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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 sanitário é uma água residuária complexa e que exige 
tratamento para mitigar seu impacto ambiental. Neste estudo, o lixiviado apresentou 
elevada concentração de nitrogênio amoniacal total (NAT), superior a 600 mg N L-1, 
e limitada disponibilidade de matéria orgânica biodegradável, estimada entre 26% e 
39% da matéria orgânica total, características que favorecem o tratamento por 
bioprocessos autotróficos como a nitrificação parcial e o anammox. O lixiviado 
exerceu efeito inibitório ao crescimento das raízes de Allium cepa, o que sugere a 
sua potencial toxicidade. Para o tratamento do lixiviado, dois biorreatores aeróbios 
em escala de bancada, denominados R1 e R2, foram operados em bateladas 
sequenciais por 600 dias. Durante a operação de R1 e R2, três estratégias de 
engenharia de microbiomas foram avaliadas: aclimatação e enriquecimento da 
biomassa nitrificante, manipulação das condições operacionais e bioaumento. A 
aclimatação com meio mineral e baixa concentração de NAT afluente (160 mg N L-1) 
resultou em eficiência média de remoção do NAT de 90% para ambos os 
biorreatores, provavelmente devido à intensificação da atividade das bactérias 
oxidantes da amônia (BOA). A manipulação das condições de aeração e o controle 
da concentração de oxigênio dissolvido demonstraram ser eficazes na redução do 
consumo energético e na limitação da produção de lodo excedente. A mudança da 
aeração contínua para a intermitente não prejudicou a eficiência de remoção do 
NAT. Entretanto, o aumento da concentração do afluente, de 160 mg N L-1 para 400 
mg N L-1, esteve associado à redução da eficiência de remoção do NAT para ambos 
os biorreatores, com variação entre 31% e 88% durante o tratamento do lixiviado. O 
bioaumento contribuiu para o maior acúmulo de nitrito, beneficiando bioprocessos 
autotróficos como a nitrificação parcial e o anammox. Durante a operação dos 
biorreatores, foram identificados desafios associados ao controle da atividade das 
bactérias oxidantes do nitrito (BON), que podem dificultar a implementação de 
alguns bioprocessos. Por exemplo, a concentração da amônia livre, que variou entre 
3,1 mg N L-1 e 108,3 mg N L-1, e a aeração intermitente não provocaram a inibição 
significativa e duradoura desses organismos, contrariando estudos prévios. A 
caracterização da microbiota revelou a predominância dos gêneros Nitrosomonas e 
Nitrospira como os principais representantes de BOA e BON, respectivamente. 
Foram também identificadas sequências associadas a bactérias anaeróbias do 
gênero “Candidatus Kuenenia”, o que sugere a formação de micronichos durante o 
adensamento dos flocos biológicos de R1 e R2. Apesar das condições associadas 
ao tratamento do lixiviado favorecerem os bioprocessos autotróficos, foram 
detectados gêneros de bactérias heterotróficas desnitrificantes, como Denitratisoma, 
que podem ter contribuído para a remoção do nitrogênio do lixiviado. Os resultados 
sugerem que as estratégias de engenharia de microbiomas podem favorecer a 
manutenção de grupos microbianos com capacidades metabólicas 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 remoção do nitrogênio amoniacal, auxiliando no cumprimento 
da legislação ambiental e redução dos impactos negativos causados pelo lixiviado 
de aterro sanitário. 
 
Palavras-chave: lixiviado de aterro sanitário; nitrificação; anammox; desnitrificação; 
aeração 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-1) 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-1) 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-1 to 400 mg N L-1, 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-1 to 108.3 mg 
N L-1 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. 
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1 INTRODUÇÃO 
 

O lixiviado é a água residuária resultante da decomposição dos resíduos 

sólidos orgânicos e inorgânicos depositados em aterros sanitários. Em função do 

potencial poluidor e com vistas à adequação às especificações legais para o 

lançamento em corpos receptores, o lixiviado requer tratamento para a remoção de 

matéria orgânica e nitrogênio amoniacal, entre outros componentes da complexa 

composição desta matriz aquosa. 

O nitrogênio amoniacal é um componente do lixiviado e está associado a 

danos ambientais e à saúde humana e de outros organismos. A sua concentração, 

frequentemente elevada no lixiviado de aterro sanitário, na ordem de centenas a 

milhares de miligramas por litro, demanda tratamento para a mitigação dos seus 

potenciais impactos. 

Os bioprocessos, baseados em reações bioquímicas promovidas por micro-

organismos, estão entre as alternativas utilizadas para a remoção do nitrogênio 

amoniacal de águas residuárias. A remoção biológica do nitrogênio amoniacal é 

realizada por vários grupos microbianos e depende da conversão de espécies 

reativas de nitrogênio a nitrogênio molecular (N2). Nesse sentido, a nitrificação, isto 

é, a oxidação do nitrogênio amoniacal a nitrato via nitrito, é a etapa intermediária 

comum a vários bioprocessos aplicados para a remoção deste poluente. 

Na nitrificação, diversos grupos microbianos interagem entre si. Os principais 

grupos de micro-organismos nitrificantes são as arqueas e as bactérias oxidantes da 

amônia e as bactérias oxidantes do nitrito. Além de associados à nitrificação, alguns 

micro-organismos nitrificantes podem ser aplicados também ao desenvolvimento de 

tecnologias mais econômicas e menos poluentes, geralmente baseadas na 

combinação de bioprocessos autotróficos. 

Os sistemas autotróficos, como aqueles que utilizam os bioprocessos de 

nitrificação ou oxidação anaeróbia da amônia (anammox), não requerem a adição 

externa de carbono orgânico e estão associados à menor produção de lodo 

excedente em comparação aos dependentes dos bioprocessos heterotróficos. Em 

função da elevada concentração de amônia e limitada quantidade de carbono 

orgânico biodegradável, a remoção autotrófica do nitrogênio pode ser 

particularmente vantajosa para o tratamento do lixiviado de aterro sanitário. No 

entanto, desafios persistem para a implementação 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 limitações, a engenharia de microbiomas pode ser aplicada para 

viabilizar a remoção autotrófica do nitrogênio amoniacal do lixiviado de aterro 

sanitário. Por meio de estratégias como o enriquecimento e a aclimatação da 

microbiota, o bioaumento e a manipulação das condições operacionais, micro-

organismos específicos podem ser selecionados, resultando em maiores eficiências 

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 sanitário mais eficientes e de menor 

custo. Além disso, para maior controle dos bioprocessos, é necessário determinar as 

condições operacionais e ambientais associadas ao tratamento desta água 

residuária que interferem no desenvolvimento da comunidade microbiana. 

Entretanto, a compreensão da diversidade e da ecofisiologia microbianas e o 

conhecimento dos fatores que moldam a comunidade microbiana em sistemas de 

tratamento de águas residuárias são limitados. Ademais, apesar da presença 

frequente em vários ambientes naturais e construídos, da diversidade filogenética e 

da versatilidade metabólica, ainda existe a necessidade de maior conhecimento e 

entendimento dos micro-organismos componentes do consórcio microbiano que 

realiza a remoção autotrófica do nitrogênio de águas residuárias. 

Para ampliar o conhecimento sobre a prevalência, diversidade e 

ecofisiologia dos micro-organismos responsáveis pela remoção autotrófica do 

nitrogênio de águas residuárias, podem ser aplicadas técnicas moleculares, como o 

sequenciamento de genes e porções gênicas, consideradas atualmente o “padrão 

ouro” para a investigação de comunidades microbianas complexas. 

Assim, o conhecimento produzido nesta pesquisa sobre a influência das 

estratégias de engenharia de microbiomas na comunidade microbiana pode ser 

aplicado para a obtenção de maiores eficiências de remoção autotrófica do 

nitrogênio amoniacal do lixiviado de aterro sanitário. Portanto, a partir dos resultados 

obtidos, pretende-se produzir efluentes com reduzido potencial poluidor, associados 

a menores riscos ambientais e à saúde humana. 
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1.1 OBJETIVOS 

 

1.1.1 Objetivo geral 

 

Investigar a tratabilidade do lixiviado de aterro sanitário por bioprocessos 

autotróficos e sob limitação de oxigênio dissolvido mediante implementação de 

estratégias de engenharia de microbiomas. 

 

1.1.2 Objetivos específicos 

 

a) Avaliar a eficiência e a estabilidade da remoção autotrófica do nitrogênio 

amoniacal do lixiviado de aterro sanitário sob diferentes condições operacionais 

e ambientais; 

b) analisar a composição, a dinâmica populacional e o arranjo estrutural das 

populações microbianas associadas à remoção autotrófica do nitrogênio 

amoniacal do lixiviado de aterro sanitário sob diferentes condições operacionais 

e ambientais; 

c) identificar as condições operacionais e ambientais associadas ao 

enriquecimento de micro-organismos autotróficos durante o tratamento do 

lixiviado de aterro sanitário; 

d) determinar o efeito do regime de aeração sobre as populações microbianas 

associadas à remoção autotrófica do nitrogênio amoniacal do lixiviado de aterro 

sanitário; 

e) estudar os efeitos do bioaumento sobre a eficiência e a estabilidade da 

remoção do nitrogênio amoniacal do lixiviado de aterro sanitário sob limitação 

da concentração de oxigênio dissolvido. 
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1.2 HIPÓTESE 

 

A remoção de nitrogênio amoniacal do lixiviado de aterro sanitário pode ser 

realizada por bioprocessos autotróficos e sob limitação de oxigênio dissolvido 

mediante implementação de estratégias de engenharia de microbiomas. 
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2 REVISÃO DA LITERATURA 
 

Nesta seção, são apresentados os bioprocessos aplicados à remoção do 

nitrogênio amoniacal de águas residuárias, em particular do lixiviado de aterro 

sanitário. Também são apresentados o referencial teórico e o estado da arte das 

pesquisas sobre a engenharia de microbiomas, com destaque para suas aplicações 

em sistemas de remoção do nitrogênio. 

 

2.1 LIXIVIADO DE ATERRO SANITÁRIO: GERAÇÃO E CARACTERÍSTICAS 

 

De acordo com o relatório da Associação Brasileira de Resíduos e Meio 

Ambiente (Abrema), em 2023 foram geradas cerca de 81 milhões de toneladas de 

resíduos sólidos urbanos (RSU) no Brasil, das quais 93,4% foram coletadas 

(Abrema, 2024). Após a coleta, os RSU devem ser encaminhados para tratamento, 

destinação e disposição final, cujos procedimentos no país são orientados pela 

Política Nacional de Resíduos Sólidos (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 disposição final em aterros sanitários (Brasil, 

2010). Diferentemente de aterros controlados e de lixões, os aterros sanitários são 

projetados e construídos para minimizar riscos de danos à saúde pública e ao meio 

ambiente. Os aterros sanitários dispõem de infraestrutura apropriada para 

aterramento de resíduos, drenagem, coleta e tratamento efluentes e gases (O’leary; 

Tchobanoglous, 2002; Abunama et al., 2021). 

Apesar das diretrizes da PNRS, muitas cidades brasileiras ainda não 

atendem à legislação, dispondo inadequadamente seus resíduos sólidos. Em 2023, 

das 71 milhões de toneladas de RSU coletadas, 58,5% foram destinadas a aterros 

sanitários, enquanto 41,5% a aterros controlados, valas e lixões (Abrema, 2024). 

Observam-se também disparidades em relação às regiões brasileiras: as regiões 

Sudeste e Sul destinaram cerca de 70% dos RSU para aterros sanitários, enquanto 

no Centro-Oeste, Norte e Nordeste, o índice foi inferior a 45% (Abrema, 2024). 

Além da necessidade de melhorar a conformidade com as diretrizes da 

PNRS e ampliar o número de aterros sanitários em todas as regiões do país, o 

gerenciamento adequado de resíduos enfrenta outros desafios significativos. 
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Embora sejam uma alternativa adequada para a disposição final de RSU, os aterros 

sanitários geram passivos ambientais. Nesse sentido, o lixiviado, ou chorume, 

efluente líquido dos aterros, é um dos passivos cujo gerenciamento requer maior 

atenção em função das suas características e do seu potencial poluidor. Mesmo 

após o encerramento de um aterro, o lixiviado continua a ser produzido por longos 

períodos, tipicamente 30 anos ou mais (O’leary; Tchobanoglous, 2002), exigindo 

tratamento contínuo. 

O lixiviado resulta da mistura do líquido originado da decomposição dos 

resíduos aterrados e da água da chuva infiltrada pela camada de cobertura do 

aterro. À medida que é gerado, o lixiviado percola e infiltra através das células que 

contêm os resíduos aterrados, lixiviando e arrastando substâncias orgânicas e 

inorgânicas, que passam a fazer parte da sua composição. 

O lixiviado de aterro sanitário oferece riscos ao ambiente e à saúde humana 

se não for adequadamente tratado, pois sua composição física e química é 

complexa e apresenta elevada carga poluidora. Além disso, o lixiviado de aterro 

sanitário pode apresentar efeito citotóxico, fitotóxico, mutagênico e genotóxico, tanto 

sobre humanos como outros organismos, e contaminar corpos hídricos e solos 

(Ernst et al., 1994; Toufexi et al., 2013; Baderna; Caloni; Benfenati, 2019; Anand; 

Palani, 2022). 

A composição do lixiviado de aterro sanitário é heterogênea e variável e está 

sujeita à influência de diversos fatores como hábitos da população, composição dos 

resíduos sólidos aterrados, idade do aterro e fatores climáticos e hidrogeológicos 

(Renou et al., 2008; Costa; Alfaia; Campos, 2019; Abunama et al., 2021; Lebron et 

al., 2021). Embora a concentração dos componentes do lixiviado possa variar entre 

diferentes aterros sanitários, a sua composição é geralmente caracterizada pela 

presença 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 inorgânicos e poluentes presentes em baixas concentrações, 

como íons de metais pesados (cádmio, chumbo, níquel, zinco, cobre, cromo, entre 

outros), hidrocarbonetos aromáticos, fenóis, pesticidas e resíduos de contaminantes 

de preocupação emergente como fármacos e produtos de cuidados pessoais; 

ii) matéria orgânica dissolvida, subdividida nas frações biodegradável e 

recalcitrante, esta última composta principalmente por ácidos húmicos e fúlvicos; 
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iii) substâncias inorgânicas em elevadas concentrações, como os íons 

cálcio, magnésio, sódio, potássio, cloreto, sulfato e fosfato. Nessa categoria também 

está incluído o nitrogênio amoniacal total, um dos principais poluentes constituintes 

dos lixiviados de aterro sanitário. 

 

2.1.1 Nitrogênio amoniacal total (NAT) 

 

No interior das células de um aterro sanitário, a maior parte do nitrogênio 

orgânico dos resíduos aterrados sofre biodegradação e é convertida a espécies 

inorgânicas, sobretudo a nitrogênio amoniacal (Ehrig, 1989; Kjeldsen et al., 2002; 

Zhao et al., 2017). O nitrogênio amoniacal total (NAT), composto pelo íon amônio 

(NH4 ) e pela amônia livre (NH3), representa, em média, entre 90 e 95% da 

concentração do nitrogênio total desta água residuária, enquanto espécies orgânicas 

de nitrogênio 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 

concentração tende a se manter estável independentemente da idade ou da fase 

operacional do aterro (Ehrig, 1989; Kjeldsen et al., 2002; Zhao et al., 2017). 

A concentração do NAT em lixiviados de aterros de diferentes países varia 

normalmente entre 500 e 2500 mg N L-1 (Bove et al., 2015; Zhao et al., 2017; 

Abunama et al., 2021; Wijekoon et al., 2022). Similarmente, em estudos brasileiros, 

a concentração do NAT em lixiviados, em geral, tem variado entre 150 e 2700 mg N 

L-1 (Silva; Dezotti; Sant’anna, 2004; Rocha; Braga; Braga, 2017; Costa; Alfaia; 

Campos, 2019). Concentrações mais elevadas de NAT, entre 2900 e 4100 mg N L-1, 

também já foram observadas em lixiviados de aterros sanitários brasileiros (Baettker 

et al., 2020; Latocheski, 2020; Morais, 2022). 

O lançamento de águas residuárias ricas em NAT em corpos hídricos 

receptores pode levar à depleção do oxigênio dissolvido e, subsequentemente, à 

morte de organismos aquáticos. O NAT também está associado à eutrofização de 

corpos hídricos, que, por sua vez, pode resultar na proliferação excessiva de algas e 

cianobactérias produtoras de toxinas, perda da biodiversidade aquática e 

degradação da qualidade da água (Smith; Tilman; Nekola, 1999; Le Moal et al., 

2019). O NAT e, particularmente, a amônia livre (NH3), pode ainda apresentar efeito 

tóxico sobre organismos aquáticos (Ernst et al., 1994; Clément; Janssen; Le Dû-

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 são caracterizados sobretudo pela presença de 

matéria orgânica de fácil biodegradação (Renou et al., 2008; Costa; Alfaia; Campos, 

2019). Por outro lado, os lixiviados estabilizados geralmente apresentam matéria 

orgânica predominantemente recalcitrante, composta principalmente por substâncias 

húmicas (Baettker et al., 2020; Zanona; Barquilha; Braga, 2023; Luo et al., 2024; 

Wang; Qiao, 2024). Além disso, os lixiviados estabilizados frequentemente contêm 

nitrogênio amoniacal em elevadas concentrações, da ordem de centenas a milhares 

de miligramas por litro (Kjeldsen et al., 2002; Renou et al., 2008). 

Assim, devido ao potencial impacto à saúde humana e ambiental e 

considerando a concentração elevada frequentemente observada em lixiviados de 

aterros sanitários, principalmente os estabilizados, o nitrogênio amoniacal é um dos 

principais poluentes que devem ser removidos antes do seu lançamento em corpos 

hídricos receptores. 

 

2.2 INOVAÇÕES NOS BIOPROCESSOS DE REMOÇÃO DO NITROGÊNIO 

AMONIACAL DE ÁGUAS RESIDUÁRIAS 

 

O aumento da geração de resíduos sólidos e a implementação de legislação 

ambiental mais rigorosa têm motivado o desenvolvimento de um número crescente 

de pesquisas que visam ao tratamento eficiente do lixiviado de aterro sanitário. 

Neste contexto, visando ao tratamento desta água residuária, nos últimos 45 anos, 

os bioprocessos estão entre as alternativas mais estudadas (Reshadi et al., 2021). 

Devido à composição complexa e variável, o lixiviado geralmente requer a 

combinação de diferentes métodos de tratamento como, por exemplo, os processos 

biológicos, físicos e/ou químicos (Renou et al., 2008; Costa; Alfaia; Campos, 2019; 

Al-Hazmi et al., 2024). Em geral, os bioprocessos de remoção do nitrogênio 

amoniacal apresentam menores custos comparados a alguns processos físicos ou 

químicos de tratamento, além de evitarem a adição de substâncias químicas 

potencialmente tóxicas e a geração de poluentes secundários (K. Wang et al., 2018; 

Luo et al., 2020; Rahimi; Modin; Mijakovic, 2020; Lebron et al., 2021; Ilmasari et al., 

2022; Wijekoon et al., 2022). Além disso, a combinação dos bioprocessos a 

estratégias de pré ou pós-tratamento pode acarretar redução geral dos custos para o 

tratamento do lixiviado (Kennedy; Lentz, 2000; Zayen; Schories; Sayadi, 2016). 
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A remoção biológica do nitrogênio amoniacal de águas residuárias envolve a 

ação conjunta de diferentes micro-organismos, que convertem espécies 

nitrogenadas em nitrogênio gasoso (N2), substância inócua. O nitrogênio pode existir 

em diferentes estados de oxidação, e várias reações são utilizadas sucessiva ou 

simultaneamente para a sua remoção na forma de N2 (FIGURA 2.1). 

Em função da fonte de carbono utilizada, os bioprocessos para a remoção 

do nitrogênio amoniacal dividem-se em autotróficos e heterotróficos (FIGURA 2.1). 

Micro-organismos autotróficos utilizam carbono inorgânico (CO2/HCO3
⁻), enquanto 

os heterotróficos utilizam matéria orgânica carbonácea. A maioria dos micro-

organismos participantes da remoção do nitrogênio conhecidos, incluindo as 

bactérias anammox, são autotróficos, enquanto os principais grupos microbianos 

associados à desnitrificação de aguas residuárias apresentam metabolismo 

heterotrófico (FIGURA 2.1). 

 
FIGURA 2.1 - PRINCIPAIS REAÇÕES ASSOCIADAS À REMOÇÃO BIOLÓGICA DO NITROGÊNIO 

AMONIACAL DE ÁGUAS RESIDUÁRIAS 
 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: setas pontilhadas indicam reações hipotéticas; anammox: oxidação anaeróbia da amônia. 
 

Em comparação aos bioprocessos heterotróficos, os autotróficos geram 

menos lodo excedente devido ao crescimento mais lento dos micro-organismos e 

não requerem a adição de carbono orgânico (Wang et al., 2022; Al-Hazmi et al., 

2023). Estas características contribuem para a redução dos custos operacionais 

associados aos bioprocessos autotróficos, sobretudo quando considerados o manejo 

e a disposição final da biomassa excedente e a suplementação de matéria orgânica 

por meio da adição de fontes externas como glicose, metanol, etanol e acetato, que 



27 

 

podem encarecer o tratamento, estando associadas aos bioprocessos heterotróficos, 

como a desnitrificação (Bonassa et al., 2021; Al-Hazmi et al., 2022). 

Apesar das vantagens, a escolha pelos bioprocessos autotróficos pode 

depender das características da água residuária. Um parâmetro comumente 

utilizado para avaliar a aplicabilidade dos bioprocessos autotróficos é a relação entre 

a concentração da demanda química de oxigênio (DQO), que reflete, indiretamente, 

a concentração de matéria orgânica, e a concentração do nitrogênio amoniacal 

(relação C/N). De acordo com alguns autores (Bonassa et al., 2021; Wang et al., 

2022), a adoção de bioprocessos autotróficos pode ser justificada em função de 

valores da relação C/N inferiores a 3,5 g DQO/g N, que indicam a baixa quantidade 

de matéria orgânica em relação à de nitrogênio amoniacal, como frequentemente 

observado em lixiviados de aterros sanitários. 

Os sistemas convencionais aplicadas para a remoção biológica do nitrogênio 

amoniacal de águas residuárias, como lodos ativados e lagoas de estabilização, 

dependem frequentemente da nitrificação autotrófica (reações 1 e 2, FIGURA 2.1) 

combinada à desnitrificação heterotrófica (reações 3 e 4, FIGURA 2.1), que podem 

ocorrer simultaneamente, em um único estágio, ou sucessivamente, em duas ou 

mais etapas. Na primeira etapa da nitrificação, o nitrogênio amoniacal é oxidado 

aerobicamente a nitrito, NO2
⁻ (nitritação, reação 1, FIGURA 2.1). Em seguida, o 

nitrito pode ser oxidado a nitrato (NO3
⁻), também aerobicamente (nitratação, reação 

2, FIGURA 2.1). Finalmente, sob condições anóxicas, o nitrato pode ser 

transformado em gás nitrogênio (N2) via desnitrificação, que compreende a 

desnitritação (reação 3, FIGURA 2.1) e a desnitratação (reação 4, FIGURA 2.1). 

A combinação entre nitrificação e desnitrificação é utilizada principalmente 

para a remoção do nitrogênio de águas residuárias com elevadas concentrações de 

matéria orgânica biodegradável, representada indiretamente pela DQO, com 

relações 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 concentração de carbono orgânico (Renou 

et al., 2008; Costa; Alfaia; Campos, 2019). No entanto, à medida que as células de 

um aterro envelhecem, a matéria orgânica sofre biodegradação e a sua 

concentração no lixiviado diminui consideravelmente, inviabilizando os bioprocessos 

heterotróficos, como aqueles dependentes da desnitrificação. 
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Além disso, a necessidade de aeração para a nitrificação completa, um 

bioprocesso aeróbio, resulta em elevado consumo energético (Daigger, 2014; 

Rahimi; Modin; Mijakovic, 2020). Devido ao uso energético intensivo, as estações de 

tratamento de águas residuárias figuram entre os maiores consumidores de energia 

e maiores emissores globais de gases de efeito estufa (Kampschreur et al., 2009; 

Wang et al., 2016; Ramírez-Melgarejo; Stringer, 2024). 

Para minimizar as limitações associadas aos sistemas convencionais, 

dependentes da nitrificação/desnitrificação, novos bioprocessos têm sido aplicados e 

combinados para o tratamento de águas residuárias. Esses bioprocessos baseiam-

se no “encurtamento” da nitrificação autotrófica (FIGURA 2.1), com a interrupção da 

oxidação do nitrogênio amoniacal na etapa de nitritação, causando o acúmulo 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 N2 por micro-organismos desnitrificantes, bactérias anammox ou outros 

(Ren et al., 2020; Mai et al., 2021). 

A nitrificação autotrófica parcial, interrompida na etapa de produção do 

nitrito, requer menos energia e oxigênio do que a nitrificação completa, resultando 

na redução dos custos operacionais e menor emissão de gases de efeito estufa 

(Daigger, 2014; Miao et al., 2019). Exemplos de bioprocessos dependentes da 

nitrificação parcial são a nitritação associada ao processo anammox e a nitritação 

combinada à desnitritação (reações 1 e 4, FIGURA 2.1). Comparada à nitrificação 

completa, a combinação nitrificação parcial/anammox pode reduzir até 65% dos 

custos com aeração e até 90% das emissões de gases de efeito estufa (Al-Hazmi et 

al., 2023). Por outro lado, quando associada à desnitritação, a nitrificação parcial 

reduz a demanda de carbono orgânico entre 40% e 60% (Bonassa et al., 2021). 

Outra alternativa aos bioprocessos convencionais é a desnitrificação parcial 

combinada ao processo anammox, sendo também dependente do acúmulo de 

nitrito. Na desnitrificação parcial, o nitrato é reduzido a nitrito, geralmente por micro-

organismos desnitrificantes heterotróficos. O nitrito, por vez, é utilizado pelas 

bactérias anammox e transformado, juntamente com o nitrogênio amoniacal, em N2 

(FIGURA 2.1). A combinação desnitrificação parcial/anammox também implica na 

redução de custos para o tratamento de águas residuárias por envolver um 

bioprocesso autotrófico (anammox) e não necessitar de aeração (Al-Hazmi et al., 
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2023; Hou et al., 2024). Além disso, a quantidade de matéria orgânica necessária é 

menor em comparação com a desnitrificação completa (Du et al., 2019). 

Combinações de bioprocessos como nitrificação parcial/anammox, 

nitrificação parcial/desnitrificação e desnitrificação parcial/anammox podem ocorrer 

em um único estágio ou em múltiplas etapas. Além disso, a tecnologia escolhida 

pode variar, e diversos sistemas têm sido aplicados, como os reatores em bateladas 

sequenciais, reatores de biofilme e biorreatores com biomassa granular. 

Para a remoção do nitrogênio de lixiviado de aterro sanitário, por exemplo, 

Magrí e colaboradores (2021) avaliaram a combinação entre a nitrificação parcial e o 

processo anammox em dois reatores em bateladas sequenciais em série, tendo 

alcançado eficiência de remoção do nitrogênio superior a 85% ao longo de mais de 

900 dias. Similarmente, Zhang e colaboradores (2022) obtiveram eficiência de 

remoção do nitrogênio superior a 99% após 200 dias de operação de três 

biorreatores em bateladas sequenciais em série combinando nitrificação parcial, 

fermentação de lodo associada à desnitrificação e processo anammox. Por sua vez, 

Wu e colaboradores (2024) utilizaram, simultaneamente, a nitrificação parcial, o 

processo anammox e a desnitrificação em um único reator de biofilme, tendo obtido 

valores próximos a 100% de eficiência na remoção do nitrogênio amoniacal. 

Apesar das vantagens e do crescente interesse em relação aos 

bioprocessos que dependem do acúmulo do nitrito para a remoção do nitrogênio de 

águas residuárias, a sua aplicação em estações de tratamento ainda é limitada 

(Wang et al., 2022). Um dos principais desafios para a implementação desses 

bioprocessos é assegurar a estabilidade na produção do nitrito e garantir sua 

concentração elevada no meio reacional (Al-Hazmi et al., 2022; Wang et al., 2022). 

Para manter a concentração de nitrito necessária aos bioprocessos de 

remoção do nitrogênio amoniacal, é fundamental controlar a atividade dos diferentes 

micro-organismos envolvidos. Durante a nitrificação, o nitrogênio amoniacal é 

primeiramente oxidado a nitrito por bactérias (BOA) ou arqueas (AOA) oxidantes da 

amônia (FIGURA 2.2). Em seguida, o nitrito é 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 amônia a nitrato via nitrito, as 

bactérias comammox (do inglês complete ammonia oxidizers, FIGURA 2.2). 
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FIGURA 2.2 – PRINCIPAIS GRUPOS DE MICRO-ORGANISMOS NITRIFICANTES 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: NAT: nitrogênio amoniacal total; BOA: bactérias oxidantes da amônia; AOA: arqueas 
oxidantes da amônia; BON: bactérias oxidantes de nitrito; comammox: complete ammonia oxidizers 

(oxidantes completas da amônia). 
 

As bactérias oxidantes da amônia (BOA) foram descobertas há 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 às classes Betaproteobacteria e Gammaproteobacteria (FIGURA 2.3). 

 
FIGURA 2.3 – PRINCIPAIS GRUPOS TAXONÔMICOS DE BACTÉRIAS OXIDANTES DE AMÔNIA 

 
FONTE: a autora (2024), com base em Head e colaboradores (1993) 

NOTA: o grupo de maior relevância para a remoção do nitrogênio amoniacal de águas residuárias é 
indicado por um asterisco (*). Para maior clareza, táxons intermediários foram omitidos da ilustração. 
 

As BOA ocupam diversos habitats e são abundantes em ambientes 

aquáticos, terrestres e construídos (Koops; Pommerening-Röser, 2001; Kowalchuk; 

Stephen, 2001; Prosser; Head; Stein, 2014). As BOA pertencentes à classe 

Gammaproteobacteria são detectadas sobretudo em ambientes marinhos e salinos e 

não são frequentemente encontradas em sistemas de remoção do nitrogênio 

amoniacal (Koops; Pommerening-Röser, 2001; Kowalchuk; Stephen, 2001). As BOA 
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do gênero Nitrosospira também são prevalentes em ambientes marinhos (Prosser; 

Head; Stein, 2014). 

Membros da classe Betaproteobacteria, particularmente do gênero 

Nitrosomonas, são as BOA mais abundantes em sistemas de tratamento de águas 

residuárias (Fan et al., 2017; Li et al., 2020; Yang et al., 2020a; Zheng et al., 2021). 

Em geral, as bactérias do gênero Nitrosomonas apresentam menor afinidade pela 

amônia comparadas a outros micro-organismos nitrificantes (Kits et al., 2017; Jung 

et al., 2021; Martinez-Rabert et al., 2022). Por isso, são geralmente abundantes em 

ambientes eutróficos e podem tolerar elevadas concentrações de nitrogênio 

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, 

intermediário-chave para diversos bioprocessos de remoção do nitrogênio 

amoniacal, as BOA estão entre os maiores emissores de gases poluentes. Durante a 

oxidação aeróbia da amônia, essas bactérias liberam óxido nitroso (N2O) e óxido 

nítrico (NO) como subprodutos metabólicos (Caranto; Lancaster, 2017; Han et al., 

2021). O N2O é um dos principais gases de efeito estufa emitidos em estações de 

tratamento de águas residuárias, enquanto o NO contribui para a produção de 

ozônio troposférico e de chuva ácida (Kampschreur et al., 2009; Law et al., 2012). 

Considerando as limitações associadas às BOA, estudos sobre outros micro-

organismos nitrificantes têm se destacado, como o das arqueas oxidantes da 

amônia (AOA). O metabolismo desses micro-organismos pode ser aplicado em 

sistemas de remoção do nitrogênio amoniacal que apresentam vantagens como a 

menor emissão de gases poluentes. 

Descobertas apenas em 2004, todas as AOA conhecidas pertencem à 

classe Nitrososphaeria do filo Thermoproteota (Alves et al., 2018). As AOA figuram 

entre os micro-organismos oxidantes da amônia mais abundantes em ecossistemas 

marinhos e de água doce, sedimentos, solos e fontes geotermais, podendo ser 

encontrados representantes acidófilos e termofílicos (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 amônia e é adaptada a condições oligotróficas, colonizando ambientes 

em que a amônia está presente em baixas concentrações, 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 são geralmente menos abundantes em sistemas 

aplicados à remoção do nitrogênio amoniacal do que as BOA (Mussmann et al., 

2011; Gao et al., 2013; Spasov et al., 2020; Zhou, X. et al., 2021). 

Devido à capacidade de oxidar a amônia em baixas concentrações de 

oxigênio dissolvido, isto é, inferiores a 1 mg O2 L-1, as AOA podem ser eficazes em 

sistemas de remoção de nitrogênio com aeração reduzida. Além disso, podem 

biotransformar e degradar compostos como pesticidas e fármacos, apresentando 

potencial para o tratamento avançado de águas residuárias e remoção de 

micropoluentes (Su et al., 2021; Zhou, L. J. et al., 2021). Também produzem 

quantidades significativamente menores de N2O e NO comparadas às 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 

abundância e a atividade das AOA em sistemas aplicados à remoção do nitrogênio 

de águas residuárias são ainda pouco conhecidos. Enquanto a compreensão sobre 

as AOA é limitada, o avanço na identificação de novos grupos microbianos, como as 

bactérias comammox, também tem criado oportunidades para o desenvolvimento de 

bioprocessos mais econômicos e menos poluentes. 

Até 2015, acreditava-se que a nitrificação exigia a ação de dois grupos 

microbianos: os oxidantes da amônia, que realizam a nitritação, e as bactérias 

oxidantes do nitrito, responsáveis pela nitratação. Porém, esse paradigma foi 

rompido com a identificação das bactérias comammox (oxidantes completas da 

amônia, do inglês complete ammonia oxidizers), capazes de realizar ambas as 

etapas da nitrificação (Daims et al., 2015; Van Kessel et al., 2015). As bactérias 

comammox pertencem à linhagem II do gênero Nitrospira e são encontradas em 

ambientes naturais e construídos, incluindo estações de tratamento de águas 

residuárias (Lawson; Lücker, 2018; Koch; Van Kessel; Lücker, 2019). 

Estudos de cinética de oxidação da amônia sugerem que esses organismos 

são geralmente adaptados a condições oligotróficas. Culturas puras ou enriquecidas 

com bactérias comammox apresentaram elevada afinidade pela amônia, o que 

indica que esses organismos seriam favorecidos em ambientes com baixas 

concentrações desse substrato, da ordem de microgramas de nitrogênio por litro 

(Kits et al., 2017; Sakoula et al., 2020; Martinez-Rabert et al., 2022). 
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Contudo, análises moleculares indicam que as bactérias comammox podem 

superar numericamente as BOA e AOA em ambientes que apresentem 

concentrações mais elevadas de amônia, variando entre dezenas a centenas de 

miligramas por litro, como estações 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 remoção do nitrogênio de águas residuárias. 

Além disso, as bactérias comammox podem contribuir para a diminuição da poluição 

associada aos bioprocessos, com emissões de óxido nítrico (N2O) e óxido nitroso 

(NO) menores em comparação com as BOA (Kits et al., 2019; Han et al., 2021). 

As bactérias comammox também se destacam por sua adaptação a baixas 

concentrações de oxigênio dissolvido, isto é, inferiores a 1 mg O2 L-1. De acordo com 

Camejo e colaboradores (2017), as bactérias comammox foram os organismos 

oxidantes de amônia prevalentes em um biorreator operado sob concentração de 

oxigênio dissolvido inferior a 0,6 mg L-1. Similarmente, um genoma associado a 

bactérias comammox foi recuperado de um tanque anaeróbio utilizado para o 

tratamento de águas residuárias, para o qual a concentração média de oxigênio 

dissolvido era de 0,02 mg L-1 (Yang et al., 2020b). A adaptação desses organismos a 

condições microaeróbias pode ser aproveitada em sistemas de remoção de 

nitrogênio amoniacal com aeração reduzida para diminuir a demanda energética 

(Roots et al., 2019; Ren et al., 2020; Wen; Lechevallier; Tao, 2020). 

Além disso, sob condições microaeróbias, as bactérias comammox podem 

coexistir com micro-organismos sensíveis ao oxigênio, como os desnitrificantes e as 

bactérias anammox (Ren et al., 2020; Gottshall et al., 2021; Cui et al., 2023). Por 

exemplo, eficiências de remoção de nitrogênio entre 70% e 99% foram obtidas para 

biorreatores de nitrificação parcial/anammox para tratamento de efluente da digestão 

de lodos (Wu et al., 2019a) e de meio sintético (Shao; Wu, 2021). Em ambos os 

estudos, as bactérias comammox coexistiram com bactérias anammox. 

Similarmente, bactérias comammox foram cocultivadas com micro-organismos 

anammox, sendo que a coexistência desses grupos resultou na remoção quase 

completa do nitrogênio amoniacal do meio mineral utilizado para a incubação 

(Gottshall et al., 2021). 

Outra aplicação potencial das bactérias comammox é a biotransformação de 

micropoluentes presentes em águas residuárias. Alguns autores reportam que as 

bactérias comammox foram capazes de biotransformar, por exemplo, fármacos e 
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pesticidas em concentrações comuns em estações de tratamento (Han et al., 2019; 

Su et al., 2021; Zhou, L. J. et al., 2021). Recentemente, foi detectada a capacidade 

de utilização da guanidina como única fonte de energia e carbono por bactérias 

comammox (Palatinszky et al., 2024). A guanidina é a base estrutural para a síntese 

do medicamento antidiabético metformina, considerado um contaminante de 

preocupação emergente. Assim, o metabolismo das bactérias comammox poderia 

ser aplicado para a degradação da metformina em estações de tratamento de águas 

residuárias e outros sistemas. 

Para o sucesso dos bioprocessos que dependem do acúmulo de nitrito, é 

crucial estimular a atividade dos micro-organismos oxidantes da amônia, como as 

BOA, as AOA e as bactérias comammox, aproveitando ao máximo seu potencial 

metabólico. No entanto, a eficiência e a estabilidade dos sistemas de remoção do 

nitrogênio 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 acúmulo de nitrito, as BON precisam ser 

inibidas para evitar a conversão do nitrito em nitrato. 

Filogeneticamente, as BON são mais diversificadas que as bactérias e 

arqueas oxidantes da amônia e estão afiliadas a seis gêneros principais (FIGURA 

2.4). Recentemente, cinco gêneros 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 TAXONÔMICOS DE BACTÉRIAS OXIDANTES DE NITRITO 

 
FONTE: a autora (2024), com base em Daims, Lücker e Wagner (2016) 

NOTA: os grupos de maior relevância para a remoção do nitrogênio amoniacal de águas residuárias 
são indicados por um asterisco (*). Para maior clareza, táxons intermediários foram omitidos da 

ilustração; Ca.: Candidatus. 
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O gênero 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 gêneros candidatos pertencentes ao 

filo Chloroflexota (“Ca. Nitrotheca” e “Ca. Nitrocaldera”) foram identificadas em fontes 

termais e são extremófilas (Spieck et al., 2020). Por outro lado, bactérias dos 

gêneros Nitrobacter, “Candidatus Nitrotoga”, Nitrolancea e Nitrospira estão 

presentes em ambientes aquáticos e terrestres e são frequentemente detectadas em 

estações de tratamento de águas residuárias (Daims; Lücker; Wagner, 2016). 

Vários estudos das comunidades microbianas de sistemas de tratamento de 

águas residuárias indicam que Nitrospira é frequentemente o gênero prevalente de 

BON (Maixner et al., 2006; Chao et al., 2016; Wu et al., 2019b; Kim; Behrens; 

Lapara, 2021). As BON do gênero Nitrobacter também são detectadas em sistemas 

de tratamento águas residuárias, embora geralmente em menor abundância que as 

do gênero Nitrospira (Coskuner; Curtis, 2002; Huang et al., 2010; Winkler et al., 

2012; Antwi et al., 2020). 

Apesar da predominância de Nitrospira e Nitrobacter em sistemas de 

tratamento, outros gêneros de BON também são relevantes para os bioprocessos de 

remoção do nitrogênio de águas residuárias. Por exemplo, o gênero “Candidatus 

Nitrotoga”, ainda não completamente descrito, tem sido detectado em estações de 

tratamento de águas residuárias juntamente com Nitrospira, embora geralmente em 

menor abundância (Lücker et al., 2015; Kitzinger et al., 2018; Kim; Behrens; Lapara, 

2021; Kim et al., 2021). Bactérias do gênero Nitrolancea foram isoladas pela primeira 

vez em um biorreator aplicado à nitrificação (Sorokin et al., 2012) e também podem 

competir com BON de outros gêneros em sistemas de tratamento. 

Esses diferentes gêneros de BON relevantes para a remoção do nitrogênio 

amoniacal apresentam características fisiológicas e metabólicas distintas que lhes 

permitem ocupar nichos específicos em sistemas de tratamento de águas 

residuárias. Devido a sua diversidade e versatilidade metabólica, esses micro-

organismos podem adaptar-se a variadas condições ambientais e operacionais. 

Essas condições, por sua vez, podem favorecer a seleção de certos gêneros de 

BON em detrimento de outros (QUADRO 2.1). 
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QUADRO 2.1 – CONDIÇÕES ASSOCIADAS À PREVALÊNCIA DAS BON RELEVANTES PARA O 
TRATAMENTO DE ÁGUAS RESIDUÁRIAS 

Gênero Condições associadas à prevalência em 
sistemas de tratamento Referências 

Nitrospira - Baixas concentrações de nitrito (< 50 mg N L-1) 
- Baixas concentrações de OD (< 1 mg L-1) 

Blackburne et al., 2007; Nowka; 
Daims; Spieck, 2015; Park; Park; 
Chandran, 2017; Ushiki et al., 
2017; Martinez-Rabert et al., 2022 

Nitrobacter 

- Elevadas concentrações de nitrito (≥ 50 mg N L-1) 
- Elevadas concentrações de OD (≥ 1 mg L-1) 
- Tolerância a elevadas concentrações de  
amônia livre (≥ 50 mg N L-1) 
- Tolerância a elevadas concentrações de  
ácido nitroso (≥ 1 mg N L-1) 

Blackburne et al., 2007; Nowka et 
al., 2015; Cao; Van Loosdrecht; 
Daigger, 2017; Ushiki et al., 2017; 
Duan et al., 2019; Wang et al., 
2020; Martinez-Rabert et al., 2022 

“Ca. 
Nitrotoga” 

- Baixas temperaturas (< 20 °C) 
- Elevadas concentrações de nitrito (≥ 50 mg N L-1) 
- Elevadas concentrações de OD (≥ 1 mg L-1) 
- Tolerância a elevadas concentrações de  
amônia livre (≥ 50 mg N L-1) 
- Tolerância a elevadas concentrações de  
ácido nitroso (≥ 1 mg N L-1) 

Alawi et al., 2007; 2009; Lücker et 
al., 2015; Ma et al., 2017; Kitzinger 
et al., 2018; Navada et al., 2019; 
Wegen; Nowka; Spieck, 2019; Li et 
al., 2020; Kim et al., 2021; Spieck; 
Wegen; Keuter, 2021; Wang et al., 
2021 

Nitrolancea 

- Elevadas temperaturas (> 37 °C) 
- Elevadas concentrações de nitrito (≥ 50 mg N L-1) 
- Tolerância a elevadas concentrações de  
amônia livre (≥ 50 mg N L-1) 

Sorokin et al., 2012, 2014; Jiang et 
al., 2021a 

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

 

Devido à diversidade e versatilidade metabólica, diversos gêneros de BON 

podem coexistir em sistemas de tratamento de águas residuárias. A coexistência 

resulta em redundância funcional, ou seja, a realização da mesma função 

metabólica, como a oxidação de nitrito a nitrato, por diferentes grupos taxonômicos. 

Por sua vez, a redundância funcional garante a estabilidade da função microbiana 

mesmo sob condições dinâmicas ou estressantes, pois micro-organismos com 

funções similares podem compensar as perdas de algumas populações microbianas 

(Louca et al., 2018). Assim, a presença de BON com funções redundantes pode 

dificultar o controle da atividade desses micro-organismos, especialmente em 

sistemas que dependem da nitrificação parcial ou do acúmulo de nitrito. 

Um dos principais entraves para a implementação dos bioprocessos 

dependentes do acúmulo do nitrito é promover a inibição efetiva e duradoura das 

BON, especialmente em sistemas de tratamento que operam com baixas 

concentrações de nitrogênio amoniacal (< 50 mg N L-1) (Wang et al., 2022; Z. Su et 

al., 2023). Portanto, além de estimular a atividade dos micro-organismos oxidantes 

da amônia, são necessárias abordagens eficazes para inibir a atividade das BON em 

sistemas de tratamento de águas residuárias. Nesse contexto, as estratégias de 
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engenharia de microbiomas podem oferecer soluções para garantir a eficiência e a 

estabilidade dos bioprocessos dependentes do acúmulo de nitrito. 

 

2.3 ENGENHARIA DE MICROBIOMAS: APLICAÇÕES PARA A REMOÇÃO DO 

NITROGÊNIO AMONIACAL DE ÁGUAS RESIDUÁRIAS 

 

Um microbioma pode ser definido como a comunidade microbiana presente 

em um habitat, com características físicas e químicas próprias (Berg et al., 2020). 

Em um microbioma, as populações microbianas, compostas por múltiplas espécies 

de bactérias, arqueas, fungos, microalgas e pequenos protistas, interagem entre si e 

com o ambiente para realizar funções específicas. No saneamento, por exemplo, os 

microbiomas podem ser projetados e utilizados para desempenhar funções como a 

biotransformação e remoção de poluentes e a biorremediação de solos e corpos 

hídricos (Xiong et al.; 2024). 

Para otimizar o desempenho de um sistema biológico ou direcionar as 

funções realizadas pela comunidade microbiana para atender a um objetivo 

específico, é possível alterar a composição dos microbiomas, processo conhecido 

como engenharia de microbiomas. As abordagens da engenharia de microbiomas 

são 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 dispõe de diversas estratégias para a engenharia do 

microbioma-alvo. Para a remoção do nitrogênio amoniacal de águas residuárias, 

essas estratégias podem ser utilizadas, por exemplo, para a seleção dos micro-

organismos com funções desejadas, como as bactérias oxidantes da amônia (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 

acúmulo do nitrito. 
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FIGURA 2.5 – ESTRATÉGIAS DA ENGENHARIA DE MICROBIOMAS E APLICAÇÃO PARA A 
REMOÇÃO DO NITROGÊNIO DE ÁGUAS RESIDUÁRIAS 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: AOA: arqueas oxidantes da amônia; BOA: bactérias oxidantes da amônia; BON: bactérias 
oxidantes do nitrito; anammox: bactérias anaeróbias oxidantes da amônia. 

 

Na abordagem “de baixo para cima”, um consórcio microbiano é construído 

artificialmente a partir da combinação de linhagens microbianas naturais ou 

modificadas geneticamente por meio da biologia sintética (FIGURA 2.6). 

Primeiramente, são selecionados os micro-organismos com características 

metabólicas e fisiológicas conhecidas. A seguir, o consórcio microbiano com a 

função desejada, como a remoção de um poluente, é artificialmente construído a 

partir da reunião dos micro-organismos selecionados. Finalmente, o consórcio 

microbiano sintético é introduzido no microbioma que se deseja manipular (Hu et al.; 

2022; Silverstein; Segrè; 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 são modificados para 

reprogramar sequências regulatórias, modificar a expressão de genes-chave, ajustar 

vias metabólicas ou regular a comunicação entre os micro-organismos de uma 

comunidade (Zhang et al., 2020). Estas estratégias permitem introduzir novas 

funções no microbioma, otimizar a eficiência dos bioprocessos ou até criar novos 

sistemas biológicos com funções inexistentes naturalmente (Lawson, 2021; 

Silverstein; Segrè; Bhatnagar, 2023; Jones et al., 2024). Também é possível 

construir microbiomas capazes de degradar poluentes para os quais os microbiomas 

naturais não são eficientes, como pesticidas e outras substâncias orgânicas 

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 

 
FONTE: a autora (2024) 

 

Apesar do potencial, as estratégias baseadas em biologia sintética são 

raramente aplicadas em sistemas de tratamento de águas residuárias em escala 

plena. Isso ocorre devido ao elevado custo, à falta de regulamentação sobre o uso 

de tecnologias de edição genética e ao risco de escape acidental dos micro-

organismos geneticamente modificados, o que poderia causar o desequilíbrio dos 

ecossistemas afetados (Hu et al., 2022; Silverstein; Segrè; Bhatnagar, 2023; Jones 

et al., 2024). Além disso, embora a construção de consórcios microbianos 

modificados geneticamente seja bem-sucedida sob condições laboratoriais 

controladas, essa estratégia frequentemente apresenta falhas em aplicações como o 

tratamento de águas residuárias sob condições dinâmicas reais (Herrero; Stuckey, 

2015; Zhang et al., 2020; Xiong et al., 2024). 

Diante dessas limitações, o bioaumento apresenta-se como uma das 

principais estratégias da abordagem “de baixo para cima” na engenharia de 

microbiomas aplicada para o tratamento de águas residuárias (Raper et al., 2018; 

Lawson et al., 2019). A estratégia do bioaumento é baseada na inoculação de micro-

organismos exógenos a um microbioma natural. O bioaumento pode ser realizado a 
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partir da inoculação de uma ou poucas espécies em um sistema, como um 

biorreator, ou da introdução de consórcios microbianos inteiros. 

O bioaumento realizado a partir da inoculação de um consórcio microbiano 

no microbioma-alvo permite preservar as interações interespecíficas e a dinâmica de 

cooperação e competição necessárias para o funcionamento eficiente de diversos 

bioprocessos. Por isso, a inoculação de culturas puras, contendo uma única 

linhagem microbiana, tende a ser menos efetiva e mais suscetível à variabilidade 

das condições ambientais que o bioaumento realizado com um consórcio microbiano 

composto por múltiplas espécies, especialmente para o tratamento de águas 

residuárias de composição complexa (Raper et al., 2018; Zhang et al., 2020; Albright 

et al., 2022; Silverstein; Segrè; Bhatnagar, 2023). 

O inóculo utilizado para o bioaumento pode ser composto para apresentar 

funções específicas. Em sistemas de tratamento de águas residuárias, o bioaumento 

está associado à maior estabilidade e eficiência dos bioprocessos de remoção de 

poluentes, melhor sedimentabilidade da biomassa, menores tempos de partida e 

maior resistência a choques devidos à variação das condições 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 está a simplicidade de implementação e o baixo custo, visto que não 

utiliza tecnologias onerosas como as da biologia sintética (Herrero; Stuckey, 2015; 

Raper et al., 2018). 

Para reduzir ainda mais os custos do bioaumento, o inóculo pode ser 

produzido a partir da biomassa de sistemas já operantes. A prática de selecionar 

micro-organismos nativos do próprio microbioma-alvo para o bioaumento é 

corriqueira, pois aumenta a chance de sobrevivência e adaptação da microbiota 

exógena (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 à nitrificação de esgoto sanitário para o 

bioaumento. Os autores observaram aumento na taxa de remoção do nitrogênio 

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 

permanência dos micro-organismos exógenos no sistema-alvo, devido a sua 
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sensibilidade a perturbações ambientais e à competição com a microbiota nativa 

(Herrero; Stuckey, 2015; Raper et al., 2018; Albright et al., 2022). Estas limitações 

podem ser contornadas com o aumento da quantidade de biomassa inoculada e 

repetição periódica do bioaumento. Além disso, o bioaumento pode ser combinado 

com estratégias da abordagem “de cima para baixo”, como a aclimatação prévia do 

inóculo e o enriquecimento dos micro-organismos adaptados às condições do 

sistema-alvo (Herrero, Stuckey, 2015; Raper et al., 2018). 

Devido às limitações da abordagem “de baixo para cima”, a abordagem “de 

cima para baixo” é mais comumente utilizada na engenharia de microbiomas 

aplicada ao tratamento de águas residuárias (Lawson et al., 2019; Xiong et al., 

2024). A abordagem “de cima para baixo” baseia-se na manipulação do ambiente 

para direcionar o microbioma para a função desejada, partindo de um microbioma 

natural já estabelecido (FIGURA 2.6). Nesta abordagem, o microbioma com a função 

desejada é construído a partir da modificação da comunidade microbiana nativa por 

meio de estratégias como a aclimatação da microbiota e a manipulação das 

condições operacionais e ambientais para selecionar populações específicas (Hu et 

al.; 2022; Silverstein; Segrè; Bhatnagar, 2023). 

Na aclimatação, uma das estratégias da abordagem “de cima para baixo”, a 

microbiota é exposta de maneira controlada a condições físicas e químicas 

específicas, resultando na adaptação do microbioma. Por sua vez, a adaptação do 

microbioma para a função desejada pode ocorrer por meio da seleção e 

enriquecimento, isto é, aumento populacional, dos micro-organismos tolerantes às 

condições impostas. ou por mecanismos adaptativos naturais da própria microbiota. 

A aclimatação pode ser especialmente útil para o tratamento de águas 

residuárias com elevada concentração de nitrogênio amoniacal, como o lixiviado de 

aterro sanitário. Elevadas concentrações de nitrogênio amoniacal (por exemplo, 

superiores a 50 mg N L-1) podem inibir a microbiota e comprometer os bioprocessos 

dependentes da nitrificação. Contudo, a aclimatação e exposição gradual da 

comunidade microbiana a concentrações crescentes de nitrogênio amoniacal podem 

resultar na seleção de micro-organismos tolerantes ou adaptados a grandes 

quantidades dessa substância (Wang et al., 2010; Park et al., 2022). 

Além disso, a aclimatação da microbiota também pode favorecer a remoção 

do nitrogênio amoniacal de águas residuárias 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 estações 

de tratamento durante o inverno ou sob condições de elevada amplitude térmica 

(Gonzalez-Martinez et al., 2016; Huo et al., 2020). 

A aclimatação também pode ser utilizada para favorecer o tratamento de 

águas residuárias industriais ou que sejam potencialmente tóxicas. Por exemplo, 

Hira e colaboradores (2018) obtiveram, por meio da aclimatação da microbiota do 

lodo de uma lagoa, o enriquecimento, isto é, o aumento populacional, de micro-

organismos nitrificantes para o tratamento de lixiviado de aterro sanitário. Por sua 

vez, Zou e colaboradores (2020) realizaram a aclimatação da biomassa nitrificante 

de um sistema de lodos ativados ao 2,4,6-triclorofenol, um fenol clorado 

potencialmente tóxico encontrado em águas residuárias industriais. Como resultado, 

foi observado que a biomassa aclimatada apresentou taxa de nitrificação mais de 

duas vezes superior à da biomassa não aclimatada quando exposta ao poluente. 

Apesar de ser uma alternativa de baixo custo devido à realização nos 

próprios sistemas de tratamento, a aclimatação 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 função do crescimento lento dos micro-organismos 

envolvidos, o tempo necessário até a adaptação microbiana pode ser ainda mais 

longo em sistemas de remoção autotrófica do nitrogênio amoniacal. Assim, devido 

às limitações, a aclimatação pode ser combinada a outras estratégias da engenharia 

de microbiomas para acelerar a partida e a estabilização dos sistemas de remoção 

do nitrogênio amoniacal. 

Além da aclimatação, a seleção de micro-organismos com características 

específicas pode ser realizada a partir da manipulação das condições ambientais e 

operacionais, resultando no enriquecimento, isto é, no aumento, das populações 

microbianas desejadas. Por meio do enriquecimento, grupos microbianos 

especializados em determinadas funções são favorecidos a partir da exposição da 

comunidade microbiana nativa de um microbioma a condições seletivas como pH, 

temperatura e presença de nutrientes (Zhang et al., 2020). O enriquecimento 

também pode contribuir para o aumento da abundância de micro-organismos raros 

ou desconhecidos, o que possibilita o aproveitamento de funções metabólicas do 

microbioma-alvo que, de outra forma, seriam negligenciadas (Silverstein; Segrè; 

Bhatnagar, 2023). 
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O enriquecimento é particularmente aplicável para a engenharia de 

microbiomas em que os diferentes grupos de micro-organismos apresentam 

diferenças fisiológicas significativas entre si (Lawson et al., 2019). Quando os grupos 

microbianos apresentam características distintivas, como nos microbiomas 

associados à remoção do nitrogênio, o enriquecimento pode ajudar a selecionar os 

grupos mais adequados para uma função específica. 

Por exemplo, a distinta capacidade das bactérias comammox para hidrolisar 

ureia e utilizá-la como fonte de nitrogênio 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 população de bactérias 

comammox durante a incubação de amostras de biofilme de uma estação de 

tratamento de água com ureia. Em contrapartida, Cui e colaboradores (2023) 

enriqueceram as bactérias comammox a partir do estabelecimento de condições 

microaeróbias, aproveitando a sua capacidade de sobreviver sob baixas 

concentrações de oxigênio dissolvido (< 1 mg O2 L-1). Esses micro-organismos, por 

vez, podem contribuir para bioprocessos de remoção do nitrogênio menos poluentes 

e mais econômicos, como discutido previamente. 

De maneira análoga, Dan e colaboradores (2024) exploraram as diferenças 

na velocidade de consumo do oxigênio dissolvido pela microbiota nitrificante para 

enriquecer as bactérias oxidantes da amônia (BOA) em um sistema aplicado à 

nitrificação parcial de esgoto sanitário. As BOA apresentam, em geral, menores 

afinidades por oxigênio, consumindo-o mais rapidamente do que outros organismos 

nitrificantes quando sua concentração é elevada. Os autores aplicaram elevadas 

concentrações de oxigênio dissolvido, próximas à saturação, resultando no 

enriquecimento das BOA. O acúmulo de nitrito permaneceu elevado por mais de 200 

dias e a eficiência média de remoção do nitrogênio amoniacal foi de 98,5%. 

O enriquecimento também pode ser aplicado para viabilizar os bioprocessos 

dependentes do acúmulo de nitrito, cujo principal obstáculo é a presença das 

bactérias oxidantes do nitrito (BON). Para inibir as BON e reduzir sua taxa de 

crescimento, uma estratégia eficaz é estimular a competição 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 

específicos, a disponibilidade de nitrito diminui. Assim, com menos nitrito disponível, 
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o crescimento celular das BON é retardado, resultando em menor oportunidade para 

a sua proliferação. 

Em sistemas de tratamento de águas residuárias, o enriquecimento também 

pode ser utilizado para a produção de biomassa para o bioaumento ou para a 

partida de biorreatores. Alguns micro-organismos cruciais para os bioprocessos 

dependentes do acúmulo de nitrito, como as bactérias anammox, apresentam 

tempos de duplicação 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 períodos de 

até 200 dias (Bagchi; Biswas; Nandy, 2010; Hou et al., 2024). Logo, a inoculação ou 

o bioaumento com biomassa previamente enriquecida pode acelerar o 

estabelecimento dos bioprocessos de remoção do nitrogênio. 

Por exemplo, Su, Y. e colaboradores (2023) inocularam biomassa 

enriquecida em micro-organismos desnitrificantes em um sistema aplicado à 

desnitratação/anammox de água residuária sintética. Após a inoculação com a 

biomassa enriquecida, a desnitratação e o acúmulo de nitrito foram estabelecidos 

em 40 dias. Por sua vez, as bactérias anammox foram seletivamente enriquecidas 

no próprio biorreator e, após 79 dias, a desnitritação combinada com o processo 

anammox foi implementada com sucesso, resultando em eficiência de remoção do 

nitrogênio total de 90%. 

Similarmente, Hou e colaboradores (2024) inocularam biomassa enriquecida 

em micro-organismos desnitrificantes e bactérias anammox em um sistema aplicado 

à desnitritação combinada ao processo anammox para tratamento de esgoto 

sanitário. A partida do sistema foi estabelecida após 30 dias e, depois da 

estabilização do sistema, a eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal foi 

superior a 95%. 

Assim como a aclimatação, o enriquecimento é uma estratégia de baixo 

custo e facilmente implementável, podendo ser realizada in situ, isto é, nos próprios 

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 aplicação na engenharia de 

microbiomas associada à remoção do nitrogênio de águas residuárias. Para 

contornar esta limitação, outras estratégias podem ser combinadas com o 
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enriquecimento, como a aplicação de condições operacionais e ambientais que 

favoreçam o crescimento dos micro-organismos com as funções desejadas. 

Além de promover o enriquecimento de micro-organismos específicos, a 

manipulação das condições ambientais e operacionais pode ser usada para inibir 

populações microbianas indesejadas, como as bactérias oxidantes de nitrito, 

especialmente em sistemas que dependem da nitrificação parcial e do acúmulo de 

nitrito. A repressão das BON geralmente depende de uma destas abordagens, que 

podem ser realizadas mediante manipulação das condições ambientais e 

operacionais: 1) aumento da taxa de decaimento e morte celular ou 2) diminuição 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 

amônia livre (NH3) e o ácido nitroso (HNO2) (Duan et al., 2019; Jiang et al., 2021b; 

Wang et al; 2022). Esta estratégia baseia-se na suposição de que as BOA são mais 

tolerantes a essas substâncias, enquanto as BON são mais sensíveis e, portanto, 

mais suscetíveis à inibição (Liu et al., 2019; Sun et al., 2021; Su, Z. et al., 2023). 

A exposição da microbiota à amônia livre ou ao ácido nitroso pode ser 

realizada in-situ. Esta estratégia é particularmente aplicável para águas residuárias 

com elevada concentração de nitrogênio, como o lixiviado de aterro sanitário, pois 

não requer a adição de fontes externas das substâncias inibitórias das BON e pode 

ser ajustada por meio da manipulação de condições como pH, carga volumétrica e 

temperatura (Wang et al., 2022; Su, Z. et al., 2023). 

Para sistemas de tratamento de águas residuárias como o esgoto sanitário, 

em que a manutenção de concentrações elevadas de amônia livre (≥ 50 mg N L-1) 

ou de ácido nitroso (≥ 1 mg N L-1) não pode ser realizada naturalmente devido à 

baixa concentração de nitrogênio afluente, o tratamento ex-situ, isto é, fora do 

sistema de tratamento, é uma alternativa viável (Wang et al., 2022). Nesta condição, 

uma porção da biomassa é retirada do biorreator, exposta à amônia livre ou ao ácido 

nitroso em um tanque de reação por até 24 horas e, em seguida, devolvida ao 

biorreator. Para o tratamento ex-situ, a biomassa é frequentemente colocada em 

contato com águas residuárias com elevada concentração de nitrogênio amoniacal, 

isto é, centenas a milhares de miligramas por litro, como efluente de digestores 

anaeróbios (Wang et al., 2022). 
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No entanto, alguns gêneros de BON, particularmente Nitrobacter, “Ca. 

Nitrotoga” e Nitrolancea, podem apresentar tolerância à amônia livre e/ou ao ácido 

nitroso em elevadas concentrações (QUADRO 2.1). A exposição prolongada da 

microbiota a essas substâncias pode induzir a adaptação das BON a partir da 

emergência e seleção de espécies tolerantes (Duan et al., 2019; Madill et al., 2021; 

Wang et al., 2022; Su, Z. et al., 2023). A persistência de BON tolerantes pode causar 

falhas operacionais em sistemas de tratamento que dependem da nitrificação parcial 

ou do acúmulo de nitrito. Portanto, a combinação de diferentes abordagens é 

frequentemente necessária para o controle eficaz da nitrificação. 

As estratégias baseadas na diminuição da taxa de crescimento celular das 

BON frequentemente envolvem a manipulação das condições operacionais dos 

sistemas de tratamento para desfavorecer a atividade das BON e, 

consequentemente, evitar a oxidação do nitrito formado a partir do metabolismo das 

BOA. Uma das abordagens de manipulação das condições operacionais mais 

utilizadas em sistemas de tratamento de águas residuárias é o controle da 

concentração de oxigênio dissolvido (Wang et al., 2022; Su, Z. et al.; 2023). 

A operação de biorreatores sob fornecimento limitado de oxigênio dissolvido 

supostamente favorece a dominância das bactérias e arqueas oxidantes da amônia 

em detrimento das BON (Lackner et al., 2014; Mehrani et al., 2020; Su, Z. et al.; 

2023). A limitação da disponibilidade do oxigênio dissolvido pode ser controlada 

tanto pelo estabelecimento de baixas concentrações (< 1 mg O2 L-1) como pelo 

regime de aeração intermitente. 

A manutenção de baixas concentrações de oxigênio dissolvido (< 1 mg L-1) é 

uma estratégia comum em sistemas de tratamento para impedir que as BON se 

desenvolvam e para promover o acúmulo 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 oxigênio dissolvido das BOA em comparação com as BON (Sinha; 

Annachhatre, 2007; Su, Z. et al., 2023). Como as BOA, em geral, são mais eficientes 

em relação à utilização do oxigênio disponível do que as BON quando há limitação 

deste substrato, o oxigênio é mantido apenas na quantidade necessária para que as 

BOA realizem a oxidação da amônia a nitrito. 

Entretanto, as BON podem persistir em sistemas de tratamento de águas 

residuárias mesmo sob baixa disponibilidade de oxigênio dissolvido. Por exemplo, 

em um sistema de lodos ativados com nitrificação parcial/anammox, a redução da 
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concentração do oxigênio dissolvido de 1,7 para 1,0 mg L-1 resultou na redução 

populacional das BOA concomitantemente com o aumento da abundância das BON 

(Cao et al., 2018). 

A atividade persistente das BON é uma preocupação pois resulta na ruptura 

do acúmulo do nitrito e é devida, sobretudo, às bactérias do gênero Nitrospira, 

adaptadas a variadas concentrações de oxigênio dissolvido (Latocheski; Rocha; 

Braga, 2022; Su, Z. et al., 2023). Bactérias do gênero Nitrospira foram detectadas 

como as BON predominantes em diversos sistemas de tratamento operados sob 

baixas concentrações de oxigênio dissolvido (Park; Noguera, 2008; Camejo et al., 

2017; Liu et al., 2019; Wen; Lechevallier; Tao, 2020). Por isso, a manutenção de 

baixas concentrações de oxigênio dissolvido pode não ser suficiente para favorecer 

os bioprocessos dependentes do acúmulo do nitrito. 

Entre as abordagens baseadas na manipulação das condições operacionais, 

a aeração intermitente tem se destacado como alternativa para controlar a 

nitrificação e favorecer os bioprocessos que dependem do acúmulo de nitrito, como 

a combinação da nitrificação parcial/anammox (Miao et al., 2022; Su, Z. et al., 2023). 

Sob o regime de aeração intermitente, o oxigênio é fornecido de forma cíclica, 

alternando entre períodos com aeração ligada e desligada. 

No período sem aeração, as BOA e as BON coexistem sob baixa 

disponibilidade de oxigênio. Quando a aeração é acionada e estes micro-organismos 

são expostos novamente ao oxigênio, as BOA recuperam sua atividade mais 

rapidamente que as BON. Se a aeração for interrompida antes da recuperação 

completa das BON, sua atividade é inibida, resultando em menores taxas de 

crescimento celular comparadas às BOA nos ciclos subsequentes (Miao et al., 2017; 

Miao et al., 2022). Com o tempo, a população 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 aeração. 

A aeração intermitente permite a redução de custos com energia e está 

associada à menor produção de biomassa excedente e menores emissões de gases 

de efeito estufa comparada à aeração contínua (Miao et al., 2022; Al-Hazmi et al., 

2023). Além disso, o regime de aeração intermitente pode ser aplicado em diversas 

configurações 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 parâmetros como a duração dos ciclos de 

aeração podem ser ajustados, resultando na otimização dos bioprocessos 

dependentes do acúmulo do nitrito (Al-Hazmi et al., 2020; Chen, Y. et al., 2022). 

Apesar das vantagens e aplicações crescentes da aeração intermitente, seu 

impacto na remoção do nitrogênio amoniacal de águas residuárias ainda precisa de 

mais estudos. Embora a aeração intermitente seja mais eficaz que o 

estabelecimento de condições microaeróbias 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, é necessário 

combinar estratégias adicionais da engenharia de microbiomas à aeração 

intermitente para assegurar a estabilidade e a eficiência dos bioprocessos que 

dependem do acúmulo de nitrito. 

Independentemente da estratégia utilizada, a engenharia de microbiomas 

demanda métodos para avaliar sua eficácia na promoção da função desejada. Em 

geral, como muitos micro-organismos não são facilmente cultiváveis, a obtenção de 

material biológico de alta qualidade para análises filogenéticas, fisiológicas e 

cinéticas é restrita. Assim, técnicas moleculares independentes da cultura dos 

organismos são essenciais para estudar comunidades microbianas em ambientes 

complexos. A descoberta do ácido desoxirribonucleico (DNA) na década de 1950 

permitiu a evolução de novas técnicas de identificação de micro-organismos. 

Impulsionada pelo desenvolvimento da reação em cadeia da polimerase (PCR) e 

pelas tecnologias de sequenciamento, a engenharia de microbiomas tem avançado 

significativamente nas últimas décadas (Berg et al., 2020). 

O desenvolvimento das técnicas moleculares tem possibilitado a 

identificação de muitos micro-organismos sem a necessidade de isolá-los de seus 

habitats naturais. Atualmente, as técnicas moleculares são consideradas, inclusive, 

como as mais confiáveis, sensíveis e acuradas para a exploração da ecologia 

microbiana em ambientes complexos como as estações de tratamento de águas 

residuárias (Sanz; Köchling, 2019; Zolti et al., 2020; Chen, G. et al., 2022). 

Entre as ferramentas para a análise de microbiomas, destaca-se o 

sequenciamento, especialmente o de nova geração (Berg et al., 2020). O 

sequenciamento do material genético dos micro-organismos de amostras ambientais 

fornece informações sobre a diversidade e a identidade microbiana. Esta técnica tem 

permitido a análise detalhada de comunidades microbianas em ambientes 
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complexos, superando as limitações das técnicas clássicas de microbiologia (Sanz; 

Köchling, 2019; Zolti et al., 2020; Mai et al., 2021; Chen, G. et al., 2022). 

Em associação ao sequenciamento, outro marco significativo para as 

análises moleculares independentes da cultura microbiana foi a utilização de 

marcadores filogenéticos, como o gene procariótico para o ácido 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 possível 

identificar os micro-organismos em seus habitats naturais e analisar a composição 

de diversos microbiomas. Análises de microbiomas baseadas no sequenciamento do 

gene 16S rRNA têm sido utilizadas, por exemplo, para a investigação de 

comunidades microbianas em sistemas de tratamento de águas residuárias e têm 

ampliado o conhecimento sobre a diversidade, distribuição e dinâmica 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 taxonômico e filogenético mais comumente utilizado para a 

identificação desses organismos (Berg et al., 2020; Zhang, Y. et al., 2023). Este 

gene é amplamente utilizado na análise de microbiomas porque, embora apresente 

regiões conservadas (ou seja, quase idênticas) compartilhadas entre todas as 

bactérias e arqueas, é constituído também por regiões variáveis. Como as regiões 

variáveis do gene 16S rRNA são diferentes entre as espécies de bactérias e 

arqueas, como se fossem uma espécie de “código de barras” exclusivo de cada 

organismo, as sequências obtidas são comparadas com bancos de dados 

conhecidos e resultam na identificação desses micro-organismos. 

Apesar das aplicações e do desenvolvimento das ferramentas de análise, a 

engenharia de microbiomas ainda enfrenta desafios. Um dos principais é o 

desconhecimento dos micro-organismos que compõem os microbiomas e suas 

funções. Além disso, ainda é necessário aprofundar a relação entre os dados 

obtidos a partir do sequenciamento do material genético microbiano e a capacidade 

funcional de um microbioma. O conhecimento é limitado pelo baixo número de 

micro-organismos isolados e caracterizados, que são a melhor fonte para estudos 

das funções microbianas (Lawson et al., 2019; Lawson; 2021; Hu et al., 2022). A 

obtenção e caracterização de isolados é, inclusive, essencial para confirmar as 

predições das funções microbianas obtidas a partir da análise de dados de 

sequenciamento (Berg et al., 2020). 
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Uma pesquisa realizada com amostras de 269 estações de tratamento de 

águas residuárias de 23 países, baseada no sequenciamento do gene 16S rRNA, 

estimou que existem entre 1 e 2 bilhões 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 é apenas superficialmente conhecida. Resultados de meta-análise 

produzidos por Zhang, Y. e colaboradores (2023) permitiram afirmar que a maioria 

das bactérias e arqueas presentes em sistemas de tratamento de água residuária 

não foi ainda caracterizada. 

A lacuna no conhecimento da diversidade também afeta os micro-

organismos responsáveis pela remoção do nitrogênio, como sugere o pequeno 

número de grupos microbianos completamente caracterizados (QUADRO 2.2). 

Apesar da sua importância para o tratamento de águas residuárias, os micro-

organismos envolvidos nos bioprocessos dependentes da nitrificação ainda são 

pouco conhecidos. A baixa taxa de crescimento e a dificuldade em manter culturas-

estoque dificultam seu isolamento e caracterização, limitando ainda mais o 

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

 
QUADRO 2.2 – NÚMERO DE ESPÉCIES CARACTERIZADAS DE MICRO-ORGANISMOS 

NITRIFICANTES 

Grupo Gênero N° espécies 
reconhecidas(1) 

N° espécies não 
reconhecidas(2) 

N° espécies 
caracterizadas(3) 

BOA Nitrosomonas 3 11 14 

AOA 
Nitrososphaera 1 0 1 
Nitrosopumilus 4 3 7 
Nitrosarchaeum 1 1 2 

Comammox Nitrospira 0 4 4 

BON 

Nitrospira 1 9 10 
Nitrobacter 4 0 4 

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

FONTE: a autora (2024) 
NOTA: (1) espécies com nomes válidos na List of Prokaryotic names with Standing in Nomenclature 
(Parte et al., 2020), acesso em 15 de agosto de 2024; (2) espécies com nomes não válidos na List of 
Prokaryotic names with Standing in Nomenclature, acesso em 15 de agosto de 2024; (3) soma das 

espécies com nomes válidos e não válidos. 
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Em síntese, a análise de microbiomas é fundamental para entender como os 

micro-organismos adaptam-se e desempenham funções específicas na remoção do 

nitrogênio amoniacal, especialmente em contextos complexos como o tratamento de 

lixiviados de aterros sanitários. A aplicação de técnicas moleculares pode auxiliar na 

compreensão sobre a composição e dinâmica das comunidades microbianas, 

permitindo a avaliação mais precisa das estratégias da engenharia de microbiomas. 

Este conhecimento, por sua vez, pode auxiliar na melhoria do controle e na 

implementação de bioprocessos mais eficientes, econômicos e menos poluentes em 

estações de tratamento de águas residuárias. Dessa forma, pode ser produzido um 

efluente de melhor qualidade e reduzida concentração de nitrogênio amoniacal, 

substância associada ao comprometimento da saúde ambiental e humana. 
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3 MATERIAL E MÉTODOS 
 

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

detalhadas a seguir. 

 
FIGURA 3.1 – ETAPAS PRINCIPAIS PARA A REALIZAÇÃO DA PESQUISA 

 
FONTE: a autora (2024) 

 

3.1 COLETA E CARACTERIZAÇÃO DO LODO E DO LIXIVIADO DE ATERRO 

SANITÁRIO 

 

Nesta etapa, foram coletados e caracterizados o lixiviado de aterro sanitário 

e o lodo aeróbio. Posteriormente, o lodo foi inoculado em dois biorreatores de 

bancada utilizados para a remoção do nitrogênio amoniacal de águas residuárias. 

 

3.1.1 Coleta e caracterização do lodo inoculado aos biorreatores 

 

O lodo utilizado como inóculo nos biorreatores foi coletado no tanque de 

aeração de um sistema de lodos ativados, em escala piloto, aplicado ao tratamento 

de esgoto sanitário. O lodo foi mantido sob refrigeração, entre 2 e 8 °C, até a 

realização das análises subsequentes. 

Para a caracterização do lodo, foram determinadas as concentrações de 

sólidos totais (ST) e sólidos suspensos totais (SST), segundo procedimento 

padronizado (Rice et al. – Ed., 2012, método 2540), além do índice 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 avaliação da atividade nitrificante do lodo 

 

Para avaliar a aplicabilidade do lodo coletado para a remoção autotrófica do 

nitrogênio amoniacal de águas residuárias, foi realizado um ensaio para determinar 

a atividade nitrificante da biomassa previamente à inoculação nos biorreatores. 

Para este teste, foram utilizados frascos com volume total de 125 mL e 

volume de reação de 50 mL. Em cada frasco, foi adicionado lodo aeróbio recém-

coletado em volume suficiente para atingir a concentração final de 3 g SST L-1
reação. 

Esta condição foi similar àquela utilizada para a inoculação dos biorreatores 

aplicados para a remoção do nitrogênio amoniacal do lixiviado de aterro sanitário, 

isto é, concentração final do licor misto de 3 g SST L-1
reação, produzida a partir da 

diluição do lodo aeróbio em meio mineral. Além disso, para que a concentração 

afluente do íon amônio fosse de aproximadamente 50 mg NH4⁺ L-1 (≈ 40 mg N L-1), 

também foi adicionada solução-estoque de NH4Cl 500 mg N L-1 aos frascos de 

reação. O volume do headspace (aproximadamente 75 mL) foi calculado para que 

fosse garantida a quantidade de oxigênio dissolvido suficiente para a nitrificação 

completa nas condições do ensaio. 

Aos frascos também foi adicionado meio mineral, preparado segundo 

recomendações de Lebedeva e colaboradores (2013). Para cada litro de meio 

mineral, foram utilizados 50 mg KH2PO4; 75 mg KCl, 50 mg MgSO4.7H2O; 584 mg 

NaCl; 4 g CaCO3; e 1 mL de solução de elementos-traço. O carbonato de cálcio 

(CaCO3) não foi completamente dissolvido e foi utilizado como tamponante sólido. A 

solução de elementos-traço apresentou a seguinte composição (para 1 litro): 34 mg 

MnSO4.H2O; 50 mg H3BO3; 43 mg ZnSO4.7H2O; 37 mg (NH4)6Mo7O24.4H2O; 25 mg 

CuSO4.5H2O; 2,5 mL HCl 37% e 973 mg FeSO4.7H2O. 

Os frascos de reação inoculados com o lodo aeróbio recém-coletado foram 

mantidos sob agitação 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. Após 30 minutos, 16 h, 24 h, 32 h e 48 h 

de incubação, foram coletadas amostras para determinar as concentrações do 

nitrogênio amoniacal total (NAT) efluente, conforme procedimento padronizado (Rice 

et al., Ed. – 2012, método 4500-NH3 E), mediante utilização de um eletrodo seletivo 

para amônia da marca Oakton. 
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Para determinar a curva de remoção do NAT ao longo do tempo de 

incubação do lodo, a partir dos valores obtidos para as concentrações efluentes de 

nitrogênio amoniacal, foi construído um gráfico tempo versus concentração. Foram 

calculadas a atividade nitrificante específica (ANE) do lodo, utilizando a Equação 

3.1, e a eficiência de remoção do NAT, conforme a Equação 3.6 (Seção 3.3). 

 

 ANE mg N gSST
       -1 h-1  = 

NAT afluente (mg N L-1) - NAT efluente (mg N L-1)
Concentração SST lodo (gSST L-1) ∙ tempo de incubação (h)

(3.1) 

 

Após o início da operação dos biorreatores e aclimatação da microbiota às 

condições operacionais, foi realizado um segundo teste em batelada para avaliar a 

atividade nitrificante do lodo e compará-la à atividade nitrificante do lodo recém-

coletado. Para este segundo teste, o lodo foi coletado de R1 e R2 no 549º dia de 

operação (fase V). Foram utilizados frascos com volume total de 500 mL e volume 

de reação de 50 mL. 

Anteriormente à inoculação do lodo aclimatado nos frascos de reação, a 

biomassa foi lavada em tampão salino de fosfato (PBS, pH 7,4) e recuperada após a 

sedimentação e o descarte do sobrenadante. Em cada frasco, foi adicionado volume 

de lodo coletado dos biorreatores R1 e R2 suficiente para que a concentração final 

fosse de aproximadamente 4 g SST L-1
reação. 

Para avaliar a atividade nitrificante frente a dois substratos distintos após a 

aclimatação da microbiota, metade dos frascos recebeu lixiviado diluído, enquanto a 

outra metade recebeu meio mineral como substrato. Além disso, foram testadas 

duas concentrações de nitrogênio amoniacal afluente para cada substrato: 200 mg N 

L-1 e 400 mg N L-1. Nos frascos que receberam o lixiviado, a concentração do 

afluente foi ajustada a partir da diluição do lixiviado puro. Por outro lado, aos frascos 

incubados com meio mineral foi adicionada uma solução-estoque de NH4Cl 2000 mg 

N L-1 em volume suficiente para atingir a concentração afluente desejada após a 

diluição e adição dos demais componentes reacionais. Cada condição experimental 

foi avaliada em triplicata. 

Para os frascos incubados com meio mineral, o preparo do afluente foi 

realizado conforme recomendações de Ehrich e colaboradores (1995) para micro-

organismos nitrificantes (BOA e BON). Para cada litro de meio mineral foram 

adicionados 7 mg CaCO3; 500 mg NaCl; 50 mg MgCl2.6H2O; 150 mg KH2PO4; e 1 
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mL de solução de elementos-traço. A solução de elementos-traço apresentou a 

seguinte composição (para 1 litro): 34 mg MnSO4.H2O; 50 mg H3BO3; 43 mg 

ZnSO4.7H2O; 37 mg (NH4)6Mo7O24.4H2O; 25 mg CuSO4.5H2O; 2,5 mL HCl 37% e 

973 mg FeSO4.7H2O. Para assegurar concentração suficiente de alcalinidade para a 

realização da nitrificação nos frascos que continham o meio mineral, também foram 

adicionados 12 mL de solução-estoque de NaHCO3 20 g L-1 a cada frasco. 

Os frascos de reação inoculados com o lodo coletado de R1 e R2 foram 

mantidos sob agitação 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, alíquotas foram coletadas dos frascos de reação para 

determinar as concentrações de NAT efluente, conforme procedimento padronizado 

(Rice et al., Ed. – 2012, método 4500-NH3 F). Para cada condição experimental, a 

atividade nitrificante específica (ANE) do lodo foi determinada a partir da aplicação 

da Equação 3.1. 

 

3.1.2 Coleta e caracterização do lixiviado de aterro sanitário 

 

O lixiviado foi coletado no aterro sanitário operado pelo Serviço Autônomo 

Municipal de Água e Esgoto (SAMAE) de São Bento do Sul, Santa Catarina 

(coordenadas geográficas: 26°15'46.3"S 49°20'05.8"W). Foram realizadas duas 

campanhas para a coleta do lixiviado, ocorridas em março e junho de 2023. 

O lixiviado foi armazenado em recipientes plásticos de 30 L e mantido à 

temperatura ambiente até a utilização. A caracterização do lixiviado foi realizada em 

função dos parâmetros apresentados no QUADRO 3.1. 
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QUADRO 3.1 – PARÂMETROS PARA A CARACTERIZAÇÃO DO LIXIVIADO 

Parâmetro Método Referência Código do 
método 

Alcalinidade total Potenciométrico Ripley, Boyle e Converse (1986) - 

Condutividade Condutimétrico 

Rice et al. - Editores (2012) 

2510 

DBO5 Respirométrico 5210 D 

DQO Refluxo fechado –  
Colorimétrico 5220 D 

NAT Titulométrico 4500-NH3 F 

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

Nitrito Colorimétrico 

Rice et al. - Editores (2012) 

4500-NO2
⁻ B 

Nitrogênio total Persulfato 4500-N C 

Ortofosfato Ácido ascórbico 4500-P E 

pH Potenciométrico  4500 H+ 

Salinidade Condutividade elétrica 2520 B 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: DBO5: demanda bioquímica de oxigênio determinada em ensaio realizado a 20 °C e duração 
de cinco dias; DQO: demanda química de oxigênio; NAT: nitrogênio amoniacal total. 

 

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

Allium cepa 

 

O lixiviado de aterro sanitário foi caracterizado quanto a sua potencial 

toxicidade por meio de ensaio com sementes de Allium cepa (cebola). 

As sementes de A. cepa foram submetidas à germinação diretamente nos 

agentes testados, a saber: controle negativo (água deionizada), controle positivo 

(solução de CuSO4 100 μM), lixiviado bruto (não diluído), lixiviado diluído duas vezes 

(concentração 400 mg N L-1, como NAT), lixiviado diluído quatro vezes 

(concentração 200 mg N L-1, como NAT) e efluente dos biorreatores R1 e R2 

(coletados no 559º dia de operação). 

O ensaio foi realizado para cada agente avaliado, no mínimo, em triplicata. 

Para cada replicata, foram separadas 100 sementes de A. cepa, variedade baia 

periforme (TopSeed, pureza: 99%, germinação: 81-85%). As sementes foram 

desinfetadas superficialmente por meio da imersão em solução de hipoclorito de 

sódio a 0,6% (v/v), sob agitação, por 10 minutos, conforme Gilbert, Diaz e Bregoff 

(2023). A seguir, as sementes foram enxaguadas em água deionizada esterilizada e 

dispostas em placas de Petri autoclavadas e forradas com papel filtro (FIGURA 3.2). 
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FIGURA 3.2 – DISPOSIÇÃO DAS SEMENTES DE CEBOLA NAS PLACAS DE PETRI 

 
FONTE: a autora (2024) 

 

Para cada agente testado, o papel filtro foi umedecido com a substância em 

avaliação. 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 protuberâncias 

maiores que 1 milímetro (mm). Ao final do ensaio, no 12º dia, o comprimento das 

raízes das sementes germinadas foi medido com o auxílio de um paquímetro. 

Para a macroanálise da toxicidade dos agentes avaliados, foram 

determinados os seguintes parâmetros: 

- comprimento das raízes após 12 dias de incubação; 

- percentagem de germinação após 6 dias de incubação (PG, Equação 3.2); 

 

PG %  = 
nº sementes germinadas após 6 dias

n° total de sementes incubadas  × 100 (3.2) 

 

- velocidade de germinação (VG, Equação 3.3); 

 

VG nº sementes d-1  = 
nº novas sementes germinadas no dia i

i (dia)
(3.3) 

- tempo médio de germinação (TMG, Equação 3.4); 
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TMG d  = 
nº novas sementes germinadas no dia i (i)

nº total de sementes germinadas  
(3.4) 

 

Finalmente, a toxicidade dos agentes avaliados sobre A. cepa foi 

estabelecida pela comparação dos resultados obtidos para os parâmetros 

associados à germinação com aqueles obtidos para o controle negativo (água 

deionizada). 

 

3.2 PRODUÇÃO DE BIOMASSA ENRIQUECIDA PARA A REMOÇÃO 

AUTOTRÓFICA DE NITROGÊNIO AMONIACAL E BIOAUMENTO 

 

Visando à produção de biomassa para o bioaumento dos biorreatores R1 e 

R2, utilizados, posteriormente, para tratamento do lixiviado de aterro sanitário, foi 

realizado o enriquecimento dos micro-organismos presentes no lodo aeróbio. Como 

essa etapa inicialmente visava estimular o aumento populacional de bactérias 

comammox, foi utilizado procedimento adaptado de Zhao e colaboradores (2021) 

específico para esses organismos, que consistiu na incubação da biomassa em 

meio contendo baixa concentração de ureia (< 20 mg N L-1) como única fonte de 

energia e nitrogênio e baixa concentração de oxigênio dissolvido (< 1 mg O2 L-1). 

Para o enriquecimento, um biorreator, denominado E1, foi construído em 

policloreto de vinila (PVC), com volume útil de 1 litro, diâmetro de 0,10 m e razão 

entre altura e diâmetro (H/D) de aproximadamente 2,0 (FIGURA 3.3). O biorreator 

E1 foi mantido em câmara térmica com temperatura controlada em 30 ± 2 °C e 

protegido da luz. Com o objetivo de manter baixas concentrações de oxigênio 

dissolvido no meio de cultura (< 1 mg O2 L-1) e criar zonas anóxicas, o biorreator E1 

não foi submetido a agitação mecânica nem aeração. 

O biorreator E1 foi operado em regime de bateladas sequenciais por 390 

dias. Cada ciclo de batelada teve duração de 24 horas, com a seguinte subdivisão: i) 

retirada do efluente, com duração de 30 minutos; ii) alimentação do afluente por 

gravidade, com duração de 30 minutos; e iii) reação em condições de baixa 

concentração de oxigênio dissolvido (< 1 mg O2 L-1) por 23 horas. Outras condições 

adotadas para a operação são apresentadas no QUADRO 3.2. 
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FIGURA 3.3 – BIORREATOR E1 E INSTALAÇÕES 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: A: câmara térmica em que foi instalado o biorreator E1; B: detalhes da construção do 
biorreator; 1: biorreator E1; 2: aparato para alimentação do biorreator por gravidade; 3: válvula para 
retirada do efluente; 4: válvula para alimentação do afluente 5: respiro de segurança para a saída de 

gases. 
 
QUADRO 3.2 – CONDIÇÕES OPERACIONAIS PARA O BIORREATOR E1 

Parâmetro Condições aplicadas 

Concentração afluente de 
nitrogênio total 

Etapa A: 10 mg N L-1 
Etapa B: 20 mg N L-1 (a) 

Concentração de 
oxigênio dissolvido < 1,0 mg O2 L-1 

Relação de troca volumétrica 

(RTV) 25% 

Tempo de detenção hidráulica 
(TDH) 96 h 

FONTE: a autora (2024) 
NOTA: (a) inicialmente, visando à aclimatação da microbiota do lodo inoculado em E1, a 

concentração afluente de nitrogênio era igual a 10 mg N L-1 (etapa A). Posteriormente, depois de 
aproximadamente 4 meses, a concentração foi aumentada para 20 mg N L-1 (etapa B). 

 

O biorreator E1 foi inoculado com o mesmo lodo utilizado nos biorreatores 

R1 e R2, coletado no tanque de aeração de um sistema de lodos ativados em escala 

piloto aplicado ao tratamento de esgoto sanitário. A determinação da concentração 

de sólidos suspensos totais (SST), conforme procedimento padronizado (Rice et al. 

– Ed., 2012, método 2540), foi utilizada para a caracterização deste lodo. Para que a 



60 

 

concentração inicial do licor misto do biorreator E1, composto pelo meio líquido e 

pelo lodo em suspensão, fosse de aproximadamente 4 gSST L-1, o volume de inóculo 

foi calculado com base na concentração média de SST do lodo. 

O meio afluente ao biorreator E1 apresentou a seguinte composição (para 1 

L): etapa A: 21,4 mg ureia / etapa B: 42,9 mg ureia; 120 mg NaHCO3; 7 mg CaCO3; 

500 mg NaCl; 50 mg MgCl2.6H2O; 150 mg KH2PO4; e 1 mL de solução de 

elementos-traço. A solução de elementos-traço apresentou a seguinte composição 

(para 1 litro): 34 mg MnSO4.H2O; 50 mg H3BO3; 43 mg ZnSO4.7H2O; 37 mg 

(NH4)6Mo7O24.4H2O; 25 mg CuSO4.5H2O; 2,5 mL HCl 37% e 973 mg FeSO4.7H2O. 

Ao longo da operação de E1, foram coletadas alíquotas do afluente e do 

efluente. Estas amostras foram utilizadas para a determinação periódica dos 

parâmetros apresentados no QUADRO 3.3. 

 
QUADRO 3.3 – PARÂMETROS PARA O MONITORAMENTO DO BIORREATOR E1 

Parâmetro Método Referência Código do 
método 

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

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

Nitrito Colorimétrico 

Rice et al. - Editores (2012) 

4500-NO2
⁻ B 

Nitrogênio total Persulfato 4500-N C 

pH Potenciométrico 4500 H+ 
FONTE: a autora (2024) 

 

No final da operação do biorreator E1, uma amostra de licor misto foi 

coletada e processada para análise do microbioma via sequenciamento de 

amplicons do gene 16S rRNA em plataforma Illumina MiSeq™, como apresentado 

na seção 3.3.3.1. 

Após o enriquecimento dos micro-organismos no lodo do biorreator E1, a 

biomassa foi sedimentada e o sobrenadante removido. A biomassa foi lavada com 

tampão salino de fosfato (PBS, pH 7,4) estéril e deixada em repouso por 30 minutos 

para que a sedimentação 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 concentração de sólidos suspensos 

totais (SST) de aproximadamente 15,6 g L-1. 
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FIGURA 3.4 – PROCEDIMENTO REALIZADO PARA O PREPARO DA BIOMASSA PARA O 
BIOAUMENTO 

 
FONTE: a autora (2024) 

 

Uma das frações da biomassa recuperada de E1 foi inativada mediante 

esterilização 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 início da fase V (FIGURA 3.4 B). Esta 

abordagem foi realizada para minimizar a influência da adição de sólidos no 

biorreator teste (R2), garantindo que quaisquer diferenças observadas na eficiência 

e estabilidade pudessem ser atribuídas ao bioaumento em si e não à alteração na 

concentração de sólidos no meio reacional, que foi equilibrada pela adição da 

mesma quantidade de biomassa em R1. Foi introduzido em cada biorreator volume 

de lodo contendo aproximadamente 1,25 g de sólidos 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 autotróficos) foram 

mantidos em câmara térmica a 30 ± 2 °C e operados sob condições idênticas. Os 

efeitos do bioaumento no biorreator teste (R2) foram avaliados por meio dos 

parâmetros indicadores da eficiência e estabilidade do tratamento do lixiviado de 

aterro sanitário (Equações 3.6 a 3.9). 

 



62 

 

3.3 MONTAGEM, OPERAÇÃO E MONITORAMENTO DOS BIORREATORES PARA 

O TRATAMENTO DO LIXIVIADO DE ATERRO SANITÁRIO 

 

Para a realização dos bioprocessos de remoção autotrófica do NAT do 

lixiviado de aterro sanitário, foram montados dois biorreatores aeróbios em escala de 

bancada, denominados R1 e R2 (FIGURA 3.5). Os biorreatores foram construídos 

em policloreto de vinila (PVC), ambos com volume total de 3 litros e volume útil de 

2,5 litros, diâmetro de 0,15 m e razão entre altura e diâmetro (H/D) de 

aproximadamente 1,0. 

 
FIGURA 3.5 – BIORREATORES R1 E R2 E INSTALAÇÕES 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: A: câmara térmica em que foram instalados os biorreatores R1 e R2; B: detalhes da 
construção dos biorreatores; 1: compressor de ar para aquário adaptado para funcionamento como 
bomba a vácuo para retirada do efluente dos biorreatores; 2: compressor de ar para aquário para 

aeração dos biorreatores 3: aparato para alimentação dos biorreatores por gravidade; 4: válvula para 
retirada de efluente; 5: fluxômetros para controle da vazão do ar comprimido; 6: respiro de segurança 

para a saída de gases; 7: válvula para alimentação do afluente. 
 

Os biorreatores R1 e R2 foram inoculados com o lodo aeróbio previamente 

caracterizado. O volume de inóculo em cada biorreator foi determinado a partir da 

concentração média de SST do lodo, garantindo a concentração inicial aproximada 

de 3 gSST L-1 para o licor misto, isto é, a mistura composta pelo meio líquido e o lodo 
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em suspensão. Ao longo da operação, 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 concentração do licor misto dos biorreatores 

fosse mantida entre 4 e 5 g SST L-1, valor máximo recomendado para reatores em 

bateladas sequenciais (Tchobanoglous; Burton; Stensel, 2003). 

Os biorreatores foram mantidos em câmara térmica sob temperatura 

controlada de 30 ± 2 °C e ao abrigo da luz (FIGURA 3.5 A). Para garantir que a 

concentração de oxigênio dissolvido fosse suficiente para a manutenção do 

metabolismo microbiano durante a fase aeróbia, os biorreatores foram aerados por 

meio de bomba compressora para aquário marca Boyu, modelo SC-7500. A vazão 

do ar foi controlada por meio de fluxômetros instalados nos biorreatores (FIGURA 

3.5 B) e mantida abaixo de 0,5 L min-1. 

Os biorreatores R1 e R2 foram operados em bateladas sequenciais. Cada 

batelada teve duração de 24 horas, divididas nas seguintes etapas: i) sedimentação 

da biomassa (1 h); ii) remoção do efluente (0,5 h); iii) alimentação/enchimento (0,5 h) 

e iv) reação (22 h). Por sua vez, a fase de reação foi subdividida em períodos 

aeróbios, com aeração ligada, e períodos sem aeração. 

Para a remoção diária do efluente dos biorreatores, foi utilizado um 

compressor de ar para aquário Boyu, modelo U-2800, modificado para funcionar 

como bomba de vácuo (FIGURA 3.5 A). A alimentação do afluente aos biorreatores 

foi realizada por gravidade, por meio do aparato apresentado na FIGURA 3.5 A. 

A operação dos biorreatores foi dividida em fases, caracterizadas pela 

implementação de diferentes estratégias de engenharia de microbiomas (FIGURA 

3.6). Os biorreatores R1 e R2 foram operados sob as mesmas condições 

operacionais (duplicatas biológicas) até a fase V (FIGURA 3.6). A escolha por 

trabalhar com biorreatores em duplicata biológica foi baseada em limitações 

logísticas, como a necessidade de grande volume de lixiviado para alimentar 

múltiplos sistemas biológicos. Esta abordagem permitiu o equilíbrio entre a robustez 

dos resultados e a viabilidade do experimento, garantindo a execução nas condições 

práticas disponíveis. 

 



64
 

 

FI
G

U
R

A 
3.

6 
– 

C
AR

AC
TE

R
ÍS

TI
C

AS
 E

 E
ST

R
AT

ÉG
IA

S 
D

E 
EN

G
EN

H
AR

IA
 D

E 
M

IC
R

O
BI

O
M

AS
 D

AS
 F

AS
ES

 O
PE

R
AC

IO
N

AI
S 

PA
R

A 
R

1 
E 

R
2 

 
FO

N
TE

: a
 a

ut
or

a 
(2

02
4)

 
N

O
TA

: C
V:

 c
ar

ga
 v

ol
um

ét
ric

a;
 N

AT
: n

itr
og

ên
io

 a
m

on
ia

ca
l t

ot
al

; T
D

H
: t

em
po

 d
e 

de
te

nç
ão

 h
id

rá
ul

ic
a;

 R
TV

: r
el

aç
ão

 d
e 

tro
ca

 v
ol

um
ét

ric
a.

 



65 

 

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 autotróficos, produzida no biorreator E1 (Seção 3.2). Esta 

separação foi realizada para avaliar o efeito isolado do bioaumento no tratamento do 

lixiviado e minimizar potenciais interferências, o que permitiu a comparação direta 

entre o desempenho do biorreator com bioaumento (R2) e o controle (R1). 

As fases IA e IB visaram à partida dos biorreatores, ao enriquecimento da 

microbiota nitrificante (sobretudo BOA a e BON) e à aclimatação microbiana ao 

lixiviado de aterro sanitário, que foram as estratégias de engenharia de microbiomas 

avaliadas durante estas etapas (FIGURA 3.6). As condições operacionais 

associadas às fases IA e IB são apresentadas no QUADRO 3.4. 

 
QUADRO 3.4 – CONDIÇÕES PARA AS FASES OPERACIONAIS IA E IB 

Fase Duração 
(d) Substrato afluente CV NAT 

(mg N L-1.d-1) 
NAT afluente 

(mg N L-1) 

Regime de 
aeração/ 

duração total 
da fase aeróbia 

IA 205 
Solução de NH4Cl; meio 

mineral; solução de 
NaHCO3

(a) 40 160 Contínuo / 
21 horas 

IB 75 Lixiviado diluído de aterro 
sanitário(b) 

FONTE: a autora (2024) 
NOTA: (a) a solução de NaHCO3 passou a ser adicionada ao afluente a partir do 31º dia de operação; 

(b) o lixiviado foi diluído com água de torneira; CV: carga volumétrica; NAT: nitrogênio amoniacal 
total; N: nitrogênio. 

 

A fase IA foi dividida em duas etapas, IA-1 e IA-2 (FIGURA 3.6). Em ambas, 

solução-estoque de NH4Cl 1000 mg N L-1 foi alimentada diariamente aos 

biorreatores visando ao enriquecimento de bactérias nitrificantes, isto é, oxidantes 

da amônia (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 composição: 7 mg CaCO3; 500 mg NaCl; 50 mg MgCl2.6H2O; 

150 mg KH2PO4; e 1 mL de solução de elementos-traço. A solução de elementos-

traço apresentou a seguinte composição (para 1 litro): 34 mg MnSO4.H2O; 50 mg 

H3BO3; 43 mg ZnSO4.7H2O; 37 mg (NH4)6Mo7O24.4H2O; 25 mg CuSO4.5H2O; 2,5 mL 

HCl 37% e 973 mg FeSO4.7H2O. 
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Em função da acidificação do meio de reação observada em R1 e R2 

durante a fase IA-1, solução-estoque de NaHCO3 na concentração de 10 g L-1 

também foi adicionada ao afluente na fase IA-2. Nesta fase, a adição diária da 

solução de NaHCO3 visou garantir a manutenção do pH do meio reacional entre 7,0 

e 8,5, além de proporcionar efeito tamponante e fornecer bicarbonato como fonte de 

carbono inorgânico para o metabolismo microbiano autotrófico. 

Após as fases IA e IB, destinadas ao enriquecimento da microbiota 

nitrificante e à aclimatação ao lixiviado, a operação dos biorreatores foi dividida nas 

fases II, III e IV (FIGURA 3.6). Nestas fases, a estratégia da engenharia de 

microbiomas implementada e avaliada envolveu a manipulação das condições 

operacionais, variando a carga volumétrica de nitrogênio amoniacal e a 

concentração do lixiviado (fases II e III) e o regime de aeração (fase IV). 

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 após a redução do 

tempo de detenção hidráulica (TDH) e aumento da relação de troca volumétrica 

(RTV). A redução do TDH, juntamente com a diminuição da concentração afluente 

do nitrogênio amoniacal, foi realizada para simular a variabilidade nas condições 

operacionais e ambientais frequentemente observadas durante a produção e 

tratamento do lixiviado em aterros sanitários. 

Para as fases operacionais I a III, a aeração foi realizada em regime 

contínuo. A duração da fase aeróbia variou entre 20 horas, para as fases IA e IB 

(QUADRO 3.4), e 21 horas, para as fases II e III (QUADRO 3.5). Nas fases IV, V e 

VI foi aplicado o regime de aeração intermitente (QUADRO 3.5), dividido em 12 

ciclos diários de 1 hora com a aeração ligada e 1 hora sem aeração. Sob o regime 

de aeração intermitente, a duração total da fase aeróbia foi de 12 horas por 

batelada. Para o controle dos ciclos de aeração sob o regime intermitente, foi 

utilizado um temporizador analógico Foxlux, modelo FX TBA. 

As condições operacionais aplicadas aos biorreatores R1 e R2 entre as 

fases II e VI são detalhadas no QUADRO 3.5. 
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QUADRO 3.5 – CONDIÇÕES PARA AS FASES OPERACIONAIS II A VI 

Fase Duração 
(d) 

Substrato 
afluente 

CV NAT 
(mg N L-1.d-1) 

NAT afluente 
(mg N L-1) TDH (d) 

Regime de 
aeração/ 

duração da 
fase aeróbia 

II 84 Lixiviado diluído de 
aterro sanitário(b) 100 400 

4 

Contínuo / 
20 horas 

III 36 Lixiviado diluído de 
aterro sanitário(b) 80 300 Contínuo / 

20 horas 

IV 93 Lixiviado diluído de 
aterro sanitário(b) 100 400 Intermitente / 

12 horas 

V 67 
Lixiviado diluído de 

aterro sanitário, 
biomassa 

bioaumentada (R2) 

100 400 Intermitente / 
12 horas 

VI 36 

Lixiviado diluído de 
aterro sanitário, 

biomassa 
bioaumentada (R2) 

100 200 2 Intermitente / 
12 horas 

FONTE: a autora (2024) 
NOTA: (a) o lixiviado foi diluído com água de torneira; CV: carga volumétrica; NAT: nitrogênio 

amoniacal total; N: nitrogênio; TDH: tempo de detenção hidráulica. 
 

A escolha de tempos de detenção hidráulica (TDH) de 4 dias e, 

posteriormente, 2 dias, foi motivada por limitações operacionais e logísticas 

intrínsecas à realização do estudo. Reduzir o TDH, embora pudesse aproximar os 

parâmetros operacionais aos observados em estações de tratamento em escala 

plena, demandaria grandes volumes de lixiviado. Entretanto, para o desenvolvimento 

desta pesquisa, a coleta e o armazenamento de grandes quantidades de lixiviado 

seriam inviáveis devido à disponibilidade limitada de material e restrições de espaço. 

Alternativamente, a construção de biorreatores menores reduziria o volume 

necessário para operação diária e permitiria a aplicação de TDH mais curtos. Por 

outro lado, poderia comprometer a obtenção da quantidade suficiente de efluente e 

de biomassa para a realização de análises laboratoriais representativas. 

Assim, a configuração adotada, com dois biorreatores com capacidade de 

2,5 L e TDH entre 2 dias e 4 dias, foi definida para equilibrar a viabilidade 

operacional com a obtenção consistente de dados, garantindo a operação em longo 

prazo e o alcance dos objetivos experimentais. Os TDH avaliados na pesquisa 

também foram selecionados de acordo com recomendações apresentadas por Al-

Hazmi e colaboradores (2023), que indicam que TDH entre 2 dias e 5 dias são 

adequados para sistemas operados com biomassa em suspensão e aplicados à 
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remoção de nitrogênio amoniacal via nitrificação, desnitrificação e processo 

anammox simultâneos. 

Para o monitoramento dos sistemas aplicados à remoção autotrófica do 

nitrogênio amoniacal do lixiviado de aterro sanitário, foram coletadas periodicamente 

amostras do afluente e efluente dos biorreatores R1 e R2. A partir destas amostras, 

foram determinados os parâmetros apresentados no QUADRO 3.6. 

 
QUADRO 3.6 – PARÂMETROS PARA MONITORAMENTO DO AFLUENTE E EFLUENTE DOS 

BIORREATORES R1 E R2 

Parâmetro Método Referência Código do 
método 

Alcalinidade total Potenciométrico Ripley, Boyle e Converse (1986) - 

Condutividade(a) Condutimétrico 

Rice et al. - Editores (2012) 

2510 

DQO Refluxo fechado – 
Colorimétrico 5220 D 

NAT Titulométrico 4500-NH3 F 

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

Nitrito Colorimétrico 

Rice et al. - Editores (2012) 

4500-NO2
⁻ B 

Nitrogênio total Persulfato 4500-N C 

Ortofosfato(a) Ácido ascórbico 4500-P E 

pH Potenciométrico 4500 H+ 

Salinidade(a) Condutividade 
elétrica 2520 B 

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

 

Com base nos resultados para a concentração do nitrogênio amoniacal total 

(NAT), temperatura e pH das amostras de afluente e efluente dos biorreatores R1 e 

R2, a concentração de amônia livre (NH3) foi estimada por meio da Equação 3.5 

(Anthonisen et al., 1976): 

 

NH3 (mg N L-1) =
NAT (mg N L-1)×10pH

e
6344

273 + T (°C)
 

(3.5) 

 

A partir das concentrações de NAT, nitrato, nitrito, nitrogênio inorgânico, 

nitrogênio total (NT), demanda química de oxigênio (DQO) e alcalinidade total (AT), 

foram determinados os seguintes parâmetros indicadores da eficiência e 

estabilidade do tratamento do lixiviado de aterro sanitário: eficiência de remoção do 



69 

 

NAT (ERNAT, Equação 3.6); eficiência de remoção do nitrogênio inorgânico (ERNI, 

Equação 3.7); eficiência de remoção do nitrogênio total (ERN, Equação 3.8); 

percentagem de acúmulo do nitrito (PAN, Equação 3.9); eficiência de remoção da 

DQO (ERDQO, Equação 3.10); eficiência de consumo da alcalinidade total (ERAT, 

Equação 3.11) e taxa de remoção do NAT (TRNAT, Equação 3.12). 

 

ERNAT %  = 
NAT afluente (mg N L-1) - NAT efluente (mg N L-1)

NAT afluente (mg N L-1)
 × 100

(3.6) 

 

ERNI %  =
(NAT + NO2

-  + NO3
- ) afluente (mg N L-1) - (NAT + NO2

-  + NO3
- ) efluente (mg N L-1)

(NAT + NO2
-  + NO3

- ) afluente (mg N L-1) 
× 100 

(3.7) 

 

ERNT (%) = 
NT afluente (mg N L-1) - NT efluente (mg N L-1)

NT afluente (mg N L-1)
×100

(3.8) 

  
PAN (%) =

NO2
-  efluente (mg N L-1) - NO2

-  afluente (mg N L-1)
(NO3

-  efluente - NO3
-  afluente) (mg N L-1) + (NO2

-  efluente - NO2
-  afluente) (mg N L-1)

× 100 (3.9) 

  
 

ERDQO %  = 
DQO afluente (mg L-1) - DQO efluente (mg L-1)

DQO afluente (mg L-1)
 × 100

 
(3.10) 

 

ERAT %  = 
AT afluente (mg L-1) - AT efluente (mg L-1)

AT afluente (mg L-1)
 × 100

 
(3.11) 

 

TRNAT mg N L-1 d-1  = 
NAT afluente (mg N L-1) - NAT efluente (mg N L-1)

TDH (d)
(3.12) 

 

Para avaliar as propriedades físicas do lodo inoculado aos biorreatores, as 

concentrações de sólidos suspensos totais (SST) e sólidos suspensos voláteis 

(SSV) do licor misto foram determinadas periodicamente, segundo procedimento 

padronizado (Rice et al. – Ed., 2012, método 2540). A partir dos resultados para a 

concentração de SST foi calculado o índice volumétrico de lodo (IVL), conforme 

procedimento descrito por Torfs e colaboradores (2016). A Equação 3.13 foi utilizada 

para o cálculo do IVL: 

 



70 

 

IVL (mL g-1) =
Volume do lodo após 30 minutos de sedimentação (mL L-1)

Concentração de SST do licor misto (g L-1)
 

(3.13) 

 

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

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

 

IL (d) =
Volume útil do biorreator (L) × SST do licor misto (g L-1) 

Vazão efluente (L d-1) × SST do efluente (g L-1)
 

(3.14) 

 

Para avaliar a maturação dos flocos biológicos do lodo dos biorreatores R1 e 

R2, foram realizadas análises mensais de microscopia óptica de campo claro. Para o 

preparo das amostras, uma gota do licor misto de cada biorreator foi colocada sobre 

uma lâmina de vidro e visualizada em microscópio óptico Olympus BX41. Os 

protozoários e metazoários visualizados nas amostras foram contados e 

classificados em grupos funcionais. 

Para avaliar a formação e a evolução do arranjo estrutural microbiano, 

amostras de lodo dos biorreatores também foram processadas para análises de 

Microscopia Eletrônica de Varredura (MEV) e de Transmissão (MET). 

 

3.3.1 Microscopia Eletrônica de Varredura 

 

Inicialmente, alíquotas 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 tampão de fosfato 0,1 M (pH 7,4) 

por 10 minutos. As amostras foram fixadas por imersão em solução de glutaraldeído 

2,5% v/v durante 2 horas em temperatura ambiente. A seguir, as amostras foram 

imersas em tampão de fosfato 0,1 M (pH 7,4) por 30 minutos para a lavagem, que foi 

repetida três vezes. As amostras lavadas foram imersas em solução de tetróxido de 

ósmio (10 g L-1, dissolvido em tampão de cacodilato de sódio 0,1 M) por 1 hora, para 

pós-fixação. Então, as amostras foram novamente lavadas com tampão de fosfato 

0,1 M por três vezes de 30 minutos. 

Após a lavagem, as amostras foram desidratadas por imersão em 

concentrações crescentes de solução de etanol (30%, 50%, 70%, 95% e 100%, 

percentagens em v/v). As amostras ficaram imersas durante 10 minutos em cada 



71 

 

solução de etanol entre 30% e 95%, e durante 2 vezes de 10 minutos na solução de 

etanol absoluto (100%). Em seguida, as amostras foram metalizadas com ouro e 

visualizadas sob microscópio eletrônico de varredura TESCAN, modelo VEGA3. A 

metalização, a visualização das amostras e a captura das imagens foram realizadas 

no Centro de Microscopia Eletrônica da Universidade Federal do Paraná 

(CME/UFPR, Curitiba, Paraná). 

 

3.3.2 Microscopia Eletrônica de Transmissão 

 

Inicialmente, uma alíquota 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 tampão cacodilato de sódio 0,1 M. A 

amostra foi novamente centrifugada, sob as mesmas condições anteriores, e o 

sobrenadante descartado. A seguir, a biomassa foi fixada por imersão em solução 

de Karnovsky modificada (glutaraldeído 2,5% v/v, paraformaldeído 2% m/v e tampão 

cacodilato de sódio 0,1 M) durante 3 horas em temperatura ambiente. 

As etapas seguintes foram realizadas pela equipe da plataforma de 

Microscopia Eletrônica do Instituto Carlos Chagas/Fundação Oswaldo Cruz 

(ICC/Fiocruz, Curitiba, Paraná). A amostra fixada foi lavada com tampão cacodilato 

de sódio 0,1 M e imersa em solução de tetróxido de ósmio (10 g/L) por 45 minutos, 

para a pós-fixação. Em seguida, a amostra foi novamente lavada com tampão 

cacodilato de sódio 0,1 M e desidratada mediante imersão por 10 minutos em 

concentrações crescentes de solução de acetona (70%, 80%, 90%, 95% e 100%). 

Após a desidratação do material, foi realizada a embebição em resina 

EPON™. A seguir, foi realizada a ultramicrotomia para obtenção de cortes ultrafinos. 

O material foi submetido à contrastação com acetato de uranila e citrato de chumbo 

e finalmente visualizado em microscópio eletrônico de transmissão Jeol, modelo 

JEM-1400Plus. 

 

3.3.3 Análise do microbioma dos biorreatores 

 

Durante a operação dos biorreatores E1, R1 e R2, foram coletadas alíquotas 

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

diferentes fases operacionais (QUADRO 3.7). Em função de limitações técnicas, 
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apenas uma replicata foi processada para cada amostra, o que não permitiu a 

realização posterior de análises estatísticas comparativas entre as amostras para os 

resultados do sequenciamento de amplicons do gene procariótico 16S do RNA 

ribossomal (rRNA). 

 
QUADRO 3.7 – AMOSTRAS PROCESSADAS PARA ANÁLISE DO MICROBIOMA EM DIFERENTES 

FASES OPERACIONAIS 
Amostra Dia de operação e fase em que a amostra foi coletada 

Biorreator E1 390º dia – encerramento de operação de E1 para a produção de 
biomassa para o bioaumento 

R1 fase IV 493º dia, final da fase IV, previamente à realização do bioaumento R2 fase IV 
R1 fase VI 593º dia, final da fase VI, após a realização do bioaumento e quando 

do encerramento de operação de R1 e R2 R2 fase VI 
FONTE: a autora (2024) 

 

As amostras de licor misto foram centrifugadas a 3400 g, por 10 minutos. 

Visando à remoção de substâncias 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 tampão 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 extração do DNA e o sequenciamento de 

amplicons do gene procariótico 16S rRNA. 

Após 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 (Florianópolis, 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 proprietário (Neoprospecta 

Microbiome Technologies, Brasil). As regiões hipervariáveis três a quatro (V3-V4) do 

gene 16S rRNA foram amplificadas pela reação em cadeia da polimerase (PCR) 

com os 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™ (Illumina Inc., EUA), em formato paired-end, utilizando os kits V3 com 600 

ciclos ou V2 com 500 ciclos. 

Após o sequenciamento, os dados brutos foram submetidos à checagem da 

qualidade, remoção de adaptadores, pareamento de reads, correção de erros e 
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remoção de quimeras utilizando o pipeline Sentinel. A qualidade dos dados foi 

avaliada com base no parâmetro 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 sequências com baixa 

qualidade (Phred < 20) foram removidos por meio de software proprietário 

(Neoprospecta Microbiome Technologies, Brasil). Para a remoção de quimeras, as 

sequências com 100% de identidade foram agrupadas, e os grupos contendo menos 

de 5 sequências foram excluídos das análises subsequentes (Smyth et al., 2010). 

Posteriormente, as sequências processadas foram agrupadas em unidades 

taxonômicas operacionais (OTU), definidas com base em um limiar de similaridade 

de 97%, e submetidas à classificação taxonômica. A classificação foi realizada 

utilizando o programa BLASTn v.2.6.0+ (Altschul et al., 1990), com um banco de 

dados proprietário de sequências do gene 16S rRNA (NeoRefdb, Neoprospecta 

Microbiome Technologies, Brasil) como referência. Sequências com limiar de 

identidade igual ou superior a 99% em relação ao banco de dados de referência 

receberam atribuição taxonômica. A abundância relativa de cada grupo taxonômico 

foi determinada como a proporção percentual de sequências de cada OTU em 

relação ao total de sequências analisadas. 

As sequências 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 número de acesso 

PRJNA1224416. 

 

3.4 ANÁLISES ESTATÍSTICAS E PRODUÇÃO DE GRÁFICOS 

 

As análises estatísticas e os gráficos apresentados neste trabalho foram 

produzidos mediante aplicação do software R (R Core Team, 2023). 
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4 RESULTADOS 
 

Inicialmente, são apresentados os resultados da caracterização do lodo e do 

lixiviado de aterro sanitário e, em seguida, os resultados associados à produção de 

biomassa para o bioaumento. Por fim, após a implementação de diferentes 

estratégias da engenharia de microbiomas, são apresentados os resultados da 

operação dos biorreatores bem como da eficiência e estabilidade dos bioprocessos 

de remoção do nitrogênio amoniacal do lixiviado de aterro sanitário. 

 

4.1 CARACTERIZAÇÃO DO LODO E DO LIXIVIADO DE ATERRO SANITÁRIO 

 

A primeira etapa desta pesquisa envolveu a coleta e caracterização do lodo 

aeróbio e do lixiviado de aterro sanitário. O lodo foi utilizado como inóculo em três 

biorreatores (E1, R1 e R2) aplicados à remoção autotrófica do nitrogênio amoniacal, 

com foco no tratamento do lixiviado. 

 

4.1.1 Caracterização do lodo aeróbio utilizado como inóculo 

 

Os resultados para a concentração de sólidos totais (ST) e sólidos 

suspensos totais (SST) do lodo inoculado nos biorreatores E1, R1 e R2 são 

apresentados na TABELA 4.1. 

 
TABELA 4.1 – RESULTADOS PARA A CONCENTRAÇÃO DE ST E SST DO LODO 

ST ± d. p. (g L-1) SST ± d. p. (g L-1) 
12,28 ± 0,16 11,27 ± 0,17 

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

A concentração de SST do lodo aeróbio foi utilizada como base para a 

determinação do índice volumétrico de lodo após 30 minutos de sedimentação 

(IVL30), cujo valor resultou em 81 mL g-1. Segundo Torfs e colaboradores (2016), 

valores típicos de IVL30 para lodos ativados com boa sedimentabilidade variam entre 

50 e 400 mL g-1. Salienta-se que a sedimentabilidade do lodo apresenta relação 

inversamente proporcional ao valor do IVL30. Dessa forma, o resultado obtido para o 

IVL30 do lodo aeróbio, que se encontra na faixa do intervalo típico para lodos 
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ativados, sugere que a biomassa apresentou excelente capacidade de 

sedimentação. Isso é relevante para os sistemas de tratamento porque lodos com 

boa sedimentabilidade tendem a ter maior eficiência na retenção de biomassa nos 

biorreatores, reduzindo a saída de sólidos no efluente. Portanto, o valor obtido indica 

que o lodo inoculado aos biorreatores E1, R1 e R2 apresentava condições 

adequadas para suportar os processos de tratamento sem comprometer a 

clarificação, contribuindo para a eficiência do sistema. 

Além da sedimentabilidade, o lodo aeróbio recém-coletado foi avaliado 

previamente à inoculação nos biorreatores quanto à atividade nitrificante. Este teste 

foi essencial para avaliar a capacidade do lodo para a nitrificação, principal 

bioprocesso utilizado durante o tratamento do lixiviado. A curva de consumo do 

nitrogênio amoniacal total (NAT) em função do tempo de incubação do lodo, 

produzida com base nos resultados do ensaio em batelada para a avaliação da 

atividade nitrificante, é apresentada na FIGURA 4.1. 

 
FIGURA 4.1 – CONSUMO DO NAT EM FUNÇÃO DO TEMPO DE INCUBAÇÃO 

 
FONTE: a autora (2024) 

 

A concentração do NAT após 30 minutos de incubação do lodo aeróbio 

aumentou de 40 mg N L-1 para aproximadamente 53 mg N L-1 (FIGURA 4.1). O 

aumento da concentração do NAT durante o período inicial da incubação do lodo foi 

provavelmente devido à liberação de nitrogênio amoniacal no meio de cultura, 

resultante do decaimento microbiano. 
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A eficiência de remoção do NAT foi de 27,7%, após 24 horas de incubação 

do lodo aeróbio, e 61,8%, após 48 horas, enquanto a atividade nitrificante específica 

resultou em média de 0,16 mg N h-1 gSST
-1. Observa-se que o lodo apresentou 

atividade de nitrificação, embora fosse originalmente aplicado para a remoção de 

carbono orgânico de esgoto sanitário, assegurando que continha biomassa ativa 

para o tratamento pretendido, com presença de populações microbianas 

nitrificantes. A partir destes resultados, o lodo aeróbio foi inoculado nos biorreatores 

E1, R1 e R2 visando ao aumento da população microbiana nitrificante. 

 

4.1.2 Caracterização do lixiviado de aterro sanitário 

 

Foram realizadas duas campanhas para a coleta do lixiviado de aterro 

sanitário, em março e junho de 2023. As características físicas e químicas 

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

 
TABELA 4.2 - CARACTERÍSTICAS DETERMINADAS PARA O LIXIVIADO DE ATERRO SANITÁRIO 

Parâmetro Unidade Coleta 03/2023 
média ± d. p. 

Coleta 06/2023 
média ± d. p. 

Alcalinidade total (AT) mg CaCO3 L-1 2819 ± 24 3589 ± 31 
Alcalinidade parcial (AP) mg CaCO3 L-1 2528 ± 56 3006 ± 154 

Alcalinidade intermediária (AI) mg CaCO3 L-1 291 ± 32 582 ± 126 
Condutividade mS cm-1 a 25 °C 11,80 ± 0,04 13,81 ± 0,06 

DBO5 mg O2 L-1 400 ± 0 333 ± 58 
DQO mg O2 L-1 1014 ± 8 1277 ± 0 

Nitrogênio total (NT) mg N L-1 675,1 ± 1,6 886,3 ± 1,9 
NAT mg N L-1 666,7 ± 0,0 840,8 ± 17,2 

Nitrato mg N L-1 4,8 ± 0,1 7,3 ± 0,1 
Nitrito mg N L-1 < 0,1 < 0,1 

Nitrogênio orgânico mg N L-1 3,6 ± 1,6(a) 38,1 ± 17,3(a) 
Ortofosfato (PO4

-3) mg P L-1 0,4 ± 0,0 5,8 ± 0,0 
pH - 8,01 ± 1,3%(b) 8,33 ± 3,5%(b) 

Salinidade - 3,8 ± 0,0 4,7 ± 0,0 
DBO5/DQO - 0,39 ± 0,00(a) 0,26 ± 0,05(a) 
DBO5/NAT mg O2/mg N 0,60 ± 0,00(a) 0,40 ± 0,07(a) 

FONTE: a autora (2024) 
NOTA: d. p.: desvio-padrão; (a) calculado por meio de fórmulas de propagação de erros conforme 
Vuolo (1992); (b) o erro associado ao pH foi calculado como coeficiente de variação devido à escala 
logarítmica desse parâmetro. 
 

Com exceção da demanda bioquímica de oxigênio (DBO), os resultados 

para todos os parâmetros avaliados apresentaram diferenças estatisticamente 

significativas entre as duas coletas (teste de Mann-Whitney, α = 0,1). Em geral, o 

lixiviado coletado em junho de 2023 apresentou concentrações mais elevadas de 
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nutrientes, como o nitrogênio em seus diversos estados de oxidação (NAT, nitrato e 

nitrogênio orgânico), fósforo e sais dissolvidos em comparação à campanha anterior. 

Em ambas as campanhas, a concentração de alcalinidade total (AT) do 

lixiviado foi elevada, com valores de 2819 mg CaCO3 L-1 para a coleta de março e 

3589 mg CaCO3 L-1 para junho de 2023. Em função das elevadas concentrações de 

alcalinidade parcial (AP), 2528 mg CaCO3 L-1, para a primeira coleta, e 3006 mg 

CaCO3 L-1, para a segunda, pode-se afirmar que a maior fração da AT do lixiviado é 

atribuída aos íons bicarbonato. 

O lixiviado de aterro sanitário geralmente apresenta elevadas concentrações 

de alcalinidade total e parcial, conforme resultados corroborados por outros estudos 

(Baettker et al., 2020; Latocheski, 2020; Morais, 2022). Essas condições sugerem 

que o lixiviado pode favorecer bioprocessos que dependam fortemente da 

manutenção do pH, como a nitrificação, pois o bicarbonato atua como tampão, 

estabilizando o pH nos sistemas de tratamento. Além disso, os íons bicarbonato, que 

contribuem para a elevada concentração da alcalinidade, podem servir também 

como fonte de carbono inorgânico para os bioprocessos autotróficos. 

Por sua vez, a alcalinidade intermediária (AI) reflete indiretamente a 

concentração de ácidos orgânicos e somada à alcalinidade parcial resulta na 

alcalinidade total. Para este parâmetro, os valores obtidos de 291 mg CaCO3 L-1, 

para a primeira coleta, e 582 mg CaCO3 L-1, para a segunda, sugerem contribuição 

limitada dos ácidos orgânicos para a AT, característica de lixiviados estabilizados. 

Em ambas as coletas, o lixiviado também apresentou valores elevados para 

a salinidade (3,8 para a coleta de março e 4,7 para a de junho de 2023) e para a 

condutividade (11,80 mS cm-1 para março e 13,81 mS cm-1 para junho de 2023). 

Estes parâmetros indicam a presença de íons e sais dissolvidos em grandes 

quantidades, o que pode comprometer a eficiência dos bioprocessos de remoção do 

nitrogênio amoniacal (Zhang, M. et al., 2023; Wu; Lai; Zhao, 2024). 

Além dos parâmetros apresentados, a relação DBO5/DQO é frequentemente 

utilizada para caracterizar lixiviados e estimar sua biodegradabilidade (Ehrig, 1989; 

Renou et al., 2008). Valores para a relação DBO5/DQO iguais ou superiores a 0,4 

são característicos de lixiviados de aterros considerados “jovens”, ricos em matéria 

orgânica biodegradável. Por outro lado, valores iguais ou inferiores a 0,1 são 

atribuídos a lixiviados estabilizados, de aterros “velhos”. O baixo valor da DBO5 em 
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relação à DQO sugere que a maior parte da matéria orgânica biodegradável do 

lixiviado já foi consumida, restando a matéria orgânica recalcitrante (Ehrig, 1989). 

De acordo com Renou e colaboradores (2008), o valor médio da relação 

DBO5/DQO para a coleta de março de 2023 (0,39) indica que o lixiviado 

apresentava-se em fase de biodegradabilidade intermediária. Entretanto, a relação 

DBO5/DQO obtida para a segunda coleta, de junho de 2023, foi de 0,26. Este valor 

indica que a matéria orgânica era majoritariamente recalcitrante à biodegradação e 

que o lixiviado da segunda campanha apresentava características similares às de 

lixiviados estabilizados. 

O valor da razão entre a DBO5 e a concentração do NAT (DBO5/NAT) foi de 

0,60 mg O2/mg N, para a primeira coleta, e de 0,40 mg O2/mg N, para a segunda. 

Esta relação é utilizada para avaliar a proporção entre as quantidades de carbono 

orgânico biodegradável e de nitrogênio disponíveis para a microbiota do tratamento. 

Para ambas as campanhas, o valor da relação DBO5/NAT foi menor do que o valor 

limite de 5,8 mg O2/mg N, o que indica a baixa disponibilidade de carbono 

biodegradável em comparação à de nitrogênio (Bonassa et al., 2021). 

Devido à limitada concentração de carbono orgânico em relação ao 

nitrogênio amoniacal, os bioprocessos de remoção do nitrogênio dependentes do 

metabolismo microbiano heterotrófico, como a desnitrificação, são desfavoráveis 

para lixiviados com características semelhantes às deste estudo (Bonassa et al., 

2021). Assim, com base nas características físicas e químicas do lixiviado utilizado 

nesta pesquisa, os bioprocessos autotróficos são mais adequados para a remoção 

do nitrogênio, pois não requerem a adição de fontes externas de carbono orgânico. 

 

4.2 PRODUÇÃO DE BIOMASSA ENRIQUECIDA PARA A REMOÇÃO 

AUTOTRÓFICA DE NITROGÊNIO AMONIACAL 

 

Para a produção de biomassa destinada ao bioaumento, uma das 

estratégias da engenharia de microbiomas investigadas nesta pesquisa, foi realizado 

o enriquecimento de micro-organismos a partir do lodo aeróbio. Ao biorreator E1, 

utilizado para o enriquecimento, foi alimentado meio mineral sem carbono orgânico e 

com ureia como única fonte de nitrogênio. O processo foi realizado sob baixas 

concentrações de oxigênio dissolvido (< 1 mg O2 L-1) e dividido em duas etapas, A e 

B, que diferiram principalmente em relação à concentração de nitrogênio orgânico do 
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substrato afluente (TABELA 4.3). As condições experimentais foram estabelecidas 

visando ao enriquecimento de bactérias comammox do gênero Nitrospira. Estas 

bactérias apresentam atividade ureolítica e são adaptadas a baixas concentrações 

de nitrogênio (< 50 mg N L-1) e de oxigênio dissolvido (< 1 mg O2 L-1) (Latocheski; 

Rocha; Braga, 2022). 

 
TABELA 4.3 – CARACTERÍSTICAS DO AFLUENTE ALIMENTADO AO BIORREATOR E1 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

FONTE: a autora (2024) 
NOTA: d. p.: desvio-padrão; NAT: nitrogênio amoniacal total; (a) resultados obtidos para o período 
entre o primeiro e o 114º dia de operação; (b) resultados obtidos a partir do 115º dia de operação. 
 

O enriquecimento dos micro-organismos do lodo aeróbio inoculado no 

biorreator E1 resultou na conversão do nitrogênio orgânico em nitrogênio amoniacal, 

além da produção de nitrito e nitrato, produtos das reações bioquímicas associadas 

à nitrificação (FIGURA 4.2). 

 
FIGURA 4.2 – CONCENTRAÇÃO EFLUENTE DE NAT, NITRATO E NITRITO AO LONGO DA 

OPERAÇÃO DO BIORREATOR E1 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: NAT: nitrogênio amoniacal total. 

Parâmetro do afluente Unidade 
Resultados 

(média ± d. p.) 
Etapa A(a) Etapa B(b) 

NAT mg N L-1 0,0 ± 0,0 0,0 ± 0,0 
Nitrato mg N L-1 0,3 ± 0,1 0,3 ± 0,1 
Nitrito mg N L-1 < 0,1 < 0,1 

Nitrogênio total mg N L-1 13,1 ± 0,8 24,1 ± 1,3 
pH - 7,90 ± 0,09 7,59 ± 0,13 
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Nos primeiros 30 dias de operação, foi observado acúmulo do nitrogênio 

amoniacal no biorreator E1, cuja concentração no efluente foi superior a 12 mg N L-1 

(FIGURA 4.2). Como o substrato alimentado a E1 não continha nitrogênio amoniacal 

(TABELA 4.3), é provável que o acúmulo tenha ocorrido devido à conversão da ureia 

(CH4N2O) em amônia (NH3) por meio de uma reação microbiana catalisada pela 

enzima urease (Equação 4.1). 

 

CH4N2O+ H2O 
urease

 CO2+ 2NH3

 

(4.1) 

O acúmulo do nitrogênio amoniacal no biorreator E1, observado nos 

primeiros 30 dias do enriquecimento, pode ser explicado pela aclimatação da 

microbiota, em particular das bactérias oxidantes da amônia, às novas condições 

operacionais. Vale destacar que o lodo aeróbio inoculado em E1 era originalmente 

destinado à oxidação do carbono orgânico, o que possivelmente exigiu a adaptação 

funcional da comunidade microbiana para a remoção autotrófica do nitrogênio. 

Após 40 dias de operação, a concentração do nitrogênio amoniacal no 

efluente do biorreator E1 diminuiu para 4 mg N L-1, aproximadamente. 

Simultaneamente, foi observada a produção e o acúmulo de nitrato (FIGURA 4.2). 

Este padrão sugere que parte do nitrogênio amoniacal produzido pela hidrólise da 

ureia (Equação 4.1) foi convertida em nitrito (NO2
⁻) por bactérias oxidantes da 

amônia (BOA) (Equação 4.2) e, em seguida, em nitrato (NO3
⁻) por bactérias 

oxidantes do nitrito (BON) (Equação 4.3). 

 

BOA: NH3 + 1,5O2 → NO2
-  + 2H+ +  H2O

 
(4.2) 

BON: NO2
-  + 0,5O2 → NO3

-  

 

(4.3) 

Após o aumento da concentração do nitrogênio orgânico no substrato 

alimentado ao biorreator, de 10 para 20 mg N L-1 na etapa B, as concentrações de 

nitrogênio amoniacal e de nitrato apresentaram picos (FIGURA 4.2), provavelmente 

em função do estresse da microbiota com a alteração das condições operacionais. 

Contudo, depois de aproximadamente 20 dias do início da etapa B, as 

concentrações de nitrogênio amoniacal e nitrato no efluente de E1 estabilizaram, 

indicando o restabelecimento do equilíbrio das reações bioquímicas associadas à 
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nitrificação. A concentração do nitrito no efluente, por outro lado, permaneceu abaixo 

de 1 mg N L-1 durante toda a operação (FIGURA 4.2), o que indica que esse íon foi 

quase completamente consumido pelas BON ou por outros micro-organismos. 

Os resultados para os parâmetros indicadores da eficiência e estabilidade da 

remoção do nitrogênio (FIGURA 4.3) sugerem que o enriquecimento dos micro-

organismos nitrificantes da biomassa foi bem-sucedido. A eficiência de remoção do 

nitrogênio orgânico variou entre 56,0% e 87,1%, com média de 69,5%. Por sua vez, 

a eficiência de remoção do nitrogênio total (NT), que inclui o nitrogênio orgânico e o 

inorgânico, variou de 22,7%, durante a aclimatação da microbiota, a 56,0%, com 

média de 41,8%. A remoção do nitrogênio orgânico e do nitrogênio total (orgânico, 

amoniacal, nitrito e nitrato) pode ser majoritariamente atribuída à atividade 

metabólica da microbiota presente no biorreator E1 durante o enriquecimento. 

 
FIGURA 4.3 – EFICIÊNCIA DE REMOÇÃO DO NITROGÊNIO E PAN AO LONGO DA OPERAÇÃO 

DO BIORREATOR E1 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: NT: nitrogênio total; PAN: percentagem de acúmulo do nitrito; os asteriscos (*) indicam a 
redução das eficiências de remoção do nitrogênio orgânico e do NT devido à ausência de 

alimentação do biorreator E1 na semana precedente à coleta e análise do efluente. 
 

Na etapa A, com a concentração de 10 mg N L-1 de nitrogênio total afluente, 

a percentagem de acúmulo do nitrito (PAN) aumentou gradualmente, atingindo o 

pico de 40% após 23 dias. Posteriormente, este valor diminuiu até próximo de zero 
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após 60 dias, aproximadamente, permanecendo estável até o final da etapa A, no 

115º dia de operação (FIGURA 4.3). 

Por outro lado, na etapa B, com a concentração do nitrogênio total afluente 

ajustada para 20 mg N L-1, a PAN aumentou de 4% para 12% ao longo dos primeiros 

40 dias (FIGURA 4.3). Após atingir o valor médio de 12%, a PAN manteve-se estável 

por mais de 170 dias. Contudo, entre o 344º e o 390º 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 consórcio 

microbiano não acumulou significativamente no meio reacional e foi transformada 

em nitrato, via nitratação pelas BON, ou convertida em outras formas de nitrogênio, 

como NO, N2O e N2, por outros grupos microbianos. 

A elevada eficiência de remoção do nitrogênio orgânico (média de 69,5%), 

combinada com os baixos valores da PAN (média de 11,4%) e as reduzidas 

concentrações de nitrato produzido (< 8 mg N L-1), sugere que a maior parte do 

nitrogênio alimentado ao biorreator E1 foi utilizada em processos distintos da 

nitrificação. Este resultado é corroborado por aqueles apresentados na FIGURA 4.4, 

que mostram a proporção entre as concentrações de nitrogênio orgânico consumido 

e nitrogênio inorgânico (NAT, nitrito e nitrato) produzido e acumulado no efluente. 

 
FIGURA 4.4 – CONCENTRAÇÃO DE NITROGÊNIO ORGÂNICO CONSUMIDO E NITROGÊNIO 

INORGÂNICO EFLUENTE AO LONGO DA OPERAÇÃO DO BIORREATOR E1 

 
FONTE: a autora (2024) 
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Na FIGURA 4.4, é possível observar que, a partir do 150º dia de operação, a 

área correspondente ao nitrogênio inorgânico acumulado no efluente ocupou menos 

da metade da área associada ao nitrogênio orgânico consumido. Estes resultados 

indicam que o nitrogênio orgânico do substrato foi destinado apenas em parte à 

nitrificação, que teria resultado no acúmulo do nitrogênio inorgânico (nitrogênio 

amoniacal, nitrito e nitrato) no efluente de E1. 

Parte do nitrogênio orgânico consumido pode ter sido utilizada em processos 

distintos da nitrificação, como a assimilação pelas células microbianas e a adsorção 

nos flocos biológicos do lodo. Além disso, o nitrito e o nitrato produzidos a partir da 

nitrificação do nitrogênio amoniacal pelas bactérias oxidantes da amônia (BOA) e do 

nitrito (BON) provavelmente foram consumidos em reações de desnitrificação. 

A presença de micro-organismos desnitrificantes foi identificada a partir dos 

resultados para o sequenciamento do gene procariótico 16S rRNA. A atividade das 

bactérias desnitrificantes pertencentes a gêneros diversos (FIGURA 4.5) pode ter 

contribuído para a remoção do nitrogênio na forma gasosa como NO, N2O e/ou N2. 

 
FIGURA 4.5 – PRINCIPAIS GÊNEROS MICROBIANOS IDENTIFICADOS NO BIORREATOR E1 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: os gêneros com abundância relativa inferior a 0,1% foram agrupados na categoria “Outros”. 
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A partir do sequenciamento de segunda geração do gene 16S rRNA, foram 

identificados 50 gêneros microbianos, que representaram 72,17% das sequências 

detectadas na biomassa do biorreator E1. Entre eles, 24 gêneros apresentaram 

abundância relativa inferior a 0,1%, totalizando 1,04% das sequências. Além disso, 

27,79% das sequências obtidas não puderam ser classificadas até o nível de gênero 

(FIGURA 4.5), provavelmente devido à limitação das bases de dados disponíveis 

para a comparação taxonômica. 

Destaca-se a predominância de três gêneros bacterianos: i) Denitratisoma 

(39,96%), ii) Nitrosomonas (6,29%) e iii) Nitrospira (14,65%), que, em conjunto, 

somaram 60,9% das sequências identificadas na biomassa de E1 (FIGURA 4.5). 

Estes gêneros estão associados a bioprocessos essenciais para a remoção do 

nitrogênio de águas residuárias, como a nitrificação e a desnitrificação. A baixa 

diversidade observada, com apenas 50 gêneros procarióticos identificados, 

juntamente com a dominância de apenas três gêneros, reflete o enriquecimento e a 

seleção de micro-organismos adaptados às condições específicas do biorreator E1. 

O gênero bacteriano Denitratisoma foi predominante na amostra do 

biorreator E1 após o enriquecimento, com abundância relativa de aproximadamente 

40% (FIGURA 4.5). Este gênero é conhecido por realizar a desnitrificação, utilizando 

nitrato como aceptor de elétrons e produzindo nitrogênio gasoso (N2), com acúmulo 

de nitrito como intermediário (Fahrbach et al., 2006). 

Os membros do gênero Denitratisoma são heterotróficos e, portanto, 

requerem compostos orgânicos como fonte de carbono e energia. Embora o meio 

mineral utilizado para o enriquecimento fosse isento de carbono orgânico, 

favorecendo populações microbianas autotróficas, o enriquecimento de 

Denitratisoma pode ser explicado pela capacidade deste gênero para utilizar fontes 

complexas de carbono, como restos celulares provenientes da decomposição 

microbiana. Este gênero tem sido frequentemente identificado em sistemas 

autotróficos de remoção de nitrogênio amoniacal, como o biorreator E1, e está 

associado à utilização da matéria orgânica liberada durante o decaimento celular 

como substrato para a desnitrificação (Xu et al., 2021; Kang et al., 2023). 

Além de Denitratisoma, outros gêneros identificados na biomassa do 

biorreator E1 também podem realizar a desnitrificação em sistemas de tratamento de 

águas residuárias, 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 presença dessas bactérias 

heterotróficas sugere que a autodigestão da biomassa e o decaimento celular 

liberam para o meio reacional substrato orgânico em quantidade suficiente para a 

manutenção desses micro-organismos, aumentando a eficiência de remoção do 

nitrogênio via desnitrificação em sistemas autotróficos com elevados tempos de 

retenção de sólidos. 

Em adição às bactérias desnitrificantes, os gêneros Nitrosomonas e 

Nitrospira também podem ter desempenhado papel fundamental na remoção do 

nitrogênio no biorreator E1. Nitrosomonas foi o único gênero de bactérias oxidantes 

da amônia (BOA) identificado na biomassa de E1, com abundância relativa de 

6,29%. Em contrapartida, Nitrospira foi o único gênero de bactérias oxidantes do 

nitrito (BON) identificado em E1, com abundância relativa de 14,65%. 

Ambos os gêneros, Nitrosomonas e Nitrospira, incluem espécies capazes de 

hidrolisar ureia (Koops; Pommerening-Röser, 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 responsáveis pela conversão da ureia 

em nitrogênio amoniacal e pelo processo de nitrificação autotrófica, resultando na 

produção de nitrito e nitrato, respectivamente. 

Visando ao enriquecimento de bactérias comammox do gênero Nitrospira, 

conforme procedimento realizado por Li e colaboradores (2021) e Zhao e 

colaboradores (2021), nesta pesquisa, a ureia foi utilizada como fonte exclusiva de 

nitrogênio. Esta abordagem foi baseada na atividade ureolítica desses micro- 

organismos, cujas espécies candidatas conhecidas até o momento são “Ca. N. 

inopinata”, “Ca. N. nitrosa”, “Ca. N. nitrificans” e “Ca. N. kreftii” (Latocheski; Rocha; 

Braga, 2022). 

Apesar da utilização de ureia como substrato seletivo para promover o 

enriquecimento das bactérias comammox, os resultados obtidos pelo 

sequenciamento de amplicons do gene 16S rRNA demonstraram a ausência desses 

organismos na biomassa do biorreator E1. Ao final do processo de enriquecimento, 

não foram detectadas sequências compatíveis com as espécies atualmente 

caracterizadas de bactérias comammox do gênero Nitrospira. 

As únicas espécies afiliadas ao gênero Nitrospira detectadas na amostra do 

biorreator E1 foram “Ca. N. defluvii”, com abundância relativa de 14,32%, e “N. 

lenta”, com abundância relativa de 0,33%. Ambas as espécies pertencem ao grupo 
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das bactérias oxidantes do nitrito (BON) e, diferentemente das bactérias comammox, 

não são capazes de realizar a nitrificação completa, isto é, a oxidação do nitrogênio 

amoniacal a nitrato. Tanto “Ca. N. defluvii” como “N. lenta” foram caracterizadas e 

isoladas de sistemas de lodos ativados de estações de tratamento de esgoto 

sanitário, com concentrações de nitrogênio afluente inferiores a 50 mg N L-1 (Spieck 

et al., 2006; Nowka et al., 2015), condição similar à aplicada ao biorreator E1. A 

espécie N. defluvii pertence à linhagem I do gênero Nitrospira e não apresenta 

atividade ureolítica (Lücker et al., 2010; Palomo et al., 2018). Por outro lado, N. lenta 

pertence à linhagem II, assim como as bactérias comammox, e codifica os genes 

para a enzima urease (Sakoula et al., 2018). 
Embora as condições experimentais tenham sido aplicadas para favorecer o 

enriquecimento seletivo das bactérias comammox, não foram identificadas 

sequências associadas a estes organismos na biomassa de E1 ao final da operação. 

Este resultado sugere que estas bactérias não estavam presentes no lodo utilizado 

como inóculo, coletado de um sistema de lodos ativados aplicado à remoção de 

matéria orgânica de esgoto sanitário, ou foram eliminadas pela competição com 

outros organismos nitrificantes. 
Além de Nitrosomonas e Nitrospira, de acordo com Reimer e colaboradores 

(2022), outros gêneros identificados em baixas abundâncias relativas na biomassa 

de E1 são 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 gêneros também podem ter 

contribuído para a produção de nitrogênio amoniacal para a nitrificação a partir da 

hidrólise da ureia fornecida como substrato no biorreator E1. 

Além da produção de biomassa enriquecida para o bioaumento em sistemas 

de tratamento, a capacidade de alguns micro-organismos para utilizar ureia como 

substrato para a nitrificação pode ser aplicada para a recuperação de nutrientes de 

águas residuárias, 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 autotróficas comammox do gênero Nitrospira, 

resultando em nitrato como produto final. 

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

nitrato de amônio (NH4NO3) a partir de urina humana em um bioprocesso de 
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nitrificação autotrófica dividido em dois estágios, o primeiro para nitritação e o 

segundo para nitratação do efluente. De forma semelhante, Pan e colaboradores 

(2024) reportaram a produção de nitrato de amônio a partir do tratamento de urina 

humana em um biorreator de membrana em escala de bancada, com a prevalência 

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 convertê-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 hidrólise da ureia e 

subsequente nitrificação da amônia pode servir como nutriente em fertilizantes 

líquidos. Estes autores relataram a produção de nitrato a partir da nitrificação de 

águas residuárias ricas em proteínas. O efluente da nitrificação foi utilizado para a 

fertilização de culturas hidropônicas. Em contrapartida, Heise e colaboradores 

(2021) utilizaram o efluente parcialmente nitrificado de um sistema de aquacultura, 

rico em amônia e nitrato, para a produção de vegetais via hidroponia. 

Outra vantagem dos bioprocessos autotróficos para a remoção do nitrogênio 

de águas residuárias é a reduzida produção de biomassa excedente. Esta 

característica foi observada durante a operação do biorreator E1, conforme indicam 

os resultados para as concentrações de sólidos do licor misto (FIGURA 4.6). 

 
FIGURA 4.6 – CONCENTRAÇÃO DE SÓLIDOS SUSPENSOS FIXOS E VOLÁTEIS PARA O 

BIORREATOR E1 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: SSF: sólidos suspensos fixos; SSV: sólidos suspensos voláteis. 



88 

 

Segundo Tchobanoglous, Burton e Stensel (2003), para reatores em 

bateladas sequenciais, como o biorreator E1, a concentração máxima recomendada 

de sólidos suspensos totais (SST) é de 5 g SST L-1. De acordo com os resultados 

apresentados na FIGURA 4.6, a concentração de SST, dada pela soma dos sólidos 

suspensos fixos (SSF) e voláteis (SSV), não excedeu 3,5 g SST L-1. Portanto, não foi 

necessária a retirada de biomassa excedente ao longo dos 390 dias de operação do 

biorreator E1. 

Devido à baixa demanda por carbono orgânico, o crescimento celular dos 

micro-organismos autotróficos é mais lento em comparação com os heterotróficos. 

Por isso, a produção e o acúmulo de biomassa em biorreatores autotróficos, como o 

E1, são limitados e exigem períodos longos, de semanas a meses, conforme 

apresentado neste estudo. Em função da menor frequência de retirada e disposição 

do lodo excedente do que em sistemas em que há matéria orgânica para o 

crescimento celular, as culturas autotróficas estão associadas a menores custos. 

Outra vantagem de sistemas como o biorreator E1 é a remoção do 

nitrogênio de águas residuárias sob baixas concentrações de oxigênio dissolvido (< 

1 mg O2 L-1), o que resulta em economia de custos com aeração e energia. Após o 

enriquecimento, a microbiota do biorreator E1 apresentou sequências associadas a 

micro-organismos anaeróbios estritos, como bactérias do gênero Longilinea (0,59%) 

e arqueas metanogênicas dos gêneros Methanothrix (0,13%) e Methanobacterium 

(0,34%) (FIGURA 4.5). Embora em baixas abundâncias relativas, a presença destes 

organismos sugere a ocupação de diversos nichos e a formação de microambientes 

aeróbios e anóxicos nos flocos biológicos de E1. Ademais, condições anóxicas 

favorecem a atividade de micro-organismos relevantes para a remoção do nitrogênio 

amoniacal, como algumas bactérias desnitrificantes. 

Em síntese, o enriquecimento do lodo com micro-organismos autotróficos, 

realizado sob baixas concentrações de oxigênio dissolvido e mediante utilização da 

ureia, resultou em elevadas eficiências para a remoção do nitrogênio orgânico e 

limitada produção de biomassa excedente. Além disso, a operação do biorreator E1 

também permitiu a produção de biomassa metabolicamente ativa para o bioaumento 

de um dos biorreatores aplicados à remoção autotrófica do nitrogênio amoniacal do 

lixiviado de aterro sanitário. 
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4.3 REMOÇÃO DE NITROGÊNIO DO LIXIVIADO DE ATERRO SANITÁRIO E 

IMPACTO DAS ESTRATÉGIAS DE ENGENHARIA DE MICROBIOMAS 

 

O manejo de resíduos sólidos é um dos pilares do saneamento e, portanto, 

crucial para a saúde pública e garantia da qualidade de vida da população. Embora 

a legislação brasileira instrua os serviços de coleta, tratamento e destino final (Brasil, 

2010), cerca de 40% da massa de resíduos sólidos urbanos (RSU) coletados no 

país ainda não recebe a disposição final em aterros sanitários, totalizando mais de 

28 milhões de toneladas de RSU enviadas anualmente para lixões, aterros 

controlados e outros locais inadequados (Abrema, 2024). 

Um dos principais passivos ambientais gerados em aterros sanitários é o 

lixiviado, cujo tratamento pode ser custoso devido à complexidade dessa água 

residuária. Por vez, os custos inerentes ao tratamento do lixiviado impactam 

diretamente a capacidade dos municípios de cumprir as exigências da Política 

Nacional de Resíduos Sólidos. Portanto, além da eficiência e estabilidade, os 

sistemas de tratamento do lixiviado devem ser economicamente viáveis, para que 

possam ser implementados em escala plena mesmo em municípios com menor 

disponibilidade de recursos financeiros. 

O desenvolvimento de bioprocessos associados a menores custos 

operacionais, como os investigados nesta pesquisa, pode contribuir para a expansão 

do tratamento do lixiviado e melhor aproveitamento de recursos financeiros para a 

ampliação da cobertura dos serviços de manejo de resíduos sólidos. Nesse sentido, 

durante a operação dos biorreatores R1 e R2, foram observadas características que 

podem favorecer a redução dos custos operacionais para o tratamento do lixiviado, 

como a simplicidade dos sistemas de tratamento, a baixa produção de lodo 

excedente e a elevada sedimentabilidade da biomassa. 

Durante a operação 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 relação entre a concentração de sólidos suspensos voláteis 

(SSV) e totais (SST), com variação de 0,51 a 0,69 (FIGURA 4.7). Estes resultados 

são inferiores aos tipicamente observados para lodos ativados convencionais (0,70 a 

0,90) ou com aeração prolongada (0,60 a 0,75) (Tchobanoglous; Burton; Stensel, 

2003; Von Sperling, 2012). 
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FIGURA 4.7 – RELAÇÃO SSV/SST EM FUNÇÃO DO TEMPO 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: SSV: sólidos suspensos voláteis; SST: sólidos suspensos totais. 
 

A retenção da biomassa associada a idades de lodo elevadas, como as 

observadas em R1 e R2, favorece a digestão do lodo excedente no próprio 

biorreator, sem a necessidade de decantadores ou unidades extras para a 

estabilização do material. Por sua vez, a autodigestão da biomassa, processo em 

que a matéria orgânica é oxidada a água e CO2 no próprio biorreator, resulta na 

redução da razão SSV/SST, conforme observado nos biorreatores R1 e R2 em 

comparação a sistemas convencionais, operados com menores idades de lodo. 

Idades de lodo elevadas (> 18 dias) são mantidas em sistemas de lodos 

ativados com aeração prolongada aplicados para a nitrificação de águas residuárias. 

Os biorreatores R1 e R2 compartilharam características com esses sistemas, como 

a elevada idade de lodo, superior a 100 dias durante toda a operação, a elevada 

retenção da biomassa e a finalidade de nitrificação do efluente. Logo, apresentaram 

as mesmas vantagens, como a simplicidade operacional e a eliminação da 

necessidade de unidades extras para a decantação e digestão do lodo excedente, 

além da robustez e estabilidade operacional (Von Sperling, 2012). 

Apesar das vantagens, os sistemas convencionais aplicados para a 

nitrificação, como os lodos ativados com aeração prolongada, apresentam elevado 
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consumo energético devido à aeração, necessária para o suprimento de oxigênio 

para a autodigestão da biomassa. Por outro lado, nesta pesquisa, as limitações 

associadas aos sistemas convencionais foram contornadas mediante 

implementação do regime de aeração intermitente a partir da fase IV, o que permitiu 

reduzir o consumo de energia sem diminuição significativa da eficiência de remoção 

do nitrogênio amoniacal do lixiviado, conforme discussão adiante. 

Além da capacidade de autodigestão do lodo observada para os biorreatores 

R1 e R2, a biomassa desses sistemas apresentou elevada sedimentabilidade, como 

indicam os resultados para o índice volumétrico do lodo medido após 30 minutos de 

sedimentação (IVL30) (FIGURA 4.8). 

 
FIGURA 4.8 – IVL30 EM FUNÇÃO DO TEMPO 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: IVL: índice volumétrico do lodo. 
 

No início da operação dos biorreatores, o IVL30 era igual a 47 mL g-1 para R1 

e 41 mL g-1 para R2. Após 30 dias, o IVL30 diminuiu para 28 mL g-1 para R1 e 27 mL 

g-1 para R2. Posteriormente, a partir da fase IA-2, o valor do IVL30 para ambos os 

biorreatores variou entre 27 mL g-1 e 40 mL g-1 (FIGURA 4.8). 

O IVL30 é utilizado para avaliar a sedimentabilidade da biomassa em 

sistemas de tratamento de águas residuárias. Valores baixos para o IVL30 indicam 
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maior capacidade de sedimentação do lodo, o que impacta positivamente na 

separação e recuperação da biomassa do efluente, reduzindo custos operacionais e 

aumentando a eficiência do tratamento. Para sistemas de lodos ativados, similares a 

R1 e R2, os valores recomendados para o IVL30 variam entre 50 e 400 mL g-1 (Torfs 

et al., 2016). Valores de IVL30 entre 0 e 50 mL g-1, como os observados para R1 e 

R2, indicam sedimentabilidade ótima e elevada capacidade de separação 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 sedimentação da 

biomassa em bioprocessos de tratamento de águas residuárias é a relação entre os 

índices volumétricos de lodo determinados após 10 e 30 minutos (IVL10/IVL30). A 

relação IVL10/IVL30 é, inclusive, aplicada para a avaliação da qualidade de lodos 

granulares. Valores para IVL10/IVL30 próximos a 1 indicam que o processo de 

formação dos lodos granulares foi completado e estão associados à excelente 

sedimentabilidade da biomassa em sistemas de tratamento de águas residuárias. 

Para o licor misto dos biorreatores, no 488º dia de operação, a relação 

IVL10/IVL30 foi igual a 0,882 para R1 e 0,935 para R2, enquanto no 542º dia de 

operação foi igual a 0,906 para R1 e 0,909 para R2 no 542º dia. Estes resultados 

indicam que, embora o lodo tenha permanecido na forma flocular durante toda a 

operação, a biomassa apresentou características semelhantes às de lodos 

granulares para ambos os biorreatores. 

Os valores para o IVL30 e IVL10/IVL30 determinados nesta pesquisa são 

similares aos obtidos por Aqeel e colaboradores (2023), que investigaram a remoção 

autotrófica do nitrogênio de água residuária sintética em reatores de mistura 

completa. Na fase autotrófica, a concentração de amônia afluente variou entre 50 e 

200 mg N L-1, e nenhuma fonte de carbono orgânico foi adicionada. Nessa etapa, os 

autores obtiveram resultados para o IVL30 e IVL10/IVL30 iguais a 29 mL g-1 e 0,88, 

respectivamente. Os mesmos autores relataram que a manutenção das condições 

autotróficas esteve associada ao crescimento e adensamento dos flocos biológicos e 

à melhoria da sedimentabilidade em comparação com o lodo utilizado como inóculo, 

cujo valor para o IVL30 era 160 mL g-1. Por outro lado, ao adicionar carbono orgânico 

ao afluente, os autores observaram a diminuição da sedimentabilidade do lodo, 

evidenciada pela redução do IVL30, que passou de 29 mL g-1 para 111 mL g-1. 
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Similarmente, nesta pesquisa, ao longo da operação dos biorreatores sob 

condições estritamente autotróficas (fases IA-1 e IA-2) ou limitada disponibilidade de 

carbono orgânico biodegradável (fases IB a VI, em função da alimentação com 

lixiviado), também foi observado o aumento do tamanho e o adensamento dos flocos 

biológicos, conforme apresentado na FIGURA 4.9. 

 
FIGURA 4.9 – MICROGRAFIAS ÓPTICAS DO LODO DE R1 E R2 

 
FONTE: a autora (2024) 

LEGENDA: A a F: flocos biológicos coletados de R1; G a L: flocos biológicos coletados de R2; as 
amostras de lodo foram coletadas dos biorreatores nestes dias de operação: A e G: 40º d; B e H: 

129º d; C e I: 272º d; D e J: 368º d; E e K: 424º d; F e L: 515º d; aumento de 200x. 
 

Neste estudo e naquele realizado por Aqeel e colaboradores (2023), a 

condição autotrófica e a baixa disponibilidade de carbono orgânico estiveram 

associadas ao adensamento dos flocos biológicos e à elevada capacidade de 

sedimentação do lodo. Portanto, os resultados de ambas as pesquisas indicam que 

os bioprocessos aplicados à remoção autotrófica do nitrogênio de águas residuárias 

podem apresentar como vantagens adicionais a manutenção de flocos biológicos 

densos nos sistemas de tratamento e a melhoria da sedimentabilidade da biomassa. 

O adensamento do lodo observado durante a operação de R1 e R2, que 

contribuiu para o aumento da sedimentabilidade da biomassa, pode estar associado 

à produção de substâncias poliméricas extracelulares pelas células microbianas. As 

substâncias poliméricas extracelulares são compostas por diversas biomoléculas, 

como polissacarídeos, proteínas, lipídios, DNA extracelular e vesículas 

membranosas (Penesyan et al., 2021; Flemming et al., 2023). Elas promovem a 

agregação microbiana e permitem que os micro-organismos permaneçam unidos em 

biofilmes, colônias, flocos, grânulos ou outras estruturas (Flemming et al., 2023). 

Nas FIGURAS 4.10 e 4.11, são apresentadas micrografias eletrônicas de 

varredura dos flocos biológicos coletados de R1 e R2 em diferentes fases 
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operacionais, em aumentos de 5000x-7000x e 15000x, respectivamente. Nelas, são 

evidenciadas as substâncias poliméricas extracelulares recobrindo os flocos 

biológicos e compondo a matriz extracelular. 

 
FIGURA 4.10 – MICROGRAFIAS ELETRÔNICAS DE VARREDURA DO LODO DE R1 E R2 – 

AUMENTO DE 5000-7000X 

FONTE: a autora (2024) 
LEGENDA: A e C: flocos biológicos coletados na fase IA-1 (201º d); B e D: flocos biológicos coletados 

na fase V (521º d); aumento: A: 7000x; B, C e D: 5000x; a barra corresponde a 10 μm. 
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FIGURA 4.11 – MICROGRAFIAS ELETRÔNICAS DE VARREDURA DO LODO DE R1 E R2 – 
AUMENTO DE 1500X 

 
FONTE: a autora (2024) 

LEGENDA: A e C: flocos biológicos coletados na fase IA-1; B e D: flocos biológicos coletados na fase 
V; aumento: 15000x; a barra corresponde a 5 μm. 

 

No início da operação dos biorreatores (Fase IA-1, 201º d), foi possível 

observar células microbianas individualizadas compondo os flocos biológicos 

(FIGURA 4.10 e FIGURA 4.11, quadros A e C). Entretanto, próximo ao final da 

operação (Fase V, 521º d), os flocos biológicos apresentavam-se recobertos pela 

matriz extracelular, dificultando a visualização de células individuais (FIGURA 4.10 e 

FIGURA 4.11, quadros B e D). 
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Na FIGURA 4.12 são apresentadas micrografias eletrônicas de transmissão 

dos flocos biológicos coletados em R1 na fase VI (594º dia de operação). Nelas, é 

possível observar a matriz extracelular em torno de diversas estruturas, incluindo 

células e material inorgânico. A matriz extracelular pode ter contribuído para a 

coesão, o adensamento e a compacidade dos flocos biológicos dos biorreatores R1 

e R2 ao longo da operação. 

 
FIGURA 4.12 – MICROGRAFIAS ELETRÔNICAS DE TRANSMISSÃO DO LODO DE R1: ASPECTO 

GERAL DA MATRIZ EXTRACELULAR 

 
FONTE: a autora (2024) 

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

 

Além de determinantes para a floculação e sedimentabilidade dos lodos 

biológicos, as substâncias poliméricas extracelulares, principalmente os 

polissacarídeos e as proteínas, podem ser consumidas pelos micro-organismos 

como fontes de carbono e energia (Huang et al., 2022; Flemming et al., 2023). 

Portanto, em função da espessa camada de matriz extracelular observada nas 

micrografias do lodo de R1 e R2 (FIGURAS 4.10 e 4.11), especialmente após a fase 

de enriquecimento (IA-2), sugere-se que as substâncias poliméricas extracelulares 

tenham servido como fonte de carbono orgânico e energia para os micro-organismos 

imobilizados na matriz extracelular, auxiliando na manutenção da atividade 

metabólica e na sobrevivência das células em R1 e R2 mesmo sob condições 

autotróficas e baixa disponibilidade de matéria orgânica biodegradável. 

Além da produção da matriz extracelular, outros fatores podem afetar a 

arquitetura dos arranjos microbianos em biofilmes, como a hidrodinâmica do meio, 

os substratos disponíveis, a temperatura, a limitação de nutrientes e a concentração 

de oxigênio dissolvido. Conforme as condições do meio, os biofilmes podem 
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adaptar-se mecânica e estruturalmente de forma a criar um espaço protetivo para 

diferentes micro-organismos (Penesyan et al., 2021; Flemming et al., 2023). Sob 

estresse hidrodinâmico ou bioquímico, por exemplo, a produção de substâncias 

poliméricas extracelulares pode aumentar, resultando no maior adensamento dos 

biofilmes e na agregação celular (Huang et al., 2022; Flemming et al., 2023). 

Esses fenômenos protetivos já foram observados para os micro-organismos 

responsáveis pela remoção do nitrogênio de águas residuárias. Nowka e 

colaboradores (2015), por exemplo, reportaram que uma cultura de Nitrospira 

defluvii, uma bactéria oxidante do nitrito (BON), aumentou a produção de 

substâncias poliméricas extracelulares quando exposta a elevadas concentrações 

de nitrito (30 mM NO2
⁻) e à acrivaflavina, um agente antimicrobiano. Também foi 

observado o aumento da secreção desses biopolímeros em culturas de Nitrospira 

lenta, outra BON, após a adição repetida de nitrito e o acúmulo de nitrato. 

Por sua vez, Antwi e colaboradores (2020), ao estudar um sistema aplicado 

à nitrificação parcial/anammox de lixiviado de aterro sanitário, observaram o 

adensamento dos agregados celulares e o “envelopamento” das células microbianas 

na matriz extracelular, indicando um mecanismo protetivo contra a toxicidade 

associada à presença de metais pesados no lixiviado. De forma semelhante, nesta 

pesquisa, a abundância da matriz extracelular dos flocos biológicos sugere que ela 

ajudou a manter a atividade metabólica microbiana e a proteger as células em 

condições adversas, como o contato com o lixiviado potencialmente tóxico e a 

exposição a elevadas concentrações de nitrogênio amoniacal, nitrito e nitrato. 

A estrutura dos flocos biológicos pode ser formada por vários 

microambientes, que propiciam condições para o crescimento de distintos grupos 

microbianos (Penesyan et al., 2021). No interior dos flocos, pode ocorrer a 

estratificação e a formação de gradientes de substratos, como o nitrogênio e o 

oxigênio, criando nichos ocupáveis por micro-organismos com capacidades 

metabólicas diversificadas (Huang et al., 2022; Flemming et al., 2023). Em sistemas 

aplicados para a remoção do nitrogênio, a estratificação formada em biofilmes, 

flocos e grânulos cria nichos que podem ser ocupados simultaneamente por 

bactérias oxidantes da amônia (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 contribuído 

para a manutenção de diferentes grupos microbianos nos flocos de R1 e R2, 
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protegendo-os contra condições de estresse e criando microambientes diversos. Na 

FIGURA 4.13, são apresentadas micrografias eletrônicas de transmissão dos flocos 

biológicos de R1 ao final da operação (594º d, fase VI), mostrando distintos grupos 

de micro-organismos que possivelmente ocupavam diferentes nichos ecológicos. 

 
FIGURA 4.13 – MICROGRAFIAS ELETRÔNICAS DE TRANSMISSÃO: AGRUPAMENTOS 

MICROBIANOS PRESENTES NOS FLOCOS BIOLÓGICOS DE R1 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: aumento: A e B: 10000x; C: 30000x; D: 20000x; a barra corresponde a: A e B: 1 μm; C: 0,2 
μm; D: 0,5 μm; me: matriz extracelular; gr: supostas inclusões granulares. 

 

Na FIGURA 4.14, são apresentadas micrografias eletrônicas de transmissão 

de células e estruturas microbianas dos flocos biológicos de R1 ao final da operação 

(594º d, fase VI). Em A, é possível observar duas células em formato bacilar, 

envoltas por matriz extracelular. Em C, D, E e F, são visíveis bacilos, enquanto em 

B, uma célula cocoide pode ser observada. 
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FIGURA 4.14 – MICROGRAFIAS ELETRÔNICAS DE TRANSMISSÃO: MICRO-ORGANISMOS 
PRESENTES NOS FLOCOS BIOLÓGICOS DE R1 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: aumento: A, E e F: 30000x; B e D: 40000x; C: 20000x; a barra corresponde a 0,5 μm para C e 
0,2 μm para as demais micrografias; ep: suposto espaço periplásmico alargado, característico de 

alguns gêneros como Nitrospira; me: matriz extracelular; gr: supostas inclusões granulares. 
 

Além dos procariotos identificados mediante análises de microscopia 

eletrônica, foram observados também protozoários e metazoários no lodo de R1 e 

R2 (FIGURA 4.15). Em sistemas de tratamento biológico de águas residuárias, 

esses organismos alimentam-se das bactérias existentes e podem também participar 

da decomposição dos resíduos presentes no efluente (Madoni, 2010). 



100 

 

FIGURA 4.15 – MICROGRAFIAS ÓPTICAS DO LICOR MISTO DE R1 E R2: PROTOZOÁRIOS E 
METAZOÁRIOS

 
FONTE: a autora (2024) 

LEGENDA: A, B e C: ciliados livres (protozoários); D, E e F: rotíferos (metazoários); G, H e I: ciliados 
rastejantes (protozoários); J, K e L: nematódeos (metazoários); M, N e O: ciliados fixos (protozoários); 

P: ameba “nua”; Q e R: amebas testáceas. As micrografias foram recortadas e ampliadas para dar 
ênfase aos organismos e, portanto, não mantêm a escala real. 
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Cada sistema de tratamento de águas residuárias apresenta, em geral, uma 

estrutura particular relativa à comunidade de protozoários e metazoários, e 

mudanças das condições operacionais ou ambientais são rapidamente refletidas em 

alterações dessas populações (Amaral et al., 2018; Sobczyk et al., 2021). Assim, a 

presença de grupos funcionais e a abundância de protozoários e metazoários 

podem ser utilizadas como indicadores do desempenho de um sistema de 

tratamento. Por isso, a abundância relativa desses grupos em amostras de licor 

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

 
QUADRO 4.1 – ABUNDÂNCIA RELATIVA DE PROTOZOÁRIOS E METAZOÁRIOS EM R1 E R2 

DATA FASE CILIADOS AMEBAS FLAG. ROT. NEMAT. Livres Rastej. Fixos Testáceas "Nuas" 
21/09/22 

IA-2 

++           +   
24/10/22       +++     ++   
21/11/22       +++     +   
19/12/22 +     +++     +   
25/01/23 +     +++     +   
02/03/23 +     +++     +   
12/04/23 IB ++     +++     +   
11/05/23 ++ +   +++     +   
13/06/23 II-1 ++     ++++       + 
11/07/23 II-2 ++ +   ++++         
15/08/23 III +++ + ++ ++++       + 
14/09/23 ++ +   ++++ + ++     
10/10/23 

IV 
++   + ++++   +++     

13/11/23 +++   + ++++ + ++     
13/12/23 +     ++++   +++     
09/01/24 V ++     ++++   +++     
07/02/24 ++++ +   ++++ + ++     

FONTE: a autora (2024) 
NOTA: +: presente em baixa densidade populacional (1 organismo por lâmina); ++: presente em 
média densidade populacional (2 organismos por lâmina); +++: presente em elevada densidade 
populacional (entre 3 e 5 organismos por lâmina); ++++: presente em muito elevada densidade 

populacional (≥ 6 organismos por lâmina). Abreviaturas: Flag.: flagelados; Rot.: rotíferos; Nemat.: 
nematódeos; Rastej.: rastejantes. 

 

Os ciliados geralmente predominam em sistemas de tratamento operados de 

forma adequada e equilibrada (Madoni, 2010; González; Salas; Gutiérrez, 2016). 

Estes organismos estão presentes quando a população bacteriana é numerosa e a 

concentração de oxigênio dissolvido suficiente para os processos aeróbios. Além 

disso, os ciliados são mais tolerantes a condições de estresse, como a baixa 

concentração de oxigênio dissolvido, em comparação com outros grupos, como os 

rotíferos (Madoni, 2010). 
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Conforme resultados apresentados no QUADRO 4.1, a densidade 

populacional dos ciliados, particularmente dos livres, permaneceu relativamente 

estável e elevada durante todas as fases operacionais de R1 e R2. Esta observação 

sugere que a concentração de oxigênio dissolvido foi adequada para a sua 

sobrevivência e, provavelmente, da população bacteriana aeróbia, mesmo após a 

implementação do regime de aeração intermitente na fase IV. 

 De acordo com as informações apresentadas no QUADRO 4.1, a densidade 

populacional de amebas testáceas, ou amebas com carapaça, foi elevada durante 

todas as fases operacionais. Estes organismos, comuns em solos e corpos hídricos 

(Siemensma, 2024), estão associados a elevadas idades de lodo, como aquelas 

observadas em R1 e R2, mantidas acima de 100 dias. Em sistemas de tratamento 

de águas residuárias que dependem da nitrificação, as amebas testáceas podem ser 

encontradas em elevadas densidades e estão geralmente associadas a elevadas 

eficiências de remoção do nitrogênio e à estabilidade dos bioprocessos (Amaral et 

al., 2018; Azevedo et al., 2021). 

Diferentemente das amebas testáceas, alguns grupos funcionais de 

protozoários e metazoários foram observados apenas em algumas fases 

operacionais de R1 e R2. Nematódeos foram detectados apenas nas fases II e III, 

enquanto os ciliados fixos foram identificados somente nas fases III e IV (QUADRO 

4.1). Ambos os grupos estão associados à estabilização dos bioprocessos de 

tratamento de águas residuárias e à maturação avançada dos flocos biológicos 

(González; Salas; Gutiérrez, 2016). Após o enriquecimento da microbiota nitrificante 

na fase IA-2, condições operacionais potencialmente estressantes, como a 

introdução do lixiviado e o aumento da carga volumétrica, podem ter desestabilizado 

os bioprocessos, levando ao desaparecimento desses organismos indicadores. 

De acordo com vários autores (Petropoulos; Gilbride, 2005; Pogue; Gilbride, 

2007; Burian et al., 2022), em sistemas de lodos ativados utilizados para a remoção 

do nitrogênio, a presença de protozoários e metazoários está associada ao aumento 

da taxa de nitrificação. Os resultados das pesquisas destes autores também 

indicaram que a redução da eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal e da taxa 

de nitrificação, juntamente com a diminuição da atividade das BOA e BON, está 

relacionada à redução da população de protozoários e metazoários. 

A relação entre a presença de metazoários e protozoários e a elevada 

eficiência dos sistemas de remoção do nitrogênio deve-se, provavelmente, à 
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liberação de excretas orgânicas e inorgânicas, que podem ser utilizadas pelos micro-

organismos nitrificantes como fontes de energia ou nutrientes. O aumento da taxa de 

nitrificação, por sua vez, pode ser atribuído à predação dos micro-organismos 

heterotróficos de rápido crescimento por protozoários e metazoários. Esta condição 

limita a competição com os organismos nitrificantes autotróficos, que apresentam 

crescimento mais lento (Petropoulos; Gilbride, 2005; Burian et al., 2022). 

Além disso, os protozoários e metazoários podem produzir compostos que 

estimulam o crescimento bacteriano e afetam a agregação microbiana em flocos 

biológicos em sistemas de tratamento (Madoni, 2010). A presença de determinados 

grupos funcionais, como rotíferos (FIGURA 4.15) e alguns flagelados, está 

associada ao controle populacional de micro-organismos filamentosos, o que resulta 

na redução do índice volumétrico de lodo, melhorando a sedimentabilidade da 

biomassa (Sobczyk et al., 2021). 

A presença de protozoários e metazoários em sistemas de tratamento de 

águas residuárias também está associada a estratégias de proteção contra a 

predação devido à formação de matrizes extracelulares e ao estímulo à agregação 

microbiana em biofilmes (Seiler et al., 2017; Flemming et al., 2023). Estudos como 

os de Seiler e colaboradores (2017) sugerem que a formação e maturação dos 

biofilmes são favorecidas na presença de protozoários como os ciliados e os 

flagelados. Assim, a comunidade diversificada de protozoários e metazoários 

observados em R1 e R2 (QUADRO 4.1) pode ter contribuído para a maturação e 

adensamento dos flocos biológicos, o que resultou no aumento da capacidade de 

sedimentação da biomassa. 

Em suma, a diversidade de protozoários e metazoários, o arranjo estrutural 

em flocos densos e a criação de micronichos nos flocos biológicos podem ter 

contribuído para a remoção do nitrogênio do lixiviado estudado nesta pesquisa. Além 

disso, essas condições podem ter permitido a manutenção da atividade metabólica 

de diversos grupos microbianos durante a operação de R1 e R2. 

Além de favorecer a manutenção de nichos microbianos relevantes para a 

remoção do nitrogênio amoniacal, o desempenho dos sistemas de tratamento pode 

ser otimizado pela aplicação de estratégias da engenharia de microbiomas. Para 

esta pesquisa, foram utilizadas técnicas como o enriquecimento e a aclimatação de 

micro-organismos especializados, o bioaumento e a manipulação controlada das 
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condições operacionais. Estas estratégias foram adotadas devido ao baixo custo e à 

facilidade de implementação em estações de tratamento de águas residuárias. 

As estratégias da engenharia de microbiomas, aplicadas ao longo de seis 

fases operacionais, resultaram em variações significativas na eficiência de remoção 

de diferentes espécies de nitrogênio, como o nitrogênio amoniacal, o inorgânico e o 

total (FIGURA 4.16). 

 
FIGURA 4.16 – EFICIÊNCIA DE REMOÇÃO DE NAT, NITROGÊNIO INORGÂNICO E NITROGÊNIO 

TOTAL PARA R1 E R2 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: NAT: nitrogênio amoniacal total; N: nitrogênio. 
 

Ao longo da operação de R1 e R2 sob a aplicação de diferentes estratégias 

da engenharia de microbiomas, a eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal 

variou entre 1,4% (fase IA-1) e 100% (fase IA-2), conforme FIGURA 4.16. As 

eficiências de remoção de outras formas de nitrogênio também apresentaram 

variações significativas durante a operação, de -1,5% (fase IA-1) a 74,2% (fase IA-2) 

para o nitrogênio inorgânico, e de 3,1% (fase V) a 68,3% (fase IB) para o nitrogênio 

total (FIGURA 4.16). Estas variações sugerem que as estratégias influenciaram de 

formas distintas na atividade da microbiota de R1 e R2. 
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Além da eficiência de remoção do nitrogênio, a aplicação 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 acúmulo do nitrito (PAN) durante a operação de R1 e R2 (FIGURA 

4.17). Ao longo de 600 dias de operação, a PAN variou entre -31,4% (fase VI) e 

82,9% (fase IV). 

 
FIGURA 4.17 – PERCENTAGEM DE ACÚMULO DO NITRITO PARA R1 E R2 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: PAN: percentagem de acúmulo do nitrito. 
 

Em função das variações observadas na eficiência e estabilidade dos 

bioprocessos de remoção do nitrogênio amoniacal do lixiviado, os resultados 

relacionados à aplicação de cada estratégia da engenharia de microbiomas são 

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

 

A primeira estratégia da engenharia de microbiomas avaliada foi o 

enriquecimento da microbiota nitrificante no lodo inoculado nos biorreatores, seguido 

pela aclimatação ao lixiviado, realizados nas fases IA e IB, respectivamente. Para 

ambas as fases, a concentração de nitrogênio amoniacal total (NAT) do afluente era 

de 160 mg N L-1, enquanto a carga volumétrica era igual a 40 mg N L-1 d-1. As fases 

diferiram apenas em relação ao afluente alimentado a R1 e R2, que foi meio mineral, 

para IA, e lixiviado diluído, para IB. 

Um dos primeiros efeitos observados durante as etapas de enriquecimento e 

aclimatação 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 concentração inicial de sólidos suspensos totais (SST) de aproximadamente 3 

g L-1 no licor misto. Contudo, durante as fases IA e IB, foi observada a redução da 

concentração de SST, que permaneceu abaixo de 3 g L-1 (FIGURA 4.18) e esteve 

possivelmente associada à degradação celular da biomassa inoculada. A 

concentração de SST ultrapassou 3 g L-1 somente após 270 dias de operação, no 

final da fase de aclimatação ao lixiviado (IB). 

 
FIGURA 4.18 – SÉRIE DE SÓLIDOS EM FUNÇÃO DO TEMPO 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: SST: sólidos suspensos totais; SSV: sólidos suspensos voláteis. 
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Além da concentração de SST no licor misto de R1 e R2, a concentração de 

sólidos suspensos voláteis (SSV) também foi monitorada ao longo da operação 

(FIGURA 4.18). Como os sólidos voláteis são compostos por células microbianas e 

matéria orgânica, a sua concentração reflete indiretamente a densidade celular da 

biomassa durante a operação dos biorreatores. O perfil de variação dos sólidos 

suspensos voláteis apresentou padrão semelhante ao dos sólidos suspensos totais, 

sugerindo forte correlação entre os dois parâmetros e reforçando a baixa taxa de 

crescimento celular observada durante a aclimatação da biomassa. 

Com base na concentração de sólidos suspensos totais (SST), foi estimada 

a velocidade de produção de SST ao longo da operação dos biorreatores. Durante a 

fase IB, correspondente à aclimatação da microbiota ao lixiviado, a velocidade de 

produção de SST foi igual a 0,008 g L-1 d-1 para R1 e 0,009 g L-1 d-1 para R2. Já no 

intervalo entre as fases II-1 e II-2, após a aclimatação da microbiota, a velocidade 

aumentou para 0,035 g L-1 d-1 para R1 e 0,032 g L-1 d-1 para R2, valores 3,5 a 4,5 

vezes superiores aos determinados na fase de aclimatação ao lixiviado (IB). 

A baixa taxa de crescimento celular observada durante o enriquecimento e 

aclimatação da microbiota sugere a adaptação gradual da biomassa às novas 

condições ambientais em R1 e R2. Cabe ressaltar que o lodo inoculado nos 

biorreatores não foi previamente aclimatado às condições operacionais aplicadas, o 

que pode ter contribuído para o prolongado período de adaptação. 

Apesar da reduzida taxa de crescimento celular e baixa produção de sólidos, 

o enriquecimento da microbiota, realizado durante a fase IA-2 com a alimentação de 

meio mineral isento de carbono orgânico, resultou em elevadas eficiências para a 

remoção do nitrogênio amoniacal (FIGURA 4.19). 

Para o biorreator R1, a eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal (NAT) 

variou entre 48,3% e 100,0%, e a média foi de 90,4%. Resultados semelhantes 

foram obtidos para R2, com a eficiência de remoção do NAT variando entre 48,3% e 

99,9%, e média igual a 90,0%. Para ambos os biorreatores, valores próximos a 90% 

de eficiência de remoção do NAT foram alcançados após aproximadamente 30 dias 

de operação na fase IA-2 (FIGURA 4.19), período que provavelmente correspondeu 

ao enriquecimento e aclimatação das bactérias oxidantes da amônia (BOA) às 

condições operacionais. 
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FIGURA 4.19 – EFICIÊNCIA DE REMOÇÃO DO NAT E PAN PARA R1 E R2 NA FASE IA-2 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: NAT: nitrogênio amoniacal total; PAN: percentagem de acúmulo do nitrito. 
 

Durante o enriquecimento da microbiota nitrificante (fase IA-2), para ambos 

os biorreatores, a percentagem de acúmulo do nitrito (PAN) apresentou tendência de 

aumento entre os primeiros 30 a 40 dias (FIGURA 4.19). Para R1, a PAN aumentou 

de 6,6% para 80,8% após aproximadamente 30 dias. De forma semelhante, para 

R2, a PAN aumentou de 13,9% para 80,4% no mesmo período. O aumento da PAN 

coincidiu com a elevação da eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal. Esta 

observação sugere que o nitrito acumulado no efluente dos biorreatores nos 

primeiros 30 dias da fase IA-2 foi produzido pela oxidação do nitrogênio amoniacal 

pelas BOA, cuja atividade metabólica provavelmente intensificou devido à 

aclimatação às condições operacionais. 

Após o aumento da PAN nos primeiros 30 dias da fase de enriquecimento da 

microbiota, os valores para ambos os biorreatores mantiveram-se relativamente 

estáveis e acima de 58% por aproximadamente 60 dias. Contudo, a partir do 126º 

dia de operação, a PAN diminuiu progressivamente até que fossem observados 

valores inferiores a 10% (FIGURA 4.19). 

A tendência observada para a PAN ao longo do enriquecimento da 

microbiota foi semelhante à da concentração de nitrito no efluente dos biorreatores 

(FIGURA 4.20). Tanto para R1 quanto para R2, a concentração de nitrito aumentou 

progressivamente durante os primeiros 30 dias do enriquecimento, até atingir os 
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valores máximos de 115 mg N L-1 para R1 e 105 mg N L-1 para R2. No entanto, entre 

110 e 120 dias após o início da fase IA-2, a concentração do nitrito diminuiu e 

permaneceu inferior a 10 mg N L-1 (FIGURA 4.20). 

 
FIGURA 4.20 – CONCENTRAÇÃO DE NITRITO E NITRATO NO EFLUENTE DE R1 E R2 NA FASE 

IA-2 

 
FONTE: a autora (2024) 

 

Os resultados para a PAN e para a concentração de nitrito indicam que o 

nitrito acumulado no efluente de R1 e R2 durante os primeiros 40 dias da fase IA-2 

foi quase completamente consumido até o final da etapa de enriquecimento da 

microbiota. Em contraste, a concentração de nitrato no efluente, resultante do 

metabolismo das bactérias oxidantes do nitrito (BON), não apresentou tendência 

clara ao longo da fase IA-2, ora aumentando, ora diminuindo (FIGURA 4.20). 

A produção de nitrato nos biorreatores, que variou entre 23 e 64 mg N L-1 

durante o enriquecimento da microbiota na fase IA-2 (FIGURA 4.20), indica que as 

BON estavam metabolicamente ativas e aclimatadas às condições operacionais 

aplicadas. Este resultado está de acordo com o obtido por Miao e colaboradores 

(2017), que investigaram a remoção de nitrogênio de esgoto doméstico via 

combinação da nitritação parcial e do processo anammox. Os autores observaram 

que o regime de aeração contínuo, como o aplicado durante a fase IA-2 deste 

estudo, esteve associado ao enriquecimento e aclimatação das BON e à produção 

de elevadas concentrações de nitrato no efluente a partir do seu metabolismo. 
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Apesar dos resultados para a concentração 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 nitrogênio amoniacal afluente tenha sido convertida a 

diferentes espécies de nitrogênio por processos distintos da nitrificação no final da 

fase IA-2. Se a nitrificação estivesse ocorrendo pela ação conjunta das BOA e BON, 

o nitrogênio 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 operação (FIGURA 4.21), o que 

sugere que, durante este período, a nitrificação predominou sobre outros 

bioprocessos e o nitrogênio amoniacal do substrato foi quase completamente 

convertido a nitrito e nitrato. 

 
FIGURA 4.21 – NITROGÊNIO AMONIACAL TOTAL CONSUMIDO E NITRITO E NITRATO 

PRODUZIDOS EM R1 E R2 

FONTE: a autora (2024) 
NOTA: NAT: nitrogênio amoniacal total; as setas apontam para o início do declínio acentuado da 

produção do nitrito e nitrato em comparação com o NAT consumido nos biorreatores. 
 

Entretanto, após aproximadamente 100 dias da operação de R1 e 70 dias de 

R2, as concentrações de nitrito e nitrato produzidos diminuíram acentuadamente em 

comparação à concentração do nitrogênio amoniacal consumido (FIGURA 4.21). 

Este padrão, observado a partir da segunda metade da fase de enriquecimento (IA-

2), sugere que outros bioprocessos além da nitrificação, como a desnitrificação, 

podem ter contribuído para a redução da concentração de nitrito e de nitrato no 
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efluente de R1 e R2. Também é possível que parte do nitrogênio amoniacal afluente 

tenha sido convertida em nitrogênio orgânico e assimilada pelas células 

microbianas, adsorvida nos flocos biológicos ou volatilizada como amônia. 

O enriquecimento, realizado com meio mineral sem carbono orgânico e 

concentração relativamente baixa de NAT (160 mg N L-1), resultou na colonização 

dos flocos biológicos por grupos morfologicamente diversos e abundantes de micro-

organismos (FIGURA 4.22). Estes resultados, juntamente com a elevada eficiência 

de remoção do nitrogênio amoniacal observada durante a fase IA-2, sugerem que o 

enriquecimento da biomassa foi bem-sucedido. 

 
FIGURA 4.22 – MICROGRAFIAS ELETRÔNICAS DE VARREDURA DO LODO DE R1 E R2 – FASE 

IA-2 

FONTE: a autora (2024) 
LEGENDA: A: flocos biológicos coletados de R1 na fase IA-2 (201º d); B, C e D: flocos biológicos 

coletados de R2 na fase IA-2 (201º d); aumento: A e B: 10000x; C e D: 20000x. 
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O enriquecimento da microbiota e a colonização dos flocos biológicos por 

micro-organismos diversos (FIGURA 4.22) podem ter contribuído para a adaptação 

microbiana ao lixiviado diluído na fase seguinte (IB), como sugerem os resultados 

referentes à eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal (FIGURA 4.23). Na fase 

IB, para atingir a concentração afluente desejada para o NAT (160 mg N L-1), o 

lixiviado foi diluído cerca de quatro vezes, isto é, uma parte de lixiviado para três 

partes de água de torneira. 

 
FIGURA 4.23 – EFICIÊNCIA DE REMOÇÃO DO NAT NAS FASES IA-2 E IB 

FONTE: a autora (2024) 
NOTA: NAT: nitrogênio amoniacal total. 

 

Devido à mudança do substrato, isto é, do meio mineral (fase IA-2) para o 

lixiviado diluído (fase IB - aclimatação da microbiota ao lixiviado), a eficiência de 

remoção do nitrogênio amoniacal diminuiu acentuadamente nos primeiros 20 dias de 

operação desta fase (FIGURA 4.23 A). Isso pode ser atribuído à inibição temporária 

da atividade das bactérias oxidantes da amônia após a exposição ao lixiviado. 

Salienta-se que a eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal aumentou 

novamente após cerca de 40 dias do início da fase IB e permaneceu relativamente 

estável por mais 40 dias, até o encerramento dessa etapa, o que sugere a 

aclimatação das BOA às novas condições operacionais. 
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Durante a fase IB, a eficiência de remoção do NAT em R1 variou entre 

40,3% e 88,2%, com média igual a 74,2% (FIGURA 4.23 B). Já para R2, a eficiência 

de remoção 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 eficiência de remoção do NAT 

foram significativamente diferentes daqueles obtidos na fase anterior, IA-2 (Teste de 

Kruskal-Wallis com correção de Benjamini e Hochberg - BH, p ≤ 0,05). A redução 

significativa da eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal pode ser atribuída à 

inibição da microbiota, causada pela substituição do substrato, isto é, meio mineral 

por lixiviado, diluído cerca de quatro vezes, na fase IB. 

Magrí e colaboradores (2021) observaram efeitos inibitórios similares aos 

identificados neste estudo ao substituir água residuária sintética por lixiviado de 

aterro sanitário em um reator em bateladas sequenciais em escala piloto aplicado ao 

processo anammox. A atividade específica das bactérias anammox frente ao 

lixiviado diminuiu mais de 10 vezes em comparação à operação com meio mineral. A 

redução da atividade microbiana foi associada às características químicas do 

lixiviado e à presença de diversas substâncias potencialmente interferentes. 

Durante a aclimatação da microbiota ao lixiviado na fase IB, a percentagem 

de acúmulo 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 período, a concentração de nitrito no efluente 

variou entre 0,6 mg N L-1 e 1,3 mg N L-1 para R1, e entre 0,5 mg N L-1 e 3,2 mg N L-1 

para R2 (FIGURA 4.24 B). Os baixos valores obtidos para a PAN e para a 

concentração de nitrito no efluente, semelhantes aos do final da fase IA-2, sugerem 

que a atividade das BON e outros consumidores do nitrito não foi significativamente 

afetada pela operação dos biorreatores com lixiviado diluído na fase IB. 

A manutenção da atividade metabólica das BON durante a aclimatação ao 

lixiviado na fase IB foi evidenciada também pela produção e acúmulo do nitrato no 

efluente dos biorreatores (FIGURA 4.24 B). Embora a concentração de nitrato tenha 

diminuído nos primeiros 30 dias da fase IB, possivelmente devido à inibição 

temporária das BON pelo lixiviado, a nitratação foi gradualmente retomada após este 

período. A concentração do nitrato durante a fase IB em R1 variou entre 15,8 mg N 

L-1 e 41,3 mg N L-1, com média de 26,3 mg N L-1, enquanto em R2 a concentração 

do nitrato variou entre 17,4 mg N L-1 e 40,8 mg N L-1, com média de 27,0 mg N L-1. 
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FIGURA 4.24 – PERCENTAGEM DE ACÚMULO DO NITRITO E CONCENTRAÇÃO EFLUENTE DE 
NITRITO E NITRATO NAS FASES IA-2 E IB 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: PAN: percentagem de acúmulo do nitrito. 
 

Assim como na fase IA-2, a elevada eficiência de remoção do nitrogênio 

amoniacal (média superior a 74% na fase IB, para ambos os biorreatores), 

associada às baixas concentrações de nitrito e nitrato no efluente, sugere que 

processos distintos da nitrificação possam ter ocorrido em R1 e R2. O nitrogênio 

amoniacal do lixiviado pode ter sido assimilado pelas células microbianas em 

crescimento, convertido em nitrogênio orgânico, ou perdido por volatilização. Além 

disso, a desnitrificação e o processo anammox também podem ter ocorrido, 

resultando na remoção do NAT, nitrito e nitrato ao transformá-los em gases como 

NO, N2O e/ou N2. 

A desnitrificação heterotrófica, que contribui para a remoção do nitrito e do 

nitrato, requer carbono orgânico, que pode ter sido suprido pela matéria orgânica 

presente no lixiviado. O lixiviado utilizado na fase IB apresentou relação DBO5/DQO 

de 0,39, indicando que cerca de 39% da DQO total era biodegradável. Nesta fase, a 

eficiência média de remoção da DQO total foi igual a 37,1% para R1 e 39,0% para 

R2. Estes resultados sugerem que mais de 95% da matéria orgânica biodegradável 

do lixiviado foi removida em ambos os biorreatores, podendo ter sido consumida por 

micro-organismos desnitrificantes. 
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Juntamente com a matéria orgânica do lixiviado, o decaimento celular pode 

ter fornecido o carbono orgânico necessário para a desnitrificação. Nas micrografias 

eletrônicas de transmissão apresentadas na FIGURA 4.25, podem ser observadas 

células com citoplasma translúcido e descolado da parede celular, além de "células-

fantasma", isto é, células em estágio de morte, com a parede celular intacta, mas 

sem conteúdo citoplasmático. Estas características indicam o envelhecimento e 

morte celular, comuns em sistemas de tratamento com elevada idade de lodo, como 

R1 e R2. As células em decomposição podem fornecer carbono e nutrientes, 

favorecendo a ocupação de diferentes nichos microbianos. 

 
FIGURA 4.25 – MICROGRAFIAS ELETRÔNICAS DE TRANSMISSÃO: CÉLULAS SENESCENTES 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: aumento: A e B: 8000x; a barra corresponde a 1 μm; os descolamentos citoplasmáticos, 
característicos de células senescentes, são indicados por asteriscos (*); ft: célula-fantasma. 

 

Para avaliar o efeito da aclimatação da microbiota de R1 e R2 sobre a 

eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal, foi realizado um ensaio em batelada 

para a determinação do consumo de NAT após 24 horas de incubação (FIGURA 

4.26 A). A atividade nitrificante foi avaliada para dois substratos distintos, ambos 

com a mesma concentração inicial de nitrogênio (200 mg N L-1 e 400 mg N L-1), isto 

é, meio mineral e lixiviado de aterro sanitário. O lodo utilizado nos experimentos foi 

retirado dos biorreatores na fase V (no 549º dia de operação), após o processo de 

enriquecimento e aclimatação da microbiota ao lixiviado. 

Quando a concentração do nitrogênio amoniacal afluente era de 

aproximadamente 200 mg N L-1, foram obtidas eficiências médias de remoção do 

NAT após 24 horas de incubação de 87,9% para o lixiviado diluído e 99,2% para o 

meio mineral. Por outro lado, para a concentração afluente de 400 mg N L-1, a 
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eficiência média de remoção do NAT resultou em 76,3% para o lixiviado e 79,0% 

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

 
FIGURA 4.26 – RESULTADOS PARA O ENSAIO EM BATELADA PARA AVALIAÇÃO DA 

ACLIMATAÇÃO DA MICROBIOTA DE R1 E R2 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: MM: meio mineral; NAT: nitrogênio amoniacal total. 
 

Comparativamente, antes do enriquecimento e aclimatação do lodo nos 

biorreatores R1 e R2, a eficiência de remoção do NAT após 24 horas para um 

ensaio em batelada utilizando meio mineral como substrato foi igual a 27,2% (Seção 

4.1). Portanto, para o mesmo lodo, após o enriquecimento e aclimatação da 

microbiota, a eficiência de remoção do NAT do meio mineral utilizado como 

substrato foi cerca de três vezes superior àquela obtida para o lodo antes da 

realização desses processos. 

A atividade nitrificante específica da microbiota, estimada a partir da 

velocidade de consumo do NAT e da quantidade de biomassa, foi comparada àquela 

determinada na etapa de caracterização do lodo inoculado em R1 e R2 (Seção 

4.1.1). Para aquele caso, a atividade nitrificante específica quando o meio mineral foi 

utilizado como substrato foi de 0,15 mg N h-1 gSST
-1. Em contrapartida, após o 

enriquecimento e a aclimatação da microbiota, a atividade nitrificante específica 

aumentou para 3,29 mg N h-1 gSST
-1, valor 22 vezes superior ao obtido para o lodo 

não enriquecido e não aclimatado (FIGURA 4.26 B). 
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Ressalta-se ainda que a concentração afluente do nitrogênio amoniacal em 

um dos experimentos pós-aclimatação era igual a 400 mg N L-1, 10 vezes superior 

àquela utilizada no ensaio para a caracterização do lodo (≈ 40 mg N L-1). Assim, a 

biomassa aclimatada não apenas apresentou maior atividade específica de consumo 

do NAT como também tolerou cargas maiores de nitrogênio amoniacal em 

comparação com a biomassa antes da inoculação nos biorreatores R1 e R2. 

A tolerância a elevadas concentrações de nitrogênio amoniacal devido à 

aclimatação da microbiota foi também observada por Wang e colaboradores (2010). 

Estes autores utilizaram dois lodos com a mesma origem, previamente aclimatados 

a concentrações de NAT de 60 mg N L-1 e 500 mg N L-1, para tratar água residuária 

sintética com as concentrações de nitrogênio amoniacal variando entre 59 e 1152 

mg N L-1. O lodo previamente aclimatado a elevadas concentrações de nitrogênio 

amoniacal apresentou maiores taxas de remoção do NAT, além de maior resistência 

à inibição por amônia livre quando comparado com o lodo não aclimatado. 

Em resumo, os resultados obtidos nesta pesquisa, juntamente com aqueles 

obtidos por outros autores, evidenciam a importância das etapas de enriquecimento 

e aclimatação da microbiota para garantir a eficiência dos bioprocessos aplicados à 

remoção do nitrogênio amoniacal de águas residuárias, especialmente daquelas que 

apresentam composição complexa, como o lixiviado de aterro sanitário. Para 

lixiviados estabilizados, a aclimatação pode contribuir para o aumento da tolerância 

dos micro-organismos às substâncias tóxicas presentes, facilitando a implementação 

de bioprocessos como a nitrificação parcial e o processo anammox (Fernandes; 

Madeira; de Araújo, 2022). 

Além dessas estratégias da engenharia de microbiomas, a manipulação das 

condições operacionais também foi realizada com o objetivo de avaliar o seu efeito 

sobre a eficiência e a estabilidade da remoção do nitrogênio do lixiviado. 

 

4.3.2 Manipulação das condições operacionais 

 

A fase II iniciou após o enriquecimento e aclimatação da microbiota de R1 e 

R2. Nesta fase, as condições operacionais foram modificadas, isto é, a carga 

volumétrica foi aumentada de 40 mg N L-1 d-1 para 100 mg N L-1 d-1, com a 

concentração afluente do nitrogênio amoniacal tendo sido ajustada de 160 mg N L-1 

para 400 mg N L-1 a partir da diluição do lixiviado com água de torneira em 
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proporção de, aproximadamente, 1:1. Foi observado que estas mudanças 

operacionais resultaram na redução da eficiência de remoção do nitrogênio 

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

 
FIGURA 4.27 – EFICIÊNCIA DE REMOÇÃO DO NAT E PAN DURANTE AS FASES IB E II-1 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: NAT: nitrogênio amoniacal total; PAN: percentagem de acúmulo do nitrito. 
 

Na fase II-1, a eficiência média de remoção do nitrogênio amoniacal foi de 

63,6% para R1 e 55,4% para R2 (FIGURA 4.27 A). Os resultados para esta fase são 

significativamente diferentes daqueles obtidos na fase anterior, IB, de aclimatação 

ao lixiviado (Teste de Kruskal-Wallis com correção de BH, p ≤ 0,05). A redução 

significativa da eficiência de remoção do NAT na fase II-1 sugere a inibição parcial 

da atividade das bactérias oxidantes da amônia devido ao aumento da concentração 

do lixiviado afluente e da carga volumétrica aplicada a ambos os biorreatores. 

O aumento da carga volumétrica e da concentração do lixiviado também 

esteve associado a diferenças na PAN (FIGURA 4.27 B). Na fase II-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, IB (4,8% para R1 e 6,2% para R2). Estes resultados indicam que o 

aumento da carga volumétrica e da concentração do lixiviado levou ao maior 

acúmulo de nitrito e à menor produção de nitrato, o que resultou no aumento da 

PAN. A análise estatística permitiu confirmar que os resultados da PAN são 

significativamente diferentes daqueles obtidos na fase IB, de aclimatação ao lixiviado 
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(Teste de Kruskal-Wallis com correção de BH, p ≤ 0,05). O aumento da PAN durante 

a fase II-1 sugere ainda a inibição parcial das BON, que produzem nitrato a partir da 

oxidação do nitrito, devido a alterações nas condições operacionais. 

Além da concentração do lixiviado alimentado aos biorreatores, as 

características físicas e químicas dessa água residuária 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 março de 2023, enquanto na fase II-2 foi utilizado o lixiviado coletado em junho 

de 2023. As condições operacionais foram mantidas constantes em ambas as fases, 

sem alteração da carga volumétrica ou concentração do afluente. No entanto, devido 

às diferenças significativas no desempenho dos biorreatores com o lixiviado da 

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

 
FIGURA 4.28 – EFICIÊNCIA DE REMOÇÃO DO NAT E PAN DURANTE AS FASES II-1 E II-2 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: NAT: nitrogênio amoniacal total; PAN: percentagem de acúmulo do nitrito. 
 

Em comparação à fase anterior (II-1), a eficiência de remoção do nitrogênio 

amoniacal foi significativamente menor na fase II-2, para ambos os biorreatores 

(Teste de Kruskal-Wallis com correção de BH, p ≤ 0,05) (FIGURA 4.28 A). Na fase II-

2, com a utilização do lixiviado da segunda coleta, a eficiência média de remoção do 

NAT foi igual a 48,5% para R1 e 41,7% para R2. 
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Na fase II-2, a média obtida para a percentagem de acúmulo do nitrito foi 

igual a 35,7% para R1 e 34,9% para R2 (FIGURA 4.28 B). Nas fases II-1 e II-2, 

diferentemente da eficiência de remoção do NAT, os resultados referentes à PAN 

não podem ser considerados significativamente diferentes entre si (Teste de 

Kruskal-Wallis com correção de BH, p > 0,05). Na fase II-2, a redução da eficiência 

de remoção do nitrogênio amoniacal indica que as características do lixiviado 

estiveram associadas à inibição parcial da atividade das BOA tanto em R1 quanto 

em R2. Por outro lado, como não houve alteração significativa no acúmulo do nitrito, 

o efeito das características do substrato sobre as BON e outros consumidores do 

nitrito pode ter sido menos pronunciado do que sobre as BOA. 

Devido à redução da eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal 

ocasionada pela troca do lixiviado na fase II-2, a carga volumétrica aplicada aos 

biorreatores e a concentração do afluente foram reduzidas. Assim, visando à 

reaclimatação da microbiota ao lixiviado da segunda coleta, na fase III a carga 

volumétrica foi diminuída de 100 mg N L-1 d-1 para 80 mg N L-1 d-1, enquanto a 

concentração de NAT do lixiviado foi ajustada para 300 mg N L-1 mediante diluição 

de três vezes do lixiviado, isto é, uma parte de lixiviado para duas partes de água de 

torneira. Por sua vez, em ambos os biorreatores, essas mudanças operacionais 

estiveram associadas ao aumento significativo da eficiência de remoção do NAT em 

comparação à fase anterior (FIGURA 4.29). 

 
FIGURA 4.29 – EFICIÊNCIA DE REMOÇÃO DO NAT E PAN DURANTE AS FASES II-2 E III 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: NAT: nitrogênio amoniacal total; PAN: percentagem de acúmulo do nitrito. 
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Com a redução da concentração do lixiviado alimentado aos biorreatores e, 

consequentemente, da carga volumétrica, a eficiência média de remoção do NAT 

aumentou para 69,0% para R1 e 68,0% para R2 (FIGURA 4.29 A). Na fase III, os 

resultados obtidos para a eficiência de remoção do NAT são significativamente 

diferentes daqueles obtidos para a fase II-2, em que o lixiviado da segunda coleta 

passou a ser alimentado aos biorreatores (Teste de Kruskal-Wallis com correção de 

BH, p ≤ 0,05). 

O aumento significativo da eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal 

após a redução da concentração do lixiviado sugere que a microbiota, 

especialmente as BOA, readaptou-se às condições operacionais da fase III. Os 

resultados para a eficiência de remoção do NAT nesta fase são, inclusive, 

semelhantes àqueles obtidos na fase IB, que consistiu na aclimatação 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 à observada na fase de adaptação ao 

substrato com baixa carga volumétrica. 

A redução da concentração do lixiviado e da carga volumétrica também pode 

ter contribuído para o aumento da atividade das BON, como indicam os resultados 

da PAN na fase III (FIGURA 4.29 B). Nessa fase, a média para a PAN foi de 13,9% 

para R1 e 25,4% para R2. Apesar de não serem significativamente diferentes (Teste 

de Kruskal-Wallis com correção de BH, p > 0,05), estes resultados são inferiores aos 

obtidos na fase II-2 (35,7% para R1 e 34,9% para R2). A diminuição da PAN para 

ambos os biorreatores sugere que houve redução da concentração do nitrito 

acumulado no efluente, provavelmente devido ao aumento da produção de nitrato 

pelas BON em R1 e R2 durante a fase III. 

O aumento da concentração do nitrato no efluente de R1 e R2 durante a 

fase III (FIGURA 4.30) também indica a recuperação da atividade das BON em 

função da redução da carga volumétrica e da concentração de NAT do lixiviado, de 

400 mg N L-1 para 300 mg N L-1. Na fase anterior, II-2, a concentração média do 

nitrato foi igual a 37,4 mg N L-1 para R1 e 33,2 mg N L-1 para R2. Em contrapartida, 

na fase III, a concentração média de nitrato foi igual a 70,3 mg N L-1 para R1 e 64,6 

mg N L-1 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 – CONCENTRAÇÃO EFLUENTE DE NITRITO E NITRATO DURANTE AS FASES II-2 
E III 

 
FONTE: a autora (2024) 

 

A redução da atividade microbiana associada ao aumento da concentração 

do lixiviado, especialmente o coletado em junho de 2023, pode ser atribuída à sua 

potencial toxicidade, avaliada a partir dos resultados para o ensaio com sementes de 

Allium cepa (FIGURA 4.31). 

A exposição das sementes de A. cepa ao lixiviado não diluído resultou em 

menor comprimento das raízes em comparação ao controle negativo (FIGURA 4.31). 

A média do comprimento das raízes expostas ao lixiviado não diluído foi igual a 0,4 

cm, enquanto para o controle negativo, foi igual a 6,7 cm. Além disso, os resultados 

associados à exposição das sementes de A. cepa ao lixiviado não diluído 

apresentaram diferenças estatisticamente significativas em comparação a todos os 

outros grupos analisados (Teste t de Welch com correção de Bonferroni, p ≤ 0,05), o 

que indica o efeito tóxico acentuado do lixiviado sem diluição sobre o crescimento 

das raízes de A. cepa em comparação com os demais agentes avaliados. 
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FIGURA 4.31 – COMPRIMENTO DAS RAÍZES DE A. cepa APÓS EXPOSIÇÃO AOS AGENTES 
AVALIADOS 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: Afluente 400: lixiviado diluído para concentração final de 400 mg N L-1; Afluente 200: lixiviado 
diluído para concentração final de 200 mg N L-1. 

 

Para avaliar o efeito da diluição do lixiviado sobre o crescimento das raízes 

de A. cepa, foram testadas duas concentrações além do lixiviado bruto: i) lixiviado 

diluído quatro vezes (proporção entre lixiviado e água de 1:3), com concentração 

final de NAT de 200 mg N L-1, e ii) lixiviado diluído duas vezes (proporção entre 

lixiviado e água de 1:1), com concentração final de NAT de 400 mg N L-1. O 

comprimento médio das raízes de A. cepa após 12 dias de exposição ao lixiviado 

diluído quatro vezes foi igual a 4,0 cm, enquanto a exposição ao lixiviado diluído 

duas vezes resultou em comprimento médio de 3,0 cm. 

As diferenças entre os comprimentos das raízes de A. cepa após a 

exposição ao lixiviado diluído quatro e duas vezes (afluente 200 mg N L-1 e 400 mg 

N L-1 como NAT, respectivamente) são estatisticamente significativas (Teste t de 

Welch com correção de Bonferroni, p ≤ 0,05). Além disso, para ambas as diluições 

do lixiviado, os resultados para o comprimento das raízes de A. cepa são 

significativamente diferentes daqueles obtidos para o controle negativo (Teste t de 

Welch com correção de Bonferroni, p ≤ 0,05). Os resultados indicam que o lixiviado 

apresentou potencial significativo de inibição ao crescimento das raízes de A. cepa, 

e este efeito foi diretamente proporcional à concentração desta água residuária. 
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Além da redução significativa no comprimento das raízes de A. cepa, a 

exposição ao lixiviado também impactou outros parâmetros utilizados como 

biomarcadores de toxicidade, incluindo a porcentagem, a velocidade e o tempo 

médio de germinação das sementes (FIGURA 4.32). 

 
FIGURA 4.32 – PARÂMETROS DE GERMINAÇÃO DAS SEMENTES DE A. cepa APÓS 

EXPOSIÇÃO AOS AGENTES AVALIADOS 

FONTE: a autora (2024) 
NOTA: Afluente 400: lixiviado diluído para concentração final de 400 mg N L-1; Afluente 200: lixiviado 

diluído para concentração final de 200 mg N L-1. 
 

Em geral, os resultados para os parâmetros associados à germinação das 

sementes de A. cepa (FIGURA 4.32) seguiram a mesma tendência observada para 

o comprimento das raízes. A exposição das sementes ao lixiviado não diluído 

resultou na redução da percentagem e da velocidade de germinação, além do 

aumento do tempo médio de germinação, em comparação com as outras 

substâncias avaliadas, inclusive o controle negativo. Contudo, diferentemente do 

observado para o comprimento das raízes, as diferenças entre os grupos estudados 

não são estatisticamente significativas (Teste t de Welch com correção de 

Bonferroni, p > 0,05). Estes resultados podem ser atribuídos à maior sensibilidade 

das raízes de A. cepa a diversos contaminantes, o que resulta na maior 

confiabilidade do ensaio para determinação do crescimento das raízes em 

comparação com aqueles que avaliam os parâmetros de germinação (Wdowczyk; 

Szymańska-Pulikowska, 2021). 

As mudanças morfológicas das raízes, como o comprimento médio em 

comparação ao controle, e as alterações dos parâmetros associados à germinação 

ocorrem em resposta à exposição do organismo-teste a contaminantes, indicando a 

toxicidade da substância em avaliação (Camilo-Cotrim et al., 2022). Portanto, os 
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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 

exposição ao lixiviado de aterro sanitário causou efeitos significativos somente sobre 

o crescimento das raízes e a germinação das sementes de A. cepa, organismo-teste 

utilizado nesta pesquisa. Contudo, A. cepa é reconhecido como um bioindicador de 

poluição ambiental, e os resultados de toxicidade associados a este organismo 

geralmente apresentam elevada correlação com os obtidos para outros sistemas 

biológicos (Leme; Marin-Morales, 2009; Camilo-Cotrim et al., 2022). 

Para a avaliação específica da toxicidade de lixiviados, ensaios com A. cepa 

têm mostrado resultados comparáveis 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; Szymańska-

Pulikowska, 2021). Além disso, o ensaio com sementes de A. cepa apresenta baixo 

custo e simplicidade metodológica, consistindo em uma alternativa para a avaliação 

da potencial toxicidade de águas residuárias complexas como o lixiviado. 

Assim, com base nos resultados obtidos, sugere-se que o efeito tóxico 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 

inibição parcial de alguns grupos de micro-organismos, como os nitrificantes, o que 

resultou na redução da eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal nas fases em 

que foi alimentado em elevadas concentrações aos biorreatores. 

Outra evidência da potencial toxicidade do lixiviado é o desaparecimento dos 

organismos metazoários (rotíferos e nematódeos) e o surgimento de flagelados e 

amebas “nuas” nas amostras de R1 e R2 nas fases operacionais em que a 

concentração do lixiviado foi aumentada (FIGURA 4.33). 
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Rotíferos foram observados nas amostras de licor misto de R1 e R2 durante 

as fases IA-2 e IB, entretanto, não foram identificados nas fases seguintes (FIGURA 

4.33). Esses organismos geralmente exigem elevadas concentrações de oxigênio 

dissolvido, o que pode explicar a sua ausência nas amostras dos biorreatores a 

partir da fase II, quando a carga volumétrica foi aumentada e a vazão de ar nos 

biorreatores foi reduzida. Além disso, metazoários como os rotíferos e os 

nematódeos são geralmente mais suscetíveis a condições adversas e à toxicidade 

de diversos poluentes em comparação a outros organismos, sendo, inclusive, 

utilizados como bioindicadores em análises ecotoxicológicas (Dahms; Hagiwara; 

Lee, 2011; Hägerbäumer et al., 2015). Portanto, o desaparecimento desses 

organismos a partir da fase II pode estar associado à toxicidade inerente ao lixiviado. 

O aumento da abundância de ciliados flagelados e amebas “nuas” ocorre 

geralmente durante a partida de biorreatores ou em função de choques decorrentes 

da introdução de condições estressantes em sistemas biológicos (Madoni, 2010; 

González; Salas; Gutiérrez, 2016; Amaral et al., 2018). Os flagelados e as amebas 

“nuas” também são indicadores de condições de baixa concentração de oxigênio 

dissolvido e elevadas cargas de poluentes (Sobczyk et al., 2021). Assim, a presença 

desses grupos de organismos pode indicar o desequilíbrio dos bioprocessos 

aplicados ao tratamento de águas residuárias e consequente redução da eficiência 

do tratamento (Amaral et al., 2018). 

A partir da fase III, foi observado aumento da densidade populacional dos 

protozoários flagelados (FIGURA 4.33). Simultaneamente, foram identificadas 

amebas “nuas” nas amostras de licor misto dos biorreatores, embora em densidades 

inferiores às dos flagelados. Estes resultados sugerem, portanto, a possível ruptura 

do equilíbrio dos bioprocessos realizados em R1 e R2 em decorrência das 

mudanças operacionais realizadas ao longo do tratamento, isto é, aumento da carga 

volumétrica e, consequentemente, da concentração dos componentes do lixiviado.  

Além de afetarem diretamente o desempenho dos biorreatores, as 

mudanças nas condições operacionais podem ter provocado alterações de 

parâmetros ambientais associados ao tratamento do lixiviado, como a concentração 

de amônia livre. Para avaliar o impacto dessas variáveis na eficiência e estabilidade 

dos bioprocessos, analisaram-se os dados do afluente e efluente dos biorreatores ao 

longo de todas as fases operacionais, bem como sua correlação com a eficiência de 

remoção do nitrogênio 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 características físicas e 

químicas do afluente sofreram variações, conforme resultados apresentados na 

TABELA 4.4. Cabe salientar que as alterações das condições operacionais ao longo 

das seis fases de operação e a mudança das características físicas e químicas do 

afluente alimentado aos biorreatores podem estar correlacionadas a variações nos 

parâmetros de eficiência e estabilidade dos bioprocessos de remoção do nitrogênio 

do lixiviado (FIGURA 4.34 e FIGURA 4.35), como discutido a seguir. 

 
FIGURA 4.34 – CORRELOGRAMA ENTRE AS VARIÁVEIS E PARÂMETROS AVALIADOS 

DURANTE AS FASES IA-1 E IA-2 PARA R1 E R2 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: as correlações não significativas (p > 0,05, correlação de Pearson) estão marcadas 
com “X”; parâmetros terminados em “_afl” correspondem ao afluente; parâmetros terminados em 
“_efl” correspondem ao efluente de R1 e R2; r: coeficiente de correlação de Pearson; correlações 
fortes: |r| ≥ 0,6; correlações moderadas: 0,6 > |r| ≥ 0,4; correlações fracas: |r| < 0,4; abreviaturas: 
NAT: nitrogênio amoniacal total; AT: alcalinidade total; PAN: percentagem de acúmulo do nitrito; Efic: 
eficiência de remoção; Ninorg: nitrogênio inorgânico; Salin: salinidade; Condut: condutividade. 
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Primeiramente, foram avaliadas as características 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 IA-2), o 

enriquecimento da microbiota nitrificante foi realizado com meio mineral como 

substrato e concentração de NAT afluente igual a 160 mg N L-1. A composição do 

meio mineral era idêntica para as duas fases, com exceção da suplementação de 

NaHCO3, exclusiva da fase IA-2. Com base nos resultados obtidos para a 

caracterização do afluente e efluente e desempenho dos biorreatores ao longo das 

etapas IA-1 e IA-2, inicialmente foi realizada a análise de correlação entre as 

variáveis apenas para essas fases (FIGURA 4.34). 

A análise da correlação entre as variáveis determinadas para as fases IA-1 e 

IA-2 (FIGURA 4.34) mostrou que a eficiência de remoção do NAT apresentou 

correlação diretamente proporcional, significativa (correlação 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 

concentração média da alcalinidade total (AT) foi igual a 38,5 mg CaCO3 L-1 

(TABELA 4.4). Já 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 CaCO3 L-1, respectivamente (TABELA 4.4). Os resultados para o 

pH e AT afluentes nas fases IA-1 e IA-2 são significativamente diferentes entre si 

(Teste de Wilcoxon, p ≤ 0,05). 

Na fase IA-1, em que meio mineral sem correção da alcalinidade era o 

substrato, a eficiência média de remoção do NAT foi igual a 12,9% para R1 e 10,5% 

para R2. Já na fase IA-2, em que a concentração da AT no meio mineral era 

significativamente maior, a eficiência média de remoção do NAT foi de 90,4% para 

R1 e 90,0% para R2. Para ambos os biorreatores, a eficiência de remoção do NAT 

foi significativamente diferente entre as fases IA-1 e IA-2 (Teste de Wilcoxon, p ≤ 

0,05). Esses resultados reforçam a correlação observada durante o enriquecimento 

da microbiota nitrificante entre o pH e a alcalinidade do afluente com a eficiência de 

remoção do NAT. 

A nitrificação, especialmente a nitritação, depende do tamponamento do 

meio reacional em função da produção de íons H+ durante a oxidação do NAT a 

nitrito, sendo necessários 7,1 mg de CaCO3 para cada 1 mg de nitrogênio amoniacal 

oxidado (Von Sperling, 2012). A redução do pH, causada pelo aumento da 
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concentração dos íons H+
, pode levar à inibição da microbiota nitrificante. Nesse 

sentido, como sugerem os resultados para a correlação entre as variáveis e o 

desempenho dos biorreatores, o tamponamento do meio reacional e a elevada 

concentração da alcalinidade total do afluente foram relevantes para o controle da 

nitrificação durante o enriquecimento da microbiota. 

A eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal nas fases IA-1 e IA-2 

também apresentou correlação positiva, forte e significativa (p ≤ 0,05, correlação 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 adição de NaHCO3 para correção da alcalinidade, realizada exclusivamente 

na fase IA-2, esteve associada ao efeito tamponante e à manutenção do pH na faixa 

ótima para as reações de oxidação 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 eficiência de remoção do NAT, a eficiência de remoção 

do nitrogênio inorgânico nas fases IA-1 e IA-2 não apresentou correlação 

significativa com o pH do afluente (correlação de Pearson, p > 0,05) (FIGURA 4.34). 

Além disso, a correlação entre a eficiência de remoção do nitrogênio inorgânico com 

a AT do afluente e o pH do efluente variou entre fraca e moderada, diferentemente 

do constatado para a correlação entre esses mesmos parâmetros e a eficiência de 

remoção do NAT. Similarmente, as correlações entre a concentração de nitrito e 

nitrato no efluente com o pH e a AT do afluente variaram entre fracas e moderadas. 

As correlações fracas e moderadas entre a eficiência de remoção do 

nitrogênio inorgânico e o pH e a AT do afluente sugerem que esses parâmetros 

exerceram efeito mais acentuado sobre a nitritação do que sobre a nitratação 

durante o enriquecimento da microbiota nitrificante. As correlações fracas e 

moderadas entre esses parâmetros e as concentrações do nitrito e nitrato no 

efluente de R1 e R2 reforçam essa observação e indicam que os efeitos do pH e da 

alcalinidade do afluente foram mais significativos sobre a atividade das BOA que das 

BON. Isso possivelmente ocorreu devido à maior sensibilidade das BOA, que 

realizam a nitritação, às variações de pH e à disponibilidade de alcalinidade em 

comparação com as BON, responsáveis pela produção do nitrato. 
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Após 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 características químicas dessa água residuária sobre a eficiência dos 

bioprocessos de remoção do NAT, foi determinada a correlação entre as variáveis 

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

 
FIGURA 4.35 – CORRELOGRAMA ENTRE AS VARIÁVEIS E PARÂMETROS AVALIADOS 

DURANTE A OPERAÇÃO DE R1 E R2 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: as correlações não significativas (p > 0,05, correlação de Pearson) estão marcadas com “X”; 
parâmetros terminados em “_afl” correspondem ao afluente; parâmetros terminados em “_efl” 

correspondem ao efluente de R1 e R2; r: coeficiente de correlação de Pearson; correlações fortes: |r| 
≥ 0,6; correlações moderadas: 0,6 > |r| ≥ 0,4; correlações fracas: |r| < 0,4; abreviaturas: NAT: 

nitrogênio amoniacal total; AT: alcalinidade total; PAN: percentagem de acúmulo do nitrito; Efic: 
eficiência de remoção; NT: nitrogênio total; Ninorg: nitrogênio inorgânico; Ntotal: nitrogênio total; P: 

ortofosfato; DQO: demanda química de oxigênio; Salin: salinidade; Condut: condutividade; CV: carga 
volumétrica. 

 

A concentração de amônia livre (NH3) pode ser apontada como um dos 

principais parâmetros interferentes nos bioprocessos de remoção do nitrogênio. 

r 
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Neste estudo, a concentração de amônia livre aumentou ao longo do tratamento do 

lixiviado, tendo variado entre 3,1 mg N L-1 (fase IA-1) e 108,3 mg N L-1 (fase IV) 

(FIGURA 4.36). Contudo, quando avaliadas as correlações entre este parâmetro e o 

desempenho dos biorreatores (FIGURA 4.35), a concentração da amônia livre não 

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

 
FIGURA 4.36 – CONCENTRAÇÃO DO NAT E AMÔNIA LIVRE DURANTE A OPERAÇÃO DE R1 E 

R2 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: NAT: nitrogênio amoniacal total; NH3: amônia livre. 
 

A correlação entre a concentração da amônia livre afluente e a eficiência de 

remoção do nitrogênio amoniacal foi fraca (FIGURA 4.35, r = -0,25), o que indica que 

a microbiota oxidante da amônia presente em R1 e R2 não sofreu inibição 

significativa em função do aumento da concentração de amônia livre. Estes 

resultados estão de acordo com os obtidos em outros estudos, nos quais foi 

observado que as bactérias oxidantes da amônia (BOA) podem apresentar 

tolerância ou adaptação a elevadas concentrações de amônia, 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 concentração de amônia livre afluente entre todas as fases operacionais, 
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57,3 mg N L-1, com variação entre 36,4 mg N L-1 e 108,3 mg N L-1 (FIGURA 4.36). 

No final desta fase, os dados do sequenciamento do gene 16S rRNA indicaram a 

presença dominante do gênero Nitrosomonas entre as BOA, com elevada 

abundância relativa (25,33% para R1 e 20,18% para R2). No final da fase IV, o 

gênero Nitrosospira também foi identificado, porém em baixas abundâncias relativas 

(0,08% para R1 e 0,39% para R2). 

O gênero Nitrosomonas é comumente detectado em sistemas de tratamento 

de águas residuárias operados sob elevadas concentrações de amônia livre e 

nitrogênio amoniacal (≥ 50 mg N L-1) (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 abundâncias relativas como o gênero dominante entre as 

BOA em sistemas aplicados para a remoção do nitrogênio amoniacal de lixiviados 

estabilizados via nitrificação parcial/processo anammox/desnitrificação simultâneos 

(Wang et al., 2019), processo anammox (Li; Kechen; Yongzhen, 2018; Podder; 

Reinhart; Goel, 2020) e nitrificação parcial/desnitrificação. Esses resultados sugerem 

que o gênero Nitrosomonas é tolerante e pode ser enriquecido sob as condições 

associadas ao tratamento de lixiviados estabilizados como, por exemplo, elevadas 

concentrações de amônia livre. 

A adição de amônia ou o aumento da sua concentração via alteração do pH 

e/ou da temperatura do afluente são estratégias comumente utilizadas para a 

inibição das bactérias oxidantes do nitrito e, por conseguinte, da produção do nitrato 

(Philips; Laanbroek; Verstraete, 2002; Feng et al., 2017; Duan et al., 2019; Li et al., 

2020; Jiang et al., 2021b). Estas estratégias são particularmente utilizadas em 

bioprocessos que dependam do acúmulo do nitrito, como a nitrificação parcial, o 

processo anammox e desnitrificação parcial, sendo baseadas na suposição que as 

BON são mais sensíveis à amônia 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 à nitrificação parcial de esgoto sanitário sob baixa 

concentração de oxigênio dissolvido (0,3 mg L-1), obtiveram valores para a 

percentagem de acúmulo do nitrito superiores a 87%, para concentração de amônia 

livre de aproximadamente 20 mg N L-1. Da mesma forma, Sun e colaboradores 

(2021) observaram o acúmulo de nitrito e a diminuição da abundância das BON 

durante o tratamento de água residuária sintética sob concentrações de amônia livre 
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iguais a 10 e 15 mg N L-1. Em ambos os estudos, o acúmulo do nitrito foi associado 

à inibição bem-sucedida das BON e à interrupção da produção do nitrato. 

Por outro lado, nesta pesquisa, a manutenção de elevadas concentrações 

de amônia livre nos biorreatores (média geral de 39,5 mg N L-1, com variação entre 

3,1 mg N L-1 e 108,3 mg N L-1) não esteve associada ao acúmulo acentuado de 

nitrito, avaliado por meio da PAN, como sugere a fraca correlação entre estes 

parâmetros (FIGURA 4.35, r = 0,35). A concentração de amônia livre afluente 

também não esteve fortemente correlacionada com as concentrações de nitrito (r = 

0,37) e nitrato (r = 0,28) no efluente dos biorreatores R1 e R2 ao longo da operação 

(FIGURA 4.35). Estes resultados indicam que as BON não sofreram inibição 

significativa devido à elevada concentração da amônia livre associada ao lixiviado. 

Ao término da fase IV, com concentração média de amônia livre afluente de 

57,3 mg N L-1, foram detectadas sequências associadas a BON dos gêneros 

Nitrospira (0,74% para R1 e 1,20% para R2) e Nitrobacter (0,17% para R1 e 0,09% 

para R2). Ainda que as abundâncias relativas tenham sido baixas, estes gêneros de 

BON provavelmente persistiram nos biorreatores R1 e R2, mesmo sob elevadas 

concentrações de amônia livre. 

Para alguns gêneros de BON, como Nitrospira, estudos de outros autores 

indicam sensibilidade elevada à amônia livre, com inibição da nitratação em 

concentrações variando de 0,04 mg N L-1 a 16 mg N L-1 (Blackburne et al., 2007; 

Courtens et al., 2016; Ushiki et al., 2017; Fujitani et al., 2020). Bactérias do gênero 

Nitrospira são consideradas mais sensíveis à amônia livre do que os outros gêneros 

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 gênero Nitrospira foi detectado como aquele predominante de BON, 

mesmo sob concentrações de amônia livre superiores a 30 mg N L-1. 

A persistência de Nitrospira em sistemas de tratamento com elevadas 

concentrações de amônia livre pode ser atribuída à diferenciação entre nichos 

observada em nível de linhagem para este gênero (Latocheski; Rocha; Braga, 2022). 

De acordo com Madill e colaboradores (2021), algumas linhagens de Nitrospira 

podem tolerar elevadas concentrações de amônia livre. Estes autores observaram a 

aclimatação da biomassa de um sistema de lodos ativados após tratamento com 

amônia livre em concentração aproximada de 200 mg N L-1. A aclimatação da 

microbiota foi acompanhada por mudanças nas variantes de sequências 
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predominantes do gene 16S rRNA associadas ao gênero Nitrospira, o que, de 

acordo com os autores, indicou o surgimento de populações tolerantes à amônia. 

Portanto, em um sistema de tratamento de águas residuárias, as linhagens e 

espécies microbianas mais tolerantes à amônia livre podem predominar, levando à 

redundância funcional e à aclimatação da microbiota como um todo. A adaptação da 

microbiota, por sua vez, pode tornar ineficaz a estratégia de manutenção de 

elevadas concentrações de amônia livre em sistemas de tratamento de águas 

residuárias. Assim, para o controle efetivo da nitrificação, esta estratégia não deve 

ser praticada isoladamente, mas em combinação com outros parâmetros. 

Assim como observado para a concentração da amônia livre, o pH e a 

alcalinidade total do afluente também não correlacionaram de maneira significativa e 

forte com a eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal e do nitrogênio total 

durante o tratamento do lixiviado (FIGURA 4.35). Após a introdução do lixiviado 

como substrato alimentado a R1 e R2 na fase IB, o pH afluente apresentou variação 

limitada, entre 8,2 e 8,4 (TABELA 4.4), o que poderia explicar a fraca correlação com 

os parâmetros associados ao desempenho e estabilidade dos biorreatores. 

Apesar da variação considerável dos valores da alcalinidade total do afluente 

durante a operação de R1 e R2 com lixiviado (de 715 mg CaCO3 L-1 a 1840 mg 

CaCO3 L-1), esta condição 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 

variação durante os 600 dias de operação, entre 7,9 e 8,9. A partir da fase IB, a 

eficiência de consumo da alcalinidade variou entre 10% e 71%. Portanto, durante a 

alimentação com lixiviado, não houve depleção da alcalinidade nos biorreatores, 

tendo sido suficiente para manter o pH em níveis adequados para a nitrificação. 

Ao avaliar a correlação entre as eficiências de remoção do NAT e do 

nitrogênio total com outras características do afluente, como a salinidade, a 

condutividade, a concentração de DQO e a concentração de fósforo, os valores não 

foram significativos ou resultaram em correlações fracas e moderadas (FIGURA 

4.35). Estes resultados sugerem que a influência destes parâmetros químicos e 

físicos sobre os bioprocessos para a remoção do nitrogênio do lixiviado foi menos 

significativa em comparação a outras condições operacionais e ambientais. 

Quando consideradas todas as fases operacionais no cálculo da correlação 

entre as variáveis, a eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal apresentou 
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correlação significativa (correlação de Pearson, p ≤ 0,05), forte e negativa, ou seja, 

inversamente proporcional, à carga volumétrica (CV) e à concentração de nitrogênio 

total afluente (FIGURA 4.35). A mesma observação pode ser aplicada à eficiência de 

remoção do nitrogênio total, que também apresentou correlação significativa, forte e 

negativa com a carga volumétrica e com as concentrações afluentes de nitrogênio 

amoniacal e total. Estes resultados sugerem que o aumento da CV e das 

concentrações de nitrogênio no afluente afetou negativamente a atividade das 

bactérias oxidantes da amônia, reduzindo significativamente a eficiência de remoção 

de nitrogênio do lixiviado. 

A carga volumétrica e as concentrações afluentes de nitrogênio amoniacal e 

nitrogênio total estão diretamente relacionadas à concentração do lixiviado, 

alimentado aos biorreatores a partir da fase IB, pois a diluição do lixiviado em cada 

fase operacional foi calculada com base na fixação dos valores desejados para 

estes parâmetros. Dessa forma, pode-se inferir que as eficiências de remoção do 

NAT e do nitrogênio total apresentaram correlação forte e negativa com a 

concentração 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 amônia são mais tolerantes a elevadas 

concentrações de nitrogênio amoniacal e outras condições ambientais em 

comparação às bactérias oxidantes do nitrito (Kowalchuk; Stephen, 2001; Prosser; 

Head; Stein, 2014). A redução significativa da eficiência de remoção do nitrogênio, 

proporcional ao aumento da concentração do NAT afluente e, consequentemente, 

do lixiviado, pode ser atribuída à toxicidade dessa água residuária, conforme 

discutido anteriormente. Portanto, pode ser considerado que as BOA possam ter 

sofrido maior inibição devido à exposição aos contaminantes do lixiviado do que as 

BON, apesar de geralmente serem consideradas mais tolerantes a diversas 

condições ambientais. 

Diferentemente das eficiências de remoção do nitrogênio amoniacal e 

nitrogênio total, a eficiência de remoção do nitrogênio inorgânico (soma do NAT, 

nitrito e nitrato) não apresentou correlação forte com nenhum parâmetro operacional 

ou físico e químico do afluente (FIGURA 4.35). Similarmente, a percentagem de 

acúmulo do nitrito e as concentrações efluentes de nitrito e de nitrato também não 

apresentaram correlações fortes com nenhum parâmetro operacional ou inerente ao 

afluente. Estes resultados sugerem que a atividade das bactérias oxidantes do 
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nitrito, responsáveis pela produção de nitrato, foi menos impactada pela 

concentração do lixiviado e suas características físicas e químicas em comparação 

com as BOA, participantes da nitritação. 

Apesar da potencial toxicidade do lixiviado e da forte correlação com a 

inibição da atividade das BOA, após a estabilização dos parâmetros de desempenho 

dos biorreatores na fase III, foi aplicada aeração intermitente para avaliar seu efeito 

sobre a remoção do nitrogênio. Com isso, teve início a fase IV, em que o regime de 

aeração foi alterado de contínuo para intermitente, com ciclos de 1 hora com 

aeração e 1 hora sem aeração. Além disso, a carga volumétrica associada ao 

lixiviado foi novamente aumentada para 100 mg N L-1 d-1, e a concentração do NAT 

do substrato afluente foi fixada em 400 mg N L-1 a partir da diluição de cerca de duas 

vezes do lixiviado, isto é, uma parte de lixiviado para uma parte de água de torneira. 

 

4.3.2.1 Aeração intermitente 

 

Assim como a concentração da amônia livre, cuja influência sobre o 

desempenho de R1 e R2 foi apresentada previamente, o regime de aeração é um 

parâmetro operacional utilizado para o controle da nitrificação. Baixas concentrações 

de oxigênio dissolvido, abaixo de 1 mg O2 L-1, são consideradas desfavoráveis para 

a atividade e crescimento das BON (Lackner et al., 2014; Mehrani et al., 2020; Miao 

et al., 2022). A limitação de fornecimento de oxigênio, associada à aeração 

intermitente, é utilizada como estratégia para o controle metabólico das BON e da 

nitratação, sem causar interferência significativa na atividade das BOA e na 

nitritação. As BOA são consideradas mais tolerantes à limitação de oxigênio do que 

as BON e são capazes de manter taxas de nitritação elevadas mesmo sob baixas 

concentrações de oxigênio dissolvido (Feng et al., 2017, Miao et al., 2022). 

Nesta pesquisa, foram comparadas duas condições de aeração: i) contínua 

e ii) intermitente (FIGURA 4.37). As fases II-2 e IV foram realizadas sob as mesmas 

condições operacionais, exceto pelo regime de aeração, contínuo na primeira e 

intermitente na segunda. Em ambas as fases, a carga volumétrica aplicada foi de 

100 mg N L-1 d-1 e a concentração de NAT do afluente de 400 mg N L-1, obtida a 

partir da diluição de cerca de duas vezes do lixiviado, isto é, uma parte de lixiviado 

para uma parte de água de torneira. 
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FIGURA 4.37 – EFICIÊNCIA DE REMOÇÃO DO NAT PARA R1 E R2 DURANTE AS FASES II-2 E IV 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: NAT: nitrogênio amoniacal total. 
 

A eficiência média de remoção do nitrogênio amoniacal sob aeração 

contínua (fase II-2) foi de 48,5% para R1 e 41,7% para R2 (FIGURA 4.37). Já sob 

aeração intermitente, com ciclos de 1 hora com aeração e 1 hora sem aeração (fase 

IV), as médias para este parâmetro foram de 44,5% para R1 e 47,7% para R2. Para 

ambos os biorreatores, os resultados para a eficiência de remoção do NAT nas 

fases II-2 e IV não são significativamente diferentes entre si (Teste de Kruskal-Wallis 

com correção de BH, p ≤ 0,05). Isto permite afirmar que o regime de aeração, único 

parâmetro operacional modificado entre as fases avaliadas, não interferiu 

significativamente na eficiência de remoção do NAT. 

Nesta pesquisa, o regime de aeração não teve impacto significativo na 

eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal, o que corrobora observações do 

estudo de Pan e colaboradores (2013). Estes autores compararam o desempenho 

de dois reatores em bateladas sequenciais para a remoção de nitrogênio de efluente 

sintético, cuja concentração era de 31,4 mg N L-1. Ambos os reatores foram 

submetidos ao mesmo período total de aeração (180 minutos), entretanto, um foi 

operado sob aeração contínua (1 ciclo de 180 minutos), enquanto o outro sob 

aeração intermitente (3 ciclos de 60 minutos seguidos por 35 minutos sem aeração). 
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Em ambos os reatores, a eficiência de remoção do NAT foi próxima a 100%, 

indicando que o regime de aeração não teve impacto significativo sobre este 

parâmetro. 

Da mesma forma, Elad e colaboradores (2023) compararam os regimes de 

aeração contínua e intermitente em reatores de biofilme por membrana aerada para 

tratamento de efluente sintético com concentração média de NAT de 50 mg N L-1. Os 

autores observaram que o regime de aeração não interferiu na taxa de nitrificação, 

que variou entre 2,6 e 2,8 g N m-2 d-1. Além disso, quando avaliada a estrutura 

populacional microbiana, a abundância relativa das BOA foi similar em ambos os 

regimes de aeração, variando entre 35% e 40% do total de sequências. Contudo, 

houve mudança no grupo de BOA predominante: Nitrosomonas europaea sob 

aeração contínua e Nitrosospira sp. sob aeração intermitente. Estes resultados 

sugerem que a adaptação das BOA às condições de aeração é devida 

principalmente a mudanças populacionais relacionadas à redundância funcional, 

como a substituição da espécie predominante. 

O enriquecimento das BOA mesmo sob condições de baixas concentrações 

de oxigênio dissolvido, como as associadas à aeração 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 concentrações de oxigênio dissolvido (> 5 mg O2 L-1) e o outro sob 

condições microaeróbias. Os autores observaram que a nitrificação ocorreu mesmo 

sob concentrações de oxigênio dissolvido extremamente baixas (< 0,1 mg O2 L-1), 

tendo sido obtidas eficiências de remoção do nitrogênio amoniacal superiores a 

98%. Sob condições microaeróbias, a abundância relativa das BOA do gênero 

Nitrosomonas foi cinco vezes maior do que no biorreator operado sob elevada 

concentração de oxigênio dissolvido. 

Outros autores obtiveram resultados semelhantes quando a aeração 

intermitente foi aplicada ao tratamento de águas residuárias reais. Por exemplo, 

Yilmaz e colaboradores (2023) desenvolveram estudos com biorreatores de 

membrana com aeração contínua e intermitente e avaliaram a remoção de 

nitrogênio amoniacal do efluente da indústria têxtil, cuja concentração média era de 

51 mg N L-1. A eficiência de remoção de NAT foi de 100% sob aeração contínua, 

enquanto sob aeração intermitente, a eficiência variou de 72% a 99%, dependendo 

da duração das fases aeróbia e anóxica. 
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Por sua vez, Rodriguez-Sanchez e colaboradores (2024) aplicaram a 

aeração intermitente a um reator em escala piloto para o tratamento de efluente da 

indústria de laticínios. Foram praticados ciclos de aeração de 12 horas, divididos em 

subciclos com 60 minutos de aeração e 100 minutos sem aeração. Ao longo de 

cinco meses de operação, os autores reportaram resultados para a eficiência de 

remoção do nitrogênio amoniacal superiores a 95%, o que sugere que as BOA não 

sofreram inibição em função da aeração intermitente. Estes resultados estão de 

acordo com os observados nesta pesquisa cuja água residuária real foi o lixiviado de 

aterro sanitário. 

Diferentemente do sugerido para as BOA, o regime de aeração intermitente 

pode ter interferido no metabolismo das bactérias oxidantes do nitrito e, 

consequentemente, no acúmulo do nitrito nos biorreatores, como indica a 

comparação entre os resultados para a PAN nas fases II-2 e IV (FIGURA 4.38). 

 
FIGURA 4.38 – PERCENTAGEM DE ACÚMULO DO NITRITO PARA R1 E R2 COM ÊNFASE NAS 

FASES II-2 E IV 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: PAN: percentagem de acúmulo do nitrito. A aeração contínua era mantida durante 20 horas 
na fase II-2; A partir da fase IV, a aeração intermitente foi realizada em 12 ciclos diários, consistindo 

de 1 hora com aeração seguida por 1 hora sem aeração. 
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Para a fase IV (aeração intermitente com 12 ciclos diários de 1 hora de 

aeração, seguida por 1 hora sem aeração), em relação à PAN, foi observada 

tendência oposta à da fase II-2. No início da fase IV, a PAN era de 19,8% para R1 e 

32,3% para R2 (FIGURA 4.38). Após 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 estável entre 54% e 70% até o final da fase IV (FIGURA 4.38). O 

aumento da PAN observado entre o 35º e o 84º dias após o início da fase IV indica 

que ocorreu o acúmulo do nitrito e a diminuição da produção do nitrato nos 

biorreatores devido à implementação do regime de aeração intermitente. 

As alterações na PAN durante as fases II-2 e IV também estiveram 

associadas a variações nas concentrações de nitrito e nitrato no efluente dos 

biorreatores (FIGURA 4.39). 

 
FIGURA 4.39 – CONCENTRAÇÃO DO NITRITO E NITRATO DURANTE A OPERAÇÃO DE R1 E R2 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: a aeração contínua era mantida durante 20 horas na fase II-2; A partir da fase IV, a aeração 
intermitente foi realizada em 12 ciclos diários, consistindo de 1 hora com aeração seguida por 1 hora 

sem aeração. 
 

Durante a fase II-2 (aeração contínua por 20 horas), a concentração do 

nitrato no efluente de R1 e R2 aumentou, variando entre 26 mg N L-1 (329º d) e 53 

mg N L-1 (357º d) (FIGURA 4.39). O aumento da concentração do nitrato coincidiu 
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com a diminuição da concentração do nitrito no efluente de ambos os biorreatores, 

de 38 mg N L-1 (336º d) para 10 mg N L-1 (364º d) (FIGURA 4.39). A diminuição da 

PAN, juntamente com o aumento da concentração do nitrato e redução da 

concentração do nitrito, sugere a aclimatação das BON às condições operacionais 

ao longo da fase II-2. 

Por outro lado, durante a fase IV (aeração intermitente com 12 ciclos diários 

de 1 hora de aeração, seguida por 1 hora sem aeração), ocorreu a diminuição da 

concentração do nitrato no efluente de ambos os biorreatores (FIGURA 4.39). Os 

valores para este parâmetro variaram entre 87 mg N L-1 (413º d) e 14 mg N L-1 (462º 

d) para R1, e entre 66 mg N L-1 (413º d) e 19 mg N L-1 (462º d) para R2. 

Simultaneamente, a concentração do nitrito no efluente de R1 e R2 aumentou, 

variando de 3 mg N L-1 (427º d) a 78 mg N L-1 (483º d) para R1 e de 2 mg N L-1 (427º 

d) a 63 mg N L-1 (483º d) para R2 (FIGURA 4.39). O aumento da PAN, juntamente 

com a diminuição da concentração do nitrato e acúmulo do nitrito, sugere que a 

aeração intermitente pode estar associada ao distúrbio metabólico das BON e, por 

conseguinte, da nitratação, ao longo dos 93 dias investigados da fase IV. 

Outros autores estudaram a relação entre a aeração intermitente e a inibição 

da nitratação em sistemas de remoção de nitrogênio de águas residuárias. Por 

exemplo, Al-Hazmi e colaboradores (2020) compararam a remoção do nitrogênio de 

água residuária sintética em um reator em bateladas sequenciais sob aeração 

contínua (0,3 mg O2 L-1) e intermitente. Os autores observaram que, embora o 

regime contínuo sob baixa concentração de oxigênio dissolvido tenha favorecido a 

atividade das BOA, a inibição das BON não foi eficiente, tendo resultado na 

produção de nitrato. Por outro lado, o regime de aeração intermitente esteve 

associado a maiores eficiências para a remoção do NAT e menores concentrações 

de nitrato no efluente, o que indica que houve inibição parcial da atividade das BON. 

Por sua vez, Zhang e colaboradores (2022) operaram um reator em 

bateladas sequenciais destinado à nitrificação parcial de lixiviado de aterro sanitário 

sob regime de aeração intermitente. Para carga volumétrica de 360 mg N L-1 d-1, 

foram reportados resultados para a eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal 

do lixiviado superiores a 99%, concomitantemente à elevada PAN, que atingiu valor 

igual a 96,1%. Estes resultados indicam que, sob regime de aeração intermitente, o 

nitrogênio amoniacal do lixiviado foi transformado quase completamente em nitrito, 
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que passou a acumular no efluente, provavelmente em função da inibição da 

atividade das BON. 

Similarmente, visando à remoção de nitrogênio de água residuária sintética 

sob aeração intermitente, Le e colaboradores (2023) avaliaram a combinação entre 

nitrificação parcial e processo anammox em um único estágio em um reator de 

biofilme. Para concentração afluente de 50 mg N L-1 e carga volumétrica variável 

entre 120 mg N L-1 d-1 e 160 mg N L-1 d-1, a eficiência de remoção do nitrogênio total 

(NT) foi superior a 80%. Os autores atribuíram a elevada eficiência de remoção do 

NT à aeração intermitente, que ocasionou a inibição das BON, e à estrutura do 

biofilme, que permitiu o estabelecimento de micronichos e a manutenção da 

atividade das BOA e das bactérias anammox. 

Apesar da relação observada entre a implementação da aeração 

intermitente e o acúmulo do nitrito no efluente de R1 e R2 durante os 93 dias de 

duração da fase IV, a nitratação não foi completamente inibida, conforme resultados 

para o perfil de consumo do nitrogênio amoniacal e da produção de nitrito e nitrato 

durante um ciclo operacional (FIGURA 4.40). O ciclo de batelada foi monitorado 

durante a operação do biorreator R1 sob regime de aeração intermitente, com 1 hora 

de duração para a fase aeróbia seguida por 1 hora sem aeração. 

 
FIGURA 4.40 – PERFIL DE CONSUMO DO NAT E DE PRODUÇÃO DE NITRITO E NITRATO 

DURANTE UM CICLO OPERACIONAL DE R1 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: NAT: nitrogênio amoniacal total. 



145 

 

Durante um ciclo de batelada de 24 horas sob regime de aeração 

intermitente, o NAT do lixiviado foi consumido linearmente (FIGURA 4.40), com taxa 

média de consumo de 2,20 mg N L-1 h-1. Simultaneamente, foi observado que as 

concentrações de nitrito e de nitrato aumentaram no efluente do biorreator R1, 

indicando a produção destas substâncias via nitritação e nitratação, respectivamente 

(FIGURA 4.40). Ao longo do ciclo operacional investigado, durante os períodos em 

que não houve aeração, não foram observados platôs para o consumo de NAT nem 

para a produção de nitrito e nitrato. Este comportamento indica que, mesmo sob 

regime de aeração intermitente, havia oxigênio dissolvido suficiente para a 

realização tanto da nitritação quanto da nitratação. 

Assim como o consumo do NAT, a produção de nitrito e de nitrato também 

apresentou perfil linear (FIGURA 4.40), com taxas médias de produção de 0,65 mg 

N L-1 h-1 para o nitrito, e 0,70 mg N L-1 h-1 para o nitrato. A taxa de produção do 

nitrato foi ligeiramente superior à do nitrito, indicando que a nitratação não sofreu 

inibição significativa, mesmo sob aeração intermitente. 

Os resultados para a PAN e para a concentração do nitrito e nitrato no 

efluente do biorreator R1 durante a fase V (FIGURA 4.39) confirmam que a 

produção de nitrato não sofreu inibição significativa, mesmo com a continuidade da 

aeração intermitente. Para o biorreator R1, a concentração média de nitrito efluente 

na fase IV foi de 31,8 mg N L-1. Entretanto, para a fase V, para o mesmo biorreator, 

a concentração média de nitrito efluente foi de 49,7 mg N L-1. Para a PAN, o valor 

médio foi de 45,9% na fase IV e 46,6% na fase V. Estes resultados indicam que o 

acúmulo de nitrito observado na fase IV foi mantido na fase V, mesmo sob o regime 

de aeração intermitente. 

Contudo, a concentração do nitrato no efluente de R1 aumentou ao longo da 

fase V em comparação com a fase IV (FIGURA 4.39). No final da fase IV, a 

concentração do nitrato no efluente de R1 era de 26,0 mg N L-1. Posteriormente, 

durante a fase V, a concentração de nitrato efluente aumentou, variando entre 48,0 e 

74,4 mg N L-1. A manutenção dos valores da PAN e o aumento da concentração do 

nitrato na fase V para R1 sugerem a recuperação da atividade metabólica das BON, 

mesmo sob regime de aeração intermitente, resultando no restabelecimento da 

nitratação e, consequentemente, da produção de nitrato. 

Embora consideradas suscetíveis a baixas concentrações de oxigênio 

dissolvido (OD), as BON podem aclimatar-se à aeração intermitente. A aeração 
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intermitente e as baixas concentrações de OD podem ainda favorecer a seleção de 

BON mais tolerantes a estas condições. Neste estudo, após o encerramento da fase 

IV, realizada sob regime de aeração intermitente, foram detectadas sequências 

afiliadas a dois gêneros 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 limitação do oxigênio associada à aeração intermitente, as BON 

não foram completamente eliminadas dos biorreatores R1 e R2 e podem ter 

contribuído para a manutenção da nitratação. 

 
FIGURA 4.41 – ABUNDÂNCIA RELATIVA DOS GÊNEROS DETECTADOS NAS AMOSTRAS DOS 

BIORREATORES R1 E R2 NA FASE IV 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: apenas os gêneros com abundância relativa igual ou superior a 0,1% foram representados. As 
setas apontam para os dois únicos gêneros de bactérias oxidantes do nitrito (BON) identificados nas 

amostras sequenciadas, Nitrobacter e Nitrospira. 

BON 

BON 
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Similarmente, Cao e colaboradores (2018) observaram que, ao reduzir a 

concentração de OD de 1,7 mg L-1 para 1,0 mg L-1 em um sistema de lodos ativados 

dependente de nitrificação parcial, a atividade e a abundância relativa das BON 

aumentaram, enquanto a abundância relativa das BOA diminuiu 30 vezes. Além 

disso, ocorreu a mudança do gênero predominante de BON após a redução da 

concentração de OD, de Nitrobacter para Nitrospira, mais tolerante a condições 

microaeróbias. Por sua vez, Chen, Y. e colaboradores (2022) reportaram a 

persistência das BON, particularmente do gênero Nitrospira, após 200 dias de 

operação de um biorreator contínuo de fluxo pistão aplicado ao tratamento de esgoto 

sanitário sob aeração intermitente. Sob o regime de aeração intermitente, a 

abundância relativa das BON do gênero Nitrospira, inclusive, foi superior à das BOA. 

Deng e colaboradores (2024) também observaram a persistência das BON 

mesmo sob condições microaeróbias (< 0,1 mg O2 L-1). Estes autores compararam o 

desempenho dos micro-organismos nitrificantes sob duas condições: i) elevadas 

concentrações (> 5 mg L-1) e ii) baixas concentrações (< 0,1 mg L-1) de oxigênio 

dissolvido. Em ambos os sistemas, o gênero de BON predominante foi Nitrospira, 

porém sua abundância relativa no biorreator operado sob condições microaeróbias 

foi quatro vezes superior àquela obtida para o sistema com elevada concentração de 

oxigênio dissolvido. Mesmo sob condições microaeróbias, não foi observado 

acúmulo de nitrito no meio reacional, o que sugere que as BON se aclimataram às 

baixas concentrações de oxigênio dissolvido. 

Além do acúmulo de nitrito associado ao distúrbio temporário do 

metabolismo das BON e, consequentemente, da nitratação, sugere-se que o nitrito 

também foi produzido em R1 e R2 na fase IV via desnitrificação parcial do lixiviado 

de aterro sanitário. De fato, foram identificados gêneros de bactérias desnitrificantes 

na biomassa de R1 e R2 (FIGURA 4.41), tendo sido Denitratisoma detectado em 

maior abundância relativa (2,49% para R1 e 4,15% para R2). 

Ao investigar o efeito da aeração intermitente sobre a eficiência de remoção 

do nitrogênio amoniacal de efluente da digestão de resíduos da suinocultura, Mota e 

colaboradores (2005) observaram que longos períodos sem aeração (> 3 horas por 

ciclo) favoreceram a ocorrência da desnitrificação parcial, resultando no acúmulo de 

nitrito. Lim e colaboradores (2007) obtiveram resultados similares ao estudar um 

reator de membrana aplicado ao tratamento de água residuária sintética operado 

sob aeração intermitente. Ao avaliar diferentes condições de tempo, estes autores 
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observaram que, quando o período sem aeração ultrapassava 70 minutos por ciclo, 

o nitrato era transformado em nitrogênio gasoso por meio da desnitrificação 

completa. Em contrapartida, para tempos inferiores, como o utilizado nesta pesquisa 

(1 hora sem aeração por ciclo), a desnitrificação parcial predominava, levando ao 

acúmulo do nitrito no meio reacional. 

Sob regime de aeração intermitente, os micro-organismos desnitrificantes 

começam a reduzir o nitrato assim que a aeração cessa, pois a nitrito redutase, 

primeira enzima envolvida na desnitrificação, é pouco sensível ao oxigênio que está 

eventualmente presente no meio reacional (Krul; Veeningen, 1977; Baumann et al, 

1997). Entretanto, quando a aeração é interrompida por períodos curtos, isto é, 

inferiores a 1,5 hora, a maioria dos organismos desnitrificantes não consegue 

sintetizar todo o conjunto de enzimas necessário para reduzir o nitrito a nitrogênio 

gasoso, pois as enzimas envolvidas são sensíveis ao oxigênio remanescente (Krul; 

Veeningen, 1977; Baumann et al, 1997), o que pode levar ao acúmulo de nitrito no 

meio reacional, também observado neste estudo. 

Portanto, com base nos resultados desta pesquisa e na comparação com 

estudos anteriores, sugere-se que o regime operacional adotado (1 hora sem 

aeração seguida de 1 hora com aeração por ciclo) permitiu a ocorrência da 

desnitrificação parcial do lixiviado. Estas condições também promoveram a 

manutenção da atividade das BOA e a inibição temporária das BON, o que resultou 

no acúmulo de nitrito e na redução da concentração do nitrato em R1 e R2 ao longo 

da fase IV. Visando à inibição mais efetiva e duradoura das BON, os dados também 

indicam que as condições operacionais poderiam ser otimizadas, o que contribuiria 

para menor produção 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 produção do nitrato em sistemas que 

visam à nitrificação parcial e utilizam a aeração intermitente, a aeração 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 produção contínua do nitrato no biorreator R1, mesmo durante os 

períodos sem aeração. Estes resultados indicam que melhorias no regime de 

aeração são necessárias para maior controle da nitratação. 
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Outras pesquisas demonstraram que a nitratação pode ser inibida mediante 

ajustes nos parâmetros associados à aeração intermitente, como a duração dos 

ciclos, a frequência de aeração e a relação entre a duração das fases aeróbia e 

anóxica. Por exemplo, Carvalho e colaboradores (2021) testaram três configurações 

para o ciclo de aeração intermitente para um reator de leito estruturado aplicado ao 

tratamento de esgoto sanitário: i) 4 h com aeração ligada/2 h com aeração 

desligada; ii) 2 h com aeração ligada/1 h com aeração desligada; e iii) 2 h com 

aeração ligada/2 h com aeração desligada. Os autores observaram que estas 

condições estiveram associadas a diferenças no desempenho do sistema de 

tratamento, sendo que a condição com o menor tempo sem aeração (2h com 

aeração ligada/1 h com aeração desligada) foi aquela que resultou na maior média 

para a eficiência de remoção do nitrogênio total (67%), para carga volumétrica 

aplicada de 100 mg N L-1 d-1. 

Similarmente, Al-Hazmi e colaboradores (2020) e Chen, Y. e colaboradores 

(2022) avaliaram várias configurações para a aeração intermitente e sua influência 

na inibição da nitratação. Em ambos os estudos, algumas estratégias provocaram a 

inibição das BON, enquanto outras resultaram na manutenção da atividade desses 

micro-organismos e, consequentemente, na falha dos bioprocessos dependentes do 

controle da nitratação e do acúmulo do nitrito. 

Alguns estudos mostraram que o aumento da frequência (número de ciclos 

de aeração por hora) e a diminuição da razão entre o tempo de aeração e o tempo 

sem aeração podem ser mais efetivos para a inibição das BON. Por exemplo, Li e 

colaboradores (2013) implementaram ciclos curtos de aeração intermitente (1,5 min 

com aeração ligada/0,7 min com aeração desligada) em um sistema aplicado à 

nitrificação parcial de lixiviado de aterro sanitário. Após 15 dias da transição da 

aeração contínua para a intermitente, o nitrito começou a acumular no efluente. Para 

uma carga volumétrica de 710 mg L-1 d-1, a eficiência média de remoção do 

nitrogênio do lixiviado foi de 63%. A inibição das BON provavelmente ocorreu em 

função da elevada concentração de amônia livre e da limitação da concentração do 

oxigênio associada à aeração intermitente realizada em ciclos curtos. 

Em contrapartida, Al-Hazmi e colaboradores (2020) observaram que, em um 

reator em bateladas sequenciais aplicado ao tratamento de água residuária sintética, 

o aumento da frequência de aeração e a redução da razão entre a duração da fase 

aerada e da fase não aerada estiveram associados ao aumento da atividade das 
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BOA e à inibição das BON. Resultados similares foram obtidos por Yilmaz e 

colaboradores (2023) tratando efluente da indústria têxtil. Estes autores compararam 

a operação de biorreatores de membrana sob condições diversas para a aeração 

intermitente. Para diferentes configurações, a eficiência de remoção do nitrogênio 

total variou entre 29 a 51%. Os autores relataram que a variação da eficiência de 

remoção do nitrogênio esteve associada às diferenças nas relações entre a duração 

da fase aerada e da fase não aerada. 

Por sua vez, Carvalho e colaboradores (2024) obtiveram eficiência média de 

remoção do nitrogênio amoniacal de 68% para um reator em bateladas sequenciais 

aplicado à nitrificação parcial/anammox de esgoto doméstico pré-tratado 

anaerobicamente, sob aeração intermitente em ciclos curtos (7 minutos com aeração 

ligada/14 minutos com aeração desligada). Os autores reportaram que esta 

condição de aeração esteve associada ao aumento populacional de bactérias 

anammox, o que favoreceu a remoção autotrófica do nitrogênio. 

Em sistemas de tratamento dependentes da inibição da nitratação, como os 

baseados na nitrificação parcial e no processo anammox, é desejável o acúmulo do 

nitrito, pois ele é o substrato para as reações bioquímicas associadas à remoção do 

nitrogênio. Por isso, a persistência das BON, consumidoras do nitrito, é desfavorável 

nesses sistemas, e diversas estratégias são utilizadas para controle desses micro-

organismos, como, por exemplo, a manipulação das condições operacionais. 

Contudo, para o tratamento de lixiviado, a manipulação de condições como o 

regime de aeração e a concentração de amônia livre pode ser desafiadora devido à 

variabilidade local e temporal da composição e volume de produção desta água 

residuária. A concentração afluente de amônia livre, por exemplo, pode diminuir 

esporadicamente e levar à ruptura das estratégias dependentes da inibição das 

BON. Analogamente, a vazão e a concentração dos componentes do lixiviado 

podem variar, o que demanda ajuste constante dos parâmetros de aeração. 

Assim, é possível combinar diferentes estratégias da engenharia de 

microbiomas para controlar mais efetivamente a nitrificação e favorecer o acúmulo 

do nitrito. Para tanto, nesta pesquisa, a manipulação das condições operacionais foi 

combinada ao bioaumento, realizado com a inoculação 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 eficiência e a estabilidade dos 

bioprocessos de remoção do nitrogênio 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 concentração de R2. Nesta fase, assim como na 

anterior (IV), a concentração de NAT do afluente era de 400 mg N L-1, enquanto a 

carga volumétrica era igual a 100 mg N L-1 d-1. 

 Para R2, que recebeu a biomassa ativa, a eficiência média de remoção do 

nitrogênio amoniacal foi de 47,7% na fase IV e 40,7% na fase V, após o bioaumento 

(FIGURA 4.42). Os resultados para a eficiência de remoção do NAT em R2 nas 

fases IV (pré-bioaumento) e V (pós-bioaumento) não são significativamente 

diferentes entre si (Teste de Kruskal-Wallis com correção de BH, p > 0,05), 

indicando que o bioaumento de R2 não teve efeito significativo sobre a eficiência de 

remoção do NAT em comparação com a fase anterior. 

 
FIGURA 4.42 – EFICIÊNCIA DE REMOÇÃO DO NAT, NITROGÊNIO INORGÂNICO E NITROGÊNIO 

TOTAL PARA R1 E R2 NAS FASES IV E V 

FONTE: a autora (2024) 
NOTA: NAT: nitrogênio amoniacal total; fase IV: pré-bioaumento; fase V: pós-bioaumento; R1: biorreator 

controle; R2: biorreator bioaumentado. 
 

Quando comparados, o biorreator R2, que recebeu o bioaumento, e R1, o 

controle, não apresentaram diferença estatisticamente significativa quanto à 

eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal (Teste de Wilcoxon, p > 0,05). Estes 

resultados sugerem que a introdução da biomassa exógena em R2 não causou 

impacto significativo sobre as BOA em comparação com o controle. 
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Assim como observado para a eficiência de remoção do nitrogênio 

amoniacal, na fase V, o bioaumento de R2, em comparação com o controle, não 

esteve associado a impactos nas eficiências de remoção do nitrogênio inorgânico 

nem do total (FIGURA 4.42). Na fase V, pós-bioaumento, a eficiência média de 

remoção do nitrogênio inorgânico foi de 17,3% para R1 (controle) e 14,1% para R2 

(bioaumentado), sendo que não houve diferença significativa entre os resultados. 

Similarmente, na fase V, não houve diferença significativa entre os resultados 

obtidos para R1 e R2 em relação à eficiência de remoção do nitrogênio total (Teste 

de Wilcoxon, p > 0,05), com médias de 10,0% para R1 e 5,8% para R2. 

Diferentemente do observado para as eficiências de remoção do NAT, 

nitrogênio inorgânico e total, na fase V, o bioaumento de R2 exerceu efeito 

significativo sobre a percentagem de acúmulo do nitrito em comparação com o 

biorreator controle (R1) (FIGURA 4.43). 

 
FIGURA 4.43 – PERCENTAGEM DE ACÚMULO DO NITRITO PARA R1 E R2 DURANTE A FASE V 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: PAN: percentagem de acúmulo 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 diferenças não significativas entre os biorreatores (Teste de 

Wilcoxon, p > 0,05). Este resultado indica que a concentração 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 diferença 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 acúmulo de nitrito em R2. 

O maior acúmulo do nitrito no biorreator R2, em comparação com o controle 

(R1), foi confirmado pelos resultados para a concentração de nitrito no efluente após 

o bioaumento (FIGURA 4.44). Na fase IV, anterior ao bioaumento, a concentração 

média do nitrito no efluente de R2 era de 28,4 mg N L-1. Na fase V, após o 

bioaumento, a concentração 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 concentração média de nitrito aumentou apenas 1,5 vezes, de 31,8 mg N L-1 

na fase IV para 49,7 mg N L-1 na fase V. 

 
FIGURA 4.44 – CONCENTRAÇÃO DE NITRITO E NITRATO DURANTE A OPERAÇÃO DE R1 E R2 

FONTE: a autora (2024) 
R1: biorreator controle; R2: biorreator bioaumentado. 

 

Além do maior acúmulo de nitrito no efluente de R2, o bioaumento também 

esteve associado à menor produção de nitrato em comparação com o biorreator 

controle (R1) (FIGURA 4.44). Na fase V, após o bioaumento em R2, o nitrito 

predominou sobre o nitrato nesse biorreator. Por outro lado, para o biorreator R1, 

mantido como controle, as concentrações de nitrito e de nitrato no efluente foram 

similares entre si, não tendo predomínio significativo de um íon sobre o outro. 

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

de R2 foi menor do que em R1. Para o biorreator controle (R1), as concentrações 
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médias de nitrato no efluente foram de 37,2 mg N L-1 na fase IV (pré-bioaumento) e 

57,5 mg N L-1 na fase V (pós-bioaumento), o que representa aumento de 55% entre 

as fases. Por sua vez, para o biorreator R2, o aumento foi de 21%, com 

concentrações médias de nitrato no efluente iguais a 37,8 mg N L-1 na fase IV e 45,7 

mg N L-1 na fase V. 

Na fase V, os resultados para o bioaumento sugerem que a biomassa 

bioaumentada em R2 pode ter realizado a desnitratação parcial, isto é, parte do 

nitrato produzido foi convertida em nitrito pelas BON. A realização da desnitratação 

parcial pela microbiota bioaumentada em R2 é compatível com a menor 

concentração de nitrato e maior acúmulo de nitrito no efluente deste biorreator em 

comparação com o controle, sem causar diferença significativa na remoção do 

nitrogênio inorgânico e total. 

Embora a desnitratação seja um processo heterotrófico, o lixiviado 

apresentava baixa concentração de matéria orgânica biodegradável que poderia ser 

utilizada pela microbiota desnitrificante. A relação DBO5/DQO igual a 0,26, indicando 

que até 26% da matéria orgânica poderia ser biodegradada. Por outro lado, durante 

a fase V, a eficiência média de remoção da DQO foi igual a 15,5% para R1 e 14,2% 

para R2, valores próximos à percentagem estimada para a DQO biodegradável em 

relação à DQO total (26%). Estes resultados indicam que a maior parte da matéria 

orgânica biodegradável do lixiviado foi consumida pela microbiota dos biorreatores 

durante a fase V. 

O carbono orgânico para a desnitratação pode ter sido disponibilizado pelo 

decaimento celular. Em sistemas com elevadas idades de lodo, como R1 e R2, o 

decaimento celular pode representar fonte não desprezível de matéria orgânica e de 

nutrientes para a manutenção da atividade metabólica microbiana (Bonassa et al., 

2021; Al-Hazmi et al., 2023). 

O maior acúmulo de nitrito e a possível desnitratação parcial ocorrida em R2 

após o bioaumento podem ser explicados pela composição da comunidade 

microbiana da biomassa inoculada neste biorreator na fase V. A biomassa para o 

bioaumento foi produzida previamente no biorreator E1 (Seção 4.2) e tinha sido 

enriquecida com micro-organismos nitrificantes e desnitrificantes. A atividade desses 

micro-organismos pode ter contribuído para as diferenças observadas entre o 

biorreator bioaumentado (R2) e o controle (R1). 
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Para comparar a composição 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 comparação entre os resultados é exclusivamente 

qualitativa, pois não foi possível realizar análise estatística para verificação da 

significância dos resultados devido à limitação amostral. 

Dos gêneros identificados nas três amostras (E1, R1 e R2), 54 (48%) foram 

detectados apenas em R1 e R2. Além disso, outros 33 gêneros estavam presentes 

também na amostra de E1, além de R1 e R2 (FIGURA 4.45). Portanto, foram 

identificados 88 gêneros (78%) em comum entre R1 e R2, o que sugere um núcleo 

microbiano compartilhado entre os dois biorreatores antes do bioaumento. 

 
FIGURA 4.45 – DISTRIBUIÇÃO DOS GÊNEROS 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 gêneros procarióticos. Destes, 33 gêneros (29% 

do total) foram detectados também nas amostras dos biorreatores R1 e R2 logo 

antes do bioaumento (FIGURA 4.45). Onze gêneros (10%) foram observados 

exclusivamente na biomassa de E1 (TABELA 4.5). 

Além da presença de grupos detectados exclusivamente na biomassa do 

biorreator E1, foram identificadas diferenças na abundância relativa de alguns 

gêneros procarióticos entre as amostras coletadas em E1, R1 e R2 antes do 

bioaumento (FIGURA 4.46). 
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TABELA 4.5 – GÊNEROS EXCLUSIVOS DA BIOMASSA DO BIORREATOR E1 
Gênero Abundância relativa (%) Função principal 
Acidovorax 0,26 Desnitrificante Thiobacillus* 0,72 
Nocardia 0,05 

Heterótrofo: degradação da 
matéria orgânica 

Pinisolibacter 0,12 
Pseudonocardia 0,05 
Roseomonas 0,12 
Serratia 0,04 
Zooglea 0,05 
Methylobacterium 0,09 

Metilotrófico Methyloparacoccus 0,12 
Methylosarcina 0,05 
FONTE: a autora (2024) 
NOTA: (*): apenas algumas espécies pertencentes ao gênero apresentam a função citada. 

 

As amostras de R1 e R2, coletadas antes do bioaumento, continham 

gêneros ausentes em E1 (FIGURA 4.46). Entre eles, os que apresentaram maior 

abundância 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 gêneros contêm espécies heterótroficas 

(Dueholm et al., 2024) e podem, portanto, estar associados à degradação da matéria 

orgânica do lixiviado alimentado em R1 e R2. 

Além da ausência dos gêneros mencionados, a amostra do biorreator E1 

apresentou menor abundância relativa de alguns gêneros em comparação com R1 e 

R2 (FIGURA 4.46). A maioria desses gêneros, como Afipia, Asprobacter, Devosia, 

Leucobacter, Mesorhizobium e Gaiella, inclui bactérias heterotróficas (Dueholm et 

al., 2024). A maior abundância observada em R1 e R2 pode ser atribuída à 

alimentação dos biorreatores com lixiviado, que, muito provavelmente, continha 

matéria orgânica necessária para o metabolismo heterotrófico, ao contrário do meio 

mineral utilizado para a produção de biomassa em E1. 

Nitrosomonas e Nitrosospira foram os únicos gêneros 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 não esteve presente no 

biorreator E1. Em contraste, Nitrosomonas foi encontrado nas amostras dos três 

biorreatores, com abundâncias relativas entre três e quatro vezes maiores em R1 

(25,33%) e R2 (20,18%) do que em E1 (6,29%). Esta diferença pode ser atribuída às 

elevadas concentrações de nitrogênio amoniacal em R1 e R2 (aproximadamente 
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400 mg N L-1 na fase IV) em comparação com E1 (nitrogênio total afluente igual a 20 

mg N L-1). As BOA dos gêneros Nitrosospira e Nitrosomonas apresentam baixa 

afinidade pela amônia (Kits et al., 2017; Jung et al., 2021; Martinez-Rabert et al., 

2022), o que favorece o seu crescimento em condições de elevada concentração 

desse substrato, como em R1 e R2. 

 
FIGURA 4.46 – ABUNDÂNCIA RELATIVA DOS GÊNEROS DETECTADOS NAS AMOSTRAS DOS 

BIORREATORES E1, R1 E R2 ANTERIOREMENTE AO BIOAUMENTO 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: foram representados apenas os gêneros com abundância relativa igual ou superior a 0,1%. A 
soma dos gêneros com abundância 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 gêneros de BON identificados, Nitrobacter esteve ausente na 

amostra de E1, enquanto sua abundância relativa foi igual a 0,17% para R1 e 0,09% 

para R2 antes do bioaumento. Por outro lado, a abundância 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 

ausência de Nitrobacter e a maior abundância relativa de Nitrospira em E1 podem 

ser atribuídas às características ecofisiológicas desses gêneros. Em geral, o gênero 

Nitrospira predomina sobre Nitrobacter sob condições oligotróficas, com baixas 

concentrações de nitrogênio e nitrito (Blackburne et al., 2007; Nowka; Daims; 

Spieck, 2015; Martinez-Rabert et al., 2022), como as observadas no biorreator E1 

(nitrogênio total afluente: 20 mg N L-1). 

A biomassa do biorreator E1 também apresentou maior abundância relativa 

de diversos gêneros capazes de realizar a desnitrificação, 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 diferença observada entre as amostras de E1, R1 e R2 foi a 

abundância relativa do gênero Denitratisoma, também associado à desnitrificação. 

Na amostra do biorreator E1, foi identificado que a abundância relativa deste gênero 

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 acúmulo de nitrito observado em R2 pode ser 

atribuído à abundância elevada de gêneros bacterianos capazes de realizar a 

desnitrificação, sobretudo Denitratisoma. Os micro-organismos presentes na 

biomassa de E1 e que apresentaram capacidade de realizar a desnitrificação podem 

ter utilizado a matéria orgânica do lixiviado para a redução do nitrato a nitrito, que 

teria acumulado no meio reacional de R2 após o bioaumento. Como consequência, 

a PAN em R2 foi significativamente superior à observada em R1 após o bioaumento 

com a biomassa enriquecida em micro-organismos desnitrificantes. 

Apesar do maior acúmulo de nitrito em R2 após o bioaumento ser favorável 

para os bioprocessos dependentes da nitritação, como a nitrificação parcial e o 

processo anammox, a elevada concentração de nitrato no efluente deste biorreator 

(média igual a 45,7 mg N L-1 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 aeração intermitente e com concentração média de amônia 
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livre afluente de 55,2 mg N L-1. Logo, mesmo com a combinação de estratégias 

visando ao controle da nitratação, a atividade metabólica das BON não foi 

completamente inibida. 

 

4.3.3.1 Redução do tempo de detenção hidráulica (TDH) 

 

Para avaliar o efeito do bioaumento frente à variabilidade de condições 

ambientais frequentemente observada durante o tratamento de lixiviados, na fase VI, 

o tempo de detenção hidráulica foi reduzido de 4 dias para 2 dias. A concentração 

de NAT do afluente diminuiu de 400 mg N L-1 para 200 mg N L-1 a partir da diluição 

de quatro vezes do lixiviado (uma parte de lixiviado para três partes de água de 

torneira), e a carga volumétrica foi mantida em 100 mg N L-1 d-1. Estas condições 

operacionais foram ajustadas para simular as variações temporais inerentes à 

produção de lixiviado em aterros sanitários, que frequentemente impõem desafios ao 

tratamento em função do desequilíbrio que podem causar nos bioprocessos 

associados. Também visou à avaliação do efeito da redução do TDH sobre o 

desempenho dos bioprocessos realizados em R1 e R2. 

Conforme resultados para a taxa de remoção do nitrogênio amoniacal 

(FIGURA 4.47 A), as mudanças realizadas na fase VI não implicaram em diferenças 

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

 
FIGURA 4.47 – TAXA E EFICIÊNCIA DE REMOÇÃO DO NAT PARA R1 E R2 DURANTE AS FASES 

V E VI 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: NAT: nitrogênio amoniacal total; R1: biorreator controle; R2: biorreator bioaumentado. 



160 

 

Na fase V, a taxa média de remoção do NAT foi de 42 mg N L-1 d-1 para R1 e 

41 mg N L-1 d-1 para R2 (FIGURA 4.47 A). Já na fase VI, após as mudanças 

operacionais (redução do TDH para 2 dias e da concentração de NAT do afluente 

para 200 mg N L-1), a taxa média de remoção do NAT foi de 41 mg N L-1 d-1 para R1 

e 39 mg N L-1 d-1 para R2 (FIGURA 4.47 A). Os resultados entre as fases V e VI não 

são significativamente diferentes entre si, para ambos os biorreatores (Teste de 

Kruskal-Wallis com correção de BH, p > 0,05). Durante a fase VI, também não foram 

identificadas diferenças significativas entre as taxas de remoção no biorreator 

controle (R1) e no biorreator bioaumentado (R2) (Teste de Wilcoxon, p > 0,05). 

Durante a fase VI, a eficiência de remoção do nitrogênio amoniacal também 

não foi significativamente afetada pela variação das condições operacionais e 

ambientais (FIGURA 4.47 B). Na fase VI, a eficiência média de remoção do NAT foi 

de 41,4% para R1 e 38,9% para R2, sem diferença significativa em relação à fase V 

para ambos os biorreatores (Teste de Kruskal-Wallis com correção de BH, p > 0,05). 

Além disso, os resultados determinados na fase VI não são significativamente 

diferentes entre os biorreatores R1 (controle) e R2 (bioaumentado). Estes resultados 

sugerem que a redução do tempo de detenção hidráulica para 2 dias e a 

manutenção da carga volumétrica na fase VI (100 mg N L-1) não impactaram 

significativamente a nitritação ou a atividade das BOA em nenhum dos biorreatores. 

Embora não tenha sido observado efeito significativo sobre a eficiência de 

remoção do NAT, a redução do TDH pode comprometer a eficiência de outros 

bioprocessos, sobretudo de remoção de poluentes complexos e matéria orgânica 

refratária. Para águas residuárias que contêm elevada concentração de matéria 

orgânica recalcitrante, como o lixiviado utilizado neste estudo, TDH longos (> 24 

horas) são mais indicados. Enquanto TDH curtos podem aumentar a capacidade de 

tratamento, eles tendem a causar instabilidade e reduzir a eficiência dos 

bioprocessos aplicados ao lixiviado estabilizado. Por outro lado, TDH longos 

promovem maior degradação de poluentes, embora impliquem em custos 

operacionais mais elevados e menor capacidade de tratamento. 

Nuansawan e colaboradores (2016) observaram que a mudança do TDH de 

5 dias para 2,5 dias resultou na redução da eficiência de remoção tanto da matéria 

orgânica (de 92,2% para 81,0%, avaliada por meio da DQO) como do nitrogênio 

amoniacal (de 87,3% para 80,8%) em um reator aeróbio de membranas aplicado 

para o tratamento de lixiviado de aterro sanitário. Por vez, Liu e colaboradores 
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(2018) reportaram que, para um biorreator de membrana de dois estágios 

(anóxico/aeróbio/anóxico/aeróbio) tratando lixiviado de aterro sanitário, as maiores 

eficiências de remoção da matéria orgânica (82,4%, medida como DQO), nitrogênio 

amoniacal (99,1%) e nitrogênio 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 

degradação incompleta da matéria orgânica (eficiência de remoção da DQO de 

72%), provavelmente em função do tempo insuficiente para a decomposição dos 

compostos orgânicos refratários do lixiviado. 

O TDH pode afetar também os bioprocessos heterotróficos que contribuem 

para a remoção do nitrogênio amoniacal, como a desnitrificação, como observado 

por Yan e colaboradores (2018). Estes autores avaliaram a desnitrificação de 

lixiviado estabilizado misturado a um efluente da fermentação de resíduos orgânicos. 

O aumento do TDH de 7 dias para 14 dias resultou em melhor qualidade do efluente, 

com menor concentração de nitrato. Esses resultados sugerem que maiores TDH 

possibilitaram a degradação da matéria orgânica recalcitrante, que pode então ser 

utilizado pela microbiota desnitrificante e contribuir para a remoção do nitrogênio do 

lixiviado. Portanto, dada a relevância da desnitrificação para a remoção do NAT do 

lixiviado, recomenda-se, em estudos futuros, que o TDH seja otimizado para que 

exista balanço entre a eficiência do tratamento e a viabilidade econômica. 

A relação entre o aumento do TDH e a maior eficiência de remoção de 

poluentes foi reportada também por Boonnorat e colaboradores (2019). Estes 

autores avaliaram o desempenho de um sistema de lodos ativados para a remoção 

de micropoluentes do lixiviado. Para isso, o lixiviado foi misturado a efluente 

agrícola, o que resultou em um uma água residuária contendo fenóis, ftalatos e 

fármacos (como carbamazepina e diclofenaco). Os autores observaram a redução 

significativa da eficiência de remoção da maioria dos micropoluentes investigados 

quando o TDH foi reduzido de 24 horas para 12 horas. Em função dos resultados, os 

autores recomendaram a aplicação de um TDH mínimo de 24 horas para o 

tratamento de águas residuárias complexas, como o lixiviado de aterro sanitário, o 

que garante a remoção de compostos orgânicos refratários e micropoluentes e 

previne a liberação dessas substâncias em corpos hídricos receptores, o que pode 

causar impactos ambientais. 

Apesar de não terem exercido efeito significativo sobre a eficiência de 

remoção do NAT, as mudanças operacionais realizadas na fase VI (redução do TDH 



162 

 

de 4 dias para 2 dias e da concentração de NAT do afluente de 400 mg N L-1 para 

200 mg N L-1) estiveram associadas à interrupção do acúmulo do nitrito e à redução 

da PAN, particularmente no biorreator R1 (FIGURA 4.48). 

 
FIGURA 4.48 – PERCENTAGEM DE ACÚMULO DO NITRITO PARA R1 E R2 DURANTE AS FASES 

V E VI 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: PAN: percentagem de acúmulo 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 correção de BH, p ≤ 0,05). Na fase VI, apesar das mudanças operacionais 

terem afetado a PAN em ambos os biorreatores, a redução do valor deste parâmetro 

foi menor para o biorreator R2, que havia recebido o bioaumento, em comparação 

com o controle (FIGURA 4.48 B). 

A percentagem de acúmulo do nitrito para R1 variou entre 38,4%, no início 

da fase VI, e -15,7%, no final da operação dos biorreatores, tendo sido atingido o 

valor mínimo (-31,4%) após 20 dias (FIGURA 4.48 A). Os valores negativos para a 

PAN indicam que a concentração do nitrito no efluente era inferior à do afluente. Por 

vez, para R2, a PAN variou de 67,3%, no início da fase VI, a -0,7%, valor mínimo 
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obtido após 12 dias. Após este período, o nitrito voltou a acumular em R2 e a PAN 

aumentou progressivamente até o final da operação, quando foi igual a 35,2%. 

A diferença entre o comportamento dos biorreatores controle (R1) e 

bioaumentado (R2) também foi determinada para a concentração do nitrito efluente 

(FIGURA 4.49). Na fase VI, a concentração média do nitrito foi igual a 17,5 mg N L-1 

para R1 (controle) e 29,1 mg N L-1 para R2, com resultados significativamente 

diferentes entre os biorreatores (Teste de Wilcoxon, p ≤ 0,05). Em contrapartida, a 

concentração do nitrato efluente durante a fase VI (FIGURA 4.49) não apresentou 

diferenças significativas entre os biorreatores (Teste de Wilcoxon, p > 0,05), com 

valores médios de 35,9 mg N L-1 para R1 e 35,2 mg N L-1 para R2. 

 
FIGURA 4.49 – CONCENTRAÇÃO DE NITRITO E NITRATO EFLUENTE EM R1 E R2 DURANTE A 

FASE VI 

 
FONTE: a autora (2024) 

 

Durante a fase VI, a redução observada na percentagem de acúmulo do 

nitrito, associada às concentrações elevadas de nitrato no efluente de ambos os 

biorreatores, sugere a recuperação da atividade metabólica das BON após as 

mudanças das condições operacionais. Embora a carga volumétrica tenha sido 

mantida igual à da fase precedente e possa ser considerada relativamente elevada 

(100 mg N L-1 d-1), a redução da concentração do nitrogênio amoniacal afluente (de 

400 mg N L-1 para 200 mg N L-1) pode ter favorecido a retomada da nitratação. 
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Juntamente com a concentração do nitrogênio afluente, a concentração da 

amônia livre diminuiu na fase VI, com média igual a 31,5 mg N L-1. A menor 

concentração da amônia livre em relação às fases anteriores pode ter ocasionado a 

reaclimatação das BON às novas condições operacionais, visto que esta substância 

é considerada inibitória para estes organismos quando em elevadas concentrações. 

Wei e colaboradores (2024) reportaram resultados similares durante a 

operação de um reator airlift aplicado à nitrificação parcial e ao processo anammox 

simultâneos para o tratamento de água residuária sintética. Os autores observaram 

que o regime de aeração intermitente e a presença de amônia livre em concentração 

média de 35 mg N L-1 produziram efeitos inibitórios desprezíveis sobre as BON. Ao 

longo da operação, foi observado aumento repentino da população das BON, o que 

prejudicou a nitritação parcial/anammox. A atividade das BON foi controlada 

somente após a realização do bioaumento com biomassa enriquecida em bactérias 

anammox, que passaram a competir com as BON pelo nitrito acumulado, resultando 

no aumento da eficiência de remoção do nitrogênio total, de 32% para 80%. 

Ainda que a produção de nitrato a partir da oxidação do nitrito pelas BON 

tenha ocorrido em R1 e R2 durante a fase VI, o bioaumento de R2 contribuiu para a 

manutenção de concentrações mais elevadas de nitrito no efluente deste biorreator 

em comparação com o controle. O bioaumento também esteve associado à 

recuperação mais rápida do acúmulo do nitrito no biorreator R2 (bioaumentado) em 

relação ao controle (FIGURA 4.48 A). 

Para o biorreator controle (R1), a recuperação da PAN não foi observada 

durante os 36 primeiros dias da fase VI, tendo sido obtidos, inclusive, valores 

negativos no final da operação. Em contraste, para o biorreator R2, a redução da 

PAN ocorreu nos primeiros 12 dias sob as novas condições operacionais. Após este 

período, a PAN aumentou progressivamente até o encerramento da operação, 

depois de aproximadamente 30 dias do início da fase VI (FIGURA 4.48 A). Assim, 

pode ser sugerido que o bioaumento tenha auxiliado na manutenção da produção do 

nitrito e resultado na rápida recuperação do acúmulo do nitrito após os distúrbios 

provocados pela mudança das condições operacionais. 

O maior acúmulo do nitrito em R2 após o bioaumento (fases V e VI) pode 

estar relacionado às condições operacionais e ambientais aplicadas durante o 

processo de enriquecimento da biomassa exógena inoculada neste biorreator. 

Durante a operação do biorreator E1, utilizado para a produção de biomassa para o 
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bioaumento, a concentração de oxigênio dissolvido (OD) no licor misto manteve-se 

inferior a 0,5 mg L-1. Além disso, o meio mineral não continha carbono orgânico. 

Similarmente, Bian e colaboradores (2024) realizaram o enriquecimento de 

lodo nitrificante sob baixa concentração de OD (aproximadamente 0,7 mg L-1) e sem 

adição de carbono orgânico. Paralelamente, realizaram o enriquecimento da 

biomassa nitrificante sob elevada concentração de OD (aproximadamente 3 mg L-1). 

Ao comparar o desempenho da nitritação parcial da água residuária sintética, os 

autores observaram maior acúmulo do nitrito no sistema inoculado com o lodo 

enriquecido sob baixa concentração de OD, com PAN igual a 82,1%, contra 44,8% 

para o lodo enriquecido sob elevada concentração de OD. Portanto, estes 

resultados, assim como os desta pesquisa, indicam que a produção de biomassa 

para o bioaumento sob baixas concentrações de oxigênio dissolvido pode favorecer 

os bioprocessos dependentes da nitrificação parcial e do acúmulo de nitrito. 

A prática do bioaumento para melhorar a eficiência e a estabilidade dos 

bioprocessos dependentes da nitrificação parcial e do acúmulo 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 nitrificação parcial e processo anammox simultâneos, sob regime de 

aeração intermitente. A biomassa utilizada para o bioaumento, realizado 

mensalmente, apresentava elevada abundância de BOA e baixa abundância de 

BON. Os autores observaram que a combinação da aeração intermitente, realizada 

em ciclos curtos (8 minutos ligada/21 minutos desligada), com o bioaumento resultou 

no aumento da eficiência de remoção do nitrogênio total, de 29% para 70%. 

Estes autores avaliaram também outro processo de bioaumento, este com 

biomassa nitrificante, que apresentava elevada abundância tanto de BOA quanto de 

BON. Embora de maneira menos expressiva, o bioaumento com esta biomassa 

também resultou no aumento da eficiência de remoção do nitrogênio total do esgoto 

doméstico, de 38,5% para 65,4%. A melhoria no desempenho do tratamento foi 

atribuída à inibição da atividade das BON em função da aeração intermitente e da 

competição 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 



166 

 

elevada abundância de bactérias comammox e foi adicionado no estágio de 

remoção do carbono para melhorar a capacidade de nitrificação do esgoto. O 

bioaumento resultou no incremento de três vezes da taxa de remoção do nitrogênio 

amoniacal e do nitrogênio orgânico no sistema de tratamento. 

 

4.3.3.2 Composição da comunidade microbiana nas fases IV e VI 

 

Para avaliar as mudanças 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 (após o encerramento da operação). É 

importante salientar que a comparação entre os resultados do sequenciamento das 

amostras coletadas nas fases IV e VI é exclusivamente qualitativa, pois não foi 

realizada a análise estatística para a determinação da significância dos resultados 

em função do número limitado de replicatas. Os principais filos identificados nas 

amostras são apresentados na FIGURA 4.50. 

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

R2 AO FINAL DAS FASES IV E VI 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: foram representados apenas os filos com abundância relativa igual ou superior a 0,1%. A 
soma dos filos com abundância relativa inferior a 0,1% resultou em 0,01% para R1 na fase IV; 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 

abundâncias relativas nas fases IV e VI, variando entre 11,10% e 18,53% (FIGURA 

4.50). Em sistemas de tratamento de águas residuárias, micro-organismos afiliados 

a Chloroflexota são associados à utilização do carbono orgânico e à degradação da 

matéria orgânica, sendo geralmente encontrados em elevadas abundâncias 

(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 

remoção do nitrogênio (Podder et al., 2020; Jiang et al., 2023). 

Membros do filo Chloroflexota são também conhecidos por degradar matéria 

orgânica complexa e recalcitrante. Esta capacidade pode, inclusive, ser aproveitada 

para a remoção simultânea de matéria orgânica recalcitrante e nitrogênio de 

lixiviados estabilizados, como o utilizado nesta pesquisa. Wang e colaboradores 

(2019), por exemplo, obtiveram eficiências de remoção do nitrogênio amoniacal 

superior a 98% e de compostos orgânicos refratários entre 46% e 68% em um 

sistema aplicado à realização simultânea da nitrificação parcial, processo anammox 

e desnitrificação para lixiviado estabilizado. Os autores observaram a elevada 

abundância de sequências afiliadas a Chloroflexota (21,32%), e a análise 

metagenômica indicou que este filo pode ter sido um dos responsáveis pela 

degradação da matéria orgânica recalcitrante do lixiviado. 

Similarmente, Jiang e colaboradores (2023) obtiveram eficiências de 

remoção do nitrogênio total e do carbono orgânico total de 94,5% e 27,1%, 

respectivamente, para um sistema autotrófico de tratamento de lixiviado estabilizado 

baseado na combinação da nitrificação parcial, processo anammox e desnitrificação. 

Os autores reportaram ainda que a matéria orgânica refratária do lixiviado 

estabilizado pode ter sido utilizada para a desnitrificação, o que favoreceu a 

remoção simultânea do nitrogênio total e da matéria orgânica, mesmo sob elevada 

carga volumétrica de nitrogênio (2400 mg N L-1 d-1). Ao longo do tratamento do 

lixiviado, a abundância relativa do filo Chloroflexota aumentou de 14,09% para 

56,66%, permanecendo estável 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, estão presentes em sistemas de 

tratamento de águas residuárias e são apontados como participantes do ciclo do 



168 

 

carbono, realizando a degradação da matéria orgânica (Gonzalez-Martinez et al., 

2016; Wang et al., 2019). Além disso, micro-organismos de Acidobacteria foram 

identificados em sistemas aplicados à desnitrificação e podem contribuir para a 

remoção simultânea da matéria orgânica e do nitrogênio (Antwi et al., 2020). 

Além dos anteriormente mencionados, o filo Bacteroidota também é 

frequentemente encontrado em amostras provenientes de estações de tratamento 

de águas residuárias e está associado à degradação da matéria orgânica e à 

desnitrificação heterotrófica (Wu et al., 2019b; Antwi et al., 2020; Jiang et al., 2023). 

Nesta pesquisa, entre as fases IV e VI, a abundância relativa de Bacteroidota variou 

entre 2,91% e 7,26%, valores similares aos obtidos por Antwi e colaboradores 

(2020) para um sistema de nitritação parcial/anammox para o tratamento de lixiviado 

sob condições microaeróbias. Podder e colaboradores (2020) também identificaram 

Bacteroidota como um dos filos dominantes em um sistema aplicado à nitrificação 

parcial/anammox de lixiviado, com abundância relativa variando entre 6% e 39%. 

Ao final das fases IV e VI, juntamente com Bacteroidota, os filos 

Actinobacteriota, com abundância 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 

estão associados à degradação da matéria orgânica de águas residuárias (Antwi et 

al., 2020; Luo et al., 2024; Gao et al., 2024) e podem ter contribuído, ainda que de 

maneira menos expressiva do que outros grupos, para a degradação dos compostos 

orgânicos presentes no lixiviado. 

Embora não tenha sido adicionado carbono orgânico aos biorreatores e o 

lixiviado fosse recalcitrante, a presença de diversos filos bacterianos associados ao 

metabolismo heterotrófico sugere que esses micro-organismos apresentam potencial 

para degradar compostos orgânicos complexos. Isso indica que sistemas de 

tratamento de lixiviado podem ser fontes para prospecção e isolamento de micro-

organismos com capacidade para o bioaumento visando à degradação de poluentes 

recalcitrantes, como hidrocarbonetos aromáticos. Além disso, alguns desses 

organismos, identificados em sistemas de tratamento de lixiviados estabilizados, 

podem degradar compostos refratários, como ácidos húmicos (Wang et al., 2019; 

Jiang et al., 2023), ampliando seu valor para aplicações relacionadas ao tratamento 

de águas residuárias refratárias. 

Entre as fases IV e VI, foi também observado o aumento da abundância 

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 não tenham sido submetidos à análise de 

significância estatística. O filo Planctomycetota é geralmente detectado em sistemas 

de tratamento que utilizam o processo anammox para a remoção autotrófica do 

nitrogênio de águas residuárias, 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 abundâncias relativas (R1: 0,44% a 0,74%; R2: 0,74% a 1,20%) Este filo está 

associado à oxidação do nitrito e seu principal representante é o gênero 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, sequências afiliadas ao filo Methanobacteriota 

(antigo “Euryarchaeota”) foram identificadas nas amostras de R1 e R2, ainda que em 

abundâncias relativas baixas (0,37% a 0,60%) (FIGURA 4.50). Este filo inclui as 

arqueas metanogênicas, micro-organismos estritamente anaeróbios, capazes de 

degradar alguns poucos compostos orgânicos e inorgânicos relativamente simples 

(Garrity; Holt, 2001). 

A presença destes organismos estritamente anaeróbios em biorreatores 

aeróbios, como R1 e R2, pode ter sido facilitada pelo adensamento dos flocos 

biológicos. Conforme discussão prévia, os flocos envoltos em espessa camada de 

substâncias poliméricas extracelulares, observados em R1 e R2, podem ter 

favorecido a criação de micronichos, ocupados inclusive por micro-organismos 

anaeróbios estritos. A estrutura densa dos flocos biológicos cria uma barreira física 

que impede a penetração de oxigênio em seu interior, gerando zonas anaeróbias 

onde as arqueas metanogênicas podem sobreviver, mesmo em um ambiente com 

elevada concentração de oxigênio dissolvido. A aeração intermitente também pode 

ter contribuído para variações temporais na concentração do oxigênio, permitindo 

que esses micronichos anaeróbios 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 abundância relativa 

superior a 30% (FIGURA 4.50). A análise de 1200 amostras coletadas de sistemas 
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de lodos ativados de 269 estações de tratamento, distribuídas em 23 países, revelou 

que, nesses sistemas, Pseudomonadota também era o filo predominante (Wu et al., 

2019b). Em estudos de sistemas aplicados à remoção autotrófica do nitrogênio de 

águas residuárias, inclusive de lixiviados estabilizados, Pseudomonadota também foi 

aquele que apresentou a maior abundância 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 metabólicas 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 proporções (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 

 
FONTE: a autora (2024) 

 

A classe Gammaproteobacteria foi aquela que apresentou a menor 

abundância relativa, inferior a 1%, para todas as amostras avaliadas, seguida por 

Alphaproteobacteria, com abundâncias relativas variáveis entre 4,67% e 6,21% 
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(FIGURA 4.51). Membros de Gammaproteobacteria apresentam versatilidade 

metabólica e podem atuar tanto como aeróbios obrigatórios quanto como anaeróbios 

facultativos. A esta classe estão afiliados micro-organismos capazes de realizar 

diversas funções metabólicas relevantes para os sistemas de tratamento de águas 

residuárias, como a oxidação da amônia e do nitrito e a biotransformação de 

poluentes (Reimer et al., 2022). Alphaproteobacteria também inclui bactérias 

capazes de realizar diferentes processos metabólicos, como a fotossíntese, a 

fixação de nitrogênio, a oxidação do nitrito e a desnitrificação, e conta com membros 

autotróficos e heterotróficos (Brenner et al., 2005; Reimer et al., 2022). 

A classe Betaproteobacteria apresentou a maior abundância relativa para 

todas as amostras de R1 e R2 coletadas no final das fases IV e VI, com variação 

entre 25,13% e 36,23% (FIGURA 4.51). A predominância da classe 

Betaproteobacteria em sistemas de tratamento de águas residuárias em relação às 

outras classes do filo Pseudomonadota é corroborada por resultados de outros 

autores (Wu et al., 2019b; Podder et al., 2020; Luo et al., 2024). 

A classe Betaproteobacteria é fenotipicamente, metabolicamente e 

funcionalmente diversa, abrangendo micro-organismos aeróbios estritos e 

anaeróbios facultativos e de metabolismo autotrófico e heterotrófico (Brenner et al., 

2005). Os membros dessa classe são comuns em ambientes aquáticos e solos 

(Brenner et al., 2005). Além disso, micro-organismos de importância para a remoção 

do nitrogênio de águas residuárias estão afiliados a essa classe, como as BOA dos 

gêneros Nitrosomonas e Nitrosospira e as BON do gênero candidato “Ca. Nitrotoga” 

(Parte et al., 2020). 

Destaca-se a elevada abundância 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 aclimatação da microbiota nitrificante a 

lixiviado de aterro sanitário. 

A classe Deltaproteobacteria inclui micro-organismos com crescimento 

aeróbio ou anaeróbio estrito. A maioria das bactérias anaeróbias desta classe utiliza 

aceptores de elétrons inorgânicos em seu metabolismo energético, o que a distingue 

de outras classes do filo Pseudomonadota (Brenner et al., 2005). Os principais 

aceptores de elétrons utilizados são o enxofre (nas formas elementar, sulfato, 
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tiossulfato, sulfito e polissulfeto, geralmente reduzidas a sulfeto) e o ferro férrico 

(Fe+3, reduzido a Fe+2) 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 amônia ou a nitrogênio gasoso, o que os torna relevantes também para os 

bioprocessos aplicados à remoção do nitrogênio. Outra característica distintiva de 

alguns representantes aeróbios da classe Deltaproteobacteria é a capacidade de 

predarem e se alimentarem de outras bactérias, o que contribui para moldar a 

composição da comunidade microbiana e controlar as populações de micro-

organismos (Brenner et al., 2005). 

Cabe salientar que, nesta pesquisa, as concentrações de enxofre e de ferro 

no lixiviado e no efluente de R1 e R2 não foram determinadas. Além disso, devido a 

limitações do sequenciamento e informações insuficientes nos bancos de dados de 

referência para a identificação taxonômica, não foi possível identificar os membros 

da classe Deltaproteobacteria em nível de gênero. Contudo, considerando a elevada 

abundância desta classe nas amostras avaliadas, que inclui redutores de enxofre e 

ferro, sugere-se que estes micro-organismos tenham contribuído expressivamente 

para o tratamento do lixiviado, especialmente em relação à remoção da matéria 

orgânica via utilização de aceptores inorgânicos de elétrons, como o ferro, o enxofre 

em diferentes formas ou o nitrato, produzido em R1 e R2 pela nitrificação. 

Além disso, a eventual presença de membros aeróbios da classe 

Deltaproteobacteria pode ter contribuído para o controle da produção da biomassa 

excedente nos biorreatores R1 e R2. Assim, estudos futuros poderiam ser 

conduzidos visando à investigação mais profunda do papel desses micro-

organismos no tratamento de lixiviados e efluentes industriais e à determinação das 

suas potenciais aplicações biotecnológicas, como, por exemplo, o bioaumento em 

sistemas de tratamento. 

No final das fases IV e VI, além da classificação em nível de filo, as 

sequências obtidas para as amostras de R1 e R2 foram agrupadas em gêneros. 

Entre os 109 gêneros identificados, 67 (61%) estavam presentes em todas as 

amostras (FIGURA 4.52). Este resultado sugere a existência de um núcleo 

microbiano comum nas amostras de R1 e R2 ao longo da operação, com a presença 

dos mesmos grupos microbianos. 
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FIGURA 4.52 – DISTRIBUIÇÃO DOS GÊNEROS IDENTIFICADOS NAS AMOSTRAS DOS 
BIORREATORES R1 E R2 AO FINAL DAS FASES IV E VI 

 
FONTE: a autora (2024) 

 

Apesar da presença de micro-organismos em comum nas amostras de R1 e 

R2, a modificação das condições operacionais entre as fases IV e VI pode ter 

impactado a composição da comunidade microbiana, como indicam os resultados 

apresentados na FIGURA 4.53. 

Quanto às BON, os únicos gêneros 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 gêneros de BOA foram identificados nas 

amostras de R1 e R2, Nitrosospira (0,05%-0,39%) e Nitrosomonas (20,18%-

33,59%). Enquanto Nitrosospira está associado a ambientes marinhos (Prosser; 

Head; Stein, 2014), Nitrosomonas é frequentemente o gênero de BOA predominante 

em sistemas de remoção do nitrogênio dependentes da nitrificação parcial e do 

acúmulo 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 abundância de Nitrosomonas variou entre 25,33% e 

33,59%, para R1, e 20,18% e 33,73%, para R2. A elevada abundância relativa nas 

amostras de R1 e R2 indica que as BOA do gênero Nitrosomonas se aclimataram às 

condições operacionais e ambientais associadas ao lixiviado e foram enriquecidas, 

mesmo sob elevadas concentrações de amônia livre (entre 31,5 mg N L-1 e 57,3 mg 

N L-1) e de nitrogênio amoniacal (entre 200 mg N L-1 e 400 mg N L-1) e aeração 

intermitente. Outros estudos também observaram o enriquecimento e predomínio do 

gênero Nitrosomonas como representante das BOA em sistemas de tratamento de 

lixiviado estabilizado dependentes da nitrificação parcial e do acúmulo do nitrito (Li; 

Kechen; Yongzhen, 2018; Wang et al., 2019; Antwi et al., 2020; Luo et al., 2024). 



174 

 

FIGURA 4.53 – ABUNDÂNCIA RELATIVA DOS GÊNEROS DETECTADOS NAS AMOSTRAS DOS 
BIORREATORES R1 E R2 AO FINAL DAS FASES IV E VI 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: foram representados apenas os gêneros com abundância relativa igual ou superior a 0,1%. A 
soma dos gêneros com abundância relativa inferior a 0,1% resultou em 2,31% para R1 na fase IV; 

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 

gêneros de bactérias heterotróficas associadas à degradação da matéria orgânica, 

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%). É possível que, mesmo em baixas concentrações, a matéria 
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orgânica biodegradável do lixiviado tenha contribuído para a manutenção desses 

organismos em R1 e R2. Por sua vez, a atividade metabólica destes gêneros pode 

ter resultado na remoção da matéria orgânica do lixiviado, avaliada por meio da 

eficiência de remoção da demanda química de oxigênio (DQO), que variou entre 

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

 
FIGURA 4.54 – EFICIÊNCIA DE REMOÇÃO DA DQO PARA R1 E R2 ENTRE AS FASES IB E V 

 
FONTE: a autora (2024) 

NOTA: DQO: demanda química de oxigênio. 
 

Além da fração biodegradável, a presença de alguns gêneros nas amostras 

de R1 e R2 sugere que a matéria orgânica recalcitrante do lixiviado também foi 

degradada. Os gêneros Mycobacterium (0,12%-0,27%), Novosphingobium (0,09%-

0,13%), Phenylobacterium (0,16%-0,20%), e Steroidobacter (0,06%-0,52%) já foram 

detectados em sistemas de tratamento de águas residuárias e incluem espécies 

capazes de degradar substâncias complexas, como compostos heterocíclicos, 

hidrocarbonetos aromáticos e esteroides (Dueholm et al., 2024). 

Outro gênero identificado nas amostras de R1 e R2, Quisquiliibacterium 

(0,10%-0,21%), também apresenta metabolismo heterotrófico. A primeira espécie 

descrita deste gênero foi coletada de um sistema de lodos ativados aplicado ao 
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tratamento de lixiviado (Felföldi et al., 2017), o que indica que tais sistemas podem 

ser fontes para o isolamento de espécies microbianas com potencial biotecnológico. 

Esses microrganismos podem ser aplicados, por exemplo, em processos de 

biorremediação de solos e corpos hídricos contaminados. 

Entre os gêneros de micro-organismos heterotróficos identificados nas 

amostras dos biorreatores, Ignavibacterium foi aquele que apresentou a maior 

abundância relativa (FIGURA 4.53), com valores de 13,63% para R1 e 7,32% para 

R2, na fase 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 remoção 

do nitrogênio de lixiviados estabilizados, Ignavibacterium também foi um dos 

gêneros predominantes de bactérias heterotróficas. Em ambos os estudos, 

evidências sugeriram a capacidade de algumas espécies afiliadas a Ignavibacterium 

para degradar substâncias húmicas e matéria orgânica refratária, o que pode 

justificar o enriquecimento desses micro-organismos em sistemas de tratamento de 

lixiviados estabilizados, como o avaliado nesta pesquisa. 

Além disso, a coexistência de Ignavibacterium com outros gêneros 

microbianos, como as bactérias desnitrificantes e anammox, pode resultar na 

remoção do nitrogênio amoniacal de águas residuárias via desnitrificação parcial 

acoplada a outros bioprocessos dependentes do acúmulo do nitrito. Dong e 

colaboradores (2024), por exemplo, identificaram o gênero Ignavibacterium 

(abundância relativa entre 5,22% e 6,30%) em associação com desnitrificantes em 

um sistema aplicado à desnitrificação parcial/anammox de água residuária sintética 

com baixa relação C/N (0,75). O enriquecimento do gênero Ignavibacterium foi 

correlacionado à degradação de compostos orgânicos complexos e a produção de 

substrato para as bactérias desnitrificantes, sobretudo dos gêneros Thauera, “Ca. 

Competibacter”, Denitratisoma e Hyphomicrobium. Estes organismos, por sua vez, 

realizaram a desnitrificação parcial, produzindo nitrito, que pode ter sido consumido 

pelas bactérias anammox juntamente com o NAT disponível. 

De maneira similar, Wang, Y. e colaboradores (2024) detectaram a presença 

simultânea de Ignavibacterium e dos gêneros de bactérias desnitrificantes Thauera e 

Denitratisoma em um reator de leito de lodo granular expandido aplicado à 

desnitrificação parcial/anammox de água residuária sintética. A eficiência média de 

remoção do nitrogênio amoniacal variou entre 65% e 84%. Além desses organismos, 

foram identificadas bactérias anammox do gênero “Ca. Kuenenia”, com abundância 
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relativa variando entre 4,23% e 12,51% para diferentes zonas do reator. Os 

resultados para os gêneros microbianos presentes, que são similares aos obtidos 

nesta pesquisa, sugerem que a interação entre organismos anammox, heterotróficos 

e desnitrificantes pode contribuir significativamente para a remoção do nitrogênio 

amoniacal de águas residuárias. 

Em relação à desnitrificação, Denitratisoma foi o gênero de micro-

organismos desnitrificantes detectado em maior abundância nas amostras de R1 e 

R2 no final das fases IV e VI (FIGURA 4.53). Na fase IV, a abundância relativa foi de 

2,49% para R1 e 4,15% para R2. Por vez, na fase VI, a abundância relativa diminuiu 

para ambos os biorreatores (resultados não submetidos à análise de significância 

estatística), tendo sido obtidos os valores de 0,76% para R1 e 1,79% para R2. Assim 

como nesta pesquisa, vários estudos demonstraram o predomínio de Denitratisoma 

entre os gêneros associados à desnitrificação em sistemas aplicados à remoção do 

nitrogênio de águas residuárias, incluindo os autotróficos, dependentes de 

bioprocessos como a nitrificação parcial e o processo anammox (Li; Kechen; 

Yongzhen, 2018; Carvalho et al., 2021; Gao et al., 2024; Liu, H. et al., 2024). 

Membros do gênero Denitratisoma são capazes de degradar fontes 

complexas de matéria orgânica e utilizar carbono orgânico proveniente do 

decaimento celular (Fahrbach et al., 2006; Gao et al., 2024). Por isso, sua presença 

e atividade podem ser relevantes para o tratamento avançado de águas residuárias 

com baixas concentrações de matéria orgânica biodegradável, como o lixiviado 

utilizado nesta pesquisa, contribuindo para a remoção do nitrito e nitrato residuais 

produzidos pelos bioprocessos autotróficos. 

Nas fases IV e VI, outros gêneros de bactérias desnitrificantes também 

foram detectados em menores abundâncias 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 não houve suplementação de carbono 

orgânico durante a operação dos biorreatores, e o lixiviado apresentou baixas 

concentrações de matéria orgânica biodegradável, os micro-organismos 

heterotróficos desnitrificantes possivelmente sobreviveram por meio do consumo de 

produtos microbianos solúveis e substâncias poliméricas extracelulares secretadas 

pela microbiota ou pela degradação de restos resultantes do decaimento celular. 
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Os gêneros desnitrificantes podem desempenhar papeis essenciais na 

desnitrificação e degradação da matéria orgânica e têm sido identificados em vários 

sistemas aplicados à remoção do nitrogênio amoniacal de águas residuárias (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 

condições predominantemente autotróficas, como R1 e R2, as bactérias 

desnitrificantes podem ser enriquecidas e auxiliar micro-organismos como as BOA e 

as bactérias anammox na remoção do nitrogênio amoniacal. 

A cooperação entre organismos desnitrificantes e bactérias anammox, por 

exemplo, pode permitir o desenvolvimento de sistemas de remoção de nitrogênio 

amoniacal que combinem desnitrificação parcial com o processo anammox. Esta 

combinação apresenta vantagens como redução de até 50% no consumo energético 

e de até 79% na quantidade de matéria orgânica necessária em comparação aos 

sistemas convencionais aplicados à nitrificação/desnitrificação completas (Du et al., 

2019; Zhou et al., 2023). Além disso, a produção de nitrito via desnitrificação 

parcial/anammox é mais estável do que via nitrificação parcial/anammox, pois não 

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 

aeração intermitente entre as fases IV e VI e a manutenção de elevadas 

concentrações de oxigênio dissolvido (≥ 1 mg O2 L-1), foram identificadas sequências 

associadas a bactérias anammox, em particular do gênero candidato “Ca. 

Kuenenia”, com abundâncias relativas variáveis entre 0,01% e 2,33% (FIGURA 

4.53). As bactérias anammox são anaeróbias estritas. Contudo, podem crescer 

também sob condições aeróbias, e evidências recentes sugerem que são mais bem 

adaptadas à presença de oxigênio dissolvido do que outros anaeróbios estritos, 

graças a mecanismos adaptativos como a regulação positiva de vias metabólicas e a 

produção de enzimas antioxidantes como as bacterioferritinas (Sun et al., 2024). 

Os resultados desta pesquisa são similares àqueles obtidos por Gao e 

colaboradores (2024). Estes autores realizaram a otimização da aeração de um 

sistema de lodos ativados com biofilme fixo integrado aplicado à nitrificação parcial e 

processo anammox simultâneos de efluente da suinocultura pré-tratado por digestão 

anaeróbia. A estratégia operacional foi composta por estágios anaeróbio-aeróbio-

anóxico. Durante o estágio aeróbio, um modo de controle duplo da vazão da 
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aeração foi implementado para combinar períodos sob baixas concentrações de 

oxigênio dissolvido (< 0,4 mg L-1) com períodos curtos sob elevadas concentrações 

de oxigênio dissolvido (0,6 a 1,2 mg L-1). O gênero predominante de bactérias 

anammox foi “Ca. Kuenenia”, com abundâncias relativas variáveis entre 0,3 % e 2%, 

mesmo sob elevadas concentrações de oxigênio dissolvido. 

O gênero “Ca. Kuenenia” é geralmente predominante em sistemas de 

tratamento que operam sob elevadas concentrações de nitrogênio amoniacal, isto é, 

superiores a 50 mg N L-1 (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 à 

remoção autotrófica do nitrogênio amoniacal de lixiviados estabilizados (Li; Kechen; 

Yongzhen, 2018; Antwi et al., 2020; Luo et al., 2024). Estes resultados sugerem que 

o gênero “Ca. Kuenenia” pode ser o mais bem adaptado e menos sensível às 

condições operacionais e ambientais associadas ao tratamento do lixiviado de aterro 

sanitário estabilizado. 

Na fase IV, a abundância relativa de “Ca. Kuenenia”, único gênero 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 abundância relativa aumentou para 2,49% 

para R1 e 2,33% para R2 (resultados não submetidos à análise de significância 

estatística). O aumento da abundância relativa de “Ca. Kuenenia” pode ser atribuído 

à redução da concentração de nitrogênio afluente entre as fases IV e VI, de 400 mg 

N L-1 para 200 mg N L-1, com a consequente redução da concentração média de 

amônia livre, de 57,3 mg N L-1 para 31,5 mg N L-1. 

Luo e colaboradores (2024) estudaram um sistema de lodo granular aplicado 

à nitrificação parcial e processo anammox de lixiviado estabilizado, e observaram a 

redução da abundância relativa de “Ca. Kuenenia”, de 24,53% para 13,57%. A 

diminuição foi atribuída ao aumento da concentração da amônia livre, substância 

inibitória das bactérias anammox. Além disso, outros fatores apontados pelos 

autores como inibitórios de “Ca. Kuenenia” foram o aumento da concentração de 

substâncias húmicas e a elevada salinidade característica do lixiviado. 

Em contrapartida, Liu, J. e colaboradores (2024) observaram a inibição da 

atividade e redução da abundância das bactérias anammox, especialmente “Ca. 

Kuenenia”, com o aumento da concentração de matéria orgânica em um sistema 

híbrido de biomassa suspensa e biofilme fixo para nitrificação parcial/anammox 
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simultâneos de água residuária sintética. Quando a relação C/N do afluente foi 

aumentada de 1,0 para 3,5 a partir do aumento da concentração do carbono 

orgânico, a abundância 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 redução da concentração do lixiviado, rico em substâncias 

húmicas e matéria orgânica, contribuiu para o aumento da abundância relativa de 

“Ca. Kuenenia” entre as fases IV e VI. 

Por sua vez, na fase VI, o aumento da abundância relativa de “Ca. 

Kuenenia” e a presença de bactérias desnitrificantes, como as do gênero 

Denitratisoma, podem ter contribuído para a redução significativa da percentagem 

de acúmulo do nitrito em R1 e R2, visto que esses grupos microbianos podem 

consumir o nitrito e reduzir seu acúmulo no meio reacional. Estes organismos 

também podem estar associados à remoção do nitrogênio inorgânico (NAT, nitrito e 

nitrato) devido à capacidade de convertê-lo em nitrogênio gasoso. 

Corroborando os resultados obtidos nesta pesquisa nas fases IV e VI, Zhou 

e colaboradores (2023) identificaram a coexistência de bactérias desnitrificantes do 

gênero Denitratisoma com bactérias anammox do gênero “Ca. Kuenenia” em um 

sistema aplicado à desnitrificação parcial/anammox de água residuária sintética com 

baixa relação C/N (aproximadamente 0,75). Os autores observaram que a interação 

entre esses dois grupos microbianos resultou na remoção concomitante do 

nitrogênio amoniacal e do nitrato, com eficiência média de remoção do NAT superior 

a 99%. As substâncias poliméricas extracelulares produzidas pelas bactérias 

anammox podem ter sido utilizadas pelos micro-organismos desnitrificantes como 

fonte de carbono para a desnitrificação 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 

hidrolíticos em um biorreator de estágio único aplicado para a nitrificação 

parcial/anammox de esgoto sanitário com baixa relação C/N (aproximadamente 

0,76) e sob regime de aeração intermitente. Estes resultados concordam com os 

obtidos nesta pesquisa, os principais gêneros de BOA, bactérias anammox e 

desnitrificantes identificados foram, respectivamente, Nitrosomonas, “Ca. Kuenenia” 

e Denitratisoma. A interação entre esses grupos microbianos resultou em elevadas 

eficiências de remoção do nitrogênio amoniacal, superiores a 73%. 
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Similarmente, Fan e colaboradores (2025) atribuíram a elevada eficiência de 

remoção de nitrogênio amoniacal (aproximadamente 97%) e de matéria orgânica 

(90% de remoção de DQO) de esgoto sanitário à interação entre grupos microbianos 

com capacidades funcionais distintas. Em um reator de biofilme com leito móvel 

operando em três estágios (anóxico-anóxico-aeróbio), foram identificados gêneros 

de BOA (Nitrosomonas), BON (Nitrospira), bactérias anammox (“Ca. Brocadia” e 

“Ca. Kuenenia”), desnitrificantes (com predominância de Denitratisoma) e bactérias 

heterotróficas (com destaque para Ignavibacterium). Os resultados sugerem que os 

micro-organismos heterotróficos, como os do gênero Ignavibacterium, foram 

capazes de hidrolisar compostos orgânicos complexos do esgoto sanitário, 

disponibilizando substrato para os micro-organismos desnitrificantes. Por sua vez, as 

bactérias desnitrificantes podem ter realizado a desnitrificação parcial, produzindo 

nitrito, que foi consumido pelas bactérias anammox. 

Em síntese, a integração entre a atividade das BOA, bactérias anammox e 

desnitrificantes identificadas em R1 e R2 pode ter permitido o estabelecimento da 

nitrificação parcial, oxidação anaeróbia da amônia (anammox) e desnitrificação 

parcial simultâneas para a remoção do nitrogênio amoniacal do lixiviado de aterro 

sanitário. Além disso, o enriquecimento de micro-organismos heterotróficos e, 

potencialmente, de bactérias redutoras de enxofre e ferro, pode ter contribuído para 

o tratamento do lixiviado, sobretudo para a remoção da matéria orgânica 

recalcitrante característica de lixiviados estabilizados. 

Finalmente, cabe destacar que, para todas as amostras analisadas, a 

abundância relativa de sequências que não puderam ser atribuídas a nenhum 

gênero conhecido foi superior a 40% (FIGURA .4.53). Em estudos de microbiomas 

de sistemas de tratamento de águas residuárias baseados no sequenciamento do 

gene 16S rRNA, a percentagem das sequências não classificadas em nível de 

gênero frequentemente atinge valores similares (Sun et al., 2021; Zhang, Y. et al., 

2023). A elevada percentagem de gêneros não classificados é devida, sobretudo, à 

limitação dos bancos de referência utilizados para a comparação das sequências e à 

diversidade microbiana que não é adequadamente representada nas bases de 

dados atuais. Além disso, a dificuldade para cultivar muitos desses organismos 

também torna desafiadora a sua correta classificação e identificação. 

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

considerando amostras de diferentes sistemas de tratamento de águas residuárias, 



182 

 

a proporção mediana de grupos taxonômicos microbianos identificados variou entre 

28,5% e 34,5%. Isso significa que parte significativa dos micro-organismos membros 

dos microbiomas desses sistemas não foi identificada, sugerindo a presença de uma 

grande “matéria escura microbiana”, composta por micro-organismos não 

classificados e cujos genomas permanecem descaracterizados. 

Esses micro-organismos não identificados podem desempenhar funções 

importantes nos sistemas de tratamento de águas residuárias e na degradação de 

poluentes. Portanto, é necessário aprofundar o conhecimento sobre sua diversidade 

e ecofisiologia. Além disso, a ampliação do conhecimento sobre os microbiomas dos 

sistemas de tratamento pode fomentar aplicações biotecnológicas, como a utilização 

do metabolismo microbiano para a degradação de poluentes específicos e o 

desenvolvimento de bioprocessos mais econômicos e menos poluentes. 

 

4.3.4 Avaliação da qualidade do efluente dos biorreatores R1 e R2 

 

Após o tratamento, o lixiviado de aterro sanitário é, frequentemente, lançado 

diretamente em corpos hídricos receptores, como rios, desde que obedeça às 

condições estabelecidas pela legislação pertinente. No Brasil, as exigências 

mínimas que devem ser atendidas para a disposição desta água residuária em 

corpos hídricos são estabelecidas pela Resolução CONAMA n° 430/2011, cujos 

principais padrões são apresentados no QUADRO 4.2. 

Durante a operação dos biorreatores R1 e R2, aplicados para o tratamento 

do lixiviado de aterro sanitário, foram determinados os parâmetros químicos 

apresentados nas TABELAS 4.6 e 4.7, respectivamente. Os resultados para o 

efluente dos biorreatores foram comparados aos padrões estabelecidos pela 

Resolução CONAMA n° 430/2011. 

Durante todas as fases de operação de R1 e R2, a média para o pH efluente 

dos biorreatores (TABELA 4.6 e TABELA 4.7) esteve em conformidade com as 

exigências estabelecidas pela Resolução CONAMA 430/2011 (QUADRO 4.2). Ainda 

que a nitritação, isto é, a reação bioquímica de oxidação do NAT a nitrito, possa ter 

produzido quantidades elevadas de íons H+, podendo acarretar a redução drástica 

do pH do meio reacional, os efluentes de R1 e R2 apresentaram concentrações 

elevadas de alcalinidade total (AT) residual (TABELAS 4.6 e 4.7). Os íons 

bicarbonato, que contribuem para a AT e eram abundantes no lixiviado utilizado 
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nesta pesquisa, provocaram efeito tamponante, neutralizando os íons H+ produzidos 

durante o tratamento em R1 e R2 e resultando na manutenção do pH do efluente em 

conformidade com os limites legais. 

 
QUADRO 4.2 – PRINCIPAIS PARÂMETROS QUÍMICOS PARA LIXIVIADOS DE ATERRO 

SANITÁRIO E PADRÕES DE LANÇAMENTO EM CORPOS HÍDRICOS 

Parâmetro CONAMA n° 
430/2011 

Possível efeito ambiental caso a concentração 
extrapole o padrão estabelecido 

pH 5 - 9 Toxicidade à biota aquática, alteração dos ciclos 
biogeoquímicos e degradação da qualidade da água. 

Nitrogênio amoniacal 20 mg/L 
Eutrofização; depleção do oxigênio em corpos 

hídricos; a amônia livre (NH3), constituinte do NAT, 
pode ser tóxica à biota aquática. 

DBO5 (parâmetro indicador 
da concentração de 
matéria orgânica) 

Remoção 
mínima de 60% 

Depleção do oxigênio em corpos hídricos, podendo 
levar ao sufocamento e à morte de organismos. 

Cádmio total 0,2 mg Cd L-1 

Íons de metais pesados, quando dissolvidos e 
absorvidos por organismos aquáticos, podem exercer 
efeitos tóxicos agudos ou crônicos. Pode ocorrer ainda 

o acúmulo de metais ao longo da teia alimentar, 
contaminando outros animais e até mesmo humanos. 

Chumbo total 0,5 mg Pb L-1 
Cobre dissolvido 1,0 mg Cu L-1 

Cromo hexavalente 0,1 mg Cr+6 L-1 

Cromo trivalente 1,0 mg Cr+3 L-1 

Ferro dissolvido 15,0 mg Fe L-1 
Manganês dissolvido 1,0 mg Mn L-1  

Mercúrio total 0,01 mg Hg L-1 
Níquel total 2,0 mg Ni L-1 
Zinco total 5,0 mg Zn L-1 

FONTE: adaptado de CONAMA (2011) 
 

Por outro lado, a concentração 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 disposição em corpos hídricos, igual a 20 mg N 

L-1. Para R1, a concentração média do efluente entre as fases em que foi realizado o 

tratamento do lixiviado (IB a VI) variou entre 41,2 mg N L-1 e 234,1 mg N L-1, 

enquanto para R2, a variação foi de 36,8 mg N L-1 a 238,7 mg N L-1. A concentração 

média de amônia livre (NH3) do efluente, componente do NAT, também foi elevada 

durante o tratamento do lixiviado, para ambos os biorreatores. Para R1, a variação 

foi de 3,7 mg N L-1 a 51,6 mg N L-1, enquanto para R2, a variação foi de 3,6 mg N L-1 

a 51,3 mg N L-1. 

 



18
4 

 TA
BE

LA
 4

.6
 –

 C
AR

AC
TE

R
ÍS

TI
C

AS
 D

O
 E

FL
U

EN
TE

 D
U

R
AN

TE
 A

 O
PE

R
AÇ

ÃO
 D

E 
R

1 

Pa
râ

m
et

ro
 

do
 a

flu
en

te
 

U
ni

da
de

 

Fa
se

 IA
 

(m
éd

ia
 ±

 d
. p

.) 
Fa

se
 IB

 
(m

éd
ia

 ±
 d

. p
.) 

lix
iv

ia
do

 

Fa
se

 II
 

(m
éd

ia
 ±

 d
. p

.) 
Fa

se
 II

I 
(m

éd
ia

 ±
 d

. p
.) 

lix
iv

ia
do

 

Fa
se

 IV
 

(m
éd

ia
 ±

 d
. p

.) 
lix

iv
ia

do
 

Fa
se

 V
 

(m
éd

ia
 ±

 d
. p

.) 
lix

iv
ia

do
 

Fa
se

 V
I 

(m
éd

ia
 ±

 d
. p

.) 
Li

xi
vi

ad
o-

 
IA

-1
(a

)  
m

ei
o 

m
in

er
al

 
IA

-2
(b

)  
m

ei
o 

m
in

er
al

 
II-

1(c
) 

lix
iv

ia
do

 
II-

2(d
) 

lix
iv

ia
do

 

AT
 

m
g 

C
aC

O
3 L

-1
 

11
,6

 ±
 1

2,
1 

24
0,

8 
± 

10
9,

6 
31

6,
8 

± 
10

5,
3 

10
10

,3
 ±

 7
1,

7 
10

14
,2

 ±
 8

6,
9 

44
8,

6 
± 

93
,8

 
10

16
,9

 ±
 

10
9,

7 
12

81
,4

 ±
 

33
1,

3 
n.

 d
. 

D
Q

O
 

m
g 

O
2 L

-1
 

n.
 d

. 
n.

 d
. 

13
6 

± 
11

 
36

1 
± 

24
 

47
3 

± 
14

 
33

1 
± 

1 
44

6 
± 

19
 

45
4 

± 
30

 
n.

 d
. 

N
AT

 
m

g 
N

 L
-1

 
13

9,
2 

± 
11

,9
 

15
,6

 ±
 2

2,
1 

41
,2

 ±
 2

3,
1 

14
6,

5 
± 

19
,6

 
21

0,
7 

± 
11

,0
 

92
,9

 ±
 1

4,
3 

22
1,

9 
± 

40
,0

 
23

4,
1 

± 
21

,2
 

11
6,

3 
± 

12
,9

 

N
H

3 l
iv

re
 

m
g 

N
 L

-1
 

0,
3 

± 
0,

3 
0,

9 
± 

1,
4 

3,
7 

± 
2,

8 
28

,8
 ±

 8
,9

 
34

,5
 ±

 1
0,

1 
9,

1 
± 

5,
8 

34
,5

 ±
 6

,0
 

51
,6

 ±
 2

5,
5 

21
,3

 ±
 6

,4
 

N
itr

at
o 

m
g 

N
 L

-1
 

3,
9 

± 
1,

0 
43

,6
 ±

 1
3,

1 
26

,3
 ±

 9
,1

 
31

,6
 ±

 7
,8

 
37

,4
 ±

 9
,4

 
70

,3
 ±

 9
,0

 
37

,2
 ±

 2
1,

8 
57

,5
 ±

 1
0,

5 
35

,9
 ±

 1
0,

5 

N
itr

ito
 

m
g 

N
 L

-1
 

1,
9 

± 
3,

2 
42

,5
 ±

 4
0,

7 
1,

2 
± 

0,
8 

10
,0

 ±
 6

,6
 

20
,9

 ±
 1

2,
4 

11
,3

 ±
 5

,4
 

31
,8

 ±
 2

7,
5 

49
,7

 ±
 1

8,
1 

17
,5

 ±
 7

,2
 

N
T 

m
g 

N
 L

-1
 

n.
 d

. 
n.

 d
. 

74
,5

 ±
 1

3,
4 

20
4,

7 
± 

24
,5

 
32

6,
9 

± 
31

,7
 

19
8,

6 
± 

26
,6

 
32

0,
9 

± 
23

,3
 

36
5,

3 
± 

28
,4

 
n.

 d
. 

pH
 

- 
6,

11
 ±

 0
,8

0 
7,

98
 ±

 0
,7

0 
8,

07
 ±

 0
,1

0 
8,

47
 ±

 0
,1

0 
8,

37
 ±

 0
,1

0 
8,

22
 ±

 0
,1

0 
8,

36
 ±

0,
10

 
8,

50
 ±

 0
,2

0 
8,

43
 ±

 0
,1

0 

FO
N

TE
: a

 a
ut

or
a 

(2
02

4)
 

N
O

TA
: 

AT
: 

al
ca

lin
id

ad
e 

to
ta

l; 
D

Q
O

: 
de

m
an

da
 q

uí
m

ic
a 

de
 o

xi
gê

ni
o;

 N
AT

: 
ni

tro
gê

ni
o 

am
on

ia
ca

l t
ot

al
; 

N
T:

 n
itr

og
ên

io
 t

ot
al

; 
d.

 p
.: 

de
sv

io
-p

ad
rã

o;
 n

. 
d.

: 
nã

o 
de

te
rm

in
ad

o;
 (a

) r
es

ul
ta

do
s 

ob
tid

os
 p

ar
a 

o 
pe

río
do

 e
nt

re
 o

 p
rim

ei
ro

 e
 o

 3
0º

 d
ia

 d
e 

op
er

aç
ão

 d
os

 b
io

rre
at

or
es

; (
b)

 re
su

lta
do

s 
ob

tid
os

 e
nt

re
 o

 3
1º

 e
 o

 2
04

º 
di

a 
de

 o
pe

ra
çã

o,
 q

ua
nd

o 
a 

so
lu

çã
o 

de
 N

aH
C

O
3 f

oi
 a

di
ci

on
ad

a 
ao

 a
flu

en
te

 a
lim

en
ta

do
 d

ia
ria

m
en

te
 a

os
 b

io
rre

at
or

es
; (

c)
 re

su
lta

do
s 

ob
tid

os
 p

ar
a 

o 
pe

río
do

 e
nt

re
 o

 
28

1º
 e

 o
 3

27
º d

ia
 d

e 
op

er
aç

ão
, q

ua
nd

o 
o 

af
lu

en
te

 e
ra

 c
om

po
st

o 
po

r l
ix

iv
ia

do
 c

ol
et

ad
o 

em
 m

ar
ço

 d
e 

20
23

; (
d)

 re
su

lta
do

s 
ob

tid
os

 p
ar

a 
o 

pe
río

do
 e

nt
re

 o
 3

28
º 

e 
o 

36
4º

 d
ia

 d
e 

op
er

aç
ão

, q
ua

nd
o 

o 
af

lu
en

te
 e

ra
 c

om
po

st
o 

po
r l

ix
iv

ia
do

 c
ol

et
ad

o 
em

 ju
nh

o 
de

 2
02

3.
 

 



18
5 

 TA
BE

LA
 4

.7
 –

 C
AR

AC
TE

R
ÍS

TI
C

AS
 D

O
 E

FL
U

EN
TE

 D
U

R
AN

TE
 A

 O
PE

R
AÇ

ÃO
 D

E 
R

2 

Pa
râ

m
et

ro
 

do
 a

flu
en

te
 

U
ni

da
de

 

Fa
se

 IA
 

(m
éd

ia
 ±

 d
. p

.) 
Fa

se
 IB

 
(m

éd
ia

 ±
 d

. p
.) 

lix
iv

ia
do

 

Fa
se

 II
 

(m
éd

ia
 ±

 d
. p

.) 
Fa

se
 II

I 
(m

éd
ia

 ±
 d

. p
.) 

lix
iv

ia
do

 

Fa
se

 IV
 

(m
éd

ia
 ±

 d
. p

.) 
lix

iv
ia

do
 

Fa
se

 V
 

(m
éd

ia
 ±

 d
. p

.) 
lix

iv
ia

do
 

Fa
se

 V
I 

(m
éd

ia
 ±

 d
. p

.) 
lix

iv
ia

do
 

IA
-1

(a
) 

m
ei

o 
m

in
er

al
 

IA
-2

(b
) 

m
ei

o 
m

in
er

al
 

II-
1(c

) 

lix
iv

ia
do

 
II-

2(d
) 

lix
iv

ia
do

 

AT
 

m
g 

C
aC

O
3 L

-1
 

6,
8 

± 
4,

2 
28

8,
4 

± 
11

0,
8 

31
9,

9 
± 

78
,6

 
11

52
,8

 ±
 6

3,
4 

10
68

,9
 ±

 
19

6,
0 

44
0,

8 
± 

93
,8

 
10

39
,9

 ±
 5

6,
6 

10
10

,0
 ±

 
18

7,
4 

n.
 d

. 

D
Q

O
 

m
g 

O
2 L

-1
 

n.
 d

. 
n.

 d
. 

13
2 

± 
11

 
36

6 
± 

23
 

47
7 

± 
6 

33
4 

± 
4 

44
4 

± 
17

 
44

5 
± 

25
 

n.
 d

. 

N
AT

 
m

g 
N

 L
-1

 
14

3,
1 

± 
13

,0
 

16
,3

 ±
 2

2,
2 

36
,8

 ±
 1

7,
6 

17
9,

4 
± 

29
,4

 
23

8,
7 

± 
26

,6
 

95
,9

 ±
 2

1,
3 

20
9,

1 
± 

39
,6

 
23

8,
4 

± 
14

,7
 

12
1,

2 
± 

8,
6 

N
H

3 l
iv

re
 

m
g 

N
 L

-1
 

0,
1 

± 
0,

0 
1,

1 
± 

1,
3 

3,
6 

± 
2,

4 
37

,3
 ±

 8
,7

 
40

,1
 ±

 6
,2

 
8,

0 
± 

3,
0 

31
,8

 ±
 8

,0
 

51
,3

 ±
 2

0,
6 

18
,6

 ±
 6

,1
 

N
itr

at
o 

m
g 

N
 L

-1
 

4,
1 

± 
0,

4 
35

,6
 ±

 1
0,

3 
27

,0
 ±

 7
,7

 
31

,3
 ±

 9
,1

 
33

,2
 ±

 6
,5

 
64

,6
 ±

 1
9,

3 
37

,8
 ±

 1
3,

2 
45

,7
 ±

 1
0,

7 
35

,2
 ±

 8
,1

 

N
itr

ito
 

m
g 

N
 L

-1
 

2,
2 

± 
3,

6 
35

,5
 ±

 3
6,

9 
1,

6 
± 

0,
8 

10
,8

 ±
 8

,2
 

19
,5

 ±
 1

3,
5 

21
,8

 ±
 1

5,
2 

28
,4

 ±
 1

8,
3 

70
,2

 ±
 2

0,
4 

29
,1

 ±
 1

3,
9 

N
T 

m
g 

N
 L

-1
 

n.
 d

. 
n.

 d
. 

66
,9

 ±
 8

,0
 

24
8,

8 
± 

17
,1

 
35

5,
9 

± 
25

,3
 

20
9,

8 
± 

42
,6

 
30

2,
8 

± 
48

,8
 

38
2,

1 
± 

23
,0

 
n.

 d
. 

pH
 

- 
5,

88
 ±

 0
,2

0 
8,

07
 ±

 0
,5

0 
8,

11
 ±

 0
,1

0 
8,

49
 ±

 0
,1

0 
8,

40
 ±

 0
,1

0 
8,

03
 ±

 0
,1

0 
8,

34
 ±

0,
10

 
8,

50
 ±

 0
,2

1 
8,

33
 ±

 0
,1

5 

FO
N

TE
: a

 a
ut

or
a 

(2
02

4)
 

N
O

TA
: 

AT
: 

al
ca

lin
id

ad
e 

to
ta

l; 
D

Q
O

: 
de

m
an

da
 q

uí
m

ic
a 

de
 o

xi
gê

ni
o;

 N
AT

: 
ni

tro
gê

ni
o 

am
on

ia
ca

l t
ot

al
; 

N
T:

 n
itr

og
ên

io
 t

ot
al

; 
d.

 p
.: 

de
sv

io
-p

ad
rã

o;
 n

. 
d.

: 
nã

o 
de

te
rm

in
ad

o;
 (a

) r
es

ul
ta

do
s 

ob
tid

os
 p

ar
a 

o 
pe

río
do

 e
nt

re
 o

 p
rim

ei
ro

 e
 o

 3
0º

 d
ia

 d
e 

op
er

aç
ão

 d
os

 b
io

rre
at

or
es

; (
b)

 re
su

lta
do

s 
ob

tid
os

 e
nt

re
 o

 3
1º

 e
 o

 2
04

º 
di

a 
de

 o
pe

ra
çã

o,
 q

ua
nd

o 
a 

so
lu

çã
o 

de
 N

aH
C

O
3 f

oi
 a

di
ci

on
ad

a 
ao

 a
flu

en
te

 a
lim

en
ta

do
 d

ia
ria

m
en

te
 a

os
 b

io
rre

at
or

es
; (

c)
 re

su
lta

do
s 

ob
tid

os
 p

ar
a 

o 
pe

río
do

 e
nt

re
 o

 
28

1º
 e

 o
 3

27
º d

ia
 d

e 
op

er
aç

ão
, q

ua
nd

o 
o 

af
lu

en
te

 e
ra

 c
om

po
st

o 
po

r l
ix

iv
ia

do
 c

ol
et

ad
o 

em
 m

ar
ço

 d
e 

20
23

; (
d)

 re
su

lta
do

s 
ob

tid
os

 p
ar

a 
o 

pe
río

do
 e

nt
re

 o
 3

28
º 

e 
o 

36
4º

 d
ia

 d
e 

op
er

aç
ão

, q
ua

nd
o 

o 
af

lu
en

te
 e

ra
 c

om
po

st
o 

po
r l

ix
iv

ia
do

 c
ol

et
ad

o 
em

 ju
nh

o 
de

 2
02

3.
 



186 

 

A não conformidade dos efluentes de R1 e R2 em relação aos limites legais 

estabelecidos pela Resolução CONAMA 430/2011 para a concentração de NAT 

indica que, isoladamente, os bioprocessos podem não ser suficientes para o 

tratamento de lixiviado de aterro sanitário. Os resultados evidenciam a necessidade 

de estratégias complementares para tratamento de águas residuárias complexas, 

como o lixiviado, como a otimização das condições operacionais dos biorreatores, a 

implementação de etapas adicionais de pré- ou pós-tratamento ou, ainda, a 

utilização de tecnologias híbridas que associem processos biológicos e físico-

químicos. Exemplos de tecnologias que podem ser utilizadas em conjunto com os 

bioprocessos visando à maior qualidade do efluente incluem a adsorção do NAT e o 

arraste da amônia por ar (air stripping) (Renou et al., 2008; Wang; Qiao, 2024). 

A Resolução CONAMA 430/2011 estabelece que, para o lançamento em 

corpos hídricos, a eficiência de remoção mínima da matéria orgânica, representada 

pela demanda bioquímica de oxigênio (DBO5), seja de 60%. No entanto, neste 

estudo, a avaliação foi realizada com base na demanda química de oxigênio (DQO), 

que reflete indiretamente a concentração de matéria orgânica total presente no 

lixiviado. A concentração 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 O2 L-1 e 480 mg O2 L-1. Estes resultados 

podem ser atribuídos principalmente à predominância de compostos orgânicos 

recalcitrantes no lixiviado de aterro sanitário utilizado na pesquisa, que 

provavelmente não sofreram degradação pela microbiota de R1 e R2 e persistiram 

no efluente ao longo da operação. 

Os resultados para a DQO efluente indicam que os bioprocessos podem não 

ser suficientes para atingir os limites legais de qualidade do efluente também para a 

matéria orgânica, além do NAT, especialmente para águas residuárias que contêm 

compostos orgânicos refratários, como o lixiviado. A integração de estratégias 

complementares, como processos de precipitação, coagulação, oxidação avançada, 

adsorção ou tecnologias de membranas, pode potencializar a remoção de matéria 

orgânica recalcitrante e outros contaminantes persistentes do lixiviado (Renou et al., 

2008; Costa; Alfaia; Campos, 2019; Wang; Qiao, 2024). 

Embora não tenham sido determinadas as concentrações de metais no 

lixiviado utilizado ao longo desta pesquisa, o que impede a comparação com os 

limites estabelecidos pela Resolução CONAMA 430/2011 (QUADRO 4.2), os 
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resultados de toxicidade realizados com sementes de Allium cepa (Seção 4.3.2) 

sugerem que essa água residuária apresentou efeito potencialmente tóxico, que 

pode estar associado à presença de metais, inclusive pesados, frequentemente 

detectados em lixiviados de aterros sanitários (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 interações entre metais e outros compostos 

presentes, como ácidos húmicos e substâncias orgânicas recalcitrantes, que podem 

influenciar a mobilidade dos metais e outros componentes potencialmente tóxicos 

(Iubel; Braga; Braga, 2021). Apesar da ausência de dados quantitativos sobre a 

presença de metais neste estudo, a resposta toxicológica detectada sobre as 

sementes de A. cepa reforça a necessidade da caracterização química mais 

abrangente do lixiviado em investigações futuras, especialmente para avaliar os 

riscos ambientais e à saúde humana e a eficiência dos bioprocessos para o 

tratamento desta água residuária. 

Apesar de não existir limite legal, outras substâncias presentes nos efluentes 

de R1 e R2 poderiam causar impactos ambientais caso não houvesse tratamento 

complementar previamente à disposição do efluente em corpos hídricos. O nitrito e 

nitrato, por exemplo, são compostos nitrogenados que, quando presentes em 

elevadas concentrações, como as observadas para os efluentes de R1 e R2 

(TABELAS 4.6 e 4.7), podem desencadear a eutrofização, associada ao crescimento 

excessivo de algas e plantas aquáticas (Murphy, 1991). Este fenômeno resulta na 

redução do oxigênio dissolvido na água, afetando negativamente a biota aquática 

(Smith; Tilman; Nekola, 1999; Le Moal et al., 2019). 

Além disso, o nitrito é tóxico para muitos organismos aquáticos, pois 

interfere no transporte de oxigênio em sistemas biológicos, enquanto o nitrato pode 

acumular em águas subterrâneas, tornando-as impróprias para o consumo humano 

devido ao risco de metahemoglobinemia, especialmente em crianças (Murphy, 1991; 

Philips; Laanbroek; Verstraete, 2002; Parvizishad et al., 2017). Os riscos indicam a 

necessidade de combinar os bioprocessos utilizados com estratégias adicionais para 

remoção mais eficiente e redução da concentração desses íons no efluente. Nesse 

sentido, o efluente dos biorreatores poderia ser destinado ao pós-tratamento via 

processo anammox e desnitrificação biológica, adsorção, resinas de troca iônica ou 
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mediante utilização 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 não atender aos parâmetros 

legais para lançamento em corpos hídricos receptores, os bioprocessos investigados 

nesta pesquisa contribuíram para a redução 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 diluição do lixiviado até a concentração de 400 mg N L-1 como NAT, e ao 

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

 
FIGURA 4.55 – COMPRIMENTO DAS RAÍZES DE A. cepa APÓS EXPOSIÇÃO AO AFLUENTE E 

EFLUENTE DE R1 

 
FONTE: a autora (2024) 

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 à semelhança com os do efluente de R1. 

 

O comprimento médio das raízes 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 raízes 

expostas ao afluente desta mesma fase, cuja média foi de 3,0 cm (Teste t de Welch 

com correção de Bonferroni, p ≤ 0,05). Estes resultados indicam que o tratamento do 

lixiviado nos biorreatores R1 e R2, para a concentração afluente de 400 mg N L-1, 

esteve associado à redução da toxicidade dessa água residuária. Por sua vez, a 
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redução do potencial poluidor do lixiviado por meio de bioprocessos, como os 

investigados nesta pesquisa, destaca a importância do tratamento desta água 

residuária previamente ao seu lançamento em corpos hídricos. 

Contudo, apesar da redução da toxicidade do lixiviado após o tratamento em 

R1 e R2, os efluentes dos biorreatores na fase V ainda apresentaram maior efeito 

inibitório sobre as raízes de A. cepa em comparação ao controle negativo (água 

destilada), com resultados significativamente diferentes entre si (Teste t de Welch 

com correção de Bonferroni, p ≤ 0,05). Estes resultados sugerem que, mesmo após 

o tratamento em R1 e R2, o efluente pode ter apresentado potencial toxicidade, o 

que reforça a necessidade de combinar diferentes processos, como os biológicos, os 

físicos e os químicos, para a mitigação dos impactos ambientais associados ao 

descarte do lixiviado tratado em corpos hídricos receptores. 

Finalmente, em função dos resultados obtidos, pode-se afirmar que os 

bioprocessos destacam-se como alternativa aplicável para a remoção parcial de 

poluentes, como o nitrogênio amoniacal, contribuindo para a redução dos custos 

gerais do tratamento quando comparados a tecnologias químicas ou físicas mais 

dispendiosas. Entretanto, sua aplicação isolada pode não ser suficiente para atender 

aos padrões legais de qualidade do efluente, sendo necessária a integração com 

estratégias complementares, como processos físico-químicos ou tecnologias 

avançadas, para assegurar a conformidade ambiental e a proteção dos corpos 

hídricos receptores. Por sua vez, a combinação de tecnologias complementares com 

os bioprocessos, que, em geral, apresentam simplicidade operacional e baixos 

custos, pode tornar o tratamento do lixiviado mais viável economicamente, 

favorecendo a instalação dos aterros sanitários. 
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5 CONCLUSÃO 
 
A geração de lixiviado em aterros sanitários pode representar ameaça à 

saúde ambiental, especialmente devido à presença de nitrogênio amoniacal, 

poluente frequentemente identificado em elevadas concentrações, na ordem de 

centenas a milhares de miligramas por litro. A gestão inadequada desta água 

residuária pode levar a impactos negativos ao meio ambiente e à saúde pública e, 

por isso, são necessários métodos eficazes para a redução do seu potencial 

poluidor. Entre os tratamentos disponíveis, os bioprocessos destacam-se por serem 

economicamente vantajosos. Porém, frente ao aumento das exigências regulatórias, 

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 caracterização do lixiviado, cujos 

resultados revelaram características que influenciaram na escolha e impactaram o 

desempenho dos bioprocessos aplicados. O lixiviado, coletado em duas campanhas, 

apresentou elevadas concentrações de nitrogênio amoniacal (superiores a 600 mg N 

L-1), além de baixa concentração de matéria orgânica biodegradável, estimada entre 

26% e 39% da matéria orgânica total. Essas características, correspondentes a 

lixiviados estabilizados, favorecem os processos autotróficos dependentes do 

acúmulo do nitrito, como a nitrificação parcial e a oxidação anaeróbia da amônia 

(anammox). O lixiviado também apresentou efeito inibitório do crescimento das 

raízes de Allium cepa, o que sugere a potencial toxicidade dessa água residuária. 

Ao longo do tratamento do lixiviado, foram aplicadas e avaliadas três 

estratégias da engenharia de microbiomas: (a) aclimatação e enriquecimento da 

biomassa nitrificante; (b) manipulação das condições operacionais e (c) bioaumento 

com biomassa enriquecida. Os resultados sugerem que a aclimatação e o 

enriquecimento dos micro-organismos nitrificantes foram bem-sucedidos, resultando 

em uma comunidade microbiana que apresentou elevada eficiência na remoção do 

nitrogênio amoniacal. A manipulação das condições operacionais, especialmente o 

controle da concentração de oxigênio dissolvido e a aeração intermitente, mostrou-

se eficaz para reduzir o consumo energético e limitar a produção de biomassa 

excedente. O bioaumento, por sua vez, esteve associado ao maior acúmulo de 
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nitrito, o que favorece bioprocessos autotróficos como a nitrificação parcial e o 

processo anammox. 

Os resultados deste estudo indicam que a remoção do nitrogênio amoniacal 

do lixiviado pode ser realizada em biorreatores em bateladas sequenciais via 

bioprocessos autotróficos com limitação da concentração de oxigênio dissolvido. 

Contudo, mesmo com as estratégias implementadas, como a exposição da 

microbiota a elevadas concentrações de amônia livre, aeração intermitente e 

realização do bioaumento, a atividade das bactérias oxidantes do nitrito não foi 

completamente controlada e a nitratação foi apenas parcialmente inibida. 

Como a persistência das bactérias oxidantes do nitrito pode ser desfavorável 

para bioprocessos dependentes da inibição da nitratação, como a nitrificação parcial 

e o processo anammox, as condições operacionais devem ser manipuladas para 

garantir maior controle das populações microbianas. Em função dos resultados 

obtidos, para contornar os mecanismos de adaptação das comunidades microbianas 

e garantir a estabilidade e a eficiência dos bioprocessos, deve ser enfatizada a 

necessidade de combinar diversas estratégias operacionais para o tratamento de 

águas residuárias via bioprocessos, como as realizadas neste estudo. 

Nos biorreatores estudados, além das bactérias oxidantes do nitrito como as 

do gênero Nitrospira, foram identificadas sequências de diversos micro-organismos 

com capacidades metabólicas distintas, incluindo bactérias oxidantes da amônia, 

anammox e desnitrificantes, com prevalência dos gêneros Nitrosomonas, “Ca. 

Kuenenia” e Denitratisoma, respectivamente. A interação entre estes organismos 

pode ter contribuído para a estabilidade e a eficiência dos bioprocessos estudados. 

Os resultados desta pesquisa permitem concluir que os bioprocessos 

autotróficos são alternativas para a remoção do nitrogênio amoniacal de lixiviados de 

aterros sanitários, tendo contribuído para a redução do potencial poluidor e da 

toxicidade dessa água residuária. No entanto, o efluente tratado não atendeu 

plenamente aos parâmetros estabelecidos pela Resolução CONAMA 430/2011 para 

disposição em corpos hídricos, especialmente devido à persistência de elevadas 

concentrações de nitrogênio amoniacal, nitrito, nitrato e compostos orgânicos 

recalcitrantes. Esta limitação reforça a necessidade de aplicação de estratégias 

complementares que combinem os bioprocessos a tecnologias de pré- ou pós-

tratamento, como a oxidação química, a adsorção ou a utilização de sistemas de 
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membranas, para garantir a qualidade do efluente e a conformidade com as 

exigências regulatórias. 

Os bioprocessos investigados destacam-se como ferramenta para o 

tratamento integrado do lixiviado, reduzindo de forma econômica a carga de 

nitrogênio amoniacal e a toxicidade desta água residuária. Seu menor custo em 

comparação a tecnologias mais sofisticadas tornam os bioprocessos uma alternativa 

atrativa, especialmente em regiões onde recursos financeiros e infraestrutura de 

saneamento são 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 síntese, os biorreatores em bateladas sequenciais, operados sob regime 

de aeração intermitente e baixa relação entre carbono e nitrogênio (C/N) 

apresentaram versatilidade operacional e estiveram associados à reduzida produção 

de lodo excedente e baixo consumo energético para o tratamento do lixiviado de 

aterro sanitário. Em função da simplicidade operacional, os sistemas investigados 

são escalonáveis e podem ser integrados a sistemas híbridos para tratar águas 

residuárias complexas, como lixiviado, efluentes industriais e águas poluídas de 

corpos hídricos. 

Além disso, as estratégias da engenharia de microbiomas aqui exploradas 

podem ser utilizadas para o controle de cargas poluidoras em corpos hídricos 

eutrofizados e outros sistemas ambientais. A aplicação em estações de tratamento 

em escala plena também pode ser viabilizada com adaptações tecnológicas 

baseadas no conhecimento gerado sobre as condições seletivas para o controle de 

micro-organismos chave, como as bactérias oxidantes da amônia e do nitrito, as 

desnitrificantes e as anammox. 

Por fim, os resultados desta pesquisa reforçam a importância da ampliação 

dos estudos de microbiomas em sistemas para o tratamento de águas residuárias, 

como o lixiviado. A aplicação de técnicas de sequenciamento de marcadores 

filogenéticos, como o gene 16S rRNA, e a análise da comunidade microbiana 

possibilitam a compreensão mais profunda das interações entre os organismos e 

dos impactos das condições 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 

regulatórias e na preservação da saúde ambiental. 
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6 SUGESTÕES PARA ESTUDOS FUTUROS 
 

Em função das conclusões obtidas e visando à complementação dos 

resultados deste estudo, a seguir são apresentadas recomendações para pesquisas 

futuras: 

 avaliar condições operacionais e ambientais, como a origem do inóculo, que 

resultem no enriquecimento de bactérias comammox visando à sua aplicação na 

remoção autotrófica do nitrogênio amoniacal e no tratamento avançado de águas 

residuárias; 

 realizar ensaios para a otimização dos parâmetros associados à aeração 

intermitente, como a frequência e a duração dos ciclos; 

 otimizar o tempo de detenção hidráulica (TDH) para tratamento de lixiviado 

estabilizado de aterro sanitário visando à remoção concomitante de nitrogênio 

amoniacal e de matéria orgânica recalcitrante; 

 analisar os efeitos do bioaumento no médio e no longo prazo; 

 determinar a frequência de realização do bioaumento para manter a sua 

efetividade e a quantidade de biomassa a ser inoculada para aumento 

significativo da eficiência de remoção do nitrogênio do lixiviado; 

 investigar as condições operacionais e ambientais associadas ao enriquecimento 

de micro-organismos desnitrificantes heterotróficos capazes de degradar matéria 

orgânica recalcitrante; 

 aprofundar o estudo sobre a interação entre diferentes grupos microbianos e a 

competição por nichos em sistemas de tratamento de águas residuárias; 

 realizar estudos metagenômicos, que apresentam maior cobertura que a análise 

de microbiomas via sequenciamento de amplicons do gene 16S rRNA, visando à 

predição das funções microbianas e identificação taxonômica. 
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