microbiota nitrificante entre o pH e a alcalinidade do afluente com a eficiéncia de
remocao do NAT.

A nitrificagdo, especialmente a nitritagdo, depende do tamponamento do
meio reacional em funcdo da produgéo de ions H* durante a oxidacdo do NAT a
nitrito, sendo necessarios 7,1 mg de CaCO3; para cada 1 mg de nitrogénio amoniacal

oxidado (Von Sperling, 2012). A redugdo do pH, causada pelo aumento da
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concentragdo dos ions H* pode levar & inibigdo da microbiota nitrificante. Nesse
sentido, como sugerem os resultados para a correlagdo entre as variaveis e o
desempenho dos biorreatores, o tamponamento do meio reacional e a elevada
concentracado da alcalinidade total do afluente foram relevantes para o controle da
nitrificagdo durante o enriquecimento da microbiota.

A eficiéncia de remog¢do do nitrogénio amoniacal nas fases IA-1 e |A-2
também apresentou correlagao positiva, forte e significativa (p < 0,05, correlagao de
Pearson) com o pH efluente (FIGURA 4.34). Na fase IA-1, o valor médio para o pH
do efluente foi de 6,11 para R1 e 5,88 para R2. Por outro lado, na fase IA-2, o pH
médio do efluente foi de 7,98 para R1 e 8,07 para R2. Esses resultados sugerem
que a adicdo de NaHCO3; para corregcao da alcalinidade, realizada exclusivamente
na fase IA-2, esteve associada ao efeito tamponante e a manuteng¢ao do pH na faixa
otima para as reacdes de oxidacdo do NAT, que varia entre 7,0 e 8,5 para a maioria
dos micro-organismos nitrificantes (Kits et al., 2017; Wegen; Nowka; Spieck, 2019;
Sun et al., 2022).

Diferentemente da eficiéncia de remocgao do NAT, a eficiéncia de remocéao
do nitrogénio inorgénico nas fases IA-1 e IA-2 n&o apresentou correlagcéo
significativa com o pH do afluente (correlagdo de Pearson, p > 0,05) (FIGURA 4.34).
Além disso, a correlagao entre a eficiéncia de remogao do nitrogénio inorganico com
a AT do afluente e o pH do efluente variou entre fraca e moderada, diferentemente
do constatado para a correlacado entre esses mesmos parametros e a eficiéncia de
remocdo do NAT. Similarmente, as correlagdes entre a concentracdo de nitrito e
nitrato no efluente com o pH e a AT do afluente variaram entre fracas e moderadas.

As correlagdes fracas e moderadas entre a eficiéncia de remogado do
nitrogénio inorganico e o pH e a AT do afluente sugerem que esses parametros
exerceram efeito mais acentuado sobre a nitritacdo do que sobre a nitratacao
durante o enriquecimento da microbiota nitrificante. As correlacbes fracas e
moderadas entre esses parametros e as concentragcdes do nitrito e nitrato no
efluente de R1 e R2 reforgam essa observacao e indicam que os efeitos do pH e da
alcalinidade do afluente foram mais significativos sobre a atividade das BOA que das
BON. lIsso possivelmente ocorreu devido a maior sensibilidade das BOA, que
realizam a nitritacdo, as variagdes de pH e a disponibilidade de alcalinidade em
comparagao com as BON, responsaveis pela producao do nitrato.
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Apods o enriquecimento da microbiota nitrificante com meio mineral na fase
IA, o lixiviado foi utilizado como substrato entre as fases IB e VI. Para avaliar o efeito
das caracteristicas quimicas dessa agua residuaria sobre a eficiéncia dos
bioprocessos de remocao do NAT, foi determinada a correlagao entre as variaveis

monitoradas durante todas as fases operacionais de R1 e R2 (FIGURA 4.35).

FIGURA 4.35 - CORRELOGRAMA ENTRE AS VARIAVEIS E PARAMETROS AVALIADOS
DURANTE A OPERACAO DE R1 E R2
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FONTE: a autora (2024)

NOTA: as correlagdes néo significativas (p > 0,05, correlacao de Pearson) estao marcadas com “X”;
parametros terminados em “_afl” correspondem ao afluente; parametros terminados em “_efl”
correspondem ao efluente de R1 e R2; r: coeficiente de correlagdo de Pearson; correlagdes fortes: |r|
= 0,6; correlagbes moderadas: 0,6 > |r| = 0,4; correlagdes fracas: |r| < 0,4; abreviaturas: NAT:
nitrogénio amoniacal total; AT: alcalinidade total; PAN: percentagem de acumulo do nitrito; Efic:
eficiéncia de remocao; NT: nitrogénio total; Ninorg: nitrogénio inorganico; Ntotal: nitrogénio total; P:
ortofosfato; DQO: demanda quimica de oxigénio; Salin: salinidade; Condut: condutividade; CV: carga
volumétrica.

A concentragdo de amoénia livre (NHs3) pode ser apontada como um dos

principais parametros interferentes nos bioprocessos de remogao do nitrogénio.
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Neste estudo, a concentragdo de amoénia livre aumentou ao longo do tratamento do
lixiviado, tendo variado entre 3,1 mg N L™ (fase IA-1) e 108,3 mg N L™ (fase IV)
(FIGURA 4.36). Contudo, quando avaliadas as correlagdes entre este parametro e o
desempenho dos biorreatores (FIGURA 4.35), a concentracdo da amonia livre néao

teve impacto relevante sobre a atividade dos micro-organismos nitrificantes.

FIGURA 4.36 — CONCENTRAGAO DO NAT E AMONIA LIVRE DURANTE A OPERAGAO DE R1E
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A correlagao entre a concentragéo da amdnia livre afluente e a eficiéncia de
remogao do nitrogénio amoniacal foi fraca (FIGURA 4.35, r = -0,25), o que indica que
a microbiota oxidante da amoébnia presente em R1 e R2 ndo sofreu inibicdo
significativa em fungcdo do aumento da concentracdo de aménia livre. Estes
resultados estdo de acordo com os obtidos em outros estudos, nos quais foi
observado que as bactérias oxidantes da amoénia (BOA) podem apresentar
tolerancia ou adaptagao a elevadas concentragées de amoénia, da ordem de dezenas
ou centenas de miligramas por litro (Li et al., 2020; Sun et al., 2021).

Durante a fase IV, por exemplo, foi observado o segundo maior valor para a

média da concentragdo de amonia livre afluente entre todas as fases operacionais,
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57,3 mg N L, com variacéo entre 36,4 mg N L' e 108,3 mg N L™ (FIGURA 4.36).
No final desta fase, os dados do sequenciamento do gene 16S rRNA indicaram a
presenca dominante do género Nitrosomonas entre as BOA, com elevada
abundancia relativa (25,33% para R1 e 20,18% para R2). No final da fase IV, o
género Nitrosospira também foi identificado, porém em baixas abundancias relativas
(0,08% para R1 e 0,39% para R2).

O género Nitrosomonas € comumente detectado em sistemas de tratamento
de aguas residuarias operados sob elevadas concentragdes de amodnia livre e
nitrogénio amoniacal (= 50 mg N L") (Fan et al., 2017; Li et al., 2020; Yang et al.,
2020a; Zheng et al., 2021). Assim como observado nesta pesquisa, Nitrosomonas foi
identificado em elevadas abundancias relativas como o género dominante entre as
BOA em sistemas aplicados para a remocao do nitrogénio amoniacal de lixiviados
estabilizados via nitrificagdo parcial/processo anammox/desnitrificagao simultaneos
(Wang et al., 2019), processo anammox (Li; Kechen; Yongzhen, 2018; Podder;
Reinhart; Goel, 2020) e nitrificagdo parcial/desnitrificagdo. Esses resultados sugerem
que o género Nitrosomonas é tolerante e pode ser enriquecido sob as condigbes
associadas ao tratamento de lixiviados estabilizados como, por exemplo, elevadas
concentracdes de amoénia livre.

A adicao de amdnia ou 0 aumento da sua concentracio via alteracdo do pH
e/ou da temperatura do afluente sdo estratégias comumente utilizadas para a
inibicao das bactérias oxidantes do nitrito e, por conseguinte, da produgéo do nitrato
(Philips; Laanbroek; Verstraete, 2002; Feng et al., 2017; Duan et al., 2019; Li et al.,
2020; Jiang et al., 2021b). Estas estratégias sao particularmente utilizadas em
bioprocessos que dependam do acumulo do nitrito, como a nitrificagao parcial, o
processo anammox e desnitrificacao parcial, sendo baseadas na suposicdo que as
BON sao mais sensiveis a aménia livre do que as BOA (Le et al., 2020; Li et al.,
2020; Wang et al., 2021).

Le e colaboradores (2020), por exemplo, ao investigar o comportamento de
um sistema aplicado a nitrificagdo parcial de esgoto sanitario sob baixa
concentragdo de oxigénio dissolvido (0,3 mg L"), obtiveram valores para a
percentagem de acumulo do nitrito superiores a 87%, para concentracédo de amoénia
livre de aproximadamente 20 mg N L. Da mesma forma, Sun e colaboradores
(2021) observaram o acumulo de nitrito e a diminuicdo da abundancia das BON

durante o tratamento de agua residuaria sintética sob concentragdes de amdnia livre
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iguais @ 10 e 15 mg N L™". Em ambos os estudos, o actimulo do nitrito foi associado
a inibicao bem-sucedida das BON e a interrup¢ao da producao do nitrato.

Por outro lado, nesta pesquisa, a manutencdo de elevadas concentragdes
de aménia livre nos biorreatores (média geral de 39,5 mg N L™, com variagdo entre
3,1 mg NL"e 108,3 mg N L) ndo esteve associada ao acimulo acentuado de
nitrito, avaliado por meio da PAN, como sugere a fraca correlagdo entre estes
parametros (FIGURA 4.35, r = 0,35). A concentracdo de amoénia livre afluente
também nao esteve fortemente correlacionada com as concentragdes de nitrito (r =
0,37) e nitrato (r = 0,28) no efluente dos biorreatores R1 e R2 ao longo da operagéo
(FIGURA 4.35). Estes resultados indicam que as BON ndo sofreram inibigcdo
significativa devido a elevada concentracdo da aménia livre associada ao lixiviado.

Ao término da fase IV, com concentracdo média de aménia livre afluente de
57,3 mg N L', foram detectadas sequéncias associadas a BON dos géneros
Nitrospira (0,74% para R1 e 1,20% para R2) e Nitrobacter (0,17% para R1 e 0,09%
para R2). Ainda que as abundancias relativas tenham sido baixas, estes géneros de
BON provavelmente persistiram nos biorreatores R1 e R2, mesmo sob elevadas
concentracdes de amoénia livre.

Para alguns géneros de BON, como Nitrospira, estudos de outros autores
indicam sensibilidade elevada a aménia livre, com inibicdo da nitratagdo em
concentragdes variando de 0,04 mg N L™ a 16 mg N L™ (Blackburne et al., 2007;
Courtens et al., 2016; Ushiki et al., 2017; Fujitani et al., 2020). Bactérias do género
Nitrospira sdo consideradas mais sensiveis a amonia livre do que os outros géneros
conhecidos de BON, como Nitrobacter, Nitrolancea e “Ca. Nitrotoga” (Ma et al.,
2017; Duan et al., 2019; Li et al., 2020; Shao; Wu, 2021). No entanto, nesta
pesquisa, o género Nitrospira foi detectado como aquele predominante de BON,
mesmo sob concentragcbes de amoénia livre superiores a 30 mg N L™,

A persisténcia de Nitrospira em sistemas de tratamento com elevadas
concentracdes de amoénia livre pode ser atribuida a diferenciacdo entre nichos
observada em nivel de linhagem para este género (Latocheski; Rocha; Braga, 2022).
De acordo com Madill e colaboradores (2021), algumas linhagens de Nitrospira
podem tolerar elevadas concentragbes de amoénia livre. Estes autores observaram a
aclimatacdo da biomassa de um sistema de lodos ativados apos tratamento com
amonia livre em concentragdo aproximada de 200 mg N L. A aclimatacdo da

microbiota foi acompanhada por mudangas nas variantes de sequéncias
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predominantes do gene 16S rRNA associadas ao género Nitrospira, o que, de
acordo com os autores, indicou o surgimento de populag¢des tolerantes a amoénia.

Portanto, em um sistema de tratamento de aguas residuarias, as linhagens e
especies microbianas mais tolerantes a amoénia livre podem predominar, levando a
redundancia funcional e a aclimatagao da microbiota como um todo. A adaptacao da
microbiota, por sua vez, pode tornar ineficaz a estratégia de manutengédo de
elevadas concentragcbes de amoénia livre em sistemas de tratamento de aguas
residuarias. Assim, para o controle efetivo da nitrificacdo, esta estratégia ndo deve
ser praticada isoladamente, mas em combinagdo com outros parametros.

Assim como observado para a concentragdao da aménia livre, o pH e a
alcalinidade total do afluente também n&o correlacionaram de maneira significativa e
forte com a eficiéncia de remog¢ao do nitrogénio amoniacal e do nitrogénio total
durante o tratamento do lixiviado (FIGURA 4.35). Apos a introdugédo do lixiviado
como substrato alimentado a R1 e R2 na fase IB, o pH afluente apresentou variacao
limitada, entre 8,2 e 8,4 (TABELA 4.4), o que poderia explicar a fraca correlagdo com
0s parametros associados ao desempenho e estabilidade dos biorreatores.

Apesar da variagao consideravel dos valores da alcalinidade total do afluente
durante a operagdo de R1 e R2 com lixiviado (de 715 mg CaCOs L™ a 1840 mg
CaCOs; L'1), esta condicao foi suficiente para tamponar o meio reacional e manter o
pH ideal para a microbiota nitrificante. Devido ao efeito tamponante causado pela
elevada alcalinidade do lixiviado, o pH do efluente de R1 e R2 apresentou pequena
variagcao durante os 600 dias de operacao, entre 7,9 e 8,9. A partir da fase IB, a
eficiéncia de consumo da alcalinidade variou entre 10% e 71%. Portanto, durante a
alimentagcdo com lixiviado, ndo houve deplecdo da alcalinidade nos biorreatores,
tendo sido suficiente para manter o pH em niveis adequados para a nitrificacao.

Ao avaliar a correlacao entre as eficiéncias de remocdo do NAT e do
nitrogénio total com outras caracteristicas do afluente, como a salinidade, a
condutividade, a concentracdo de DQO e a concentracao de fosforo, os valores nao
foram significativos ou resultaram em correlagbes fracas e moderadas (FIGURA
4.35). Estes resultados sugerem que a influéncia destes parametros quimicos e
fisicos sobre os bioprocessos para a remogao do nitrogénio do lixiviado foi menos
significativa em comparagao a outras condigdes operacionais e ambientais.

Quando consideradas todas as fases operacionais no calculo da correlagao

entre as variaveis, a eficiéncia de remog¢ao do nitrogénio amoniacal apresentou
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correlacao significativa (correlagdo de Pearson, p < 0,05), forte e negativa, ou seja,
inversamente proporcional, a carga volumétrica (CV) e a concentragédo de nitrogénio
total afluente (FIGURA 4.35). A mesma observacao pode ser aplicada a eficiéncia de
remocgao do nitrogénio total, que também apresentou correlagao significativa, forte e
negativa com a carga volumétrica e com as concentragdes afluentes de nitrogénio
amoniacal e total. Estes resultados sugerem que o aumento da CV e das
concentragdes de nitrogénio no afluente afetou negativamente a atividade das
bactérias oxidantes da aménia, reduzindo significativamente a eficiéncia de remogao
de nitrogénio do lixiviado.

A carga volumétrica e as concentrac¢des afluentes de nitrogénio amoniacal e
nitrogénio total estdo diretamente relacionadas a concentragdo do lixiviado,
alimentado aos biorreatores a partir da fase IB, pois a diluicdo do lixiviado em cada
fase operacional foi calculada com base na fixacdo dos valores desejados para
estes parametros. Dessa forma, pode-se inferir que as eficiéncias de remocédo do
NAT e do nitrogénio total apresentaram correlacdo forte e negativa com a
concentracao do lixiviado utilizado como substrato ao longo das diferentes fases.

Os resultados apresentados contradizem aqueles de outros estudos que
sugerem que as bactérias oxidantes da amobnia sdo mais tolerantes a elevadas
concentragbes de nitrogénio amoniacal e outras condigbes ambientais em
comparagao as bactérias oxidantes do nitrito (Kowalchuk; Stephen, 2001; Prosser;
Head; Stein, 2014). A redugéo significativa da eficiéncia de remogao do nitrogénio,
proporcional ao aumento da concentracdo do NAT afluente e, consequentemente,
do lixiviado, pode ser atribuida a toxicidade dessa agua residuaria, conforme
discutido anteriormente. Portanto, pode ser considerado que as BOA possam ter
sofrido maior inibicdo devido a exposi¢gao aos contaminantes do lixiviado do que as
BON, apesar de geralmente serem consideradas mais tolerantes a diversas
condi¢cdes ambientais.

Diferentemente das eficiéncias de remog¢do do nitrogénio amoniacal e
nitrogénio total, a eficiéncia de remog¢ao do nitrogénio inorganico (soma do NAT,
nitrito e nitrato) ndo apresentou correlagao forte com nenhum parametro operacional
ou fisico e quimico do afluente (FIGURA 4.35). Similarmente, a percentagem de
acumulo do nitrito e as concentracdes efluentes de nitrito e de nitrato também nao
apresentaram correlagdes fortes com nenhum parametro operacional ou inerente ao

afluente. Estes resultados sugerem que a atividade das bactérias oxidantes do
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nitrito, responsaveis pela producdo de nitrato, foi menos impactada pela
concentracdo do lixiviado e suas caracteristicas fisicas e quimicas em comparacao
com as BOA, participantes da nitritacao.

Apesar da potencial toxicidade do lixiviado e da forte correlagdo com a
inibicao da atividade das BOA, apds a estabilizacdo dos parametros de desempenho
dos biorreatores na fase lll, foi aplicada aeracao intermitente para avaliar seu efeito
sobre a remog¢ao do nitrogénio. Com isso, teve inicio a fase IV, em que o regime de
aeracao foi alterado de continuo para intermitente, com ciclos de 1 hora com
aeracdo e 1 hora sem aeragdo. Além disso, a carga volumétrica associada ao
lixiviado foi novamente aumentada para 100 mg N L d", e a concentragdo do NAT
do substrato afluente foi fixada em 400 mg N L™ a partir da diluicdo de cerca de duas

vezes do lixiviado, isto €, uma parte de lixiviado para uma parte de agua de torneira.
4.3.2.1 Aeracgao intermitente

Assim como a concentragdo da amodnia livre, cuja influéncia sobre o
desempenho de R1 e R2 foi apresentada previamente, o regime de aeragdo € um
parametro operacional utilizado para o controle da nitrificacdo. Baixas concentracdes
de oxigénio dissolvido, abaixo de 1 mg O, L™, sdo consideradas desfavoraveis para
a atividade e crescimento das BON (Lackner et al., 2014; Mehrani et al., 2020; Miao
et al., 2022). A limitacdo de fornecimento de oxigénio, associada a aeragao
intermitente, é utilizada como estratégia para o controle metabdlico das BON e da
nitratacdo, sem causar interferéncia significativa na atividade das BOA e na
nitritacdo. As BOA sao consideradas mais tolerantes a limitacao de oxigénio do que
as BON e sao capazes de manter taxas de nitritacdo elevadas mesmo sob baixas
concentragdes de oxigénio dissolvido (Feng et al., 2017, Miao et al., 2022).

Nesta pesquisa, foram comparadas duas condi¢gdes de aeragédo: i) continua
e ii) intermitente (FIGURA 4.37). As fases Il-2 e IV foram realizadas sob as mesmas
condigbes operacionais, exceto pelo regime de aerag&o, continuo na primeira e
intermitente na segunda. Em ambas as fases, a carga volumétrica aplicada foi de
100 mg N L™ d™ e a concentragdo de NAT do afluente de 400 mg N L™, obtida a
partir da diluicdo de cerca de duas vezes do lixiviado, isto €, uma parte de lixiviado
para uma parte de agua de torneira.
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FIGURA 4.37 — EFICIENCIA DE REMOGAO DO NAT PARA R1 E R2 DURANTE AS FASES II-2 E IV
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A eficiéncia média de remocado do nitrogénio amoniacal sob aeracgao
continua (fase 11-2) foi de 48,5% para R1 e 41,7% para R2 (FIGURA 4.37). Ja sob
aeracao intermitente, com ciclos de 1 hora com aeragao e 1 hora sem aeragéao (fase
V), as médias para este parametro foram de 44,5% para R1 e 47,7% para R2. Para
ambos os biorreatores, os resultados para a eficiéncia de remocdo do NAT nas
fases II-2 e IV ndo sao significativamente diferentes entre si (Teste de Kruskal-Wallis
com corregao de BH, p < 0,05). Isto permite afirmar que o regime de aeragao, unico
parametro operacional modificado entre as fases avaliadas, n&o interferiu
significativamente na eficiéncia de remogao do NAT.

Nesta pesquisa, 0 regime de aeracdo nao teve impacto significativo na
eficiéncia de remogao do nitrogénio amoniacal, o que corrobora observag¢des do
estudo de Pan e colaboradores (2013). Estes autores compararam o desempenho
de dois reatores em bateladas sequenciais para a remog¢ao de nitrogénio de efluente
sintético, cuja concentragdo era de 31,4 mg N L. Ambos os reatores foram
submetidos ao mesmo periodo total de aeragao (180 minutos), entretanto, um foi
operado sob aeragao continua (1 ciclo de 180 minutos), enquanto o outro sob

aeracao intermitente (3 ciclos de 60 minutos seguidos por 35 minutos sem aeragao).
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Em ambos os reatores, a eficiéncia de remocdo do NAT foi préxima a 100%,
indicando que o regime de aeragdo ndo teve impacto significativo sobre este
parametro.

Da mesma forma, Elad e colaboradores (2023) compararam os regimes de
aeracao continua e intermitente em reatores de biofilme por membrana aerada para
tratamento de efluente sintético com concentragdo média de NAT de 50 mg N L™. Os
autores observaram que o regime de aeragao nao interferiu na taxa de nitrificacao,
que variou entre 2,6 e 2,8 g N m? d”. Além disso, quando avaliada a estrutura
populacional microbiana, a abundancia relativa das BOA foi similar em ambos os
regimes de aeragado, variando entre 35% e 40% do total de sequéncias. Contudo,
houve mudanga no grupo de BOA predominante: Nitrosomonas europaea sob
aeracao continua e Nitrosospira sp. sob aeracao intermitente. Estes resultados
sugerem que a adaptagdo das BOA as condicbes de aeragcdo é devida
principalmente a mudangas populacionais relacionadas a redundancia funcional,
como a substituicao da espécie predominante.

O enriquecimento das BOA mesmo sob condi¢cdes de baixas concentracdes
de oxigénio dissolvido, como as associadas a aeracgao intermitente, foi reportado
também por Deng e colaboradores (2024). Neste estudo foram comparados dois
sistemas de lodos ativados, alimentados com efluente sintético, um operado sob
elevadas concentracdes de oxigénio dissolvido (> 5 mg O, L") e o outro sob
condigdes microaerdbias. Os autores observaram que a nitrificagdo ocorreu mesmo
sob concentracdes de oxigénio dissolvido extremamente baixas (< 0,1 mg O, L™),
tendo sido obtidas eficiéncias de remogao do nitrogénio amoniacal superiores a
98%. Sob condicbes microaerdbias, a abundancia relativa das BOA do género
Nitrosomonas foi cinco vezes maior do que no biorreator operado sob elevada
concentragao de oxigénio dissolvido.

Outros autores obtiveram resultados semelhantes quando a aeragao
intermitente foi aplicada ao tratamento de aguas residuarias reais. Por exemplo,
Yilmaz e colaboradores (2023) desenvolveram estudos com biorreatores de
membrana com aeragao continua e intermitente e avaliaram a remocado de
nitrogénio amoniacal do efluente da industria téxtil, cuja concentragdo média era de
51 mg N L. A eficiéncia de remogao de NAT foi de 100% sob aeragdo continua,
enquanto sob aeracdo intermitente, a eficiéncia variou de 72% a 99%, dependendo

da duracao das fases aerébia e anoxica.
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Por sua vez, Rodriguez-Sanchez e colaboradores (2024) aplicaram a
aeracao intermitente a um reator em escala piloto para o tratamento de efluente da
industria de laticinios. Foram praticados ciclos de aeragao de 12 horas, divididos em
subciclos com 60 minutos de aeragcdo e 100 minutos sem aeracédo. Ao longo de
cinco meses de operagao, os autores reportaram resultados para a eficiéncia de
remogao do nitrogénio amoniacal superiores a 95%, o que sugere que as BOA nao
sofreram inibicdo em funcdo da aeragdo intermitente. Estes resultados estdo de
acordo com os observados nesta pesquisa cuja agua residuaria real foi o lixiviado de
aterro sanitario.

Diferentemente do sugerido para as BOA, o regime de aeragao intermitente
pode ter interferido no metabolismo das bactérias oxidantes do nitrito e,
consequentemente, no acumulo do nitrito nos biorreatores, como indica a

comparacgao entre os resultados para a PAN nas fases 1I-2 e IV (FIGURA 4.38).

FIGURA 4.38 — PERCENTAGEM DE ACUMULO DO NITRITO PARA R1 E R2 COM ENFASE NAS
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na fase II-2; A partir da fase 1V, a aeragao intermitente foi realizada em 12 ciclos diarios, consistindo
de 1 hora com aeragao seguida por 1 hora sem aeragéo.
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Para a fase IV (aeragdo intermitente com 12 ciclos diarios de 1 hora de
aeragdo, seguida por 1 hora sem aeragédo), em relacdo a PAN, foi observada
tendéncia oposta a da fase II-2. No inicio da fase IV, a PAN era de 19,8% para R1 e
32,3% para R2 (FIGURA 4.38). Apos 21 dias, a PAN diminuiu para 4,4% para R1 e
5,2% para R2. Nos 35 dias seguintes, a PAN aumentou novamente, superando 70%,
e manteve-se estavel entre 54% e 70% até o final da fase IV (FIGURA 4.38). O
aumento da PAN observado entre o 35° e 0 84° dias apds o inicio da fase IV indica
que ocorreu 0 acumulo do nitrito e a diminuigdo da producdo do nitrato nos
biorreatores devido a implementacao do regime de aeragao intermitente.

As alteracbes na PAN durante as fases II-2 e IV também estiveram
associadas a variagdes nas concentragdes de nitrito e nitrato no efluente dos
biorreatores (FIGURA 4.39).

FIGURA 4.39 — CONCENTRAGCAO DO NITRITO E NITRATO DURANTE A OPERACAO DE R1 E R2
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FONTE: a autora (2024)
NOTA: a aeragao continua era mantida durante 20 horas na fase II-2; A partir da fase 1V, a aeracéo
intermitente foi realizada em 12 ciclos diarios, consistindo de 1 hora com aeragéo seguida por 1 hora
sem aeragao.

Durante a fase 1l-2 (aeragdo continua por 20 horas), a concentragdo do
nitrato no efluente de R1 e R2 aumentou, variando entre 26 mg N L™ (329° d) e 53
mg N L™ (357° d) (FIGURA 4.39). O aumento da concentragdo do nitrato coincidiu
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com a diminuigdo da concentragado do nitrito no efluente de ambos os biorreatores,
de 38 mg N L™ (336° d) para 10 mg N L™ (364° d) (FIGURA 4.39). A diminuicdo da
PAN, juntamente com o aumento da concentracdo do nitrato e redugdo da
concentracao do nitrito, sugere a aclimatagdo das BON as condi¢gbes operacionais
ao longo da fase II-2.

Por outro lado, durante a fase IV (aeragao intermitente com 12 ciclos diarios
de 1 hora de aeragao, seguida por 1 hora sem aeracgao), ocorreu a diminuicao da
concentracdo do nitrato no efluente de ambos os biorreatores (FIGURA 4.39). Os
valores para este parametro variaram entre 87 mg N L™ (413°d) e 14 mg N L™ (462°
d) para R1, e entre 66 mg N L (413° d) e 19 mg N L (462° d) para R2.
Simultaneamente, a concentragcdo do nitrito no efluente de R1 e R2 aumentou,
variando de 3mg N L™ (427°d)a 78 mg N L™ (483° d) para R1 e de 2 mg N L™ (427°
d) a 63 mg N L™ (483° d) para R2 (FIGURA 4.39). O aumento da PAN, juntamente
com a diminui¢do da concentragdo do nitrato e acumulo do nitrito, sugere que a
aeracao intermitente pode estar associada ao disturbio metabdlico das BON e, por
conseguinte, da nitratagdo, ao longo dos 93 dias investigados da fase IV.

Outros autores estudaram a relagao entre a aeragao intermitente e a inibicao
da nitratacdo em sistemas de remocgao de nitrogénio de aguas residuarias. Por
exemplo, Al-Hazmi e colaboradores (2020) compararam a remogao do nitrogénio de
agua residuaria sintética em um reator em bateladas sequenciais sob aeracao
continua (0,3 mg O, L") e intermitente. Os autores observaram que, embora o
regime continuo sob baixa concentragéo de oxigénio dissolvido tenha favorecido a
atividade das BOA, a inibicdo das BON nao foi eficiente, tendo resultado na
producdo de nitrato. Por outro lado, o regime de aeragao intermitente esteve
associado a maiores eficiéncias para a remog¢ao do NAT e menores concentragdes
de nitrato no efluente, o que indica que houve inibicao parcial da atividade das BON.

Por sua vez, Zhang e colaboradores (2022) operaram um reator em
bateladas sequenciais destinado a nitrificacdo parcial de lixiviado de aterro sanitario
sob regime de aeracdo intermitente. Para carga volumétrica de 360 mg N L™ d,
foram reportados resultados para a eficiéncia de remogao do nitrogénio amoniacal
do lixiviado superiores a 99%, concomitantemente a elevada PAN, que atingiu valor
igual a 96,1%. Estes resultados indicam que, sob regime de aeragdo intermitente, o

nitrogénio amoniacal do lixiviado foi transformado quase completamente em nitrito,
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que passou a acumular no efluente, provavelmente em funcdo da inibicdo da
atividade das BON.

Similarmente, visando a remoc¢ao de nitrogénio de agua residuaria sintética
sob aeracgao intermitente, Le e colaboradores (2023) avaliaram a combinacao entre
nitrificagcdo parcial e processo anammox em um unico estagio em um reator de
biofilme. Para concentracio afluente de 50 mg N L™ e carga volumétrica variavel
entre 120mg N L' d" e 160 mg N L™ d™, a eficiéncia de remoc&o do nitrogénio total
(NT) foi superior a 80%. Os autores atribuiram a elevada eficiéncia de remogao do
NT a aeracdo intermitente, que ocasionou a inibicdo das BON, e a estrutura do
biofilme, que permitiu o estabelecimento de micronichos e a manutencdo da
atividade das BOA e das bactérias anammox.

Apesar da relacdo observada entre a implementagdo da aeracgao
intermitente e o acumulo do nitrito no efluente de R1 e R2 durante os 93 dias de
duracao da fase |V, a nitratacdo nio foi completamente inibida, conforme resultados
para o perfil de consumo do nitrogénio amoniacal e da producao de nitrito e nitrato
durante um ciclo operacional (FIGURA 4.40). O ciclo de batelada foi monitorado
durante a operagao do biorreator R1 sob regime de aeracgéao intermitente, com 1 hora

de duragdo para a fase aerdbia seguida por 1 hora sem aeragéo.

FIGURA 4.40 — PERFIL DE CONSUMO DO NAT E DE PRODUGAO DE NITRITO E NITRATO
DURANTE UM CICLO OPERACIONAL DE R1
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Durante um ciclo de batelada de 24 horas sob regime de aeragao
intermitente, o NAT do lixiviado foi consumido linearmente (FIGURA 4.40), com taxa
meédia de consumo de 2,20 mg N L' h Simultaneamente, foi observado que as
concentragdes de nitrito e de nitrato aumentaram no efluente do biorreator R1,
indicando a producgao destas substancias via nitritagao e nitratacéo, respectivamente
(FIGURA 4.40). Ao longo do ciclo operacional investigado, durante os periodos em
qgue nao houve aeragao, nao foram observados platdés para o consumo de NAT nem
para a producédo de nitrito e nitrato. Este comportamento indica que, mesmo sob
regime de aeracao intermitente, havia oxigénio dissolvido suficiente para a
realizacao tanto da nitritacido quanto da nitratagao.

Assim como o consumo do NAT, a producao de nitrito e de nitrato também
apresentou perfil linear (FIGURA 4.40), com taxas médias de producado de 0,65 mg
N L h" para o nitrito, e 0,70 mg N L h™ para o nitrato. A taxa de producdo do
nitrato foi ligeiramente superior a do nitrito, indicando que a nitratagdo n&o sofreu
inibicdo significativa, mesmo sob aeragao intermitente.

Os resultados para a PAN e para a concentracdo do nitrito e nitrato no
efluente do biorreator R1 durante a fase V (FIGURA 4.39) confirmam que a
producao de nitrato ndo sofreu inibigao significativa, mesmo com a continuidade da
aeracao intermitente. Para o biorreator R1, a concentragdo média de nitrito efluente
na fase IV foi de 31,8 mg N L™'. Entretanto, para a fase V, para o mesmo biorreator,
a concentracdo média de nitrito efluente foi de 49,7 mg N L™. Para a PAN, o valor
meédio foi de 45,9% na fase IV e 46,6% na fase V. Estes resultados indicam que o
acumulo de nitrito observado na fase IV foi mantido na fase V, mesmo sob o regime
de aeracao intermitente.

Contudo, a concentragao do nitrato no efluente de R1 aumentou ao longo da
fase V. em comparagcdo com a fase IV (FIGURA 4.39). No final da fase IV, a
concentragdo do nitrato no efluente de R1 era de 26,0 mg N L™'. Posteriormente,
durante a fase V, a concentracéo de nitrato efluente aumentou, variando entre 48,0 e
74,4 mg N L. A manutencao dos valores da PAN e o aumento da concentragdo do
nitrato na fase V para R1 sugerem a recuperagao da atividade metabdlica das BON,
mesmo sob regime de aeracdo intermitente, resultando no restabelecimento da
nitratacédo e, consequentemente, da produgao de nitrato.

Embora consideradas suscetiveis a baixas concentragdes de oxigénio

dissolvido (OD), as BON podem aclimatar-se a aeragéo intermitente. A aeracgéo
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intermitente e as baixas concentracbes de OD podem ainda favorecer a selegao de
BON mais tolerantes a estas condi¢gdes. Neste estudo, apds o encerramento da fase
IV, realizada sob regime de aeracdo intermitente, foram detectadas sequéncias
afiliadas a dois géneros de BON (FIGURA 4.41), Nitrospira (0,74% para R1 e 1,20%
para R2) e Nitrobacter (0,17% para R1 e 0,09% para R2). Estes resultados sugerem
que mesmo com a limitagdo do oxigénio associada a aeragéo intermitente, as BON
nao foram completamente eliminadas dos biorreatores R1 e R2 e podem ter

contribuido para a manutencgao da nitratagao.

FIGURA 4.41 — ABUNDANCIA RELATIVA DOS GENEROS DETECTADOS NAS AMOSTRAS DOS
BIORREATORES R1 E R2 NA FASE IV
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Similarmente, Cao e colaboradores (2018) observaram que, ao reduzir a
concentragdo de OD de 1,7 mg L™ para 1,0 mg L™ em um sistema de lodos ativados
dependente de nitrificagdo parcial, a atividade e a abundancia relativa das BON
aumentaram, enquanto a abundancia relativa das BOA diminuiu 30 vezes. Além
disso, ocorreu a mudanga do género predominante de BON apds a reducgédo da
concentracdo de OD, de Nitrobacter para Nitrospira, mais tolerante a condi¢des
microaerdbias. Por sua vez, Chen, Y. e colaboradores (2022) reportaram a
persisténcia das BON, particularmente do género Nitrospira, apés 200 dias de
operagao de um biorreator continuo de fluxo pistdo aplicado ao tratamento de esgoto
sanitario sob aeragdo intermitente. Sob o regime de aeracdo intermitente, a
abundancia relativa das BON do género Nitrospira, inclusive, foi superior a das BOA.

Deng e colaboradores (2024) também observaram a persisténcia das BON
mesmo sob condigdes microaerobias (< 0,1 mg O, L™). Estes autores compararam o
desempenho dos micro-organismos nitrificantes sob duas condi¢des: i) elevadas
concentracdes (> 5 mg L") e ii) baixas concentracdes (< 0,1 mg L™) de oxigénio
dissolvido. Em ambos os sistemas, o género de BON predominante foi Nitrospira,
porém sua abundancia relativa no biorreator operado sob condicdes microaerdbias
foi quatro vezes superior aquela obtida para o sistema com elevada concentragao de
oxigénio dissolvido. Mesmo sob condi¢gdes microaerdbias, n&o foi observado
acumulo de nitrito no meio reacional, o que sugere que as BON se aclimataram as
baixas concentracdes de oxigénio dissolvido.

Além do acumulo de nitrito associado ao disturbio temporario do
metabolismo das BON e, consequentemente, da nitratagdo, sugere-se que o nitrito
também foi produzido em R1 e R2 na fase IV via desnitrificagao parcial do lixiviado
de aterro sanitario. De fato, foram identificados géneros de bactérias desnitrificantes
na biomassa de R1 e R2 (FIGURA 4.41), tendo sido Denitratisoma detectado em
maior abundancia relativa (2,49% para R1 e 4,15% para R2).

Ao investigar o efeito da aeracdo intermitente sobre a eficiéncia de remogao
do nitrogénio amoniacal de efluente da digestdo de residuos da suinocultura, Mota e
colaboradores (2005) observaram que longos periodos sem aeragao (> 3 horas por
ciclo) favoreceram a ocorréncia da desnitrificagéo parcial, resultando no acumulo de
nitrito. Lim e colaboradores (2007) obtiveram resultados similares ao estudar um
reator de membrana aplicado ao tratamento de agua residuaria sintética operado

sob aeracéao intermitente. Ao avaliar diferentes condi¢des de tempo, estes autores
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observaram que, quando o periodo sem aeragao ultrapassava 70 minutos por ciclo,
o nitrato era transformado em nitrogénio gasoso por meio da desnitrificacéo
completa. Em contrapartida, para tempos inferiores, como o utilizado nesta pesquisa
(1 hora sem aeracgao por ciclo), a desnitrificacdo parcial predominava, levando ao
acumulo do nitrito no meio reacional.

Sob regime de aeragao intermitente, os micro-organismos desnitrificantes
comegam a reduzir o nitrato assim que a aeragao cessa, pois a nitrito redutase,
primeira enzima envolvida na desnitrificacdo, € pouco sensivel ao oxigénio que esta
eventualmente presente no meio reacional (Krul; Veeningen, 1977; Baumann et al,
1997). Entretanto, quando a aeragao é interrompida por periodos curtos, isto é,
inferiores a 1,5 hora, a maioria dos organismos desnitrificantes ndo consegue
sintetizar todo o conjunto de enzimas necessario para reduzir o nitrito a nitrogénio
gasoso, pois as enzimas envolvidas sdo sensiveis ao oxigénio remanescente (Krul;
Veeningen, 1977; Baumann et al, 1997), o que pode levar ao acumulo de nitrito no
meio reacional, também observado neste estudo.

Portanto, com base nos resultados desta pesquisa e na comparacido com
estudos anteriores, sugere-se que o regime operacional adotado (1 hora sem
aeragdo seguida de 1 hora com aeragcdo por ciclo) permitiu a ocorréncia da
desnitrificagdo parcial do lixiviado. Estas condigdes também promoveram a
manutencao da atividade das BOA e a inibigdo temporaria das BON, o que resultou
no acumulo de nitrito e na reducado da concentracdo do nitrato em R1 e R2 ao longo
da fase IV. Visando a inibicao mais efetiva e duradoura das BON, os dados também
indicam que as condi¢des operacionais poderiam ser otimizadas, o que contribuiria
para menor producgao de nitrato no efluente.

Resultados do estudo de Miao e colaboradores (2017) indicam que, para
promover o consumo do nitrito por outros micro-organismos, como as bactérias
anammox e as desnitrificantes, e prevenir a producado do nitrato em sistemas que
visam a nitrificacdo parcial e utilizam a aeragao intermitente, a aeracdo deve ser
desligada antes do restabelecimento da atividade das BON. Entretanto, nesta
pesquisa, durante o acompanhamento de um ciclo operacional (FIGURA 4.40), foi
observada a producdo continua do nitrato no biorreator R1, mesmo durante os
periodos sem aeragdo. Estes resultados indicam que melhorias no regime de

aeragao sao necessarias para maior controle da nitratagao.
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Outras pesquisas demonstraram que a nitratagao pode ser inibida mediante
ajustes nos parametros associados a aeragao intermitente, como a duragdo dos
ciclos, a frequéncia de aeracado e a relacado entre a duracado das fases aerdbia e
anoxica. Por exemplo, Carvalho e colaboradores (2021) testaram trés configuragcdes
para o ciclo de aeracao intermitente para um reator de leito estruturado aplicado ao
tratamento de esgoto sanitario: i) 4 h com aeragdo ligada/2 h com aeragéo
desligada; ii) 2 h com aeracao ligada/1 h com aeracédo desligada; e iii) 2 h com
aeracao ligada/2 h com aeracdo desligada. Os autores observaram que estas
condicbes estiveram associadas a diferencas no desempenho do sistema de
tratamento, sendo que a condicdo com o menor tempo sem aeragdo (2h com
aeracao ligada/1 h com aeragao desligada) foi aquela que resultou na maior média
para a eficiéncia de remogao do nitrogénio total (67%), para carga volumétrica
aplicada de 100 mg N L™ d™.

Similarmente, Al-Hazmi e colaboradores (2020) e Chen, Y. e colaboradores
(2022) avaliaram varias configuragdes para a aeracao intermitente e sua influéncia
na inibicao da nitratagcdo. Em ambos os estudos, algumas estratégias provocaram a
inibicdo das BON, enquanto outras resultaram na manutenc¢ao da atividade desses
micro-organismos e, consequentemente, na falha dos bioprocessos dependentes do
controle da nitratagdo e do acumulo do nitrito.

Alguns estudos mostraram que o aumento da frequéncia (numero de ciclos
de aeragao por hora) e a diminuigdo da razédo entre o tempo de aeragao e o tempo
sem aeracao podem ser mais efetivos para a inibicdo das BON. Por exemplo, Li e
colaboradores (2013) implementaram ciclos curtos de aeracéo intermitente (1,5 min
com aeragao ligada/0,7 min com aeragao desligada) em um sistema aplicado a
nitrificacdo parcial de lixiviado de aterro sanitario. Apos 15 dias da transicao da
aeracgao continua para a intermitente, o nitrito comecou a acumular no efluente. Para
uma carga volumétrica de 710 mg L” d”, a eficiéncia média de remocdo do
nitrogénio do lixiviado foi de 63%. A inibicdo das BON provavelmente ocorreu em
funcado da elevada concentragdo de amoénia livre e da limitagdo da concentracédo do
oxigénio associada a aeracao intermitente realizada em ciclos curtos.

Em contrapartida, Al-Hazmi e colaboradores (2020) observaram que, em um
reator em bateladas sequenciais aplicado ao tratamento de agua residuaria sintética,
o0 aumento da frequéncia de aeracéo e a reducéo da razao entre a duragcao da fase

aerada e da fase ndo aerada estiveram associados ao aumento da atividade das
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BOA e a inibicdo das BON. Resultados similares foram obtidos por Yilmaz e
colaboradores (2023) tratando efluente da industria téxtil. Estes autores compararam
a operacao de biorreatores de membrana sob condigdes diversas para a aeragao
intermitente. Para diferentes configuragdes, a eficiéncia de remog¢ao do nitrogénio
total variou entre 29 a 51%. Os autores relataram que a variagcao da eficiéncia de
remogao do nitrogénio esteve associada as diferengas nas relagdes entre a duragéo
da fase aerada e da fase nao aerada.

Por sua vez, Carvalho e colaboradores (2024) obtiveram eficiéncia média de
remogao do nitrogénio amoniacal de 68% para um reator em bateladas sequenciais
aplicado a nitrificagdo parcial/lanammox de esgoto doméstico pré-tratado
anaerobicamente, sob aeracao intermitente em ciclos curtos (7 minutos com aeragao
ligada/14 minutos com aeragdo desligada). Os autores reportaram que esta
condicdo de aeracao esteve associada ao aumento populacional de bactérias
anammox, o que favoreceu a remocao autotréfica do nitrogénio.

Em sistemas de tratamento dependentes da inibicdo da nitratagdo, como os
baseados na nitrificacéo parcial e no processo anammox, é desejavel o acumulo do
nitrito, pois ele € o substrato para as reacdes bioquimicas associadas a remogao do
nitrogénio. Por isso, a persisténcia das BON, consumidoras do nitrito, € desfavoravel
nesses sistemas, e diversas estratégias sao utilizadas para controle desses micro-
organismos, como, por exemplo, a manipulagao das condi¢des operacionais.

Contudo, para o tratamento de lixiviado, a manipulacado de condi¢gdes como o
regime de aeragao e a concentragao de amoénia livre pode ser desafiadora devido a
variabilidade local e temporal da composi¢cdo e volume de produgédo desta agua
residuaria. A concentragéo afluente de aménia livre, por exemplo, pode diminuir
esporadicamente e levar a ruptura das estratégias dependentes da inibicdo das
BON. Analogamente, a vazdo e a concentragdo dos componentes do lixiviado
podem variar, 0 que demanda ajuste constante dos parametros de aeracgao.

Assim, €& possivel combinar diferentes estratégias da engenharia de
microbiomas para controlar mais efetivamente a nitrificagcdo e favorecer o acumulo
do nitrito. Para tanto, nesta pesquisa, a manipulagdo das condi¢gées operacionais foi
combinada ao bioaumento, realizado com a inoculagao de biomassa enriquecida em

micro-organismos nitrificantes e desnitrificantes.
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4.3.3 Bioaumento

Para avaliar os efeitos do bioaumento sobre a eficiéncia e a estabilidade dos
bioprocessos de remogao do nitrogénio do lixiviado, na fase V, o biorreator R2 foi
inoculado com biomassa ativa. O biorreator R1 serviu como controle e recebeu
biomassa inativada, na mesma concentracdo de R2. Nesta fase, assim como na
anterior (IV), a concentragdo de NAT do afluente era de 400 mg N L™, enquanto a
carga volumétrica era igual a 100 mg N L™ d.

Para R2, que recebeu a biomassa ativa, a eficiéncia média de remocgao do
nitrogénio amoniacal foi de 47,7% na fase IV e 40,7% na fase V, apds o bioaumento
(FIGURA 4.42). Os resultados para a eficiéncia de remogdo do NAT em R2 nas
fases IV (pré-bioaumento) e V (pds-bioaumento) ndo sao significativamente
diferentes entre si (Teste de Kruskal-Wallis com corregdo de BH, p > 0,05),
indicando que o bioaumento de R2 nao teve efeito significativo sobre a eficiéncia de

remocao do NAT em comparagao com a fase anterior.

FIGURA 4.42 — EFICIENCIA DE REMOCAO DO NAT, NITROGENIO INORGANICO E NITROGENIO
TOTAL PARA R1 E R2 NAS FASES IVE V
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Quando comparados, o biorreator R2, que recebeu o bioaumento, e R1, o
controle, nao apresentaram diferenga estatisticamente significativa quanto a
eficiéncia de remogéo do nitrogénio amoniacal (Teste de Wilcoxon, p > 0,05). Estes
resultados sugerem que a introdugdo da biomassa exdégena em R2 nao causou

impacto significativo sobre as BOA em comparagéo com o controle.
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Assim como observado para a eficiéncia de remocgédo do nitrogénio
amoniacal, na fase V, o bioaumento de R2, em comparacdo com o controle, ndo
esteve associado a impactos nas eficiéncias de remogao do nitrogénio inorganico
nem do total (FIGURA 4.42). Na fase V, pds-bioaumento, a eficiéncia média de
remogao do nitrogénio inorganico foi de 17,3% para R1 (controle) e 14,1% para R2
(bioaumentado), sendo que nao houve diferenca significativa entre os resultados.
Similarmente, na fase V, ndo houve diferenga significativa entre os resultados
obtidos para R1 e R2 em relacéo a eficiéncia de remocao do nitrogénio total (Teste
de Wilcoxon, p > 0,05), com médias de 10,0% para R1 e 5,8% para R2.

Diferentemente do observado para as eficiéncias de remocdo do NAT,
nitrogénio inorganico e total, na fase V, o bioaumento de R2 exerceu efeito
significativo sobre a percentagem de acumulo do nitrito em comparagcdo com o
biorreator controle (R1) (FIGURA 4.43).

FIGURA 4.43 — PERCENTAGEM DE ACUMULO DO NITRITO PARA R1 E R2 DURANTE A FASE V
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FONTE: a autora (2024)
NOTA: PAN: percentagem de acumulo do nitrito; R1: biorreator controle; R2: biorreator bioaumentado.

Na fase IV (pré-bioaumento), o valor médio da PAN foi de 45,9% para R1 e
42,2% para R2, com diferengas néo significativas entre os biorreatores (Teste de
Wilcoxon, p > 0,05). Este resultado indica que a concentragédo do nitrito acumulado
era similar em ambos os biorreatores antes do bioaumento. Contudo, na fase V, o

valor médio da PAN aumentou para 62,3% para R2 (bioaumentado), enquanto para
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R1 (controle), a média foi de 46,6%. A diferenca significativa entre os valores da
PAN para R1 e R2 na fase V (Teste de Wilcoxon, p < 0,05) sugere que o bioaumento
esteve associado ao maior acumulo de nitrito em R2.

O maior acumulo do nitrito no biorreator R2, em comparagdo com o controle
(R1), foi confirmado pelos resultados para a concentragao de nitrito no efluente apés
o bioaumento (FIGURA 4.44). Na fase IV, anterior ao bioaumento, a concentracao
média do nitrito no efluente de R2 era de 28,4 mg N L', Na fase V, apds o
bioaumento, a concentragdo média aumentou para 70,2 mg N L'1, valor 2,5 vezes
maior do que aquele obtido na fase anterior. Em contraste, para o biorreator controle
(R1), a concentracdo média de nitrito aumentou apenas 1,5 vezes, de 31,8 mg N L™

na fase IV para 49,7 mg N L™ na fase V.

FIGURA 4.44 — CONCENTRAGCAO DE NITRITO E NITRATO DURANTE A OPERAGCAO DE R1 E R2
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Além do maior acumulo de nitrito no efluente de R2, o bioaumento também
esteve associado a menor produgdo de nitrato em comparagdo com o biorreator
controle (R1) (FIGURA 4.44). Na fase V, apds o bioaumento em R2, o nitrito
predominou sobre o nitrato nesse biorreator. Por outro lado, para o biorreator R1,
mantido como controle, as concentragées de nitrito e de nitrato no efluente foram
similares entre si, ndo tendo predominio significativo de um ion sobre o outro.

Adicionalmente, na fase V, o aumento da concentracao do nitrato no efluente

de R2 foi menor do que em R1. Para o biorreator controle (R1), as concentracdes
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médias de nitrato no efluente foram de 37,2 mg N L™ na fase IV (pré-bioaumento) e
57,5 mg N L™ na fase V (pds-bioaumento), o que representa aumento de 55% entre
as fases. Por sua vez, para o biorreator R2, o aumento foi de 21%, com
concentracdes médias de nitrato no efluente iguais a 37,8 mg N L™ na fase IV e 45,7
mg N L" nafase V.

Na fase V, os resultados para o bioaumento sugerem que a biomassa
bioaumentada em R2 pode ter realizado a desnitratacdo parcial, isto €, parte do
nitrato produzido foi convertida em nitrito pelas BON. A realizacdo da desnitratagao
parcial pela microbiota bioaumentada em R2 €& compativel com a menor
concentracdo de nitrato e maior acumulo de nitrito no efluente deste biorreator em
comparagao com o controle, sem causar diferenca significativa na remogao do
nitrogénio inorganico e total.

Embora a desnitratacdo seja um processo heterotrofico, o lixiviado
apresentava baixa concentragdo de matéria organica biodegradavel que poderia ser
utilizada pela microbiota desnitrificante. A relagdo DBOs/DQO igual a 0,26, indicando
que até 26% da matéria organica poderia ser biodegradada. Por outro lado, durante
a fase V, a eficiéncia média de remocgao da DQO foi igual a 15,5% para R1 e 14,2%
para R2, valores proximos a percentagem estimada para a DQO biodegradavel em
relacdo a DQO total (26%). Estes resultados indicam que a maior parte da matéria
organica biodegradavel do lixiviado foi consumida pela microbiota dos biorreatores
durante a fase V.

O carbono organico para a desnitratagdo pode ter sido disponibilizado pelo
decaimento celular. Em sistemas com elevadas idades de lodo, como R1 e R2, o
decaimento celular pode representar fonte ndo desprezivel de matéria organica e de
nutrientes para a manutencao da atividade metabdlica microbiana (Bonassa et al.,
2021; Al-Hazmi et al., 2023).

O maior acumulo de nitrito e a possivel desnitratacado parcial ocorrida em R2
apés o bioaumento podem ser explicados pela composicdo da comunidade
microbiana da biomassa inoculada neste biorreator na fase V. A biomassa para o
bioaumento foi produzida previamente no biorreator E1 (Sec¢do 4.2) e tinha sido
enriquecida com micro-organismos nitrificantes e desnitrificantes. A atividade desses
micro-organismos pode ter contribuido para as diferengas observadas entre o

biorreator bioaumentado (R2) e o controle (R1).
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Para comparar a composicdo da comunidade microbiana na biomassa
utilizada para o bioaumento (biorreator E1) com as amostras dos biorreatores R1 e
R2 antes do bioaumento, foi realizado o sequenciamento de amplicons do gene 16S
rRNA. Ressalta-se que a comparagdo entre os resultados é exclusivamente
qualitativa, pois nao foi possivel realizar analise estatistica para verificacdo da
significancia dos resultados devido a limitacdo amostral.

Dos géneros identificados nas trés amostras (E1, R1 e R2), 54 (48%) foram
detectados apenas em R1 e R2. Além disso, outros 33 géneros estavam presentes
também na amostra de E1, além de R1 e R2 (FIGURA 4.45). Portanto, foram
identificados 88 géneros (78%) em comum entre R1 e R2, 0 que sugere um nucleo

microbiano compartilhado entre os dois biorreatores antes do bioaumento.

FIGURA 4.45 — DISTRIBUICAO DOS GENEROS IDENTIFICADOS NAS AMOSTRAS DOS
BIORREATORES E1, R1 E R2 ANTERIORMENTE AO BIOAUMENTO

FONTE: a autora (2024)

Na amostra do biorreator E1, em que a biomassa para o bioaumento foi
produzida, foram identificados 50 géneros procarioticos. Destes, 33 géneros (29%
do total) foram detectados também nas amostras dos biorreatores R1 e R2 logo
antes do bioaumento (FIGURA 4.45). Onze géneros (10%) foram observados
exclusivamente na biomassa de E1 (TABELA 4.5).

Além da presenga de grupos detectados exclusivamente na biomassa do
biorreator E1, foram identificadas diferengas na abundancia relativa de alguns
géneros procariéticos entre as amostras coletadas em E1, R1 e R2 antes do
bioaumento (FIGURA 4.46).
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TABELA 4.5 — GENEROS EXCLUSIVOS DA BIOMASSA DO BIORREATOR Ef1

Género Abundancia relativa (%) Funcao principal
Acidovorax 0,26 Desnitrificante
Thiobacillus* 0,72

Nocardia 0,05

Pinisolibacter 0,12

Pseudonocardia 0,05 Heterotrofo: degradacao da
Roseomonas 0,12 matéria organica
Serratia 0,04

Zooglea 0,05

Methylobacterium 0,09

Methyloparacoccus 0,12 Metilotréfico
Methylosarcina 0,05

FONTE: a autora (2024)
NOTA: (*): apenas algumas espécies pertencentes ao género apresentam a fungéo citada.

As amostras de R1 e R2, coletadas antes do bioaumento, continham
géneros ausentes em E1 (FIGURA 4.46). Entre eles, os que apresentaram maior
abundancia relativa foram Aquamicrobium (R1: 0,29%; R2: 0,23%), Ignavibacterium
(R1: 13,63%; R2: 7,32%), Mycetocola (R1: 0,21%; R2: 0,16%), Mycobacterium (R1:
0,14%; R2: 0,16%), Paracoccus (R1: 0,23%; R2: 0,23%), Phenylobacterium (R1:
0,18%; R2: 0,16%), Quisquiliibacterium (R1: 0,21%; R2: 0,19%) e Sinorhizobium
(R1: 0,11%; R2: 0,09%). Todos estes géneros contém espécies heterotroficas
(Dueholm et al., 2024) e podem, portanto, estar associados a degradagcéo da matéria
organica do lixiviado alimentado em R1 e R2.

Além da auséncia dos géneros mencionados, a amostra do biorreator E1
apresentou menor abundancia relativa de alguns géneros em comparacdao com R1 e
R2 (FIGURA 4.46). A maioria desses géneros, como Afipia, Asprobacter, Devosia,
Leucobacter, Mesorhizobium e Gaiella, inclui bactérias heterotroficas (Dueholm et
al., 2024). A maior abundéancia observada em R1 e R2 pode ser atribuida a
alimentacdo dos biorreatores com lixiviado, que, muito provavelmente, continha
matéria organica necessaria para o metabolismo heterotréfico, ao contrario do meio
mineral utilizado para a producéo de biomassa em E1.

Nitrosomonas e Nitrosospira foram os unicos géneros de BOA identificados
nas amostras dos biorreatores antes do bioaumento (FIGURA 4.46). Nitrosospira foi
detectado nas amostras de R1 (0,08%) e R2 (0,39%) e ndo esteve presente no
biorreator E1. Em contraste, Nitrosomonas foi encontrado nas amostras dos trés
biorreatores, com abundancias relativas entre trés e quatro vezes maiores em R1
(25,33%) e R2 (20,18%) do que em E1 (6,29%). Esta diferenga pode ser atribuida as

elevadas concentragbes de nitrogénio amoniacal em R1 e R2 (aproximadamente
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400 mg N L™ na fase IV) em comparagdo com E1 (nitrogénio total afluente igual a 20
mg N L7"). As BOA dos géneros Nitrosospira e Nitrosomonas apresentam baixa
afinidade pela aménia (Kits et al., 2017; Jung et al., 2021; Martinez-Rabert et al.,
2022), o que favorece o seu crescimento em condicdes de elevada concentragao

desse substrato, como em R1 e R2.

FIGURA 4.46 — ABUNDANCIA RELATIVA DOS GENEROS DETECTADOS NAS AMOSTRAS DOS
BIORREATORES E1, R1 E R2 ANTERIOREMENTE AO BIOAUMENTO
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FONTE: a autora (2024)
NOTA: foram representados apenas os géneros com abundancia relativa igual ou superior a 0,1%. A
soma dos géneros com abundéncia relativa inferior a 0,1% resultou em 1,04% para E1; 2,31% para
R1 pré-bioaumento e 2,46% para R2 pré-bioaumento.
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Quanto aos géneros de BON identificados, Nitrobacter esteve ausente na
amostra de E1, enquanto sua abundancia relativa foi igual a 0,17% para R1 e 0,09%
para R2 antes do bioaumento. Por outro lado, a abundancia relativa de Nitrospira em
E1 (14,65%) foi entre 12 e 20 vezes maior do que em R1 (0,74%) e R2 (1,20%). A
auséncia de Nitrobacter e a maior abundancia relativa de Nitrospira em E1 podem
ser atribuidas as caracteristicas ecofisiolégicas desses géneros. Em geral, o género
Nitrospira predomina sobre Nitrobacter sob condi¢gdes oligotroficas, com baixas
concentragbes de nitrogénio e nitrito (Blackburne et al., 2007; Nowka; Daims;
Spieck, 2015; Martinez-Rabert et al., 2022), como as observadas no biorreator E1
(nitrogénio total afluente: 20 mg N L™).

A biomassa do biorreator E1 também apresentou maior abundancia relativa
de diversos géneros capazes de realizar a desnitrificacdo, quando comparada com
R1 e R2, como Acidovorax, Bradyrhizobium, Dechloromonas, Defluviimonas,
Hyphomicrobium, Thauera e Thiobacillus (Dueholm et al., 2024) (FIGURA 4.46).
Além disso, a principal diferenca observada entre as amostras de E1, R1 e R2 foi a
abundancia relativa do género Denitratisoma, também associado a desnitrificagao.
Na amostra do biorreator E1, foi identificado que a abundancia relativa deste género
era de 39,96%, valor entre 10 e 16 vezes maior do que o determinado para R1
(2,49%) e R2 (4,15%) antes do bioaumento.

Assim, como a biomassa de E1 foi inoculada em R2 para o bioaumento,
sugere-se que, na fase V, o maior acumulo de nitrito observado em R2 pode ser
atribuido a abundéancia elevada de géneros bacterianos capazes de realizar a
desnitrificagdo, sobretudo Denitratisoma. Os micro-organismos presentes na
biomassa de E1 e que apresentaram capacidade de realizar a desnitrificagdo podem
ter utilizado a matéria organica do lixiviado para a redugcdo do nitrato a nitrito, que
teria acumulado no meio reacional de R2 apds o bioaumento. Como consequéncia,
a PAN em R2 foi significativamente superior a observada em R1 apds o bioaumento
com a biomassa enriquecida em micro-organismos desnitrificantes.

Apesar do maior acumulo de nitrito em R2 apds o bioaumento ser favoravel
para os bioprocessos dependentes da nitritagcdo, como a nitrificagdo parcial e o
processo anammox, a elevada concentragao de nitrato no efluente deste biorreator
(média igual a 45,7 mg N L™ na fase V) indica que ainda havia atividade expressiva
das BON. Durante a fase V, além de receber o bioaumento, o biorreator R2 foi

operado sob regime de aeragao intermitente e com concentragdo média de aménia
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livre afluente de 55,2 mg N L. Logo, mesmo com a combinacgdo de estratégias
visando ao controle da nitratagcdo, a atividade metabdlica das BON nao foi

completamente inibida.
4.3.3.1 Reducéo do tempo de detencgéo hidraulica (TDH)

Para avaliar o efeito do bioaumento frente a variabilidade de condicdes
ambientais frequentemente observada durante o tratamento de lixiviados, na fase VI,
o tempo de detencédo hidraulica foi reduzido de 4 dias para 2 dias. A concentragao
de NAT do afluente diminuiu de 400 mg N L™ para 200 mg N L™ a partir da diluigéo
de quatro vezes do lixiviado (uma parte de lixiviado para trés partes de agua de
torneira), e a carga volumétrica foi mantida em 100 mg N L™ d™". Estas condicdes
operacionais foram ajustadas para simular as variagées temporais inerentes a
producao de lixiviado em aterros sanitarios, que frequentemente impdem desafios ao
tratamento em funcdo do desequilibrio que podem causar nos bioprocessos
associados. Também visou a avaliacdo do efeito da reducao do TDH sobre o
desempenho dos bioprocessos realizados em R1 e R2.

Conforme resultados para a taxa de remogdo do nitrogénio amoniacal
(FIGURA 4.47 A), as mudancas realizadas na fase VI ndo implicaram em diferencas

significativas nos desempenhos de R1 (controle) e de R2 (bioaumentado).

FIGURA 4.47 — TAXA E EFICIENCIA DE REMOGCAO DO NAT PARA R1 E R2 DURANTE AS FASES
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Na fase V, a taxa média de remocdo do NAT foi de 42 mgN L' d" paraR1 e
41 mg N L' d7 para R2 (FIGURA 4.47 A). Ja na fase VI, apds as mudancas
operacionais (reducdo do TDH para 2 dias e da concentragdao de NAT do afluente
para 200 mg N L), a taxa média de remocao do NAT foi de 41 mg N L™ d”' para R1
e 39 mg N L' d” para R2 (FIGURA 4.47 A). Os resultados entre as fases V e VI ndo
sdo significativamente diferentes entre si, para ambos os biorreatores (Teste de
Kruskal-Wallis com corregcao de BH, p > 0,05). Durante a fase VI, também n&o foram
identificadas diferencas significativas entre as taxas de remog¢ao no biorreator
controle (R1) e no biorreator bioaumentado (R2) (Teste de Wilcoxon, p > 0,05).

Durante a fase VI, a eficiéncia de remoc¢ao do nitrogénio amoniacal também
nao foi significativamente afetada pela variagcdo das condicbes operacionais e
ambientais (FIGURA 4.47 B). Na fase VI, a eficiéncia média de remocao do NAT foi
de 41,4% para R1 e 38,9% para R2, sem diferenga significativa em relagéo a fase V
para ambos os biorreatores (Teste de Kruskal-Wallis com corregao de BH, p > 0,05).
Além disso, os resultados determinados na fase VI ndo sao significativamente
diferentes entre os biorreatores R1 (controle) e R2 (bioaumentado). Estes resultados
sugerem que a reducdo do tempo de detengdo hidraulica para 2 dias e a
manutengdo da carga volumétrica na fase VI (100 mg N L) ndo impactaram
significativamente a nitritagdo ou a atividade das BOA em nenhum dos biorreatores.

Embora nao tenha sido observado efeito significativo sobre a eficiéncia de
remocao do NAT, a reducdo do TDH pode comprometer a eficiéncia de outros
bioprocessos, sobretudo de remogédo de poluentes complexos e matéria organica
refrataria. Para aguas residuarias que contém elevada concentragdo de matéria
organica recalcitrante, como o lixiviado utilizado neste estudo, TDH longos (> 24
horas) sao mais indicados. Enquanto TDH curtos podem aumentar a capacidade de
tratamento, eles tendem a causar instabilidade e reduzir a eficiéncia dos
bioprocessos aplicados ao lixiviado estabilizado. Por outro lado, TDH longos
promovem maior degradacdo de poluentes, embora impliquem em custos
operacionais mais elevados e menor capacidade de tratamento.

Nuansawan e colaboradores (2016) observaram que a mudanga do TDH de
5 dias para 2,5 dias resultou na redugao da eficiéncia de remogéao tanto da matéria
organica (de 92,2% para 81,0%, avaliada por meio da DQO) como do nitrogénio
amoniacal (de 87,3% para 80,8%) em um reator aerébio de membranas aplicado

para o tratamento de lixiviado de aterro sanitario. Por vez, Liu e colaboradores
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(2018) reportaram que, para um biorreator de membrana de dois estagios
(andxico/aerobio/anoxico/aerdbio) tratando lixiviado de aterro sanitario, as maiores
eficiéncias de remogao da matéria organica (82,4%, medida como DQO), nitrogénio
amoniacal (99,1%) e nitrogénio total (75,3%) foram obtidas para um TDH de 7 dias.
Os autores avaliaram também TDH de 5 dias, para o qual foi observada a
degradagao incompleta da matéria orgéanica (eficiéncia de remogdo da DQO de
72%), provavelmente em fungcdo do tempo insuficiente para a decomposi¢céo dos
compostos organicos refratarios do lixiviado.

O TDH pode afetar também os bioprocessos heterotréficos que contribuem
para a remogao do nitrogénio amoniacal, como a desnitrificagdo, como observado
por Yan e colaboradores (2018). Estes autores avaliaram a desnitrificagdo de
lixiviado estabilizado misturado a um efluente da fermentagao de residuos organicos.
O aumento do TDH de 7 dias para 14 dias resultou em melhor qualidade do efluente,
com menor concentracdo de nitrato. Esses resultados sugerem que maiores TDH
possibilitaram a degradagdo da matéria organica recalcitrante, que pode entdo ser
utilizado pela microbiota desnitrificante e contribuir para a remocéo do nitrogénio do
lixiviado. Portanto, dada a relevancia da desnitrificacdo para a remocg¢ao do NAT do
lixiviado, recomenda-se, em estudos futuros, que o TDH seja otimizado para que
exista balango entre a eficiéncia do tratamento e a viabilidade econdmica.

A relagado entre o aumento do TDH e a maior eficiéncia de remogao de
poluentes foi reportada também por Boonnorat e colaboradores (2019). Estes
autores avaliaram o desempenho de um sistema de lodos ativados para a remocéao
de micropoluentes do lixiviado. Para isso, o lixiviado foi misturado a efluente
agricola, o que resultou em um uma agua residuaria contendo fendis, ftalatos e
farmacos (como carbamazepina e diclofenaco). Os autores observaram a redugao
significativa da eficiéncia de remog¢ao da maioria dos micropoluentes investigados
quando o TDH foi reduzido de 24 horas para 12 horas. Em funcao dos resultados, os
autores recomendaram a aplicacdo de um TDH minimo de 24 horas para o
tratamento de aguas residuarias complexas, como o lixiviado de aterro sanitario, o
que garante a remogao de compostos organicos refratarios e micropoluentes e
previne a liberagdao dessas substancias em corpos hidricos receptores, o que pode
causar impactos ambientais.

Apesar de n&o terem exercido efeito significativo sobre a eficiéncia de

remogao do NAT, as mudancgas operacionais realizadas na fase VI (redug¢ao do TDH
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de 4 dias para 2 dias e da concentragdo de NAT do afluente de 400 mg N L' para
200 mg N L'1) estiveram associadas a interrup¢ao do acumulo do nitrito e a redugao
da PAN, particularmente no biorreator R1 (FIGURA 4.48).

FIGURA 4.48 — PERCENTAGEM DE ACUMULO DO NITRITO PARA R1 E R2 DURANTE AS FASES
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FONTE: a autora (2024)

NOTA: PAN: percentagem de acumulo do nitrito; R1: biorreator controle; R2: biorreator bioaumentado.

Na fase VI, a PAN diminuiu e o seu valor médio foi igual a 2,2% para R1
(controle) e 30,2% para R2 (FIGURA 4.48), resultados significativamente diferentes
daqueles obtidos na fase V para ambos os biorreatores (Teste de Kruskal-Wallis
com corregcdo de BH, p < 0,05). Na fase VI, apesar das mudangas operacionais
terem afetado a PAN em ambos os biorreatores, a reducao do valor deste parametro
foi menor para o biorreator R2, que havia recebido o bioaumento, em comparagao
com o controle (FIGURA 4.48 B).

A percentagem de acumulo do nitrito para R1 variou entre 38,4%, no inicio
da fase VI, e -15,7%, no final da operacdo dos biorreatores, tendo sido atingido o
valor minimo (-31,4%) apés 20 dias (FIGURA 4.48 A). Os valores negativos para a
PAN indicam que a concentragao do nitrito no efluente era inferior a do afluente. Por

vez, para R2, a PAN variou de 67,3%, no inicio da fase VI, a -0,7%, valor minimo
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obtido apds 12 dias. Apds este periodo, o nitrito voltou a acumular em R2 e a PAN
aumentou progressivamente até o final da operacéo, quando foi igual a 35,2%.

A diferenga entre o comportamento dos biorreatores controle (R1) e
bioaumentado (R2) também foi determinada para a concentracédo do nitrito efluente
(FIGURA 4.49). Na fase VI, a concentracdo média do nitrito foi igual a 17,5 mg N L
para R1 (controle) e 29,1 mg N L para R2, com resultados significativamente
diferentes entre os biorreatores (Teste de Wilcoxon, p < 0,05). Em contrapartida, a
concentracao do nitrato efluente durante a fase VI (FIGURA 4.49) nao apresentou
diferencas significativas entre os biorreatores (Teste de Wilcoxon, p > 0,05), com

valores médios de 35,9 mg N L™ para R1 e 35,2 mg N L™ para R2.

FIGURA 4.49 — CONCENTRACAO DE NITRITO E NITRATO EFLUENTE EM R1 E R2 DURANTE A
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FONTE: a autora (2024)

Durante a fase VI, a redugao observada na percentagem de acumulo do
nitrito, associada as concentracdes elevadas de nitrato no efluente de ambos os
biorreatores, sugere a recuperagdao da atividade metabdlica das BON apdés as
mudancgas das condigbes operacionais. Embora a carga volumétrica tenha sido
mantida igual a da fase precedente e possa ser considerada relativamente elevada
(100 mg N L™ d™"), a redugéo da concentragéo do nitrogénio amoniacal afluente (de
400 mg N L™ para 200 mg N L") pode ter favorecido a retomada da nitratacéo.



164

Juntamente com a concentragdo do nitrogénio afluente, a concentragdo da
amoénia livre diminuiu na fase VI, com média igual a 31,5 mg N L. A menor
concentracdo da amonia livre em relagao as fases anteriores pode ter ocasionado a
reaclimatacdo das BON as novas condi¢cdes operacionais, visto que esta substancia
€ considerada inibitoria para estes organismos quando em elevadas concentragoes.

Wei e colaboradores (2024) reportaram resultados similares durante a
operacao de um reator airlift aplicado a nitrificagao parcial e ao processo anammox
simultaneos para o tratamento de agua residuaria sintética. Os autores observaram
que o regime de aeragao intermitente e a presenga de aménia livre em concentragao
média de 35 mg N L™ produziram efeitos inibitérios despreziveis sobre as BON. Ao
longo da operacgao, foi observado aumento repentino da populacdo das BON, o que
prejudicou a nitritacdo parcial/anammox. A atividade das BON foi controlada
somente apos a realizagcdo do bioaumento com biomassa enriquecida em bactérias
anammox, que passaram a competir com as BON pelo nitrito acumulado, resultando
no aumento da eficiéncia de remogéo do nitrogénio total, de 32% para 80%.

Ainda que a producao de nitrato a partir da oxidacdo do nitrito pelas BON
tenha ocorrido em R1 e R2 durante a fase VI, o bioaumento de R2 contribuiu para a
manutencado de concentragdes mais elevadas de nitrito no efluente deste biorreator
em comparagdo com o controle. O bioaumento também esteve associado a
recuperagao mais rapida do acumulo do nitrito no biorreator R2 (bioaumentado) em
relagéo ao controle (FIGURA 4.48 A).

Para o biorreator controle (R1), a recuperagdo da PAN nao foi observada
durante os 36 primeiros dias da fase VI, tendo sido obtidos, inclusive, valores
negativos no final da operacdo. Em contraste, para o biorreator R2, a reducao da
PAN ocorreu nos primeiros 12 dias sob as novas condi¢des operacionais. Apos este
periodo, a PAN aumentou progressivamente até o encerramento da operagéo,
depois de aproximadamente 30 dias do inicio da fase VI (FIGURA 4.48 A). Assim,
pode ser sugerido que o bioaumento tenha auxiliado na manutengéo da produgéo do
nitrito e resultado na rapida recuperagao do acumulo do nitrito apds os disturbios
provocados pela mudanga das condi¢gdes operacionais.

O maior acumulo do nitrito em R2 apés o bioaumento (fases V e VI) pode
estar relacionado as condigdes operacionais e ambientais aplicadas durante o
processo de enriquecimento da biomassa exdgena inoculada neste biorreator.

Durante a operagao do biorreator E1, utilizado para a produ¢ado de biomassa para o
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bioaumento, a concentracdo de oxigénio dissolvido (OD) no licor misto manteve-se
inferior a 0,5 mg L ™. Além disso, o meio mineral ndo continha carbono organico.

Similarmente, Bian e colaboradores (2024) realizaram o enriquecimento de
lodo nitrificante sob baixa concentragdo de OD (aproximadamente 0,7 mg L") e sem
adicdo de carbono organico. Paralelamente, realizaram o enriquecimento da
biomassa nitrificante sob elevada concentragdo de OD (aproximadamente 3 mg L™).
Ao comparar o desempenho da nitritagcdo parcial da agua residuaria sintética, os
autores observaram maior acumulo do nitrito no sistema inoculado com o lodo
enriquecido sob baixa concentragdo de OD, com PAN igual a 82,1%, contra 44,8%
para o lodo enriquecido sob elevada concentracdo de OD. Portanto, estes
resultados, assim como os desta pesquisa, indicam que a producdo de biomassa
para o bioaumento sob baixas concentracbes de oxigénio dissolvido pode favorecer
os bioprocessos dependentes da nitrificagcao parcial e do acumulo de nitrito.

A pratica do bioaumento para melhorar a eficiéncia e a estabilidade dos
bioprocessos dependentes da nitrificacdo parcial e do acumulo do nitrito foi
investigada também por outros autores. Miao e colaboradores (2017), por exemplo,
realizaram o bioaumento de um biorreator aplicado ao tratamento de esgoto
doméstico via nitrificacao parcial e processo anammox simultdneos, sob regime de
aeracao intermitente. A biomassa utilizada para o bioaumento, realizado
mensalmente, apresentava elevada abundéncia de BOA e baixa abundéncia de
BON. Os autores observaram que a combinacado da aeracgao intermitente, realizada
em ciclos curtos (8 minutos ligada/21 minutos desligada), com o bioaumento resultou
no aumento da eficiéncia de remocgéao do nitrogénio total, de 29% para 70%.

Estes autores avaliaram também outro processo de bioaumento, este com
biomassa nitrificante, que apresentava elevada abundéancia tanto de BOA quanto de
BON. Embora de maneira menos expressiva, o bioaumento com esta biomassa
também resultou no aumento da eficiéncia de remogao do nitrogénio total do esgoto
doméstico, de 38,5% para 65,4%. A melhoria no desempenho do tratamento foi
competicdo pelo nitrito com os micro-organismos introduzidos pelo bioaumento,
além do aumento da atividade e da densidade populacional das BOA.

Por sua vez, Quoc e colaboradores (2024) utilizaram biomassa excedente de
um sistema de lodos ativados para o bioaumento de um sistema de tratamento de

esgoto doméstico em escala plena. O lodo utilizado para o bioaumento apresentava
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elevada abundancia de bactérias comammox e foi adicionado no estagio de
remogao do carbono para melhorar a capacidade de nitrificacdo do esgoto. O
bioaumento resultou no incremento de trés vezes da taxa de remogao do nitrogénio

amoniacal e do nitrogénio organico no sistema de tratamento.

4.3.3.2 Composig¢ao da comunidade microbiana nas fases IV e VI

Para avaliar as mudangas na comunidade microbiana causadas pelo
bioaumento e seus efeitos no desempenho dos biorreatores R1 e R2, foi realizado o
sequenciamento de amplicons do gene 16S rRNA para amostras coletadas ao final
das fases IV (pré-bioaumento) e VI (apdés o encerramento da operacdo). E
importante salientar que a comparagao entre os resultados do sequenciamento das
amostras coletadas nas fases IV e VI é exclusivamente qualitativa, pois nao foi
realizada a analise estatistica para a determinagédo da significancia dos resultados
em funcdo do numero limitado de replicatas. Os principais filos identificados nas

amostras sado apresentados na FIGURA 4.50.

FIGURA 4.50 — PRINCIPAIS FILOS IDENTIFICADOS NAS AMOSTRAS DOS BIORREATORES R1 E

i R2 AO FINAL DAS FASES IV E VI
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FONTE: a autora (2024)
NOTA: foram representados apenas os filos com abundancia relativa igual ou superior a 0,1%. A
soma dos filos com abundancia relativa inferior a 0,1% resultou em 0,01% para R1 na fase 1V; 0,04%
para R2 na fase IV; 0,05% para R1 na fase VI; e 0,05% para R2 na fase VI.
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O filo Chloroflexota foi detectado nas amostras de R1 e R2 em elevadas
abundancias relativas nas fases IV e VI, variando entre 11,10% e 18,53% (FIGURA
4.50). Em sistemas de tratamento de aguas residuarias, micro-organismos afiliados
a Chloroflexota sao associados a utilizagado do carbono organico e a degradacgéo da
matéria organica, sendo geralmente encontrados em elevadas abundéncias
(Gonzalez-Martinez et al., 2016; Xu et al., 2021; Sheng et al., 2024). Este filo
também inclui micro-organismos desnitrificantes, importantes para os sistemas de
remocé&o do nitrogénio (Podder et al., 2020; Jiang et al., 2023).

Membros do filo Chloroflexota sao também conhecidos por degradar matéria
organica complexa e recalcitrante. Esta capacidade pode, inclusive, ser aproveitada
para a remog¢ao simultdnea de matéria organica recalcitrante e nitrogénio de
lixiviados estabilizados, como o utilizado nesta pesquisa. Wang e colaboradores
(2019), por exemplo, obtiveram eficiéncias de remogao do nitrogénio amoniacal
superior a 98% e de compostos organicos refratarios entre 46% e 68% em um
sistema aplicado a realizacdo simultanea da nitrificacdo parcial, processo anammox
e desnitrificagdo para lixiviado estabilizado. Os autores observaram a elevada
abundancia de sequéncias afiliadas a Chloroflexota (21,32%), e a analise
metagendmica indicou que este filo pode ter sido um dos responsaveis pela
degradagao da matéria organica recalcitrante do lixiviado.

Similarmente, Jiang e colaboradores (2023) obtiveram eficiéncias de
remogao do nitrogénio total e do carbono organico total de 94,5% e 27,1%,
respectivamente, para um sistema autotréfico de tratamento de lixiviado estabilizado
baseado na combinacgao da nitrificacdo parcial, processo anammox e desnitrificagao.
Os autores reportaram ainda que a matéria organica refrataria do lixiviado
estabilizado pode ter sido utilizada para a desnitrificacdo, o que favoreceu a
remogao simultanea do nitrogénio total e da matéria organica, mesmo sob elevada
carga volumétrica de nitrogénio (2400 mg N L™ d™). Ao longo do tratamento do
lixiviado, a abundancia relativa do filo Chloroflexota aumentou de 14,09% para
56,66%), permanecendo estavel entre 46,83% e 58,38% ao final do processo.

Nas amostras dos biorreatores, também foram detectados os filos
Acidobacteriota (fase IV — R1: 2,78%; R2: 8,59%; fase VI — R1: 1,25%; R2: 2,52%) e
Ignavibacteriota (fase IV — R1: 13,63%; R2: 7,32%; fase VI — R1: 10,61%; R2:
5,20%). Estes dois filos, assim como Chloroflexota, estédo presentes em sistemas de

tratamento de aguas residuarias e sdo apontados como participantes do ciclo do
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carbono, realizando a degradacao da matéria organica (Gonzalez-Martinez et al.,
2016; Wang et al., 2019). Além disso, micro-organismos de Acidobacteria foram
identificados em sistemas aplicados a desnitrificacdo e podem contribuir para a
remocé&o simultdnea da matéria organica e do nitrogénio (Antwi et al., 2020).

Além dos anteriormente mencionados, o filo Bacteroidota também &
frequentemente encontrado em amostras provenientes de estagdes de tratamento
de aguas residuarias e esta associado a degradagcdo da matéria organica e a
desnitrificagdo heterotrofica (Wu et al., 2019b; Antwi et al., 2020; Jiang et al., 2023).
Nesta pesquisa, entre as fases IV e VI, a abundancia relativa de Bacteroidota variou
entre 2,91% e 7,26%, valores similares aos obtidos por Antwi e colaboradores
(2020) para um sistema de nitritagdo parcial/lanammox para o tratamento de lixiviado
sob condi¢cdes microaerobias. Podder e colaboradores (2020) também identificaram
Bacteroidota como um dos filos dominantes em um sistema aplicado a nitrificagao
parcial/lanammox de lixiviado, com abundancia relativa variando entre 6% e 39%.

Ao final das fases IV e VI, juntamente com Bacteroidota, os filos
Actinobacteriota, com abundéancia relativa entre 1,70% e 3,16%, e Bacillota, entre
0,62% e 0,75%, foram identificados nas amostras de R1 e R2. Estes filos também
estdo associados a degradacdo da matéria organica de aguas residuarias (Antwi et
al., 2020; Luo et al., 2024; Gao et al., 2024) e podem ter contribuido, ainda que de
maneira menos expressiva do que outros grupos, para a degradagao dos compostos
organicos presentes no lixiviado.

Embora ndo tenha sido adicionado carbono organico aos biorreatores e o
lixiviado fosse recalcitrante, a presenca de diversos filos bacterianos associados ao
metabolismo heterotréfico sugere que esses micro-organismos apresentam potencial
para degradar compostos organicos complexos. Isso indica que sistemas de
tratamento de lixiviado podem ser fontes para prospeccao e isolamento de micro-
organismos com capacidade para o bioaumento visando a degradagao de poluentes
recalcitrantes, como hidrocarbonetos aromaticos. Além disso, alguns desses
organismos, identificados em sistemas de tratamento de lixiviados estabilizados,
podem degradar compostos refratarios, como acidos humicos (Wang et al., 2019;
Jiang et al., 2023), ampliando seu valor para aplicagdes relacionadas ao tratamento
de aguas residuarias refratarias.

Entre as fases IV e VI, foi também observado o aumento da abundancia
relativa do filo Planctomycetota (R1: de 0,08% para 2,52%; R2: de 0,09% para
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2,38%), embora esses resultados n&o tenham sido submetidos a analise de
significancia estatistica. O filo Planctomycetota é geralmente detectado em sistemas
de tratamento que utilizam o processo anammox para a remocgao autotrofica do
nitrogénio de aguas residuarias, inclusive do lixiviado (Wang et al., 2019; Antwi et al.,
2020; Podder et al., 2020; Liu, J. et al., 2024; Luo et al., 2024). Todas as bactérias
anammox conhecidas pertencem a este filo (Kuenen, 2008; van Niftrik; Jetten,
2012).

Simultaneamente, nas fases IV e VI, o filo Nitrospirota foi detectado em
baixas abundéancias relativas (R1: 0,44% a 0,74%; R2: 0,74% a 1,20%) Este filo esta
associado a oxidacado do nitrito e seu principal representante € o género Nitrospira,
que abrange diversas BON abundantes em sistemas de tratamento (Wu et al,
2019b; Antwi et al., 2020). Como as bactérias anammox e as BON competem pelo
nitrito, os micro-organismos afiliados a Planctomycetota podem ter consumido esse
substrato e reduzido a sua disponibilidade para as BON do filo Nitrospirota.

Ao final das fases IV e VI, sequéncias afiliadas ao filo Methanobacteriota
(antigo “Euryarchaeota”) foram identificadas nas amostras de R1 e R2, ainda que em
abundancias relativas baixas (0,37% a 0,60%) (FIGURA 4.50). Este filo inclui as
arqueas metanogénicas, micro-organismos estritamente anaerobios, capazes de
degradar alguns poucos compostos organicos e inorganicos relativamente simples
(Garrity; Holt, 2001).

A presenga destes organismos estritamente anaerdbios em biorreatores
aerdbios, como R1 e R2, pode ter sido facilitada pelo adensamento dos flocos
bioldgicos. Conforme discusséo prévia, os flocos envoltos em espessa camada de
substancias poliméricas extracelulares, observados em R1 e R2, podem ter
favorecido a criagdo de micronichos, ocupados inclusive por micro-organismos
anaerobios estritos. A estrutura densa dos flocos bioldgicos cria uma barreira fisica
que impede a penetragdo de oxigénio em seu interior, gerando zonas anaerodbias
onde as arqueas metanogénicas podem sobreviver, mesmo em um ambiente com
elevada concentragdo de oxigénio dissolvido. A aeragao intermitente também pode
ter contribuido para variagdes temporais na concentragdo do oxigénio, permitindo
gue esses micronichos anaerobios se estabelecessem.

O filo Pseudomonadota (antigo “Proteobacteria”) foi dominante em todas as
amostras de R1 e R2 coletadas no final das fases IV e VI, com abundéncia relativa
superior a 30% (FIGURA 4.50). A analise de 1200 amostras coletadas de sistemas
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de lodos ativados de 269 estac¢des de tratamento, distribuidas em 23 paises, revelou
que, nesses sistemas, Pseudomonadota também era o filo predominante (Wu et al.,
2019b). Em estudos de sistemas aplicados a remocao autotrofica do nitrogénio de
aguas residuarias, inclusive de lixiviados estabilizados, Pseudomonadota também foi
aquele que apresentou a maior abundancia relativa (Hira et al., 2018; Antwi et al.,
2020; Deng et al., 2024; Gao et al., 2024; Hou et al., 2024; Sheng et al., 2024).

O filo Pseudomonadota divide-se em cinco classes principais (Alpha-, Beta-,
Delta-, Epsilon- e Gammaproteobacteria), que abrangem micro-organismos com
capacidades metabdlicas diversificadas. Destas, as classes Alpha-, Beta-, Delta e
Gammaproteobacteria foram identificadas nas amostras de R1 e R2 ao final das

fases IV e VI, em diferentes proporcoes (FIGURA 4.51).

FIGURA 4.51 — CLASSES AFILIADAS AO FILO PSEUDOMONADOTA IDENTIFICADAS NAS
AMOSTRAS DOS BIORREATORES R1 E R2 AO FINAL DAS FASES IV E VI
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A classe Gammaproteobacteria foi aquela que apresentou a menor
abundancia relativa, inferior a 1%, para todas as amostras avaliadas, seguida por

Alphaproteobacteria, com abundéancias relativas variaveis entre 4,67% e 6,21%
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(FIGURA 4.51). Membros de Gammaproteobacteria apresentam versatilidade
metabdlica e podem atuar tanto como aerdbios obrigatérios quanto como anaerdbios
facultativos. A esta classe estdo afiliados micro-organismos capazes de realizar
diversas fungdes metabdlicas relevantes para os sistemas de tratamento de aguas
residuarias, como a oxidacdo da amdnia e do nitrito e a biotransformacao de
poluentes (Reimer et al., 2022). Alphaproteobacteria também inclui bactérias
capazes de realizar diferentes processos metabdlicos, como a fotossintese, a
fixagao de nitrogénio, a oxidacao do nitrito e a desnitrificacéo, e conta com membros
autotroficos e heterotréficos (Brenner et al., 2005; Reimer et al., 2022).

A classe Betaproteobacteria apresentou a maior abundancia relativa para
todas as amostras de R1 e R2 coletadas no final das fases IV e VI, com variagcao
entre 2513% e 36,23% (FIGURA 4.51). A predominancia da classe
Betaproteobacteria em sistemas de tratamento de aguas residuarias em relagcao as
outras classes do filo Pseudomonadota & corroborada por resultados de outros
autores (Wu et al., 2019b; Podder et al., 2020; Luo et al., 2024).

A classe Betaproteobacteria € fenotipicamente, metabolicamente e
funcionalmente diversa, abrangendo micro-organismos aerobios estritos e
anaerobios facultativos e de metabolismo autotréfico e heterotrofico (Brenner et al.,
2005). Os membros dessa classe sdo comuns em ambientes aquaticos e solos
(Brenner et al., 2005). Além disso, micro-organismos de importancia para a remogao
do nitrogénio de aguas residuarias estao afiliados a essa classe, como as BOA dos
géneros Nitrosomonas e Nitrosospira e as BON do género candidato “Ca. Nitrotoga”
(Parte et al., 2020).

Destaca-se a elevada abundancia relativa da classe Deltaproteobacteria,
que variou entre 17,55% e 31,19% para as amostras de R1 e R2 coletadas no final
das fases IV e VI (FIGURA 4.51). Hira e colaboradores (2018) também identificaram
Deltaproteobacteria como um dos principais grupos presentes em amostras
coletadas em um sistema aplicado para a aclimatacdo da microbiota nitrificante a
lixiviado de aterro sanitario.

A classe Deltaproteobacteria inclui micro-organismos com crescimento
aerdbio ou anaerobio estrito. A maioria das bactérias anaerdbias desta classe utiliza
aceptores de elétrons inorganicos em seu metabolismo energético, o que a distingue
de outras classes do filo Pseudomonadota (Brenner et al., 2005). Os principais

aceptores de elétrons utilizados sdo o enxofre (nas formas elementar, sulfato,
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tiossulfato, sulfito e polissulfeto, geralmente reduzidas a sulfeto) e o ferro férrico
(Fe™, reduzido a Fe*?) e, por isso, esta classe abrange a maioria das bactérias
redutoras de enxofre e de ferro conhecidas (Brenner et al., 2005).

Alguns membros da classe Deltaproteobacteria podem, ainda, reduzir nitrato
a amodnia ou a nitrogénio gasoso, o que os torna relevantes também para os
bioprocessos aplicados a remogao do nitrogénio. Outra caracteristica distintiva de
alguns representantes aerobios da classe Deltaproteobacteria € a capacidade de
predarem e se alimentarem de outras bactérias, o que contribui para moldar a
composicao da comunidade microbiana e controlar as populacdes de micro-
organismos (Brenner et al., 2005).

Cabe salientar que, nesta pesquisa, as concentragdes de enxofre e de ferro
no lixiviado e no efluente de R1 e R2 ndo foram determinadas. Além disso, devido a
limitagdes do sequenciamento e informagdes insuficientes nos bancos de dados de
referéncia para a identificacdo taxondmica, nao foi possivel identificar os membros
da classe Deltaproteobacteria em nivel de género. Contudo, considerando a elevada
abundancia desta classe nas amostras avaliadas, que inclui redutores de enxofre e
ferro, sugere-se que estes micro-organismos tenham contribuido expressivamente
para o tratamento do lixiviado, especialmente em relacdo a remocdo da matéria
organica via utilizagado de aceptores inorganicos de elétrons, como o ferro, o enxofre
em diferentes formas ou o nitrato, produzido em R1 e R2 pela nitrificagao.

Além disso, a eventual presenca de membros aerdobios da classe
Deltaproteobacteria pode ter contribuido para o controle da producdo da biomassa
excedente nos biorreatores R1 e R2. Assim, estudos futuros poderiam ser
conduzidos visando a investigacdo mais profunda do papel desses micro-
organismos no tratamento de lixiviados e efluentes industriais e a determinacao das
suas potenciais aplicagdes biotecnolégicas, como, por exemplo, o bioaumento em
sistemas de tratamento.

No final das fases IV e VI, além da classificagdo em nivel de filo, as
sequéncias obtidas para as amostras de R1 e R2 foram agrupadas em géneros.
Entre os 109 géneros identificados, 67 (61%) estavam presentes em todas as
amostras (FIGURA 4.52). Este resultado sugere a existéncia de um nucleo
microbiano comum nas amostras de R1 e R2 ao longo da operagéo, com a presenga

dos mesmos grupos microbianos.
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FIGURA 4.52 — DISTRIBUIGAO DOS GENEROS IDENTIFICADOS NAS AMOSTRAS DOS
BIORREATORES R1 E R2 AO FINAL DAS FASES |V E VI
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Apesar da presenga de micro-organismos em comum nas amostras de R1 e
R2, a modificacdo das condicbes operacionais entre as fases IV e VI pode ter
impactado a composi¢gdo da comunidade microbiana, como indicam os resultados
apresentados na FIGURA 4.53.

Quanto as BON, os unicos géneros detectados nas amostras dos
biorreatores nas fases IV e VI foram Nitrobacter (0,09%-0,31%) e Nitrospira (0,44%-
1,20%). De maneira similar, apenas dois géneros de BOA foram identificados nas
amostras de R1 e R2, Nitrosospira (0,05%-0,39%) e Nitrosomonas (20,18%-
33,59%). Enquanto Nitrosospira esta associado a ambientes marinhos (Prosser;
Head; Stein, 2014), Nitrosomonas é frequentemente o género de BOA predominante
em sistemas de remocado do nitrogénio dependentes da nitrificacdo parcial e do
acumulo do nitrito (Li; Kechen; Yonhzhen, 2018; Wang et al., 2019; Gao et al., 2024;
Luo et al., 2024).

Entre as fases IV e VI, a abundancia de Nitrosomonas variou entre 25,33% e
33,59%, para R1, e 20,18% e 33,73%, para R2. A elevada abundancia relativa nas
amostras de R1 e R2 indica que as BOA do género Nifrosomonas se aclimataram as
condigdes operacionais e ambientais associadas ao lixiviado e foram enriquecidas,
mesmo sob elevadas concentragdes de amonia livre (entre 31,5 mg N L' e 57,3 mg
N L") e de nitrogénio amoniacal (entre 200 mg N L e 400 mg N L") e aeracéo
intermitente. Outros estudos também observaram o enriquecimento e predominio do
género Nitrosomonas como representante das BOA em sistemas de tratamento de
lixiviado estabilizado dependentes da nitrificagdo parcial e do acumulo do nitrito (Li;
Kechen; Yongzhen, 2018; Wang et al., 2019; Antwi et al., 2020; Luo et al., 2024).
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FIGURA 4.53 — ABUNDANCIA RELATIVA DOS GENEROS DETECTADOS NAS AMOSTRAS DOS
BIORREATORES R1 E R2 AO FINAL DAS FASES |V E VI
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NOTA: foram representados apenas os géneros com abundancia relativa igual ou superior a 0,1%. A
soma dos géneros com abundancia relativa inferior a 0,1% resultou em 2,31% para R1 na fase 1V;
1,97% para R1 na fase VI; 2,46% para R2 na fase IV; e 2,12% para R2 na fase VI.

Para as amostras de R1 e R2 nas fases IV e VI, foram identificados diversos
géneros de bactérias heterotrdficas associadas a degradagdo da matéria organica,
como Afipia (0,55%-0,92%), Clostridium (0,45%-0,54%), Cryobacterium (0,01%-
0,11%), Gaiella (0,50%-0,92%), Lascolabacillus (0,05%-0,14%), Leucobacter
(0,24%-0,63%), Mycolicibacterium (0,16%-0,47%), Sphingopyxis (0,07%-0,15%) e

Stella (0,07%-0,13%). E possivel que, mesmo em baixas concentracdes, a matéria
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organica biodegradavel do lixiviado tenha contribuido para a manutencdo desses
organismos em R1 e R2. Por sua vez, a atividade metabdlica destes géneros pode
ter resultado na remocédo da matéria organica do lixiviado, avaliada por meio da
eficiéncia de remocado da demanda quimica de oxigénio (DQO), que variou entre

8,1% e 47,5% durante a operagéo dos biorreatores (FIGURA 4.54).

FIGURA 4.54 — EFICIENCIA DE REMOGAO DA DQO PARA R1 E R2 ENTRE AS FASES IBE V
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Além da fracao biodegradavel, a presenca de alguns géneros nas amostras
de R1 e R2 sugere que a matéria organica recalcitrante do lixiviado também foi
degradada. Os géneros Mycobacterium (0,12%-0,27%), Novosphingobium (0,09%-
0,13%), Phenylobacterium (0,16%-0,20%), e Steroidobacter (0,06%-0,52%) ja foram
detectados em sistemas de tratamento de aguas residuarias e incluem espécies
capazes de degradar substancias complexas, como compostos heterociclicos,
hidrocarbonetos aromaticos e esteroides (Dueholm et al., 2024).

Outro género identificado nas amostras de R1 e R2, Quisquiliibacterium
(0,10%-0,21%), também apresenta metabolismo heterotrofico. A primeira espécie
descrita deste género foi coletada de um sistema de lodos ativados aplicado ao
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tratamento de lixiviado (Felfoldi et al., 2017), o que indica que tais sistemas podem
ser fontes para o isolamento de espécies microbianas com potencial biotecnoldgico.
Esses microrganismos podem ser aplicados, por exemplo, em processos de
biorremediag¢ao de solos e corpos hidricos contaminados.

Entre os géneros de micro-organismos heterotréficos identificados nas
amostras dos biorreatores, Ignavibacterium foi aquele que apresentou a maior
abundancia relativa (FIGURA 4.53), com valores de 13,63% para R1 e 7,32% para
R2, nafase IV, e 10,61% para R1 e 5,2% para R2, na fase VI. Nos estudos de Wang
e colaboradores (2019) e Antwi e colaboradores (2020) sobre sistemas de remogao
do nitrogénio de lixiviados estabilizados, Ignavibacterium também foi um dos
géneros predominantes de bactérias heterotréficas. Em ambos os estudos,
evidéncias sugeriram a capacidade de algumas espécies afiliadas a Ignavibacterium
para degradar substancias humicas e matéria organica refrataria, o que pode
justificar o enriquecimento desses micro-organismos em sistemas de tratamento de
lixiviados estabilizados, como o avaliado nesta pesquisa.

Além disso, a coexisténcia de Ignavibacterium com outros géneros
microbianos, como as bactérias desnitrificantes e anammox, pode resultar na
remogao do nitrogénio amoniacal de aguas residuarias via desnitrificagdo parcial
acoplada a outros bioprocessos dependentes do acumulo do nitrito. Dong e
colaboradores (2024), por exemplo, identificaram o género Ignavibacterium
(abundancia relativa entre 5,22% e 6,30%) em associagdo com desnitrificantes em
um sistema aplicado a desnitrificacdo parcial/anammox de agua residuaria sintética
com baixa relagdo C/N (0,75). O enriquecimento do género Ignavibacterium foi
correlacionado a degradacdo de compostos organicos complexos e a producgao de
substrato para as bactérias desnitrificantes, sobretudo dos géneros Thauera, “Ca.
Competibacter”, Denitratisoma e Hyphomicrobium. Estes organismos, por sua vez,
realizaram a desnitrificacdo parcial, produzindo nitrito, que pode ter sido consumido
pelas bactérias anammox juntamente com o NAT disponivel.

De maneira similar, Wang, Y. e colaboradores (2024) detectaram a presenca
simultanea de Ignavibacterium e dos géneros de bactérias desnitrificantes Thauera e
Denitratisoma em um reator de leito de lodo granular expandido aplicado a
desnitrificagao parcial/anammox de agua residuaria sintética. A eficiéncia média de
remogao do nitrogénio amoniacal variou entre 65% e 84%. Além desses organismos,

foram identificadas bactérias anammox do género “Ca. Kuenenia”, com abundancia
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relativa variando entre 4,23% e 12,51% para diferentes zonas do reator. Os
resultados para os géneros microbianos presentes, que sao similares aos obtidos
nesta pesquisa, sugerem que a interagdo entre organismos anammox, heterotréficos
e desnitrificantes pode contribuir significativamente para a remocg¢ao do nitrogénio
amoniacal de aguas residuarias.

Em relagdo a desnitrificacdo, Denitratisoma foi o género de micro-
organismos desnitrificantes detectado em maior abundancia nas amostras de R1 e
R2 no final das fases IV e VI (FIGURA 4.53). Na fase |V, a abundancia relativa foi de
2,49% para R1 e 4,15% para R2. Por vez, na fase VI, a abundancia relativa diminuiu
para ambos os biorreatores (resultados ndo submetidos a analise de significancia
estatistica), tendo sido obtidos os valores de 0,76% para R1 e 1,79% para R2. Assim
como nesta pesquisa, varios estudos demonstraram o predominio de Denitratisoma
entre os géneros associados a desnitrificagdo em sistemas aplicados a remogao do
nitrogénio de &guas residuarias, incluindo os autotroficos, dependentes de
bioprocessos como a nitrificagdo parcial e o processo anammox (Li; Kechen;
Yongzhen, 2018; Carvalho et al., 2021; Gao et al., 2024; Liu, H. et al., 2024).

Membros do género Denitratisoma sao capazes de degradar fontes
complexas de matéria organica e utilizar carbono organico proveniente do
decaimento celular (Fahrbach et al., 2006; Gao et al., 2024). Por isso, sua presenga
e atividade podem ser relevantes para o tratamento avangado de aguas residuarias
com baixas concentragbes de matéria organica biodegradavel, como o lixiviado
utilizado nesta pesquisa, contribuindo para a remogao do nitrito e nitrato residuais
produzidos pelos bioprocessos autotréficos.

Nas fases IV e VI, outros géneros de bactérias desnitrificantes também
foram detectados em menores abundéancias relativas nas amostras de R1 e R2
como Aquamicrobium (0,23%-0,42%), Bradyrhizobium (0,11%-0,56%), Devosia
(0,24%-0,46%), Hydrogenophaga (0,07%-0,13%), Hyphomicrobium (0,36%-0,52%),
Paracoccus (0,10%-0,29%), Sinorhizobium (0,05%-0,15%), Syntrophobacter (0,07 %-
0,19%) e Thauera (0,09%-0,15%). Como ndo houve suplementacdo de carbono
organico durante a operagdo dos biorreatores, e o lixiviado apresentou baixas
concentragbes de matéria organica biodegradavel, os micro-organismos
heterotroficos desnitrificantes possivelmente sobreviveram por meio do consumo de
produtos microbianos soluveis e substancias poliméricas extracelulares secretadas

pela microbiota ou pela degradagao de restos resultantes do decaimento celular.
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Os géneros desnitrificantes podem desempenhar papeis essenciais na
desnitrificagdo e degradagdo da matéria organica e tém sido identificados em varios
sistemas aplicados a remoc¢ao do nitrogénio amoniacal de aguas residuarias (Podder
et al., 2020; Zou et al., 2020; Gao et al. 2024; Sheng et al., 2024). Os resultados
desta pesquisa indicam, ainda, que mesmo em sistemas projetados para operar sob
condigbes predominantemente autotroficas, como R1 e R2, as bactérias
desnitrificantes podem ser enriquecidas e auxiliar micro-organismos como as BOA e
as bactérias anammox na remogé&o do nitrogénio amoniacal.

A cooperacao entre organismos desnitrificantes e bactérias anammox, por
exemplo, pode permitir o desenvolvimento de sistemas de remocéo de nitrogénio
amoniacal que combinem desnitrificagdo parcial com o processo anammox. Esta
combinagao apresenta vantagens como redugéo de até 50% no consumo energético
e de até 79% na quantidade de matéria organica necessaria em comparagao aos
sistemas convencionais aplicados a nitrificagao/desnitrificagdo completas (Du et al.,
2019; Zhou et al., 2023). Além disso, a producdo de nitrito via desnitrificagéo
parcial/anammox é mais estavel do que via nitrificacdo parcial/anammox, pois néo
exige estratégias integradas e complexas para o controle das BON (Du et al., 2019;
Zhou et al., 2023).

Além dos micro-organismos desnitrificantes, mesmo com o regime de
aeracao intermitente entre as fases IV e VI e a manutencdo de elevadas
concentragdes de oxigénio dissolvido (= 1 mg O, L"), foram identificadas sequéncias
associadas a bactérias anammox, em particular do género candidato “Ca.
Kuenenia”, com abundancias relativas variaveis entre 0,01% e 2,33% (FIGURA
4.53). As bactérias anammox sdo anaerobias estritas. Contudo, podem crescer
também sob condigdes aerdbias, e evidéncias recentes sugerem que sao mais bem
adaptadas a presenca de oxigénio dissolvido do que outros anaerodbios estritos,
gracas a mecanismos adaptativos como a regulagao positiva de vias metabdlicas e a
producao de enzimas antioxidantes como as bacterioferritinas (Sun et al., 2024).

Os resultados desta pesquisa sao similares aqueles obtidos por Gao e
colaboradores (2024). Estes autores realizaram a otimizacdo da aeracdo de um
sistema de lodos ativados com biofilme fixo integrado aplicado a nitrificagao parcial e
processo anammox simultaneos de efluente da suinocultura pré-tratado por digestao
anaerobia. A estratégia operacional foi composta por estagios anaerobio-aerdbio-

anoxico. Durante o estagio aerdbio, um modo de controle duplo da vazdo da
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aeracao foi implementado para combinar periodos sob baixas concentragdes de
oxigénio dissolvido (< 0,4 mg L™) com periodos curtos sob elevadas concentragdes
de oxigénio dissolvido (0,6 a 1,2 mg L™). O género predominante de bactérias
anammox foi “Ca. Kuenenia”, com abundancias relativas variaveis entre 0,3 % e 2%,
mesmo sob elevadas concentragdes de oxigénio dissolvido.

O género “Ca. Kuenenia” é geralmente predominante em sistemas de
tratamento que operam sob elevadas concentragdes de nitrogénio amoniacal, isto €,
superiores a 50 mg N L (Gao et al., 2024), como os biorreatores R1 e R2.
Similarmente ao observado nesta pesquisa, outros estudos também identificaram
“Ca. Kuenenia” como o principal organismo anammox em sistemas aplicados a
remocao autotrofica do nitrogénio amoniacal de lixiviados estabilizados (Li; Kechen;
Yongzhen, 2018; Antwi et al., 2020; Luo et al., 2024). Estes resultados sugerem que
0 género “Ca. Kuenenia” pode ser o mais bem adaptado e menos sensivel as
condigdes operacionais e ambientais associadas ao tratamento do lixiviado de aterro
sanitario estabilizado.

Na fase IV, a abundancia relativa de “Ca. Kuenenia”’, unico género de
bactérias anammox identificado em R1 e R2 nas fases IV e VI, foi de 0,03% para R1
e 0,01% para R2, enquanto na fase VI, a abundancia relativa aumentou para 2,49%
para R1 e 2,33% para R2 (resultados ndo submetidos a anadlise de significancia
estatistica). O aumento da abundancia relativa de “Ca. Kuenenia” pode ser atribuido
a reducao da concentracao de nitrogénio afluente entre as fases IV e VI, de 400 mg
N L para 200 mg N L™, com a consequente reducdo da concentragdo média de
amonia livre, de 57,3 mg N L™ para 31,5 mg N L

Luo e colaboradores (2024) estudaram um sistema de lodo granular aplicado
a nitrificagcao parcial e processo anammox de lixiviado estabilizado, e observaram a
redugdo da abundancia relativa de “Ca. Kuenenia”, de 24,53% para 13,57%. A
diminuicao foi atribuida ao aumento da concentragdo da amonia livre, substancia
inibitéria das bactérias anammox. Além disso, outros fatores apontados pelos
autores como inibitérios de “Ca. Kuenenia” foram o aumento da concentracdo de
substancias humicas e a elevada salinidade caracteristica do lixiviado.

Em contrapartida, Liu, J. e colaboradores (2024) observaram a inibicdo da
atividade e reducédo da abundéncia das bactérias anammox, especialmente “Ca.
Kuenenia”, com o aumento da concentragdo de matéria organica em um sistema

hibrido de biomassa suspensa e biofiime fixo para nitrificacdo parcial/anammox
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simultaneos de agua residuaria sintética. Quando a relagdo C/N do afluente foi
aumentada de 1,0 para 3,5 a partir do aumento da concentracdo do carbono
organico, a abundéncia relativa de “Ca. Kuenenia” diminuiu de 0,74% para 0,12%,
na biomassa suspensa, e de 0,60% para 0,48%, no biofilme. Similarmente, sugere-
se que, nesta pesquisa, a reducéo da concentracao do lixiviado, rico em substancias
humicas e matéria orgéanica, contribuiu para o aumento da abundancia relativa de
“Ca. Kuenenia” entre as fases IV e VI.

Por sua vez, na fase VI, o aumento da abundancia relativa de “Ca.
Kuenenia” e a presengca de bactérias desnitrificantes, como as do género
Denitratisoma, podem ter contribuido para a reducao significativa da percentagem
de acumulo do nitrito em R1 e R2, visto que esses grupos microbianos podem
consumir o nitrito e reduzir seu acumulo no meio reacional. Estes organismos
também podem estar associados a remogao do nitrogénio inorganico (NAT, nitrito e
nitrato) devido a capacidade de converté-lo em nitrogénio gasoso.

Corroborando os resultados obtidos nesta pesquisa nas fases IV e VI, Zhou
e colaboradores (2023) identificaram a coexisténcia de bactérias desnitrificantes do
género Denitratisoma com bactérias anammox do género “Ca. Kuenenia” em um
sistema aplicado a desnitrificagéo parcial/anammox de agua residuaria sintética com
baixa relagdo C/N (aproximadamente 0,75). Os autores observaram que a interagao
entre esses dois grupos microbianos resultou na remog¢ao concomitante do
nitrogénio amoniacal e do nitrato, com eficiéncia média de remoc¢ao do NAT superior
a 99%. As substancias poliméricas extracelulares produzidas pelas bactérias
anammox podem ter sido utilizadas pelos micro-organismos desnitrificantes como
fonte de carbono para a desnitrificagdo parcial (Zhou et al., 2023). Por sua vez, as
bactérias desnitrificantes forneceram nitrito para as bactérias anammox.

Por outro lado, Sun e colaboradores (2025) observaram o efeito sinérgico
entre BOA, BON, bactérias anammox, desnitrificantes e micro-organismos
hidroliticos em um biorreator de estagio unico aplicado para a nitrificagao
parciallanammox de esgoto sanitario com baixa relagcdo C/N (aproximadamente
0,76) e sob regime de aeracgao intermitente. Estes resultados concordam com os
obtidos nesta pesquisa, os principais géneros de BOA, bactérias anammox e
desnitrificantes identificados foram, respectivamente, Nitrosomonas, “Ca. Kuenenia”
e Denitratisoma. A interagcao entre esses grupos microbianos resultou em elevadas

eficiéncias de remog¢ao do nitrogénio amoniacal, superiores a 73%.
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Similarmente, Fan e colaboradores (2025) atribuiram a elevada eficiéncia de
remogao de nitrogénio amoniacal (aproximadamente 97%) e de matéria organica
(90% de remogao de DQO) de esgoto sanitario a interagdo entre grupos microbianos
com capacidades funcionais distintas. Em um reator de biofilme com leito mével
operando em trés estagios (andxico-andxico-aerobio), foram identificados géneros
de BOA (Nitrosomonas), BON (Nitrospira), bactérias anammox (“Ca. Brocadia” e
“Ca. Kuenenia”), desnitrificantes (com predominéncia de Denitratisoma) e bactérias
heterotréficas (com destaque para Ignavibacterium). Os resultados sugerem que 0s
micro-organismos heterotréficos, como os do género Ignavibacterium, foram
capazes de hidrolisar compostos organicos complexos do esgoto sanitario,
disponibilizando substrato para os micro-organismos desnitrificantes. Por sua vez, as
bactérias desnitrificantes podem ter realizado a desnitrificagdo parcial, produzindo
nitrito, que foi consumido pelas bactérias anammox.

Em sintese, a integracado entre a atividade das BOA, bactérias anammox e
desnitrificantes identificadas em R1 e R2 pode ter permitido o estabelecimento da
nitrificacdo parcial, oxidagdo anaerdbia da amoénia (anammox) e desnitrificagcao
parcial simultdneas para a remogao do nitrogénio amoniacal do lixiviado de aterro
sanitario. Além disso, o enriquecimento de micro-organismos heterotréficos e,
potencialmente, de bactérias redutoras de enxofre e ferro, pode ter contribuido para
o tratamento do lixiviado, sobretudo para a remog¢do da matéria organica
recalcitrante caracteristica de lixiviados estabilizados.

Finalmente, cabe destacar que, para todas as amostras analisadas, a
abundancia relativa de sequéncias que nao puderam ser atribuidas a nenhum
género conhecido foi superior a 40% (FIGURA .4.53). Em estudos de microbiomas
de sistemas de tratamento de aguas residuarias baseados no sequenciamento do
gene 16S rRNA, a percentagem das sequéncias nao classificadas em nivel de
género frequentemente atinge valores similares (Sun et al., 2021; Zhang, Y. et al.,
2023). A elevada percentagem de géneros né&o classificados € devida, sobretudo, a
limitacdo dos bancos de referéncia utilizados para a comparagao das sequéncias e a
diversidade microbiana que nao é adequadamente representada nas bases de
dados atuais. Além disso, a dificuldade para cultivar muitos desses organismos
também torna desafiadora a sua correta classificagao e identificagéo.

Na meta-analise realizada por Zhang, Y. e colaboradores (2023),

considerando amostras de diferentes sistemas de tratamento de aguas residuarias,
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a propor¢ao mediana de grupos taxonémicos microbianos identificados variou entre
28,5% e 34,5%. Isso significa que parte significativa dos micro-organismos membros
dos microbiomas desses sistemas nao foi identificada, sugerindo a presenca de uma
grande “matéria escura microbiana’, composta por micro-organismos nao
classificados e cujos genomas permanecem descaracterizados.

Esses micro-organismos n&o identificados podem desempenhar fungdes
importantes nos sistemas de tratamento de aguas residuarias e na degradacgao de
poluentes. Portanto, &€ necessario aprofundar o conhecimento sobre sua diversidade
e ecofisiologia. Além disso, a ampliagdo do conhecimento sobre os microbiomas dos
sistemas de tratamento pode fomentar aplicagdes biotecnolégicas, como a utilizagéo
do metabolismo microbiano para a degradacdo de poluentes especificos e o

desenvolvimento de bioprocessos mais econdmicos e menos poluentes.

4.3.4 Avaliagao da qualidade do efluente dos biorreatores R1 e R2

Apos o tratamento, o lixiviado de aterro sanitario é, frequentemente, langcado
diretamente em corpos hidricos receptores, como rios, desde que obedeca as
condigbes estabelecidas pela legislagcdo pertinente. No Brasil, as exigéncias
minimas que devem ser atendidas para a disposi¢do desta agua residuaria em
corpos hidricos sao estabelecidas pela Resolugdo CONAMA n° 430/2011, cujos
principais padrdes sao apresentados no QUADRO 4.2.

Durante a operacao dos biorreatores R1 e R2, aplicados para o tratamento
do lixiviado de aterro sanitario, foram determinados os paradmetros quimicos
apresentados nas TABELAS 4.6 e 4.7, respectivamente. Os resultados para o
efluente dos biorreatores foram comparados aos padrdes estabelecidos pela
Resolugao CONAMA n° 430/2011.

Durante todas as fases de operacao de R1 e R2, a média para o pH efluente
dos biorreatores (TABELA 4.6 e TABELA 4.7) esteve em conformidade com as
exigéncias estabelecidas pela Resolugdo CONAMA 430/2011 (QUADRO 4.2). Ainda
que a nitritagao, isto &, a reagao bioquimica de oxidagdo do NAT a nitrito, possa ter
produzido quantidades elevadas de ions H*, podendo acarretar a reducédo drastica
do pH do meio reacional, os efluentes de R1 e R2 apresentaram concentracdoes
elevadas de alcalinidade total (AT) residual (TABELAS 4.6 e 4.7). Os ions

bicarbonato, que contribuem para a AT e eram abundantes no lixiviado utilizado
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nesta pesquisa, provocaram efeito tamponante, neutralizando os ions H* produzidos
durante o tratamento em R1 e R2 e resultando na manutenc¢éo do pH do efluente em

conformidade com os limites legais.

QUADRO 4.2 — PRINCIPAIS PARAMETROS QUIMICOS PARA LIXIVIADOS DE ATERRO
SANITARIO E PADROES DE LANCAMENTO EM CORPOS HIiDRICOS

Parametro CONAMA n° Possivel efeito ambiental caso a concentragcao
430/2011 extrapole o padrao estabelecido
oH 5.9 Toxicidade a biota aquatica, alteragédo dos ciclos

biogeoquimicos e degradagéo da qualidade da agua.

Eutrofizacao; deplecao do oxigénio em corpos
Nitrogénio amoniacal 20 mg/L hidricos; a aménia livre (NH3), constituinte do NAT,
pode ser toxica a biota aquatica.

DBOs (paréametro indicador

da concentragéo de ] R_’emog:éo Deplegao do oxigénio em corpos hidricos, podendo

matéria organica) minima de 60% levar ao sufocamento e a morte de organismos.
Cadmio total 02mgCdL”
Chumbo total 0,5mgPbL’

Cobre dissolvido 1,0 mg Cu L )

Cromo hexavalente 0,1 mg Cr®L” lons de metais pesados, quando dissolvidos e
Cromo trivalente 1,0 mg cro Lt ab;orwc}o_s por organismos Aaq.uatlcos, podem exercer
Ferro dissolvido 15,0 mg Fe R efeitos tc’)xmos agudos ou cronicos. Podg ocorrer ainda

— _ 2 ~ 0 acumulo de metais ao longo da teia alimentar,
Manl\c;l;anes d'SS°|IV'd° 01’(?1’“9 '\l/l'” II_ —| contaminando outros animais e até mesmo humanos.
ercurio tota ,01l mgHg L
Niquel total 2,0mg Ni L
Zinco total 5,0 mg Zn L

FONTE: adaptado de CONAMA (2011)

Por outro lado, a concentragdo média do NAT do efluente de R1 (TABELA
4.6) e R2 (TABELA 4.7) entre as fases IB e VI, quando ocorreu o tratamento do
lixiviado, excedeu o limite legal para disposi¢ado em corpos hidricos, igual a 20 mg N
L. Para R1, a concentragdo média do efluente entre as fases em que foi realizado o
tratamento do lixiviado (IB a VI) variou entre 41,2 mg N L™ e 2341 mg N L™,
enquanto para R2, a variacgo foi de 36,8 mg N L™ a 238,7 mg N L™". A concentracgdo
média de amoénia livre (NH3) do efluente, componente do NAT, também foi elevada
durante o tratamento do lixiviado, para ambos os biorreatores. Para R1, a variagéao
foide 3,7 mgNL"a51,6 mgNL", enquanto para R2, a variagdo foi de 3,6 mg N L™
a51,3mgNL™".
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A né&o conformidade dos efluentes de R1 e R2 em relag&o aos limites legais
estabelecidos pela Resolugdo CONAMA 430/2011 para a concentragdo de NAT
indica que, isoladamente, os bioprocessos podem nao ser suficientes para o
tratamento de lixiviado de aterro sanitario. Os resultados evidenciam a necessidade
de estratégias complementares para tratamento de aguas residuarias complexas,
como o lixiviado, como a otimizagcdo das condigdes operacionais dos biorreatores, a
implementagdo de etapas adicionais de pré- ou poés-tratamento ou, ainda, a
utilizacdo de tecnologias hibridas que associem processos bioldgicos e fisico-
quimicos. Exemplos de tecnologias que podem ser utilizadas em conjunto com os
bioprocessos visando a maior qualidade do efluente incluem a adsor¢cédo do NAT e o
arraste da amoénia por ar (air stripping) (Renou et al., 2008; Wang; Qiao, 2024).

A Resolugdo CONAMA 430/2011 estabelece que, para o langamento em
corpos hidricos, a eficiéncia de remogao minima da matéria organica, representada
pela demanda bioquimica de oxigénio (DBOs), seja de 60%. No entanto, neste
estudo, a avaliagao foi realizada com base na demanda quimica de oxigénio (DQO),
que reflete indiretamente a concentracdo de matéria organica total presente no
lixiviado. A concentracdo média da DQO efluente entre as fases IB e VI,
correspondentes ao tratamento do lixiviado, foi elevada para ambos os biorreatores,
variando entre, aproximadamente, 130 mg O, L™ e 480 mg O, L™. Estes resultados
podem ser atribuidos principalmente a predominancia de compostos orgéanicos
recalcitrantes no lixiviado de aterro sanitario utilizado na pesquisa, que
provavelmente nédo sofreram degradacgao pela microbiota de R1 e R2 e persistiram
no efluente ao longo da operacgéao.

Os resultados para a DQO efluente indicam que os bioprocessos podem nao
ser suficientes para atingir os limites legais de qualidade do efluente também para a
matéria organica, além do NAT, especialmente para aguas residuarias que contém
compostos organicos refratarios, como o lixiviado. A integragdo de estratégias
complementares, como processos de precipitacdo, coagulagdo, oxidagado avangada,
adsorcao ou tecnologias de membranas, pode potencializar a remogao de matéria
organica recalcitrante e outros contaminantes persistentes do lixiviado (Renou et al.,
2008; Costa; Alfaia; Campos, 2019; Wang; Qiao, 2024).

Embora ndo tenham sido determinadas as concentracdes de metais no
lixiviado utilizado ao longo desta pesquisa, 0 que impede a comparagdo com Os
limites estabelecidos pela Resolugdo CONAMA 430/2011 (QUADRO 4.2), os



187

resultados de toxicidade realizados com sementes de Allium cepa (Secao 4.3.2)
sugerem que essa agua residuaria apresentou efeito potencialmente téxico, que
pode estar associado a presenga de metais, inclusive pesados, frequentemente
detectados em lixiviados de aterros sanitarios (Costa; Alfaia; Campos, 2019; Yu et
al., 2020; Teng et al., 2021; Wijekoon et al., 2022; Wang; Qiao, 2024).

Adicionalmente, a toxicidade observada para o lixiviado utilizado nesta
pesquisa pode ser resultado de interacbes entre metais e outros compostos
presentes, como acidos humicos e substancias organicas recalcitrantes, que podem
influenciar a mobilidade dos metais e outros componentes potencialmente toxicos
(lubel; Braga; Braga, 2021). Apesar da auséncia de dados quantitativos sobre a
presenca de metais neste estudo, a resposta toxicolégica detectada sobre as
sementes de A. cepa reforca a necessidade da caracterizacdo quimica mais
abrangente do lixiviado em investigagcdes futuras, especialmente para avaliar os
riscos ambientais e a saude humana e a eficiéncia dos bioprocessos para o
tratamento desta agua residuaria.

Apesar de nao existir limite legal, outras substancias presentes nos efluentes
de R1 e R2 poderiam causar impactos ambientais caso ndo houvesse tratamento
complementar previamente a disposicdo do efluente em corpos hidricos. O nitrito e
nitrato, por exemplo, s&o compostos nitrogenados que, quando presentes em
elevadas concentracdes, como as observadas para os efluentes de R1 e R2
(TABELAS 4.6 € 4.7), podem desencadear a eutrofizagdo, associada ao crescimento
excessivo de algas e plantas aquaticas (Murphy, 1991). Este fenbmeno resulta na
reducado do oxigénio dissolvido na agua, afetando negativamente a biota aquatica
(Smith; Tilman; Nekola, 1999; Le Moal et al., 2019).

Além disso, o nitrito € téxico para muitos organismos aquaticos, pois
interfere no transporte de oxigénio em sistemas bioldgicos, enquanto o nitrato pode
acumular em aguas subterraneas, tornando-as imprdprias para o consumo humano
devido ao risco de metahemoglobinemia, especialmente em criangas (Murphy, 1991;
Philips; Laanbroek; Verstraete, 2002; Parvizishad et al., 2017). Os riscos indicam a
necessidade de combinar os bioprocessos utilizados com estratégias adicionais para
remocao mais eficiente e reducdo da concentracdo desses ions no efluente. Nesse
sentido, o efluente dos biorreatores poderia ser destinado ao pds-tratamento via

processo anammox e desnitrificagcao bioldgica, adsorgéo, resinas de troca ibnica ou
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mediante utilizacdo de tecnologias de membranas, como a osmose reversa (Murphy,
1991; Parvizishad et al., 2017; Wang; Qiao, 2024).

Apesar do efluente dos biorreatores R1 e R2 ndo atender aos parametros
legais para langamento em corpos hidricos receptores, os bioprocessos investigados
nesta pesquisa contribuiram para a reducédo significativa do potencial poluidor do
lixiviado, como indicam os resultados do ensaio realizado com sementes de Allium
cepa (FIGURA 4.55). As sementes foram expostas ao afluente da fase V, preparado
a partir da diluicdo do lixiviado até a concentracdo de 400 mg N L™ como NAT, e ao

efluente dos biorreatores desta mesma fase, apés o tratamento em R1 e R2.

FIGURA 4.55 — COMPRIMENTO DAS RAIZES DE A. cepa APOS EXPOSICAO AO AFLUENTE E
EFLUENTE DE R1
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Efluente R1: efluente coletado de R1 durante a fase V. Resultados similares foram obtidos para o
efluente de R2 na mesma fase, mas foram omitidos devido a semelhanga com os do efluente de R1.

O comprimento médio das raizes de A. cepa expostas ao efluente dos
biorreatores, representado pela amostra coletada de R1 na fase V, foi de 4,6 cm.
Este valor é significativamente diferente do obtido para o comprimento das raizes
expostas ao afluente desta mesma fase, cuja média foi de 3,0 cm (Teste t de Welch
com corregao de Bonferroni, p < 0,05). Estes resultados indicam que o tratamento do
lixiviado nos biorreatores R1 e R2, para a concentragédo afluente de 400 mg N LT,
esteve associado a redugédo da toxicidade dessa agua residuaria. Por sua vez, a
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reducdo do potencial poluidor do lixiviado por meio de bioprocessos, como os
investigados nesta pesquisa, destaca a importancia do tratamento desta agua
residuaria previamente ao seu langamento em corpos hidricos.

Contudo, apesar da reducgao da toxicidade do lixiviado apds o tratamento em
R1 e R2, os efluentes dos biorreatores na fase V ainda apresentaram maior efeito
inibitério sobre as raizes de A. cepa em comparagado ao controle negativo (agua
destilada), com resultados significativamente diferentes entre si (Teste t de Welch
com correcao de Bonferroni, p < 0,05). Estes resultados sugerem que, mesmo apos
o tratamento em R1 e R2, o efluente pode ter apresentado potencial toxicidade, o
que refor¢ca a necessidade de combinar diferentes processos, como os bioldgicos, os
fisicos e os quimicos, para a mitigacdo dos impactos ambientais associados ao
descarte do lixiviado tratado em corpos hidricos receptores.

Finalmente, em funcdo dos resultados obtidos, pode-se afirmar que os
bioprocessos destacam-se como alternativa aplicavel para a remocao parcial de
poluentes, como o nitrogénio amoniacal, contribuindo para a reducdo dos custos
gerais do tratamento quando comparados a tecnologias quimicas ou fisicas mais
dispendiosas. Entretanto, sua aplicacéo isolada pode n&o ser suficiente para atender
aos padrbes legais de qualidade do efluente, sendo necessaria a integragdo com
estratégias complementares, como processos fisico-quimicos ou tecnologias
avancadas, para assegurar a conformidade ambiental e a protecdo dos corpos
hidricos receptores. Por sua vez, a combinacao de tecnologias complementares com
0s bioprocessos, que, em geral, apresentam simplicidade operacional e baixos
custos, pode tornar o tratamento do lixiviado mais viavel economicamente,

favorecendo a instalacado dos aterros sanitarios.
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5 CONCLUSAO

A geracado de lixiviado em aterros sanitarios pode representar ameacga a
saude ambiental, especialmente devido a presenga de nitrogénio amoniacal,
poluente frequentemente identificado em elevadas concentragcdes, na ordem de
centenas a milhares de miligramas por litro. A gestdo inadequada desta agua
residuaria pode levar a impactos negativos ao meio ambiente e a saude publica e,
por isso, sao necessarios métodos eficazes para a redugdo do seu potencial
poluidor. Entre os tratamentos disponiveis, os bioprocessos destacam-se por serem
economicamente vantajosos. Porém, frente ao aumento das exigéncias regulatdrias,
torna-se fundamental otimizar o tratamento do lixiviado. Nesse contexto, a
engenharia de microbiomas oferece estratégias para potencializar o desempenho
dos sistemas de tratamento.

Neste estudo, inicialmente foi realizada a caracterizagdo do lixiviado, cujos
resultados revelaram caracteristicas que influenciaram na escolha e impactaram o
desempenho dos bioprocessos aplicados. O lixiviado, coletado em duas campanhas,
apresentou elevadas concentragdes de nitrogénio amoniacal (superiores a 600 mg N
L™, além de baixa concentracdo de matéria organica biodegradavel, estimada entre
26% e 39% da matéria organica total. Essas caracteristicas, correspondentes a
lixiviados estabilizados, favorecem os processos autotréficos dependentes do
acumulo do nitrito, como a nitrificacdo parcial e a oxidagdo anaerdbia da aménia
(anammox). O lixiviado também apresentou efeito inibitério do crescimento das
raizes de Allium cepa, o que sugere a potencial toxicidade dessa agua residuaria.

Ao longo do tratamento do lixiviado, foram aplicadas e avaliadas trés
estratégias da engenharia de microbiomas: (a) aclimatagdo e enriquecimento da
biomassa nitrificante; (b) manipulagéo das condi¢gdes operacionais e (c) bioaumento
com biomassa enriquecida. Os resultados sugerem que a aclimatacdo e o
enriqguecimento dos micro-organismos nitrificantes foram bem-sucedidos, resultando
em uma comunidade microbiana que apresentou elevada eficiéncia na remoc¢ao do
nitrogénio amoniacal. A manipulagado das condi¢gdes operacionais, especialmente o
controle da concentragdo de oxigénio dissolvido e a aeragao intermitente, mostrou-
se eficaz para reduzir o consumo energético e limitar a produgdo de biomassa

excedente. O bioaumento, por sua vez, esteve associado ao maior acumulo de
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nitrito, o que favorece bioprocessos autotroficos como a nitrificacdo parcial e o
processo anammox.

Os resultados deste estudo indicam que a remogao do nitrogénio amoniacal
do lixiviado pode ser realizada em biorreatores em bateladas sequenciais via
bioprocessos autotroficos com limitagdo da concentragdo de oxigénio dissolvido.
Contudo, mesmo com as estratégias implementadas, como a exposicdo da
microbiota a elevadas concentragdes de amodnia livre, aeragdo intermitente e
realizacdo do bioaumento, a atividade das bactérias oxidantes do nitrito néo foi
completamente controlada e a nitratacao foi apenas parcialmente inibida.

Como a persisténcia das bactérias oxidantes do nitrito pode ser desfavoravel
para bioprocessos dependentes da inibicdo da nitratagao, como a nitrificacdo parcial
e 0 processo anammox, as condicbes operacionais devem ser manipuladas para
garantir maior controle das populagbes microbianas. Em fungdo dos resultados
obtidos, para contornar os mecanismos de adaptacao das comunidades microbianas
e garantir a estabilidade e a eficiéncia dos bioprocessos, deve ser enfatizada a
necessidade de combinar diversas estratégias operacionais para o tratamento de
aguas residuarias via bioprocessos, como as realizadas neste estudo.

Nos biorreatores estudados, além das bactérias oxidantes do nitrito como as
do género Nitrospira, foram identificadas sequéncias de diversos micro-organismos
com capacidades metabdlicas distintas, incluindo bactérias oxidantes da aménia,
anammox e desnitrificantes, com prevaléncia dos géneros Nitrosomonas, “Ca.
Kuenenia” e Denitratisoma, respectivamente. A interacdo entre estes organismos
pode ter contribuido para a estabilidade e a eficiéncia dos bioprocessos estudados.

Os resultados desta pesquisa permitem concluir que o0s bioprocessos
autotroficos sao alternativas para a remocao do nitrogénio amoniacal de lixiviados de
aterros sanitarios, tendo contribuido para a redugdo do potencial poluidor e da
toxicidade dessa agua residuaria. No entanto, o efluente tratado n&o atendeu
plenamente aos parametros estabelecidos pela Resolugdo CONAMA 430/2011 para
disposicdo em corpos hidricos, especialmente devido a persisténcia de elevadas
concentragbes de nitrogénio amoniacal, nitrito, nitrato e compostos organicos
recalcitrantes. Esta limitacdo reforca a necessidade de aplicacdo de estratégias
complementares que combinem os bioprocessos a tecnologias de pré- ou pos-

tratamento, como a oxidacdo quimica, a adsor¢cdo ou a utilizagcdo de sistemas de
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membranas, para garantir a qualidade do efluente e a conformidade com as
exigéncias regulatorias.

Os bioprocessos investigados destacam-se como ferramenta para o
tratamento integrado do lixiviado, reduzindo de forma econémica a carga de
nitrogénio amoniacal e a toxicidade desta agua residuaria. Seu menor custo em
comparacgao a tecnologias mais sofisticadas tornam os bioprocessos uma alternativa
atrativa, especialmente em regides onde recursos financeiros e infraestrutura de
saneamento sao limitados. Como parte das estratégias de tratamento do lixiviado, os
bioprocessos podem melhorar a qualidade do efluente, permitindo que etapas
complementares sejam aplicadas de forma mais eficiente e menos onerosa.

Em sintese, os biorreatores em bateladas sequenciais, operados sob regime
de aeragao intermitente e baixa relagdo entre carbono e nitrogénio (C/N)
apresentaram versatilidade operacional e estiveram associados a reduzida producao
de lodo excedente e baixo consumo energético para o tratamento do lixiviado de
aterro sanitario. Em funcdo da simplicidade operacional, os sistemas investigados
sao escalonaveis e podem ser integrados a sistemas hibridos para tratar aguas
residuarias complexas, como lixiviado, efluentes industriais e aguas poluidas de
corpos hidricos.

Além disso, as estratégias da engenharia de microbiomas aqui exploradas
podem ser utilizadas para o controle de cargas poluidoras em corpos hidricos
eutrofizados e outros sistemas ambientais. A aplicacdo em estacdes de tratamento
em escala plena também pode ser viabilizada com adaptagdes tecnoldgicas
baseadas no conhecimento gerado sobre as condigdes seletivas para o controle de
micro-organismos chave, como as bactérias oxidantes da amdnia e do nitrito, as
desnitrificantes e as anammox.

Por fim, os resultados desta pesquisa reforcam a importancia da ampliagao
dos estudos de microbiomas em sistemas para o tratamento de aguas residuarias,
como o lixiviado. A aplicagdo de técnicas de sequenciamento de marcadores
filogenéticos, como o gene 16S rRNA, e a analise da comunidade microbiana
possibilitam a compreensao mais profunda das interagbes entre os organismos e
dos impactos das condi¢gdes operacionais e ambientais sobre a sua atividade. Por
sua vez, este conhecimento pode levar ao desenvolvimento de sistemas de
tratamento mais eficientes e de menor custo, auxiliando no cumprimento de metas

regulatorias e na preservagao da saude ambiental.
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6 SUGESTOES PARA ESTUDOS FUTUROS

Em funcdo das conclusbes obtidas e visando a complementagao dos
resultados deste estudo, a seguir sdo apresentadas recomendagdes para pesquisas
futuras:

e avaliar condi¢gdes operacionais e ambientais, como a origem do indculo, que
resultem no enriquecimento de bactérias comammox visando a sua aplicagao na
remogao autotréfica do nitrogénio amoniacal e no tratamento avangado de aguas
residuarias;

e realizar ensaios para a otimizacao dos parametros associados a aeracao
intermitente, como a frequéncia e a duragao dos ciclos;

e otimizar o tempo de detengdo hidraulica (TDH) para tratamento de lixiviado
estabilizado de aterro sanitario visando a remog¢do concomitante de nitrogénio
amoniacal e de matéria organica recalcitrante;

e analisar os efeitos do bioaumento no médio e no longo prazo;

e determinar a frequéncia de realizacdo do bioaumento para manter a sua
efetividade e a quantidade de biomassa a ser inoculada para aumento
significativo da eficiéncia de remogao do nitrogénio do lixiviado;

e investigar as condi¢cdes operacionais e ambientais associadas ao enriquecimento
de micro-organismos desnitrificantes heterotréficos capazes de degradar matéria
organica recalcitrante;

e aprofundar o estudo sobre a interacdo entre diferentes grupos microbianos e a
competi¢ao por nichos em sistemas de tratamento de aguas residuarias;

e realizar estudos metagendémicos, que apresentam maior cobertura que a analise
de microbiomas via sequenciamento de amplicons do gene 16S rRNA, visando a

predicao das funcdes microbianas e identificacao taxonémica.
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