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RESUMO 

 

A oxidação anaeróbia de amônio (anammox) é um dos processos biológicos mais 

promissores para o tratamento de efluentes ricos em amônio, uma vez que as 

bactérias com atividade Anammox oxidam o íon amônio diretamente a nitrogênio 

gasoso, usando o nitrito como aceptor final de elétrons. Dessa forma, o oxigênio não 

é requerido, proporcionando menor consumo energético e dispensa de fontes 

externas de carbono. Nesse sentido, os testes com efluentes domésticos e industriais 

são encorajados na literatura. Contudo, o desenvolvimento de pesquisas e a sua 

aplicação ao tratamento de efluente da indústria de fertilizantes nitrogenados, assim 

como a avaliação das melhores condições operacionais dos reatores com atividade 

anammox não tem sido o alvo principal dos estudos. Esta pesquisa avaliou, em escala 

laboratorial, o desempenho do processo anammox em reator em batelada sequencial 

(RBS) por 403 dias, aplicado ao efluente de uma indústria de fertilizantes 

nitrogenados, contendo, aproximadamente 10.000mgNH4
+/L, testando diferentes 

diluições e cargas de nitrogênio aplicada. Nesta pesquisa, a diluição do fertilizante 

nitrogenado em efluente anaeróbio doméstico foi realizada como estratégia, para não 

inibir o processo, sendo avaliadas 3 diferentes condições: Fase 1 - diluição 1:100, 

Fase 2 - diluição 1:50, Fase 3 - diluição 1:16,7 de efluente de fertilizante em efluente 

anaeróbio doméstico, respectivamente, com suplementação de nitrito ao reator. Além 

dos parâmetros físico-químicos, a comunidade microbiana foi avaliada usando as 

técnicas de qPCR em tempo real e o sequenciamento massivo do amplicon 16S rRNA.  

As Fases 1 e 2 apresentaram consumo simultâneo de nitrogênio amoniacal e nitrito, 

por 101 dias, com elevada eficiência média de remoção de nitrogênio amoniacal 

(80,69% - Fase 1) (98,06% - Fase 2) e nitrito (85,50% - Fase 1) (99,41% - Fase 2), 

com cargas de nitrogênio aplicadas de até 42,75 g.m³d-1. Remoção de DQO, 

subsidiada pelo consórcio microbiano com bactérias desnitrificantes heterotróficas, 

sem prejuízo para a atividade anammox, também foi observada. Na Fase 3 o processo 

anammox foi inibido sem indícios de recuperação do desempenho durante o período 

avaliado. Nas fases 1 e 2 a abundância das bactérias anammox foi de 3,12x108 e 4,49 

x108 cópias/ g de lodo do gene RNAr 16S de anammox, respectivamente. Já no SNG 

o gênero Ca. Brocadia foi identificado em baixa abundância relativa (0,15%), na fase 

1. Esta pesquisa revelou a potencialidade do uso do processo anammox para 

efluentes da indústria de fertilizantes nitrogenados em altas diluições (1:100 e 1:50). 

A pesquisa também mostrou que a aplicação do processo anammox sob condições 

diretas de uso foi inviável para menores diluições (1:16,7). O pré-tratamento deste 

efluente, visando a degradação das altas cargas dos compostos nitrogenados e de 

outras substâncias com efeito inibitório ao processo, deve ser avaliado como 

alternativa conjugada ao processo anammox. 

 

Palavras-chave: Anammox; nitrogênio amoniacal; efluente da indústria de fertilizante; 

bactérias desnitrificantes; Ca. Brocadia; RBS. 

 



 
 

 

 

ABSTRACT 

Anaerobic Ammonium Oxidation (Anammox) is one of the most promising biological 

processes for the treatment of ammonium-rich effluents, as Anammox-active bacteria 

oxidize ammonium ions directly to nitrogen gas, using nitrite as the final electron 

acceptor. In this way, oxygen is not required, leading to lower energy consumption and 

eliminating the need for external carbon sources. In this context, testing with domestic 

and industrial effluents is encouraged in the literature. However, the development of 

research and its application to the treatment of effluent from nitrogen fertilizer 

industries, as well as the evaluation of the best operational conditions for reactors with 

Anammox activity, have not been the main focus of studies. This research evaluated, 

on a laboratory scale, the performance of the Anammox process in a Sequencing 

Batch Reactor (SBR) for 403 days, applied to effluent from a nitrogen fertilizer industry, 

containing approximately 10,000 mgNH4
+.L-1, testing different dilutions and nitrogen 

loading. In this study, dilution of nitrogen fertilizer in domestic anaerobic effluent was 

used as a strategy to prevent process inhibition, with three different conditions being 

evaluated: Phase 1 - 1:100 dilution, Phase 2 - 1:50 dilution, Phase 3 - 1:16.7 dilution 

of fertilizer effluent in domestic anaerobic effluent, respectively, with nitrite 

supplementation to the reactor. In addition to the physicochemical parameters, the 

microbial community was evaluated using qPCR techniques in real-time and 16S rRNA 

amplicon massive sequencing. Phases 1 and 2 showed simultaneous consumption of 

ammonium nitrogen and nitrite for 101 days, with high average nitrogen removal 

efficiency (80.69% - Phase 1) (98.06% - Phase 2) and nitrite removal (85.50% - Phase 

1) (99.41% - Phase 2), with nitrogen loads of up to 42.75 g.m³.d-1. COD removal, 

supported by the microbial consortium with heterotrophic denitrifying bacteria, without 

compromising Anammox activity, was also observed. In Phase 3, the Anammox 

process was inhibited with no signs of performance recovery during the assessed 

period. In Phases 1 and 2, the abundance of Anammox bacteria was 3.12 x 10⁸ and 

4.49 x 10⁸ copies/g of sludge of the 16S rRNA gene of Anammox, respectively. In the 

SNG, the genus Ca. Brocadia was identified at low relative abundance (0.15%) in 

Phase 1. This study revealed the potential of using the Anammox process for effluents 

from the nitrogen fertilizer industry at high dilutions (1:100 and 1:50). The study also 

showed that applying the Anammox process under direct use conditions was 

unfeasible for lower dilutions (1:16.7). Pre-treatment of this effluent, aiming at the 

degradation of high loads of nitrogen compounds and other substances with inhibitory 

effects on the process, should be considered as an alternative combined with the 

Anammox process. 

 

 

Keywords: Anammox; ammoniacal nitrogen; fertilizer industry efluente; denitrifying 

bacteria; Ca. Brocadia; RBS. 
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1 INTRODUÇÃO 

A adição de fertilizantes no solo tem sido uma prática comum para aumentar a 

produtividade agrícola e regular o suprimento daqueles nutrientes herdados 

naturalmente nos solos, além de compensar a remoção de nutrientes pelas plantas e 

satisfazer as culturas com alto potencial de crescimento (REEZT, 2017). 

Ramírez-García, Gohil e Singh (2019) comentaram que os fertilizantes, todavia, são a 

principal fonte de efluentes agrícolas por possuírem minerais nutritivos incluindo 

nitrogênio, fósforo e potássio (N, P, K), que mesmo diante dos benefícios às plantas, 

quando lançados em ambientes abertos, podem favorecer à eutrofização do ambiente 

aquático, resultante do enriquecimento anormal de nutrientes nos corpos hídricos. 

Ainda, as águas residuárias geradas pela indústria de fertilizantes possuem alta carga 

orgânica não facilmente biodegradável, medida indiretamente em termos de demanda 

química de oxigênio (DQO) e podem inibir o crescimento de micro-organismos 

aquáticos (SINGH, SRIVASTAVA, MANDAL, 2015). 

Diferentes estudos têm apresentado metodologias de tratamento de efluentes para a 

indústria de fertilizantes, visando soluções sustentáveis e técnicas para a redução do 

potencial impacto negativo dos resíduos no meio ambiente (MILLÁN-BECERRO et al., 

2022; SARAVANAKUMAR et al., 2022; SINGH, SRIVASTAVA e MANDAL, 2015). 

Versando sobre os efluentes das indústrias de fertilizantes nitrogenados, bioprocessos 

para tratamento de efluentes com alta concentração de nitrogênio tem sido 

desenvolvidos e usados industrialmente (KAMALI et al., 2019).  E, nesse aspecto, a 

oxidação anaeróbia de amônio (Anammox) é um dos processos mais promissores, 

pois, as bactérias que são capazes de realizá-lo, oxidam diretamente o íon amônio a 

nitrogênio gasoso, usando o nitrito como aceptor final de elétrons. Dessa forma, reduz-

se a demanda de oxigênio em 60%; implicando em menor consumo energético; e 

dispensa-se integralmente fontes externas de carbono (IZADI et al., 2023; JAGABA et 

al., 2021; MADIGAN et al., 2016). 

Outros benefícios a sua aplicação referem-se a baixa produção de lodo devido ao 

longo tempo de duplicação das bactérias anammox (GAMÓN, CEMA E 

ZIEMBIŃSKA‑BUCZYŃSKA, 2021). A literatura tem mencionado taxas de duplicação 
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de 7 a 14 dias, conforme Jagaba et al. (2021), embora Adams et al. (2020) tenham 

relatado valores entre 2 a 5 dias ou ainda, tão baixos quanto 0,17 a 4 dias, reportado 

por Zhang et al. (2017). 

O pós-tratamento de efluentes domésticos e de resíduos alimentares utilizando o 

processo anammox, para diferentes condições operacionais e experimentais tem sido 

objeto de pesquisas, mostrando-se eficiente para remoção de DQO, nitrito e amônio 

(CARVALHO et al., 2021; FERNANDES et al., 2018; PEREIRA et al., 2019). Outros 

autores também investigaram, em escala piloto e laboratorial, o processo anammox 

aplicado ao tratamento de lixiviado de aterro sanitário; como em Ren et al. (2022) e o 

tratamento de efluente da suinocultura, desenvolvido por Chen et al. (2021a). 

A tecnologia Anammox (oxidação anaeróbia do amônio) foi testada por Chen et al. 

(2022), Keluscar, Nerurkar e Desai (2013), Verma e Daverey (2024) visando a 

remoção dos compostos nitrogenados dos efluentes de indústrias de fertilizantes. 

Todavia, o processo e a aplicação das bactérias com atividade Anammox ao 

tratamento de efluente da indústria de fertilizantes nitrogenados, assim como a 

avaliação das melhores condições operacionais dos reatores, não tem sido o alvo 

principal dos estudos correlacionados ao uso desse sistema. E, até ao presente, sem 

identificação de pesquisas nacionais correlatas ao tema em questão. 

Frente à necessidade de maiores investigações sobre o tratamento do efluente de 

fertilizantes, em especial aos nitrogenados e, diante de uma perspectiva futura de 

implementação do processo Anammox em escala real, é importante avaliar as 

condições ideias de funcionamento do sistema para que este viabilize a remoção de 

DQO, amônio e nitrito de efluentes industriais. Nesse sentido, o presente estudo 

investigou a aplicação do processo anammox para a remoção de nitrogênio do 

efluente da indústria de fertilizantes no reator em batelada sequencial (RBS) com 

atividade anammox. 
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2 OBJETIVOS 

2.1  Objetivo Geral 

O objetivo dessa pesquisa foi avaliar, em escala laboratorial, o desempenho do 

processo anammox, por meio de reator em batelada sequencial, aplicado ao efluente 

de uma indústria de fertilizantes, testando diferentes diluições e cargas de N aplicada.  

2.2 Objetivos Específicos 

Foram estabelecidos os seguintes objetivos específicos, para alcançar o objetivo geral 

do estudo. 

 Avaliar o desempenho do reator anammox na remoção de nitrogênio amoniacal 

quando submetido a diferentes diluições de efluente industrial e de efluente 

anaeróbio doméstico; 

 Avaliar o desempenho do reator anammox na remoção de DQO quando 

submetido a diferentes diluições de efluente industrial e de efluente anaeróbio 

doméstico; 

 Identificar as mudanças na comunidade microbiana do reator ao longo das 

diferentes condições operacionais testadas.  
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3 REVISÃO DA LITERATURA 

3.1  Fertilizantes 

Sob a perspectiva da produtividade agrícola, a adição de fertilizantes tem papel 

importante como reguladora do suprimento de nutrientes herdados naturalmente nos 

solos. Solos que possuem alta fertilidade natural podem alcançar produtividades 

significativas mesmo sem a aplicação de fertilizantes, mas podem alcançar 

produtividades ainda mais substanciais com o fornecimento adicional aos nutrientes 

limitantes. Nesse sentido, a utilização de fertilizantes, além de suprir o requerimento 

natural do solo; satisfazendo as culturas com alto potencial de produtividade; também 

compensa a remoção de nutrientes pelas plantas ou aqueles perdidos pelos 

mecanismos de lixiviação e volatilização e ainda, aumenta o nível e mantém a 

fertilidade do solo (REEZT, 2017). 

Conforme a Lei nº 6.894, de 16 de dezembro de 1980, os fertilizantes são definidos 

como “substância mineral ou orgânica, natural ou sintética, fornecedora de um ou mais 

nutrientes vegetais”. Estes referem-se aos elementos essenciais ou benéficos para o 

crescimento e produção das plantas, destacando-se os macronutrientes primários; 

nitrogênio (N), fósforo (P), potássio (K), os macronutrientes secundários; cálcio (Ca), 

magnésio (Mg), enxofre (S); e micronutrientes; boro (B), cloro (Cl), cobre (Cu), ferro 

(Fe), manganês (Mn), molibdênio (Mo), zinco (Zn), cobalto (Co) e silício (Si). 

Nesse contexto, a legislação vigente traz as seguintes classificações para os 

fertilizantes: 

a) fertilizante mineral: produto de natureza fundamentalmente mineral, natural 
ou sintético, obtido por processo físico, químico ou físico-químico, fornecedor 
de um ou mais nutrientes de plantas;  

b) fertilizante orgânico: produto de natureza fundamentalmente orgânica, 
obtido por processo físico, químico, físico-químico ou bioquímico, natural ou 
controlado, a partir de matérias-primas de origem industrial, urbana ou rural, 
vegetal ou animal, enriquecido ou não de nutrientes minerais; 

 c) fertilizante mononutriente: produto que contém um só dos macronutrientes 
primários; 

d) fertilizante binário: produto que contém dois macronutrientes primários; 
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e) fertilizante ternário: produto que contém os três macronutrientes primários; 
f) fertilizante com outros macronutrientes: produto que contém os 
macronutrientes secundários, isoladamente ou em misturas destes, ou ainda 
com outros nutrientes; 

 g) fertilizante com micronutrientes: produto que contém micronutrientes, 
isoladamente ou em misturas destes, ou com outros nutrientes;  

h) fertilizante mineral simples: produto formado, fundamentalmente, por um 
composto químico, contendo um ou mais nutrientes de plantas; 

 i) fertilizante mineral misto - produto resultante da mistura física de dois ou 
mais fertilizantes minerais; (Redação dada pelo Decreto nº 8.384, de 2014)  

j) fertilizante mineral complexo: produto formado de dois ou mais compostos 
químicos, resultante da reação química de seus componentes, contendo dois 
ou mais nutrientes; 

 l) fertilizante orgânico simples: produto natural de origem vegetal ou animal, 
contendo um ou mais nutrientes de plantas;  

m) fertilizante orgânico misto: produto de natureza orgânica, resultante da 
mistura de dois ou mais fertilizantes orgânicos simples, contendo um ou mais 
nutrientes de plantas;  

n) fertilizante orgânico composto: produto obtido por processo físico, químico, 
físico-químico ou bioquímico, natural ou controlado, a partir de matéria-prima 
de origem industrial, urbana ou rural, animal ou vegetal, isoladas ou 
misturadas, podendo ser enriquecido de nutrientes minerais, princípio ativo 
ou agente capaz de melhorar suas características físicas, químicas ou 
biológicas; e  

o) fertilizante organomineral: produto resultante da mistura física ou 

combinação de fertilizantes minerais e orgânicos (BRASIL, 2004). 

3.2 Contexto global de fertilizantes  

Como elucidado no Plano Nacional de Fertilizantes 2050 (2022), a produção de 

insumo agrícola cresce em escala global de acordo com a crescente necessidade de 

expansão das áreas de plantio no mundo. De acordo com a International Fertilizer 

Association (2020), o mercado global de fertilizantes NPK demandou por 190, 186,8 

e 189,8 milhões de toneladas  nos anos de 2018, 2019 e 2020, respectivamente. Em 

2020, o nitrogênio foi produzido principalmente na China, na Rússia e nos Estados 

Unidos, já os fosfatados foram China, Estados Unidos e Marrocos e os potássicos 

foram no Canadá, Rússica e Bielorrúsia (GLOBALFERT, 2021). 
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A  pandemia de Covid-19 e às imposições de sanções econômicas à Bielorrúsia (um 

dos principais fornecedores  de fertilizantes potássicos para o Brasil) demonstraram o 

risco de se depender fortemente da importação de produtos essenciais para a 

sustentação da agricultura. Contudo, acredita-se que inovações tecnológicas da 

indústria darão impulso ao mercado, diminuindo a demanda pelos compostos de NPK, 

como a Amônia verde, fertilizantes com incorporação de matriz orgânica, insumos de 

origem biológica e agrominerais (BRASIL, 2021). 

3.3 Contexto nacional fertilizantes  

O Brasil é responsável por aproximadamente 8% do consumo global de fertilizantes, 

ocupando a quarta posição, atrás da China, Índia e dos Estados Unidos. O principal 

nutriente aplicado no Brasil é o potássio, com 38%, seguido por fósforo, com 33%, e 

nitrogênio, com 29% do consumo total de fertilizantes (BRASIL, 2021). 

No que tange a produção, o Brasil possui grandes reservas de matérias-primas, como 

rochas fosfáticas e potássicas, gás natural e micronutrientes, todavia, a produção 

nacional tem sido insuficiente para suprir a demanda interna, aumentando as taxas de 

importação do insumo e a vulnerabilidade do país frente às dos preços no mercado 

mundial. Corroborando com as assertivas, em 2020 foram produzidas 224.000 

toneladas de fertilizantes básicos nitrogenados no Brasil (em termos de nitrogênio 

contido) e no mesmo ano o consumo foi de cerca de 40,5 milhões de toneladas de 

fertilizantes NPK e aproximadamente 5,3 milhões de toneladas correspondem ao 

nitrogênio contido (BRASIL, 2021). 

A produção nacional de concentrado fosfático, em 2019, foi de 5,3 milhões de t com 

teor médio do concentrado de 33 a 35% P2O5 e a produção de ácido fosfórico tem sido 

de cerca de 1,1 milhões de t/ano de P2O5 contido e de fertilizantes fosfatados entre 

1,7 e 2,0 milhões de t/ano de P2O5 contido, nos últimos 5 anos. Já a produção de ácido 

sulfúrico nacional para a indústria de fertilizantes em 2019 foi da ordem de 3,3 milhões 

de t (BRASIL, 2021). 

Sobre o potássio, em 2020 a dependência dos fornecedores externos atingiu 96,4%, 

sendo necessário importar 6,80 milhões de t de KCl, enquanto a produção foi de 250 

mil t de KCl. Desta produção, 89 mil t foram exportadas, enquanto o consumo aparente 
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fechou em 6,8 milhões de t de K2O. Para 2022, previu-se a produção de 0,3 milhão 

de t e, para 2035, de 8,7 milhões de t de K2O contido (BRASIL, 2021). 

3.4 Produção de fertilizantes  

A indústria de fertilizantes é composta por fábricas de multiprodutos, dos quais 

aqueles à base de fosfato ou à base de amônia são normalmente produzidos em 

plantas diferentes. A fabricação de fertilizantes fosfatados compreende a produção de 

ácido sulfúrico; derivado do enxofre elementar, e ácido fosfórico; derivado da rocha 

fosfática. Os principais produtos incluem o ácido fosfórico, o superfosfato normal, o 

superfosfato triplo e o fosfato de amônio. A amônia é produzida utilizando o nitrogênio 

atmosférico e hidrogênio derivado do gás natural ou ainda, bioprodutos da refinaria do 

petróleo (UNITED STATES ENVIRONMENTAL PROTECTION AGENCY, 2021). 

Como apresentado na Figura 3.1, a cadeia de fertilizantes é complexa e depende das 

interações com diferentes setores produtivos, como a indústria química, de mineração, 

de energias e outras. 

Figura 3.1 - Cadeia produtiva de fertilizantes 

 

Fonte: Brasil (2010); Brasil (2021) 
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3.5 Efluente industrial de fertilizantes no meio ambiente  

A rápida urbanização e industrialização estão se tornando a nova base para o 

crescimento econômico nacional,  ao mesmo tempo que configuram uma fonte 

emergente de poluição da água e uma ameaça decisiva para perturbar o ecossistema 

e a homeostase do meio ambiente (GAUR et al., 2020; SARAVANAKUMAR et al., 

2022). Nessa seara, o desenvolvimento industrial é considerado a espinha dorsal da 

economia global e tem-se verificado que as indústrias são contribuintes importantes 

para a geração excessiva de águas residuárias em diferentes processos produtivos 

(SINGH; SINGH; KUMAR, 2023). 

Á água residuária de efluentes industriais atua como fonte de distintos compostos 

químicos como cloreto, cromato, fosfato, metais pesados. Notavelmente, alguns 

efluentes são perigosos, tóxicos; devido à suas propriedades físico-químicas; não 

biodegradáveis ou persistentes (SARAVANAKUMAR et al., 2022; YADAV et al., 

2019). Assim, a distribuição e o lançamento inadequado destes efluentes no 

ecossistema podem afetar a flora, a fauna e colocar em risco a segurança da súde 

pública, sendo os efeitos de toxicidade continuamente apresentados por distintos 

autores (GUO et al., 2021; OKEREAFOR et al., 2020; POHL et al., 2018; ROY et al., 

2015). 

No que tange as espécies aquáticas, lançamentos de efluentes industriais mostram 

alterações na histologia do oócito, indução de doenças ovarianas e inflamação no 

sistema reprodutivo, aumento da atividade estrogênica e estresse oxidativo, causando 

interrupçãp na regulação hormonal endócrina e aumenta da regulação da produção 

de antioxidantes (SARAVANAKUMAR et al., 2022;  YOO; HUR; JUNG, 2019). 

Vinoth et al. (2021) contribuem para as discussões ao mencionarem que os solos 

também podem ser contaminados com efluentes industriais, conferindo uma variação 

na composição do solo, redução da resistência ao cisalhamento e a permeabilidade; 

envolvendo a construção de edificações menos robustas; e a possibilidade de 

contaminação do lençol freático devido à lixiviação de metais pesados e perigosos. 

Cada lançamento tende a causar algum efeito deletério no ambiente, variando de 

acordo com os constituintes do efluente e do processo industrial empregado. Nesse 
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sentido, os efluentes industriais podem ser categorizados dependendo do tipo de 

indústria de transformação, sendo a primeira categoria a de resíduos inorgânicos 

(indústria química), a segunda referente aos resíduos de processos orgânicos (têxtil, 

processamento de alimentos, laticínios, cervejarias e indústrias químicas) e por fim a 

de resíduos químicos (inseticidas, corantes, ácidos, bases, fabricação de matérias-

primas em indústria e os fertilizantes) (SARAVANAKUMAR et al., 2022). 

Versando sobre a categoria dos resíduos químicos, em especial os fertilizantes,  a 

Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (2021) destacou como fluxos de 

resíduos da cadeia produtiva de fertilizantes o condensado do processo, a purga da 

torre de resfriamento, a água de lavagem de cristal (em plantas de fertilizantes 

formulados), a purga do compressor (plantas de amônia), derramamentos e 

vazamentos, lixiviação por precipitação e o efluente da estação de tratamento. 

Efluentes da indústria de fertilizantes químicos contém compostos orgânicos, alcoóis, 

nitrogênio amoniacal, nitrato, fluoreto (AFFONSO et al., 2020), fósforo, metais 

pesados como cádmio e sólidos suspensos e dissolvidos (BHANDARI; 

SOROKHAIBAM; RANADE, 2016; WARMADEWANTHI, IKLAS, DAMAYANTI, 2023). 

Ainda, as águas residuárias geradas pela indústria de fertilizantes possuem alta carga 

orgânica não facilmente biodegradável, medida indiretamente em termos de demanda 

química de oxígênio (DQO) e podem inibir o crescimento de micro-organismos 

aquáticos (SINGH, SRIVASTAVA, MANDAL, 2015). 

Younas et al. (2017) corroboram com as assertivas anteriores,  ao mencionarem que 

as unidades industriais de fertilizantes são o sustentáculo da agricultura, mas estão 

entre as maiores contribuintes da poluição ambiental por meio da emissão de resíduos 

gasosos, líquido e sólidos. E mais, junto à indústria farmacêutica, curtimento e tintura,  

estão continuamente lançando efluentes contendo ânions tóxicos, compostos 

orgânicos e inorgânicos, gases dissolvidos, pesticidas e metais pesados. 

Verifica-se, portanto, que a água é fortemente estressada e poluída por uma variedade 

de efluentes industriais, precisa ser tratada e protegida por modelos sustentáveis de 

tratamento de tais efluentes. (SARAVANAKUMAR et al., 2022). 
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Acerca dos compostos nitrogenados, lançamentos de águas residuárias ricas neste 

nutriente, nas suas formas orgânicas e inorgânicas, podem causar eutrofização 

severa e desoxigenação do corpo d’água receptor, como lagos, rios, estuários e águas 

costeiras (ARORA et al. 2021; WIJAYU e SOEDJONO, 2018). O  nitrogênio, nos 

processos bioquímicos de conversão de nitrogênio amoniacal a nitrito e deste a 

nitrato, implica em consumo de oxigênio dissolvido dos corpos hídricos, podendo 

afetar a vida aquática e, na forma de amônia livre é diretamente tóxico aos peixes 

(VON SPERLING, 2014).  

Adicionalmente, significativas de íon amônio resultam em redução do oxigênio 

dissolvido necessário à nitrificação e, em águas com pH elevado, ocorre a conversão 

no gás amônia, nocivo a algumas espécies de peixes mesmo em concentrações da 

ordem de 0,5 mg/L (LIBÂNIO, 2018). 

Em vista disso, para evitar o lançamento e o despejo de efluentes industriais no 

ecossistema de forma desregulada, estes devem ser tratados, obedecendo às 

condições, padrões e exigências dispostos na legislação ambiental. A nível nacional, 

as indústrias devem atender às diretrizes Resolução CONAMA Nº 430 de 13 de maio 

de 2011, que dispõe sobre as condições e padrões de lançamento de efluentes em 

corpos de água receptores. A legislação em questão estabelece o lançamento de 

efluentes em corpos hídricos com no máximo 20 mg/L de nitrogênio amoniacal total. 

3.6 Tratamento de efluente da indústria de fertilizantes 

Diferentes estudos tem apresentado metodologias de tratamento de efluentes para a 

indústria de fertilizantes, visando soluções sustentáveis e técnicas para a redução do 

potencial  impacto negativo dos resíduos no meio ambiente. Podem ser mencionados 

os processos oxidativos avançados (POA), métodos físico-químicos, as tecnologias 

por membranas (nanofiltração-NF, osmose reversa-OR, microfiltração-MF, 

ultrafiltração -UF), métodos biológicos, dentre outros (KAMALI et al., 2019).  

Singh, Srivastava e Mandal (2015) utilizaram  POA por meio do método de 

peroxidação catalítica para o tratamento de um efluente da indústria de fertilizantes 

que continha compostos por nitrogênio e fósforo tóxicos dificilmente degradados por 

métodos de tratamento fisico-químicos e biológiocs convencionais. Houve eficiência 
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de remoção de DQO de 83% na condição ótima do catalisador e o método analítico 

utilizado (Fourier transform infrared” – FTIR) para análise do efluente confirnou a 

oxidação dos compostos presentes no fertilizante. 

Saravanakumar et al. (2022)  enfatizam a abordagem de filtração por membrana 

baseada na estrutura orgânica metálica (Metal Organic Framework – MOF) para 

remediação de efluentes industriais, incluindo os fertilizantes, em comparação com o 

processo de remediação tradicional. De acordo com os autores, os filtros híbridos 

baseados em MOF fornecem maior capacidade de reutilização, melhor adsorção e 

taxas de remoção superiores, por meio da nanotecnologia, enquanto o processo de 

remediação tradicional oferece taxas de filtração e estabilidade mais baixas. Outros 

autores como Ramanayaka et al. (2019) reforçam os benefícios da técnica de filtração 

de membranas, ao explicitar que membranas híbridas MOF peneiram impurezas, por 

meio de mecanismos como adsorção (complexação, ligação de hidrogênio, interação 

eletrostática).  

Millán-Becerro et al. (2022) utilizaram um tratamento químico e confirmaram a 

eficiência da tecnologia de subtratros alcalinos dispersos (DAS) no tratamento passivo 

de livixiados ácidos gerados em pilhas de resíduos de fosfogesso da indústria de 

fertilizantes.  

3.7 Tratamento de efluente de fertilizantes nitrogenados 

Entre os fertilizantes do grupo NPK (Nitrogênio, Fósforo e Potássio), os nitrogenados 

são os mais consumidos mundialmente (INTERNATIONAL FERTILIZER 

ASSOCIATION, 2020). Em consonância, a Organização das Nações Unidas para 

Alimentação e a Agricultura, conhecidamente como FAO, em seu relatório de 2019 

apresenta as tendências mundiais de fertilizantes, em um panorama de 2016 a 2022 

que coloca à frente a demanda por fertilizantes nitrogenados no mundo, em milhares 

de toneladas. 
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Todos os fertilizantes nitrogenados começam essencialmente com a amônia anidra 

(NH3), produzida do ar e gás natural pelo processo de Haber-Bosh, por meio da reação 

química [3H2+N2 2NH3], sob condições de alta temperatura e pressão. Além da 

utilização direta da amônia nidrida, a amônia pode servir de matéria prima na produção 

de uréia, nitrato de amônio e inclusive na produção de fertilizantes fosfatados, como 

fosfato de monoamônio (MAP) e fosfato de diamônio (DAP) (REETZ, 2017).  

Ainda, Reetz (2017) destaca como fertilizantes nitrogenados mais comuns: amônia 

anidra, aquamônia (20% a 24% de N), sulfato de amônio [(NH4)2SO4)], ureia (46% de 

N), nitrofosfato (concentrações variadas), nitrato de amônio (NH4NO3), nitrato de 

amônio-uréia (UAN – 28% de N) e cianamida cálcica (18% de N).  

Nesse contexto, o nitrogênio amoniacal está presente em vários tipos de efluentes, 

como explicitado por Santos et al. (2019), e diversos são os mecanismos de 

tratamento de efluentes sejam estes domésticos, efluentes de suinocultura, sistemas 

de aquacultura, refinaria de petróleo, ou ainda, na produção de fertilizantes.  

Santos et al. (2019) investigaram a influência de alguns parâmetros na eletrooxidação 

(processo eletrolítico) do Nitrogênio Amoniacal Total (TAN), utilizando um efluente 

real; coletado das instalações de armazenamento e manuseio de fertilizantes, no porto 

de Tubarão, no Espírito Santo – Brasil; e um reator eletrolítico em batelada indivisível 

com recirculação de eletrodos de Ti/RuO2. O porto recebe diferentes produtos como 

MAP, DAP, Uréia, Cloreto de Potássio e esse tipo de efluente costuma ter altas 

concentrações de nitrogênio amoniacal,  devendo ser processado para atingir o limite 

permitido para lançamento. O TAN diminuiu com o aumento do tempo de eletrólise 

para todas as densidades de corrente e concentrações de cloreto investigadas. A 

concentração dos íons nitrato aumentou após a degradação completa do TAN, e 

portanto, a eletrólise deve ser interrompida após 90% da degradação do TAN. Assim, 

é possível tratar um efluente real contendo alta concentração de TAN e íons cloreto 

em solução, pela técnica de eletrólise, sem tratamento prévio e ainda evitar a 

formação de nitrato. 

As técnicas de membranas de destilação a vácuo (VMD) e osmose reversa (OR) foram 

testadas por Tagliabue et al. (2021), em escala laboratorial, com efluente de uma 

indústria de fertilizantes da Itália. O tratamento por VMD foi avaliado e constatou-se 
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que técnica pode ser aplicada com sucesso e todas as membranas testadas 

forneceram destilados de alta qualidade com um nível de contaminante inferior aos 

limites italianos, contudo, com um pH ácido, que pode ser ajustado por neutralização. 

A OR também apresentou boas retenções, na faixa de 97% para sulfato, fosfato e 

nitrogênio amoniacal e menores retenções (83-87%) para demais parâmetros. Uma 

comparação entre as estratégias indicarou que a MD é mais vantajosa por permitir 

fluxos mais altos, melhores retenções e possuir menor tendência de incrustação. 

Bioprocessos para tratamento de efluentes com alta concentração de nitrogênio tem 

sido desenvolvidos e usados industrialmente. Dois reatores em batelada sequencial 

(RBS), por meio de um processo biológico Anóxico-Aeróbio foram testados para o 

tratamento do efluente de uma indústria de fertilizante fosfatado e de uma indústria de 

laticínios, sendo observadas remoções significativas (90%) de carbono orgânico 

dissolvido (COD) em ambos os efluentes. Desnitrificação quase completa (90% em 

ambos os reatores) foi observada junto com a remoção de fosfato (JENA et al., 2020). 

Pham e Bui (2020) investigaram a capacidade da microalga verde, Scenedesmus sp. 

de remover nitrogênio e fósforo, bem como demanda química de oxigênio (DQO) e 

demanda biológica de oxigênio (DBO5) para o tratamento do efluente de uma planta 

de fertilizantes no Vietnã, a Phu My Fertilizer Wastewater Plant. Diferentes 

concentrações de microalgas de 10 mg/L a 60 mg/L foram usadas para avaliar a taxa 

de crescimento, a produção de biomassa e a habilidade de remoção. A alga cresceu 

bem no efluente, com taxa de crescimento de 0,3 a 0,38/dia e produziu até 70,2 mg/L 

de biomassa. A espécie de alga foi capaz de remover nitrogênio amoniacal (93%),  

nitrato (84%), fosfato (97%), fósforo total (96%) e DBO5  (84%). A formação de 

biofloculação melhorou a remoção de nutrientes, DQO e DBO5  do efluente e os 

resultados indicaram que  a autofloculação de microalgas pode ser usada como uma 

abordagem mais prática para o tratamento de efluentes, usando microalgas para 

eliminar a eutrofização. 

Jorquera et al. (2014) avaliaram o uso da tecnologia Anammox (processo de oxidação 

anaeróbia de amônio) combinado com processos físico-químicos, por meio de 

balanços de massa, energia e exergia para tratamento do efluente de fertilizante 

nitrogenado de uma indústria localizada em Camaçari, na Bahia-Brasil. A indústria 
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produz um efluente condensado do processo e um efluente da estação de CO2 , que 

são tratados na torre de air stripping, configurando-se como o sistema atual.  

A caracterização físico-química dos fluxos de entrada e saída da torre de air stripping 

foram realizidas laboratorialmente, determinando pH, vazão, temperatura, 

concentração de nitrogênio amoniacal (mg/L) e metanol (mg/L). Duas potenciais 

soluções foram avaliadas das quais uma propunha a segregação dos fluxos, usando 

o Sistema Anammox e a Osmose Reversa para tratar o efluente da estação de CO2 e 

a torre para tratar o condensado e a outra eliminava o uso da torre, previnindo 

emissões atmosféricas e minimizando a geração de efluentes nitrogenados reativos, 

propondo o tratamento dos dois efluentes por uma bomba de calor química acoplada 

ao processo Anammox, seguida de osmose reversa e subsequente geração de vapor. 

A última proposta apresentou os melhores resultados e evitou emissões atmosféricas 

de nitrogênio amoniacal e metanol, por meio da utilização do processo biotecnológico 

(Anammox), além da recuperação do condensado perdido como efluente, para que 

possa ser reincorporado na produção da rede de vapor, aumentando a eficiência 

energética e o desempenho ambiental do processo.  

O ciclo do Nitrogênio assim como o uso do processo Anammox para tratamento de 

efluentes, em especial, ao efluente da indústria de fertilizantes serão abordados no 

tópico seguinte. 

3.8  Ciclo do Nitrogênio  

O nitrogênio é um elemento químico essencial à vida, por participar da constituição de 

moléculas orgânicas imprescindíveis à sobrevivência de organismos, de vários 

compostos biológicos, proteínas, ácidos nucléicos e da constituição celular de micro-

organismos sendo considerado um dos elementos mais complexos e biologicamente 

cruciais, capaz de controlar a composição de espécies marinhas, terrestres e 

ecossistemas de água doce (VON SPERLING, 2014; MADIGAN et al. 2016; VIEIRA, 

2017; ARYAL et al. 2022).  

O volume de nitrogênio disponível é encontrado na natureza em sua maior parte na 

forma de amônia (NH3), nitrato (NO3
–) ou em gás nitrogênio (N2), formas estas 

inorgânicas. Na atmosfera, o nitrogênio é mais abundante como gás nitrogênio 
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molecular (N2), respondendo a aproximadamente 78% do gás na atmosfera, todavia, 

esta forma de nitrogênio é inacessível para muitos organismos, utilizado como uma 

fonte de nitrogênio por procariotos fixadores de nitrogênio (MADIGAN et al. 2016; 

ARYAL et al. 2022). 

Os compostos nitrogenados da natureza foram classificados como N-não reativo e N-

reativo (Nr). O não reativo é o gás nitrogênio (N2); quimicamente inerte, com uso direto 

apenas para algumas espécies de bactérias fixadoras de nitrogênio; e o Nr é toda 

forma biológica, fotoquímica e radioativamente ativa de compostos de N presentes na 

atmosfera e biosfera, incluindo as formas oxidadas inorgânicas como óxido nitroso 

(N2O), nitrato (NO3
-), nitrito (NO2

-) e os compostos orgânicos como ácidos nucléicos, 

proteínas, ureia e amina (VIEIRA, 2017). Como elucidado por Aryal et al. (2022), 

diferentes processos biogeoquímicos ocorrem na atmosfera e no solo, 

desencadeando a formação de estados de oxidação e formas químicas de nitrogênio, 

tornando-o mais acessível a outros organismos. A Tabela 3.1 apresenta os diferentes 

estados de oxidação do nitrogênio. 

Tabela 3.1 – Estados de oxidação do nitrogênio 

Composto/Íon Fórmula do íon Estado de Oxidação 

Íon nitrato NO3
- +5 

Dióxido de nitrogênio NO2 (g) +4 
Íon Nitrito NO2

- +3 
Óxido nítrico NO(g) +2 
Óxido nitroso N2O (g) +1 

Gás dinitrogênio N2 0 
Hidroxilamina NH2OH (aq) -1 

Hidrazina N2H4 (aq) -2 
Íon Amônio NH4

+ -3 

Adaptado de Stein & Klotz (2016) e Carvalho (2019) 

Em meio aquático o nitrogênio pode ser encontrado na forma de nitrogênio molecular 

(N2), nitrogênio orgânico (dissolvido ou em suspensão), amônia (livre NH3 ou ionizada 

NH4
+), nitrito (NO2-) e nitrato (NO3

-) e, portanto, pode ser encontrado de várias formas 

e em diferentes estados de oxidação, variando de -3 a +5 (VON SPERLING, 2014). 

O autor também menciona que a distribuição do nitrogênio no esgoto bruto doméstico 

pode ser representada em termos de Nitrogênio Total (NT) e Nitrogênio Total Kjeldahl 

(NTK). As formas predominantes no esgoto são o nitrogênio orgânico (grupo amina) 

e nitrogênio amoniacal. Sabe-se que a amônia tem sua principal origem na ureia, que 

é rapidamente hidrolisada e pouco encontrada no esgoto bruto. Juntas, as duas 
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espécies constituem o NTK, com sua origem primordialmente fisiológica. O NTK pode 

ser dividido em fração solúvel (majoritariamente representado por NH4
+) e uma fração 

particulada (vinculada aos sólidos em suspensão orgânicos). Já a fração NOX 

(nitrito+nitrato) é desprezível em esgotos domésticos. As Equações (3.1) e (3.2) 

apresentam esquematicamente as formas de nitrogênio encontradas nos esgotos 

afluentes a uma estação de tratamento. 

NTK =  amônia +  N − orgânico NTK =  (forma predominante nos esgotos domésticos) 
(3.1) 

 

NT =  NTK + N𝑂−
2 +  N𝑂−

3 (𝑛𝑖𝑡𝑟𝑜𝑔ê𝑛𝑖𝑜 𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙) 
(3.2) 

 

Ainda sobre as formas de nitrogênio, a poluição das águas e os efeitos deletérios à 

saúde, sabe-se que o nitrogênio na forma de amônia livre é diretamente tóxico aos 

peixes e na forma de nitrato está associado a doenças como a metahemoglobinemia 

(Síndrome do bebê azul) (VON SPERLING, 2014). Esta forma do nitrogênio oxida a 

hemoglobina do sangue a metahemoglobina, levando à anoxia. Outro possível efeito 

à saúde refere-se às nitrosamidas e nitrosaminas carcinogênicas formadas no 

estômago pela reação do nitrito com os aminoácidos presentes na dieta alimentar 

(LIBÂNIO, 2018). 

Como explicitado em Von Sperling (2014), a forma predominante de nitrogênio em um 

curso d’água pode fornecer indicações sobre o estágio de poluição. Sendo esta 

recente, predominam-se as formas amônia ou nitrogênio orgânico e, se antiga, 

basicamente observa-se nitrato, uma vez que o nitrito é quase que instantaneamente 

oxidado a nitrato.  

É oportuno salientar que as características físicas e químicas dos corpos d’água 

tendem a definir o equilíbrio entre as espécies de nitrogênio amoniacal (FERNANDES, 

2017). A amônia existe em solução na forma de íon (NH4
+) e na forma não ionizada 

(NH3) e a temperatura e o pH elevados favorecem a produção de amônia livre (na 

temperatura de 25ºC, a proporção da amônia livre com relação a amônia total é 

aproximadamente o dobro em relação à temperatura de 15 ºC. Com o pH maior que 

11, praticamente toda a amônia encontra-se na forma de NH3.Com o pH igual a 9,5, 
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aproximadamente 50% estão na forma de NH3 e 50% na forma de NH4
+ e com o pH 

menor que 8, predomina a forma de NH4
+ (VON SPERLING, 2014). 

No tocante ao ciclo do nitrogênio, os processos-chave que convertem N2 não-reativo 

a N2 reativo são a fixação, a amonificação, a nitrificação, a desnitrificação e o processo 

anammox (ARYAL et al. 2022; MADIGAN et al. 2016). A Figura 3.2 apresenta 

esquematicamente o ciclo do nitrogênio, sendo: 1-fixação; 2-amonificação; 3a e 3b-

nitrificação; 4-nitratação; 5a,5b,5c- assimilação do nitrato; 6a e 6b- desassimilação do 

nitrato; 7a,7b,7c e 7d- desnitrificação e 8a,8b,8c-anammox. 

Figura 3.2 - Processos-chave do ciclo do Nitrogênio 

 
Fonte: Carvalho (2019) 

3.8.1 Fixação Biológica do Nitrogênio 

Como representado acima, a fixação de nitrogênio é um processo de redução do 

nitrogênio gasoso (N2) ao íon amônio (NH4
+) para incorporação em moléculas 

biológicas, em que a amônia produzida é assimilada na forma orgânica em 

aminoácidos e nucleotídeos. O processo é altamente consumidor de energia 

(anabólico), para promover a quebra da ligação tripla do nitrogênio. A principal enzima 

responsável pelo processo pertencente ao complexo nitrogenase, que catalisa a 

redução de nitrogênio gasoso a íon amônio biodisponível (Equação 3.3) em todos os 

processos conhecidos (ARYAL et al. 2022, FERNANDES; 2017, LEAL; 2015, 

MADIGAN et al. 2016). 
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Apenas certas espécies de Bactéria e Archae podem fixar nitrogênio, logo, algumas 

bactérias fixadoras de nitrogênio são de vida livre e realizam o processo de forma 

independente e outras são simbióticas e fixam o nitrogênio apenas na associação com 

certas plantas. Assim, as bactérias podem ser de vida livre aeróbias (Azotobacter, 

Cyanobacteria, Alcaligenes), vida livre anaeróbias (Clostridium,Purple bacteria, 

Methanosarcina) e bactérias simbióticas, que fixam nitrogênio em simbiose com 

plantas (Rhizobium, Bradyrhizobium, Frankia) (MADIGAN et al. 2016). 

0,5𝑁2 + 1,5𝐻2 + 𝐻+ → 𝑁𝐻4
+ (3.3) 

3.8.2 Nitrificação 

Corresponde a um processo biológico de oxidação de amônia (NH3) ou íon amônio 

(NH4
+) a nitrito (NO2

-), e ainda para nitrato (NO3
-). Em um sistema convencional, a 

conversão do nitrogênio ocorre em duas etapas e é realizada por micro-organismos 

distintos, ou ainda, dois grupos fisiológicos de organismos. Primeiramente, a amônia 

ou o íon amônio é oxidado a nitrito por um grupo chamado de oxidantes de amônio 

(i), processo reconhecido como nitritação. Esse grupo converte amônia a nitrito por 

meio de um produto intermediário, a hidroxilamina (NH2OH). Já os oxidantes de nitrito 

(ii) compreende os micro-organismos que produzem nitrato e que oxidam o nitrito a 

nitrato, dando nome ao processo de nitratação (MADIGAN et al. 2016; ARYAL et al. 

2022).  

Segundo Madigan et al. (2016), duas enzimas-chave participam do processo de 

nitrificação, a amônia monoxigenase, que oxida NH3 a hidroxilamina, e a nitrito 

oxidorredutase, que oxida nitrito a nitrato. A oxidação completa da amônia a nitrato 

(nitritação e nitratação), incluindo a síntese celular, foi proposta por Ahn (2006), 

conforme Equação (3.4). 

𝑁𝐻4
+ + 1,83𝑂2 + 1,98𝐻𝐶𝑂3

− → 0,021 𝐶5𝐻7𝑂2 𝑁 + 0,98𝑁𝑂3
− + 1,041𝐻2𝑂 + 1,88𝐻2𝐶𝑂3

− (3.4) 

Os micro-organismos nitrificantes são quimiolitróficos e crescem utilizando compostos 

inorgânicos nitrogenados reduzidos (NH3, NO2
-). Em geral, são aeróbios estritos, mas 

podem ser autotróficos ou crescerem mixotroficamente, pela assimilação de CO2 e 

carbono orgânico (MADIGAN et al. 2016). 
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Estes autores também afirmam que os oxidantes de amônia podem ser encontrados 

em duas classes de bactérias, sendo os principais gêneros Nitrossomonas, 

Nitrosospira e Nitrosopumilus, conhecidas como bactérias os de amônia (BOA), e em 

um filo de Archae, conhecidas como arqueas oxidadoras de amônia (AOA). Enquanto 

as bactérias desse grupo são encontradas em maior número em hábitats com maior 

abundância de amônia (lagos e córregos que recebem esgotos e águas residuárias), 

as arqueias oxidantes de amônia são mais comuns em hábitats com baixas 

concentrações de amônia, como em oceanos ou solos. 

Os oxidantes de nitrito são representados estritamente por bactérias, sendo 

encontrados em quatro classes, fazendo-se destaque aos gêneros Nitrospira e 

Nitrobacter, e em um filo. A Tabela 3.2 apresenta as classes e filos dos micro-

organismos oxidadores de amônia e de nitrito. 

Tabela 3.2 – Micro-organismos oxidadores de amônia e nitrito 

Microorganismos 
oxidantes de 

Amônia ou Nitrito 

 
Classe/Filo 

 
Gêneros 

Amônia Classe Betaproteobacteria Nitrosomonas, Nitrosospira, Nitrosolobus, 
Nitrosovibrio 

Amônia Classe Gamaproteobacteria Nitrosococcus 
Amônia Filo Thaumarchaeota Nitrosopumilus, Nitrosocaldus, 

Nitrosoarchaeum, Nitrososphaera 
Nitrito Classe Alphaproteobacteria Nitrobacter 
Nitrito Classe Betaproteobacteria Nitrotoga 
Nitrito Classe Gamaproteobacteria Nitrosococcus 
Nitrito Classe Deltaproteobacteria Nitrospira 
Nitrito Filo Nitrospirae Nitrospira 

Adaptado de Madigan et al. (2016) 

A suposição de longa data de um processo convencional de nitrificação em dois 

estágios e com divisão de trabalho por dois grupos de micro-organismos foi desafiada 

pela descoberta da nitrificação completa por um único microrganismo, processo 

conhecido como Comammox (Complete ammonia oxidation). Tal processo é 

denominado Comammox (Complete ammonia oxidation), sendo mediado por 

bactérias do gênero Nitrospira (Nitrospira inopinata), que possuem as enzimas 

necessárias para a oxidação do amônio diretamente a nitrato (VIEIRA, 2017; ARYAL 

et al., 2022).  

Desde a sua descoberta por Daim et al. (2015), Pinto et al. (2015) e Van Kessel et al. 

(2015), outros estudos detectaram bactérias comammox em sistemas ambientais, 
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incluindo biorreatores que tratam efluentes em escala plena e laboratorial, como 

Annavajhala et al. (2018) e Roots et al. (2019). Nesse sentido, Nitrospira Comammox 

já são amplamente detectadas em vários ambientes incluindo solos primitivos e 

agrícolas, hábitats de água doce, águas subterrâneas, sistemas de tratamento de 

água potável e estações de tratamento de águas residuárias (KITS et al., 2019). 

3.8.3 Redução assimilatória e dissimilatória do nitrato 

Quando um composto inorgânico, como nitrato (NO3
-), é reduzido para ser utilizado 

na biossíntese, ele é reconhecidamente assimilado, sendo o processo de redução 

denominado metabolismo assimilativo. O metabolismo assimilativo de nitrato é 

conceitual e fisiologicamente distinto da redução desses aceptores de elétrons no 

metabolismo energético da respiração anaeróbia. Nesse sentido, para distinguir estes 

dois tipos, a utilização dos compostos inorgânicos como aceptores de elétrons no 

metabolismo energético é chamada de dissimilativo (MADIGAN et al., 2016).  

A redução dissimilatória do nitrato, do inglês Nitrate-reducing process (DNRA) é um 

processo no qual o nitrato (NO3
-) é reduzido a nitrito (NO2

-) e a amônia (NH4
+), com 

geração de óxido nitroso (N2O), como um subproduto da redução do nitrito (KELSO et 

al., 1997; ARYAL et al. 2022). No metabolismo dissimilativo, uma grande quantidade 

de aceptores de elétrons é reduzida, sendo o produto reduzido excretado no meio 

(MADIGAN et al., 2016). 

A DNRA ocorre em condições limitantes de oxigênio e tem por finalidade gerar amônia 

ou eliminar o excesso de potencial redutor para assimilação e crescimento celular 

anaeróbio (YE & THOMAS, 2001). No que tange a bioquímica da redução 

dissimilativa, a primeira enzima envolvida é a nitrato redutase, posteriormente nitrito 

redutase, óxido nítrico redutase e óxido nitroso redutase, todas desreprimidas por 

condições anóxicas. Alguns organismos são capazes de realizar o processo 

dissimilativo, todavia, há a formação de produtos gasosos que exibem maior 

importância global: o N2O gerado pode ser convertido a NO e reagir com o ozônio nas 

camadas atmosféricas, formando nitrito que retorna como chuva ácida (MADIGAN et 

al., 2016).  
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Sobre a redução assimilatória do nitrato, está também envolve a redução do nitrato a 

íon amônio para biossíntese celular. Todavia, ocorre tanto em condições aeróbias 

quanto anaeróbias, segundo Kieling (2004), e não resulta em rendimento energético 

e o íon amônio produzido não é excretado para o meio extracelular. No metabolismo 

assimilativo, apenas uma quantidade suficiente de nitrato é reduzida, visando as 

necessidades da biossíntese e os produtos são eventualmente convertidos em 

material celular, na forma de macromoléculas (MADIGAN et al., 2016).  

3.8.4 Desnitrificação 

A desnitrificação refere-se a uma via respiratória executada por micro-organismos 

anaeróbios onde nitrato (NO3
-) e nitrito (NO2

-) são reduzidos a nitrogênio gasoso (N2) 

e devolvidos para a atmosfera. São observadas reduções intermediárias nesse 

processo, com a produção de NO (óxido nítrico) e N2O (óxido nitroso) (MADIGAN et 

al. 2016; Pan et al., 2019; ARYAL et al. 2022).  

Na desnitrificação completa o nitrato reduz-se a nitrito (1ª etapa do processo) por 

intermédio da enzima nitrato redutase e o nitrito é convertido a óxido nítrico (2ª etapa), 

com atuação da enzima nitrito redutase. Posteriormente, óxido nítrico é reduzido a 

óxido nitroso (3ª etapa) sendo catalisado pela enzima óxido nítrico redutase. Por fim, 

o óxido nitroso é reduzido a nitrogênio gasoso (4ª etapa), utilizando a óxido nitroso 

redutase. Destaca-se que a nitrato redutase é uma enzima integral de membrana, cuja 

síntese é inibida pelo oxigênio molecular, assim como ocorre com as enzimas 

subsequentes. Ness sentido, além das condições anóxicas, é necessário a presença 

do nitrato para que as enzimas sejam plenamente expressas (RICHARDSON & 

WATMOUGH, 1999; MADIGAN et al. 2016). Richardson & Watnought (1999), Aryal et 

al. (2022) apresentaram as reações envolvidas no processo de desnitrificação 

conforme Equações (3.5), (3.6), (3.7) e (3.8): 

𝑁03
− + 2𝐻+ + 𝑒− → 𝑁02

− + 𝐻2𝑂 (3.5) 

𝑁𝑂2
− + 2𝐻+ + 𝑒− → 𝑁𝑂 + 𝐻2𝑂 (3.6) 

2𝑁𝑂 + 2𝐻+ + 𝑒− → 𝑁2𝑂 + 𝐻2𝑂  (3.7) 
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𝑁2𝑂 + 2𝐻+ + 𝑒− →  𝑁2 + 𝐻2𝑂  (3.8) 

Segundo Madigan et al. (2016), os micro-organismos capazes de realizar a 

desnitrificação são metabolicamente (em termos de mecanismos alternativos de 

geração de energia) e filogeneticamente diversos e podem ser encontrados em dois 

filos de arqueias e seis filos bacterianos, incluindo cinco classes de Proteobactera. 

Grupos como os das Pseudomonas, Alcaligenes, Paracoccus e Thiobacilus também 

fazem parte dos micro-organismos desnitrificantes (AHN, 2006). Aryal et al. (2022) 

fizeram alusão a estudos que indicam que mais de 60 gêneros de micro-organismos 

desnitrificantes já foram identificados, variando de bactérias e arqueobactérias a 

fundos e foraminíferos (GROFFMAN, 2012; THANDRUP, 2012).  

A desnitrificação é geralmente realizada por um processo de bioconversão 

heterotrófica sob condições anóxicas, por bactérias anaeróbias facultativas, na qual 

os compostos nitrogenados oxidados, como nitrito e nitrato, são reduzidos a 

dinitrogênio gasoso por micro-organismos heterotróficos. Estes micro-organismos 

usam nitrito e/ou o nitrato como aceptores de elétrons, em vez de oxigênio, e usam 

compostos orgânicos como fonte de energia e carbono, como metanol, acetato, 

etanol, glicose e outros. A desnitrificação completa, utilizando o metanol como fonte 

orgânica, pode ser descrita na Equação (3.9) (AHN, 2006). 

𝑁𝑂3
− + 1,08𝐶𝐻3𝑂𝐻 + 0,24𝐻2𝐶𝑂3   → 0,056 𝐶5𝐻7𝑂2 𝑁 + 0,47𝑁2 + 1,68𝐻2𝑂 + 𝐻𝐶𝑂3

− (3.9) 

Todavia, muitos organismos não possuem um conjunto completo de enzimas para a 

desnitrificação, que libera óxido nítrico e nitroso (compostos nitrogenados gasosos) 

com a formação do nitrito. Em espécies de bactérias como Paracoccus denitrificans e 

Pseudomonas stutzeri, observa-se a desnitrificação completa, na qual óxidos de 

nitrogênio são formados a partir do nitrito pelas enzimas nitrato redutase, óxido nítrico 

redutase e óxido nitroso redutase. Outros organismos, como Escheria coli reduzem 

nitrato apenas a nitrito (MADIGAN et al. 2016). 

3.8.5 Oxidação Anaeróbia do íon Amônio – Anammox 

A oxidação aeróbia do íon amônio por bactérias oxidadoras de amônia (BOA) foi 

descoberta antes do século 19 e acreditava-se tradicionalmente que o íon amônio 



37 
 

 

(NH4
+) era oxidado apenas sob condições aeróbias NH4

+. A descoberta do processo 

anammox, no início da década de 90, levou à constatação de que existia outro 

caminho, que não o convencional (nitrificação-desnitrificação) para a conversão de 

amônia a gás nitrogênio, por meio anaeróbio. 

Existem poucos registros e comprovações datadas de antes de 1990 que sugeriram 

a oxidação da amônia por meio de condições anaeróbias. Hamm & Thompson (1941) 

foram os primeiros cientistas a preverem nos oceanos a oxidação anaeróbia da 

amônia, em 1941, no pacífico nordeste e Richards (1964) propôs a oxidação da 

amônia com nitrato em cond vgições anóxicas. Contudo, tais estudos receberam 

pouca atenção, frente a inexistência de comprovação da bactéria anammox. 

O austríaco Broda, em 1977, realizou cálculos termodinâmicos e previu que a 

existência de organismos que poderiam oxidar a amônia para gás nitrogênio usando 

nitrato ou nitrito como aceptor de elétrons sob condições anaeróbias. A reação seria 

possível do ponto de vista energético, com liberação significativa de energia livre de 

Gibbs (- 357 kJ/mol) (BRODA, 1977). A primeira evidência de oxidação anaeróbia da 

amônia foi originalmente descrita em estudo ocorrido na Universidade Técnica de Delf 

(TU Delft), na Holanda, em 1990 (MULDER et al., 1995). Na oportunidade, os autores 

verificaram o desaparecimento do amônio com o consumo de nitrito e clara produção 

denitrogênio gasoso, em uma planta piloto de um reator de leito fluidizado 

desnitrificante, do inglês, denitrifying fluidized-bed reactor (FBR), tratando águas 

residuárias de uma fábrica de fermento, sob condições anóxicas. 

O termo “anammox”, portanto, foi dado por Mulder et al. (1995) e Van de Graaf et al. 

(1995), que utilizaram como marcadores em um reator FBR sendo observado o gás 

como produto, confirmando que as bactérias anammox usam nitrito como aceptor de 

elétrons em vez de nitrato (KUMAR et al., 2017).  O processo é catalisado por 

bactérias quimiolitoautotróficas, que apresentam crescimento lento, que usam o nitrito 

como aceptor de elétrons para oxidar diretamente amônia em condições anóxicas, 

convertendo amônia em gás nitrogênio na ausência de oxigênio (STROUS et al., 

1998; MADIGAN et al. 2016; CHANDEL et al., 2022). O crescimento lento destes 

micro-organismos resulta em uma estequiometria (Equação 3.10) com produção baixa 

de biomassa por mol de amônio que é consumido. Segundo esta estequiometria, para 
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cada mol de amônio consumido, são consumidos 1,32 mol de nitrito e são produzidos 

0,26 mol de nitrato (STROUS et al., 1998). 

𝑁𝐻4
+ + 1,32𝑁𝑂2

− + 0,066𝐻𝐶𝑂3
− + 0,13𝐻+ → 1,02𝑁2 + 0,26𝑁𝑂3

− + 0,066𝐶𝐻2𝑂0,5𝑁0,15 + 2,03𝐻2𝑂 (3.10) 

Bactérias Anammox possuem forma de cocos, com um diâmetro de 800-1100 

nanômetros, conforme Kartal et al. (2008), são quimiolitróficas, sendo possível 

encontrar seis gêneros dentro do filo dos Plantomycetes: Candidatus kuenenia, C. 

brocadia, Ca. anammoxoglobus, C. anammoximicrobium, C. jettenia, and C. 

scalindua. Também possuem coloração alaranjada, devido à elevada concentração 

de citocromos no interior das células (JETTEN et al., 1998). Os cinco primeiros 

gêneros são comumente encontrados em águas residuárias e sistemas aquáticos 

enquanto o último é mais comum em sistemas salinos como água do mar e 

sedimentos (ALI et al., 2015; GUO et al., 2016; LAWSON et al., 2017). A tabela 3.2.5.1 

apresenta a taxonomia das bactérias anammox em diferentes sistemas ambientais. 

Sobre a sua estrutura, as bactérias Anammox possuem um compartimento celular 

conhecido como anammoxossomo, local no qual ocorre o seu catabolismo. A 

membrana de bicamada lipídica que envolve este compartimento contém lipídeos 

incomuns, denominados “laderanos”. Eles consistem em ácidos graxos contendo 

múltiplos anéis de quatro membros, ciclobutano, conectados ao glicerol por ligações 

tanto de éster quanto éter ocorrem como álcoois livres. Estes lipídeos agregam-se 

formando uma estrutura densa, resistente à difusão (MADIGAN et al.,2016; KUMAR 

et al., 2017).  

As membranas lipídicas são necessárias para a atividade celular e permitem 

diferentes concentrações de íons e metabólicos, sendo provavelmente necessária 

para proteger a célula contra os intermediários tóxicos produzidos durante as reações, 

incluindo o composto hidrazina, N2H4, considerado um redutor extremamente forte. 

Na reação anammox, primeiro o nitrito reduz-se a óxido nítrico (NO) pela ação da 

enzima nitrito redutase (Nir) e depois o NO interage com a amônia produzindo a 

hidrazina (HH) por meio da enzima hidrazina hidroxilase (HZO). A hidrazina oxida-se 

a N2 mais elétrons pela enzima hidrazina desitrogenase. Durante essa etapa, alguns 

elétrons entram na cadeia de transporte de elétrons dos anamoxossomos e a reação 

de transporte de elétrons produz força próton-motiva enquanto outros elétrons 
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realimentam o sistema para promover as reações supramencionadas. Nesse sentido, 

o ATP é formado a partir da força próton-motiva pelas ATPases na membrana do 

anamoxossomo (MADIGAN et al., 2016). A  

 

Figura 3.3 apresenta o anaxossomo, enzimas e a atividade microbiana neste 

compartimento celular. 

 

 

 

Figura 3.3 – Reações no anaxossomo 

 
Fonte: Madigan et al. (2016) 

 

A fisiologia e as condições ambientais impactam na disseminação de tipos diferentes 

de bactérias anammox (CHANDEL et al., 2022), sendo referenciada na Tabela 3.3 

distintas taxonomias. Em baixas cargas de Nitrogênio, os gêneros C. jettenia, C. 

brocadia anammoxidans, C. anammoxoglobus, e C. Kuenenia são dominantes (Li et 

al., 2017; Reino et al., 2018; Zhu et al., 2018). Enquanto em altas taxas dominam a C. 

brocadia sinica e a C. kuenenia stuttgartiensis (CHO et al., 2018; YANG et al., 2018). 

Diferentes temperaturas também favorecem diferentes gêneros: C. Brocadia e C. 

brocadia fulgida são mais comuns em ambientes entre 6°C e 15°C, conforme estudos 

como Hendrickx et al. (2014) e Awata et al. (2015), enquanto o gênero foi observado 

na faixa de 25-45°C (ISAKA et al., 2008). 
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Tabela 3.3 – Taxonomia das bactérias anammox 

Gênero Espécies Fonte ambiental Referência 

 
 
 
 

Brocadia 

‘Candidatus Brocadia 
anammoxidans’ 

 
 
 
 

Águas residuárias 
 

Strous et al. (1999) 
 
 
 

‘Candidatus Brocadia 
sinica’ 

 

Oshiki et al. (2011) 
 

‘Candidatus Brocadia 
fulgida’ 

Kartal et al. (2008) 

‘Candidatus Brocadia 
caroliniensis 

Yin et al. (2019) 

‘Candidatus Brocadia 
brasiliensis‘ 

Araújo et al. (2011) 

Kuenenia  
 

‘Candidatus Kuenenia 
stuttgartiensis’ 

 
 

Águas residuárias 
e Água doce 

Penton et al. 
(2006), Verma e 
Daverey (2024), 

Vossenberg et al. 
(2013), Schmid et 

al. (2001) 

 
 

Jettenia 

 
‘Candidatus Jettenia 

asiatica’ 
 

Águas residuárias 
 

Quan 
et al. (2008), Hu et 

al. (2011) 
 

‘Candidatus Jettenia 
caeni’ 

Ali et al. (2015), 
Wang et al. (2024b) 

‘Candidatus Jettenia 
AMX2’ 

 

Wang et al. (2024b) 

 
Anammoxoglobus 

‘Candidatus 
Anammoxoglobus 

propionicus’ 

 
Efluente sintético 

 
Kartal et al. (2007) 

 

 ‘Candidatus 
Anammoxoglobus 

sulfate’ 

Efluente sintético Liu et al. (2008) 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

Scalindua 

‘Candidatus Scalindua 
brodae’ 

Águas residuárias 
(marinha) 

Schmid et al. (2003) 
 

‘Candidatus Scalindua 
wagneri 

 

Águas residuárias 
(marinha) 

 

Schmid et al. (2003) 
 

Candidatus Scalindua 
sorokinii 

Água marinha 
 

Schmid et al. 
(2003), Kuypers 

et al. (2003) 
 

‘Candidatus Scalindua 
marina’ 

 

Sedimento 
marinho 

 

Brandsma et al. 
(2011) 

 
‘Candidatus Scalindua 

profunda 
 

Marinha Vossenberg et al. 
(2013) 
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‘Candidatus Scalindua 
arabica’ 

Mar arábico Woebken et al. 
(2008) 

 
Woebken 

‘Candidatus 
Anammoxomicrobium 

moscowii 

Lodo de águas 
residuárias 

Khramenkov et al. 
(2013) 

Adaptado de Chandel et al. (2022) 

3.9 Processo Anammox aplicado ao tratamento de efluentes  

Como elucidado por Gamón, Cema e Ziembińska‑Buczyńska (2021), a oxidação 

anaeróbica de amônio (Anammox) é um dos processos mais promissores para o 

tratamento de efluentes ricos em amônio, uma vez que as bactérias com atividade 

Anammox oxidam anaerobicamente o íon amônio a nitrogênio gasoso, usando o nitrito 

como aceptor final de elétrons (Kartal et al., 2013; MADIGAN et al., 2016).  

Uma grande vantagem deste processo em relação à nitrificação e desnitrificação 

convencionais é que não há a necessidade de oxidar o nitrogênio até nitrato, 

permitindo uma economia de oxigênio e consequentemente, de energia (VON 

SPERLING, 2016). O processo oferece benefícios importantes em comparação com 

o processo generalizado de nitrificação e desnitrificação, e portanto, é interessante do 

ponto de vista de tratamento de efluentes, ao mencionar  que promove a redução da 

demanda de oxigênio (cerca de 60%), a eliminação da adição de fontes externas de 

carbono, baixa produção de lodo em excesso devido ao longo tempo de 

duplicação  das bactérias (9 a 29 dias), alta taxa de remoção de nitrogênio e menor 

emissão de gases do efeito estufa (em cerca de 90%) (GAMÓN, CEMA E 

ZIEMBIŃSKA‑BUCZYŃSKA, 2021; IZADI et al., 2023). 

Nesse sentido, a literatura não deixa dúvidas de que os processos baseados no 

sistema anammox podem oferecer um caminho sustentável, sendo os benefícios 

supracitados elencados por autores  como Lackner et al. (2014), Hoekstra et al. 

(2018), Pedrouso et al. (2018) e Antwi et al. (2019). 

O pós-tratamento de efluentes domésticos e de resíduos alimentares utilizando o 

processo anammox, para diferentes condições operacionais e experimentais tem sido 

objeto de pesquisas, mostrando-se eficiente para remoção de DQO, nitrito e amônio 

(CARVALHO et al., 2021; FERNANDES et al., 2018; PEREIRA et al., 2019). Outros 

autores também investigaram, em escala piloto e laboratorial, o processo anammox 
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aplicado ao tratamento de lixiviado de aterro sanitário; como em Ren et al. (2022) e o 

tratamento de efluente da suinocultura, desenvolvido por Chen et al. (2021a). 

No contexto de tratamento de efluentes, é válida a menção ao processo conjugado da 

nitrificação parcial com o processo anammox (NP/A), uma vez que esta combinação 

é vista nos estudos correlatos ao tema (AKABOCI et al., 2018; JIANG et al., 2020; 

LAURENI et al., 2019; LI et al., 2019; LIU et al., 2024; PEDROUSO et al., 2018). A 

conjugação NP/A como um processo autotrófico completo tem sido utilizado para 

realizar a nitrificação e o processo anammox, permitindo a remoção de nitrogênio por 

meio da atividade sinérgica de bactérias oxidadoras de amônio (BOA) e bactérias 

anammox  e esta combinação é conhecida por ser um processo efetivo para o 

tratamento de efluentes ricos em amônio (IZADI et al., 2023).  Portanto, o processo 

de nitrificação parcial com tecnologia anammox envolve duas etapas: na primeira, 

bactérias aeróbias oxidadoras de amônia oxidam amônio (NH4-N) a nitrito (NO2-N), e 

na segunda, bactérias anaeróbias oxidadoras de amônia oxidam o restante do grupo 

NH4-N a dinitrogênio, com a formação de  NO2-N (CHANDEL et al., 2022). 

Como explicitado por Gilbert et al. (2015), o processo de nitrificação total é prejudicial 

ao sistema de NP/A, uma vez que o processo convencional consome o nitrito 

requerido por bactérias anammox para a produção de nitrato. Frente aos fatos, a NP/A 

é alcançada ajustando parâmetros de interesse (Oxigênio dissolvido, pH, temperatura, 

matéria orgânica, carbono inorgânico, amônia livre (FA), ácido nitroso livre (FNA) e 

tipo do reator) que devem ser controlados a fim de garantir a inibição de bactérias 

oxidadoras de nitrito (BON) e o crescimento de bactérias oxidadoras de amônio (BOA) 

(DUAN et al., 2019; LI et al., 2018). 

3.10 Fatores que influenciam no processo Anammox 

Mesmo diante dos benefícios explicitados anteriormente, o lento crescimento dessas 

bactérias (aumenta o tempo de partida dos reatores), associado à necessidade de 

controle do processo (pH, temperatura, concentração de oxigênio, concentração dos 

substratos amônio e nitrito, concentração de substâncias inibitórias) e a obtenção de 

biomassa são fatores que ainda limitam o emprego do processo de desamonificação 

(nitrificação parcial e anammox) em larga escala, como elencado em Fernandes 

(2017), sendo essencial a compreensão das condições que influenciam o processo. 
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Distintos fatores interferem no processo Anammox, dentre os quais pH, temperatura, 

efeito da concentração do substrato, concentração de oxigênio dissolvido, matéria 

orgânica e tempo de retenção de lodo (CHANDEL et al., 2022).  

3.10.1 Fornecimento de Oxigênio Dissolvido 

O oxigênio dissolvido (OD) torna-se fator crucial quando realizado o processo 

conjugado de nitrificação parcial e anammox, para que haja controle das BOA e a 

inibição das BON. E, geralmente, a limitação de oxigênio é a estratégia mais aplicada 

para inibição das BON e enriquecimento das BOA com atividade anammox, em 

processos conjugados de NP/A (HU et al., 2023). 

A aeração contínua ou a intermitente, formas de aeração de reatores de nitrificação 

parcial, foi discutida por Giustinianovich et al. (2018), que observaram maior 

efetividade na redução da atividade de BON por meio da aeração intermitente. Pereira 

et al. (2019) constataram que a aeração intermitente tanto contribui para a supressão 

da atividade de BON quanto favoreceu o processo de NP/A. 

Tem-se verificado que a baixa concentração de OD, menor que 0,5 mg/L, é 

usualmente requerida para a manutenção da atividade anammox, inibindo bactérias 

oxidadoras de nitrito e alcançando eficiência de remoção de nitrogênio acima de 80% 

(DAVEREY et al., 2013; LIU et al., 2017b) 

Chen et al. (2020a) mantiveram o controle da taxa de aeração de OD na faixa de 0,13 

-0,31 mg/L, o que foi favorável para o desempenho de um reator em batelada 

sequencial (RBS) de único estágio. Wu et al. (2021) foi bem-sucedido no processo de 

NP/A para um biorreator de membrana anaeróbio, mantendo a concentração de OD 

mais baixo do que 0,5 mg/L, por meio aeração intermitente. Chen et al. (2021b) 

puderam tratar efluente com NH4
+ em baixa concentração (50 mg/L), controlando o 

OD entre 0,05 e 0,15 mg/L, em um reator de biofilme de circulação interna de único 

estágio “airlif”, escala laboratorial de NP/A. 

Hu et al. (2023) avaliaram o impacto de diferentes condições de oxigênio dissolvido 

(0,3 e 1,0 mg/L) em um RBS e verificaram a diminuição da atividade e abundância 
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das BOA com atividade anammox quando utilizaram a alta concentração de oxigênio 

dissolvido (1,0 mg/L). 

3.10.2 Temperatura 

Sobre a temperatura, testes contínuos e de bancada no sistema anammox geralmente 

são realizados em temperaturas de 30°C e 40°C para obter uma alta taxa de remoção 

de nitrogênio, uma vez que a fisiologia das bactérias aeróbias oxidadoras de amônio 

revela que sua atividade ótima é a 37°C e que temperaturas acima de 45°C resultam 

em perda irreversível da atividade (DOSTA et al., 2008; STROUS et al., 1999; TOH et 

al., 2002). Todavia, faixa de temperatura entre 17 e 35 ºC não é considerada por 

Daverey et al. (2013) um fator crítico para o crescimento das anammox, pois elas 

podem crescer ativamente sem afetar seu desempenho.  

O efeito da temperatura na diversidade microbiana e na remoção de nitrogênio em um 

RBS anammox tratando efluente doméstico foi avaliado por Fernandes et al. (2018), 

que demonstraram que a atividade anammox não foi afetada pelo decréscimo de 

temperatura de 35°C para 20 °C sendo possível remover nitrogênio de efluente 

doméstico em temperaturas típicas tropicais. Carvalho et al. (2024) demonstraram a 

possibilidade de atividade ótima das bactérias anammox em RBS a temperatura 

ambiente do sudeste brasileiro, em condição de NP/A 

Ma et al. (2016) fortalecem a discussão ao elucidarem que o desenvolvimento do 

processo PN/A tem sido vastamente aplicado para o tratamento de efluentes com 

altas concentrações de NH4
+, mas, propenso a falhas quando a água residuária é 

submetido a baixas temperaturas, como as menores que 15°C. Contudo, mesmo que 

já seja consagrado na literatura os efeitos inibitórios das altas temperaturas, a 

adaptação do processo anammox a baixas temperaturas tem atraído outros estudos 

em laboratório e projetos piloto (LAURENI et al., 2016; LIU et al., 2020b). 

3.10.3 Matéria Orgânica  

Em efluentes reais, amônio, carbono inorgânico e carbono orgânico estão 

constantemente presentes e interferem distintamente na atividade anammox 

(CHANDEL et al., 2022). Carbono inorgânico pode estimular o crescimento das 
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bactérias com atividade anammox, assim como aumentar sua atividade (KIMURA et 

al., 2011). Compostos orgânicos, por outro lado, merecem atenção no processo 

conjugado NP/A, uma vez que podem ser considerados inibidores da bactéria 

anammox, especialmente em altas concentrações, levando a inativação enzimática e 

morte celular (ANJALI e SABUMON, 2014; CHAMCHOI, NITISORAVUT, SCHMIDT, 

2008; CHEN et al., 2021; MOLINUEVO et al., 2009).  

A matéria orgânica pode exercer dois mecanismos de inibição às bactérias anammox: 

a) inibição por autocompetição, com alteração da população microbiana devido a 

supressão de bactérias anammox e BOA e crescimento de BON e; vantagem 

competitiva as bactérias desnitrificantes heterotróficas se comparada com as 

bactérias anammox, uma vez que aquele grupo possui maior taxa de crescimento em 

comparação com este; b) alterações na via metabólica, nas quais as bactérias 

envolvidas passam a metabolizar carbono orgânico em vez de nitrogênio amonical e 

nitrito, causando diminuição na eficiência de remoção de nitrogênio (BONASSA et al., 

2021; CHENG et al., 2018; JIN et al., 2012 ; MIAO et al., 2018). A discussão do item 

“a” também é fortalecida por Chen et al. (2016), ao mencionarem que a competição 

entre bactérias anammox e bactérias heterotróficas desnitrificantes pelo mesmo 

aceptor de elétrons, nitrito.  

Se o carbono orgânico presente nos efluentes mostra baixa biodegradabilidade e 

disponibilidade, os efeitos dos processos da desamonificação são minimizados, não 

sendo suficientes para promover a coexistência de BOA e bactérias Anammox com 

as bactérias heterotróficas. Todavia, altas concentrações de carbono orgânico 

biodegradável, como sucralose ou glicose, podem promover o excessivo crescimento 

de bactérias heterotróficas e em concomitância, decréscimo das BOA e com atividade 

Anammox (LI et al., 2018). 

Na literatura, o processo Anammox revela distintas eficiências de remoção de NH4
+ 

para diferentes taxas de C/N (carbono/nitrogênio) e COD/N (carbono orgânico 

dissolvido/nitrogênio). Wu et al. (2015) verificaram as taxas de C/N de 1,30 e 1,36 

(3000 mg/L de COD e 2200-2300 mg/L N-NH) no tratamento de efluentes em reator 

UASB. Na ocasião, efeitos inibitórios não foram observados devido à baixa 

biodegradabilidade da matéria orgânica e alta atividade Anammox.  



46 
 

 

Leal (2015) avaliou diferentes relações de DQO/N (com glicose) sobre o processo 

anammox aplicado ao efluente de reator UASB tratando esgoto doméstico e mostrou 

que valores de DQO superiores a 300 mg/L inibiram o processo, corroborando com 

os dados da literatura que afirmam sobre os efeitos inibitórios da matéria orgânica 

sobre as bactérias anammox. Adicionalmente, revelou que relações altas de DQO/N 

(de 5,0, com DQO até 300 mg/L) não inibiram o processo e permitiram atividade 

anammox e atividade desnitrificante em reator em batelada sequencial (RBS). 

Liu et al. (2017a) testaram diferentes taxas de C/N (de 0,1 a 3,0), mantendo a 

concentração em 50 mg/L de N-NH3 para avaliar o desempenho do processo e qual 

grupo predominaria. O crescimento da taxa de C/N de 0,1 para 0,6 levou ao aumento 

de bactérias heterotróficas, com aumento da desamonificação (de 7,5 a 16%). Com 

taxas maiores que 1,0, declinou-se a predominância de BOA e Anammox, com 

diminuição da eficiência de remoção de nitrogênio. 

Miao et al. (2018) investigou os efeitos das taxas de C/N de 1,1 a 2,5 na remoção de 

nitrogênio, avaliando a morfologia das bactérias Anammox. A eficiência de remoção 

cresceu com o incremento de taxa de C/N de 1, para 2,0 (30,8 para 77,3%), frente ao 

desenvolvimento da atividade anammox. Contudo, com a taxa de C/N de 2,5 houve o 

decréscimo significativo da atividade anammox, associado no estudo ao 

desenvolvimento de bactérias heterotróficas. 

Se por um lado, a matéria orgânica pode possuir caráter inibitório no processo de 

NP/A; a depender das suas condições de biodegradabilidade e biodisponibilidade; 

estudos já revelaram relações consorciais nas quais é possível manter a concentração 

de biomassa Anammox alta em reatores, enquanto aumenta-se a relação C/N 

afluente, podendo coexistir micro-organismos com atividade Anammox e bactérias 

heterotróficas (BONASSA et al., 2021). Nesses sistemas mistos, a desnitrificação 

consome o carbono orgânico e o nitrato, produzido durante o processo anammox 

(Equação. 3.9) (MOLINUEVO et al., 2009; XIE et al., 2017; NI et al., 2012).  

De fato, uma boa performance de reatores que utilizam o processo NP/A pode estar 

vinculada a biodegradabilidade da matéria orgânica, a sua disponibilidade, assim 

como a uma relação de DQO/N inferior a 3,5 (BONASSA et al., 2021).  
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3.10.4 pH 

Autores como Strous, Kuenen, Jetten (1999) e Jetten et al. (2009) enfatizaram que a 

faixa de pH ideal para a atividade anammox encontra-se entre 6,7 e 8,3. Ademais, 

faixas de pH fortemente ácidas ou fortemente básicas podem causar inibição completa 

do processo, pois podem favorecer a hidrólise da membrana celular e cessar 

processos metabólicos essenciais para as bactérias (SCHEEREN et al., 2011). 

Zhang e Okabe (2020) reforçam que bactérias anammox previamente enriquecidas 

só são ativas entre o pH de 6,8 e 8,5, e sua atividade e crescimento frequentemente 

cessam em pH abaixo de 6,5 (CARVAJAL-ARROYO et al., 2013; PRADHAN; THIA; 

WUERTZ, 2020; TOMASZEWSKI; CEMA; ZIEMBÍNSKA-BUCZYNSKA, 2017; YIN et 

al., 2016). 

3.10.5 Configuração do tipo de biomassa 

As bactérias com atividade anammox têm a propensão de agregar-se, como 

explicitado em Ali et al. (2018) e Li et al. (2021b), sendo este processo benéfico para 

aumentar a sua atividade biológica, abundância relativa e proliferação (WANG et al., 

2022a). 

Segundo Gu et al. (2016), as morfologias dos agregados microbianos enriquecidos 

com bactérias anammox possuem três categorias distintas: lodo floculento, biofilme 

aderido e lodo granular, contudo, as formas mais estáveis de biomassa, que protegem 

as bactérias anammox (de baixas temperaturas e outros fatores inibitórios) são os 

filmes e os grânulos (TOMASZEWSKI et al., 2017).  

O biofilme exerce múltiplas funções em sistemas baseados no processo anammox: 

agregação (retenção de bactérias anammox e BOA), produção (potencial de 

recuperação de produtos de alto valor e remoção de pouentes), seleção (transporte e 

recebimento de substratos e produtos metabólicos por bactérias sintróficas), proteção  

(mitigação dos impactos da matéria orgânica, temperatura e outros fatores inibidores 

por  substâncias extracelulares poliméricas) e comunicação (indução de agregação 

de células e formação de biolfime) (Du et al., 2024).  
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Ainda, dentre os três, o tipo grânulo tem maior eficiência de remoção de nitrogênio, 

abundância de bactérias anammox oxidadoras de amônia (BOAAn) e diversidade de 

comunidade microbiana (LIU et al., 2020c). 

Em sistemas estáveis granulares com biomassa anammox, os flocos geralmente 

coexistem com grânulos (LIU et al., 2017; ZHUANG et al., 2020). Comparado aos 

grânulos, flocos possuem menor limitação de difusão de massa devido à sua estrutura 

e pequeno tamanho, tornando-os mais susceptíveis à interferência do ambiente 

externo. Em contrapartida, grânulos grandes e com estrutura compacta geralmente 

apresentam maior limitação de difusão de massa, por conseguinte, criam 

microambientes internos completamente anóxicos para o enriquecimento de bactérias 

anammox (LIU et al., 2020c). Desse modo, a abundância relativa de bactérias 

anammox funcionais em grânulos era maior do que dos flocos, enquanto os flocos 

eram tipicamente enriquecidos com mais bactérias aeróbias oxidadoras de amônia, 

BON e bactérias heterotróficas do que em grânulos (LI et al., 2019b; WANG e WANG, 

2023). 

Além disso, o processo de granulação demonstrou melhorar a retenção da biomassa 

em distintos estudos, tornando-se mais comum para enriquecer micro-organismos 

anammox (ADAMS et al., 2022; LIN, ZHANG E LI, 2023; MANONMANI E JOSEPH, 

2018). Como resultado, a granulação do lodo resulta em um acúmulo de biomassa 

mais denso, prolongando o tempo de residência do lodo no reator, melhorando a sua 

estabilidade, assim como evitando a perda de biomassa devido a choques físicos ou 

hidráulicos (TANG et al., 2017). 

3.10.6 Íon amônio/amônia livre e nitrito/ácido nitroso livre 

Atenção também deve ser dada às concentrações de nitrito, amônia livre e ácido 

nitroso livre, que podem funcionar como inibidores das bactérias anammox. 

Fernandéz et al. (2012) relataram que altas concentrações de nitrito (acima de 100 

mg/L), amônia livre (FA) (acima de 20 mg/L) e ácido nitroso livre (FNA) (acima de 0,5 

µg/L) inibiram o processo Anammox. O processo anammox pode ser, portanto, inibido 

pelos seus substratos, nitrogênio amoniacal e nitrito, e pelas suas formas não 

ionizadas (TOMASZEWSKI et al., 2017). 
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Não há consenso literário quanto os valores máximos dos substratos que provocam 

inibição no sistema anammox. Lotti et al. (2012) concluíram que concentrações de 

NH4 + e NO2 - menores que 500 mg/L não pareciam inibir as bactérias com atividade 

anammox, mas, os resultados são distintos para outros estudos. Comparando o efeito 

inibitório da FA, do nitrogênio amoniacal, do FNA e do nitrito em diferentes processos 

anammox, conforme Tabela 3.4, adaptada de Ma et al. (2017), reforça-se a afirmativa 

de que não há um valor específico para inibição, mas sim, um conjunto de parâmetros 

e fatores integrados que podem comprometer o sistema. 
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Tabela 3.4 - Comparação dos efeitos de inibição em diferentes estudos utilizando processo Anammox. 

Fonte: Adaptado de Ma et al. (2017)

Tipo de 
biomassa 

Reator 
Modo de 
Operação 

T  
(°C) 

pH 
NH4

+ 
(mg/L) 

NO2 
 (mg/L) 

FA  
(mgNH3/L) 

FNA 
(mg/L) 

Efeito Referência 

Biofilme RBS Batelada Contínuo 30 7,8 - - 38 
35-40 

- 50% de 
inibição 

Fernandez et al. 
(2012) 

Floculenta CSTR Batelada 30 7,8 770 - 47 - 50% de 
inibição 

Dapena-Mora et 
al. (2007) 

Granular 
Anammox 

UASB Contínuo 20 7,3-8,1 - - 13-90 - Inibição Waki et al. (2007) 

Granular 
Anammox 

UASB Contínuo 35 
±1 

7,5-7,8 100-250 - < 5 - Sem 
inibição 

Niu et al. (2016) 

Granular 
Anammox 

UASB Contínuo 33 
±1 

7,5-7,9 195,3 

282,4 

- 7 

11 

- 10% de 
inibição 

20% de 
inibição 

Ma et al. (2017) 

Granular 
Anammox 

UASB Contínuo 35 
±1 

7,5-7,8 - 132-330 - < 0,002 Sem 
inibição 

Niu et al. (2016) 

Granular 
Anammox 

UASB Contínuo 33 
±1 

7,5-7,9 - 229,7338,
2 

- 0,017 

0,026 

10% de 
inibição 

20% de 
inibição 

Ma et al. (2017) 
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3.11 Processo Anammox aplicado a remoção de compostos nitrogenados de 

efluentes da indústria de fertilizantes  

O processo anammox tem sido investigado no âmbito do tratamento de efluentes com 

diferentes concentrações de nitrogênio amoniacal (efluente sintético, digestato de 

resíduo alimentar, lixiviado de aterro sanitário e efluente doméstico) e operados por 

sistemas em reatores em batelada sequencial, respectiviamente (LI et al., 2019a; 

PEREIRA et al., 2019; JIANG et al., 2020; PEDROUSO et al., 2018).   

Em alusão ao item 3.6, distintas técnicas para o tratamento de efluentes da indústria 

de fertilizantes foram destacadas, incluindo processos físicos, químicos e biológicos.   

A Tabela 3.5 apresenta pesquisas que avaliaram o tratamento de efluente da indústria 

de fertilizantes e os respectivos processos envolvidos, sob distintas condições de 

operação.  
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Tabela 3.5 - Tratamento de efluentes de fertilizantes sob distintos processos e condições operacionais 

 

(Continua) 

Efluente Reator 
Parâmetros fisico-

químicos do efluente  
Volume/Dimensões 

(reator) 
Temperatura 

(c°) 
Processo Eficiência Referência 

Efluente da 
indústria de 

fertilizante sintético 

 SNAD - 
biorreator 

simultâneo de 
desnitrificação, 

anammox e 
nitrificação 

parcial 

N/A 1L 30°C 

Processo 
biológico 

(nitrificação 
parcial, 

anammox e 
desnitrificação) 

Aproximadamente 
98,9% de remoção 

de NH4
+ 

Keluscar, 
Nerurkar e 

Desai 
(2013) 

Efluente Sintético - 
Indústria de ureia 

SABF - Filtro 
biológico 
aerado 

submerso 

N/A 2L 30°C 

Processo de 
hidrólise, 

nitrificação 
parcial, 

anammox 

Remoção de ureia 
> 99,5% 

NT = 77,09% 
 NH4

+= 89,04% 

Chen et al. 
(2022) 

Efluente real - 
coletado das 

instalações de 
armazenamento e 

manuseio de 
fertilizantes no 

Porto de tubarão, 
no Espírito Santo - 

Brasil. 

Reator 
eletrolítico em 

batelada 
indivisível com 
recirculação 
de eletrodos 
de Ti/RuO2 

pH: 9,7 
TAN: 1400-1700 mg/L 

COD: 356 mg/L 
Nitrato: 29-32 mg/L 

Nitrito: 4 mg/L 
Cloreto: 3- 6,2 mg/L 

N/A 25 

Eletroxidação de 
nitrogênio 

amonical total 
(TAN) 

Aproximadamente 
96% de remoção 

de TAN 

Santos et 
al. (2019) 

Efluente real - 
Indústria Italiana 

Planta de 
MDA em 
escala 

laboratorial 
 

Planta de 
Osmose 

reversa em 
escala 

laboratorial 

pH: 3 
 NH4

+: 296 mg/L 
DQO: 119 mg/L 

SO4
2-: 2290 mg/L 

PO4 3- : 3121 mg/L 
F-: 161 mg/L 

Cl-: 1986 mg/L  

(MDA) Área de 
membrana efetiva: 

22 cm² 
Altura de canal: 2mm 

 
(OR) 

Área de membrana 
efetiva: 66 cm² 

Altura de canal: 2mm 

(MDA: 40°C) 
 
 

(OR: 25°C) 

Comparação 
entre 

membranas de 
destilação a 

vácuo (MDA) e 
Osmose 

Reversa (OR) 

Remoção de NH4
+ 

 
(MDA> 99%) 

 
(OR> 97%) 

Tagliabue 
et al. (2021) 
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 (Continua) 

 

Efluente Reator 
Parâmetros fisico-

químicos do efluente  
Volume/Dimensões 

(reator) 
Temperatura 

(c°) 
Processo Eficiência Referência 

Efluente real - 
planta de 

fertilizantes no 
Vietnã, a "Phu My 

Fertilizer 
Wasterwater Plant" 

N/A 

pH 6.8 ± 0.5 
Temperature °C 29 ± 1.0 

OD: 4.7 ± 0.6 mg/L 
 NH4

+: 26.5 ± 3.5 mg/L  
NO3-: 11.3 ± 2.1 mg/L  
PO4 

+3: 0.9 ± 0.28 mg/L 
TN: L 47.3 ± 5.9 mg/L 
TP: 1.8 ± 0.27 mg/L 
DQO: 180 ± 18 mg/L 
DBO: 87 ± 12 mg/L 

N/A 27°C 

Processo 
biológico - 

microalga verde. 
Scenedesmus 

sp. 

NH4
+ = 93% 

NO3- = 84% 
 PO4

-3 = 97% 
PT = 96% 

DQO = 93% 
DBO5 = 84% 

Pham e Bui 
(2020) 

Efluente real - 
fertilizante 
fosfatado 

SBR - 
"AnASBR_PPL" 

- Reator em 
batelada 

sequencial 
anóxico- 
aeróbio  

PO4
+3: 100 mg/L N/A N/A 

Processo 
Anóxico-aeróbio 

PO4
-3 = 90% (e 

desnitrificação 
completa)    
DQO: 90% 

Jena et al. 
(2020) 

Efluente real - 
indústria de 
fertilizante 

"A round-
bottomed" 

COD: 4982 mg/L 
pH: 9,2 

turbidez: 87 NTU 
NH3-N: 113 mg/L 
NO3-N: 270 mg/L 

NT: 450 mg/L 
PT: 2,0 mg/L 

250 mL N/A 
Peroxidação 

catalítica  
DQO: 83% 

Singh, 
Srivastava e 

Mandal 
(2015) 

Lixiviado de 
fosfogesso 

N/A N/A N/A N/A 

DAS - 
Tecnologia de 

substrato 
alcalino disperso  

PO4
-3 , F, Fe, Zn, 

Al, Cd, U e As: 
100% 

Míllan-
Becerro et al. 

(2022) 
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 (Continua) 

 

 

 

Efluente Reator 
Parâmetros fisico-

químicos do efluente  
Volume/Dimensões 

(reator) 
Temperatura 

(c°) 
Processo Eficiência Referência 

Águas 
residuárias 
sintéticas 

preparadas em 
laboratório 

Reator de 
membrana 
enzimática 

(EMR) 

Enzima urease: 0,067 
mg/L, adição de 

nitrogênio amoniacal (0, 
100 mg/L, 200 mg/L, 500 

mg/L) 

N/A 20 ± 1 °C 

Hidrólise da 
ureia para 

recuperação da 
amônia 

N/A Yahya et al. (2021) 

Efluente real – 
indústria de 
Camaçari  
- Bahia 

N/A N/A N/A N/A 

Processos 
físico-químicos 

(air  
stripping, 
osmose  

reversa, bomba 
de  

calor químico) e  
biológico  

(anammox) 

Análise 
exérgica 

Jorquera et al. 
(2014) 

Efluente real – 
indústria de 
fertilizantes 

Reator de 
leito fluidizado 

(FBR) 

pH: 8,63 
Mg: 312,9 mg/L 

PO₄³⁻: 1800 mg/L 
NH₄⁺: 1710 mg/L 

F: 122 mg/L 
SST: 122,22 mg/L 

DQO: 72 mg/L 
SiO2: 850 mg/L 
Ca: 101,2 mg/L 

Parte inferior (altura: 
1,5 m, diâmetro: 0,05 
m), e parte superior 

(altura: 0,25 m, 
diâmetro: 0,1 m) 

105L 

N/A 
Método de 

cristalização 
NH₄⁺: 86,14% 
PO₄³⁻:98,98% 

Warmadewanthi, 
Iklas, Damayanti 

(2023) 
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       (Conclusão) 

Efluente Reator 
Parâmetros fisico-químicos do 

efluente  
Volume/Dimensões 

(reator) 
Temperatura 

(c°) 
Processo Eficiência Referência 

Efluente 
Sintético 

Reator de leito 
expandido 

NH₄⁺ e NO2− (proporção molar de 
1:1,2) na forma de (NH4)2SO4 e 

NaNO2, KH2PO4. 
 

Outras composições:  
0,3 g/L de CaCl2·2H2O 

0,57 g/L de KCl 
0,2 g/L de MgS4·7H2O 

0,5 g/L de NaHCO3 
Oligoelementos 

5L 25 ± 1 °C Anammox 
N: 83,7 ± 4,8%  
P: 94,2 ± 1,2% 

Ma et al. 
(2020) 

Efluente real 
da indústria 

de 
fertilizantes 
químicos e 

efluente 
sintético 

N/A 

Nitrogênio total: 34~58 mg/L 
Nitrogênio orgânico: 0.5~18 mg/L 

CH₄N₂O: 2~8 mg/L 
NH3: 25~50 mg/L 

NO3
-: 1.2~2.7 mg/L 

250 mL N/A 

Sistema de 
Precipitação 

MAP (fosfato, 
amônio e 

magnésio) 

Nitrogênio 
total: 

83.9~91.2 % 
Nitrogênio 
orgânico: 

41.6~99.8 % 
CH₄N₂O: 

78.8~99.9 % 
NH3: 

80.8~91.5 % 
NO3

-: 
87.2~94.3 % 

Son et al. 
(2019) 

Efluente real 
de fábrica 
de ureia e 
efluente 
sintético. 

Reator de 
biofilme em 
batelada de 

sequenciamento 
anammox 
(SBBR)  

Efluente real 
pH: 9,98±0,04 

Condutividade Elétrica: 5,26±0,03µS 
OD: 1,8 mg/L 

 NH₄⁺ :1500 mg/L 
Nitrogênio Kjeldahl: 3000 mg/L 

CH₄N₂O: 1500 mg/L 
DQO: 200 mg/L 

Nitrato Nitrogênio: 33 mg/L 
Nitrogênio nitrito: ≤ 0,5 mg/L 

1,7 L 25,6 °C Anammox 

N: ~ 83%, 81% 
e 80% nas 

fases 
subsequentes 

I, II e III. 

Verma e 
Daverey 
(2024) 
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Contudo, no tocante ao processo biológico, foi observado na literatura apenas três 

estudos nos quais o sistema Anammox foi testado experimentalmente em efluente da 

indústria de fertilizante (sintético), Chen et al. (2022), Keluscar, Nerurkar e Desai 

(2013), Verma e Daverey (2024).  

Keluscar, Nerurkar e Desai (2013), desenvolveram na Universidade de Nova Delhi, 

Índia, um processo simultâneo de nitrificação parcial, anammox e desnitrificação, em 

escala de bancada para remoção de NH4
+ de um efluente da indústria de fertilizante 

(sintético). Aproximadamente 98,9% de NH4
+ foi removida, com taxa de remoção de 

0,35 kgNH4-N/m³ dia, com 46,6 mg/L de carbono orgânico dissolvido e 2,31 dias de 

tempo de detenção hidráulica (TDH). 

Um filtro biológico aerado submerso de um único estágio foi operado por 126 dias, a 

fim de se obter o desempenho e os mecanismos de remoção de nitrogênio de um 

efluente de ureia (H2NCONH2 - fertilizante nitrogenado), usando simultaneamente a 

hidrólise da ureia, nitrificação parcial e processo anammox. Foi utilizado um efluente 

sintético (0–1,6 g/L ureia, 0–0,3 g/L (NH4
+-N), 0-1.2 g/L alcalinidade (como CaCO3) e 

uma solução média, conforme descrições do estudo (CHEN et al., 2022). O processo 

combinado forneceu uma eficiência de remoção de ureia maior do que 99,5%, mesmo 

com concentração afluente de ureia de 1600 mg/L. No que tange à carga removida, 

alcançou-se alta remoção (1.5 kg N/(m³⋅d)), eficiência de remoção de NH4
+ de 89,46% 

e de nitrogênio total de 77,09%. 

Em Gorakhpur, estado do Uttar Pradesh - Índia, Verma e Daverey (2024) testaram 

experimentalmente a eficiência de remoção de nitrogênio de águas residuárias de 

ureia em um reator em batelada sequencial de biofilme (SBBR), com atividade 

anammox. O reator foi alimentado com o efluente real e efluente sintético composto 

por macro e micronutrientes necessários para promover o crescimento da biomassa. 

Os testes funcionam com concentração máxima de 400 mg/L de NH4
+ e mesmo 

recebendo concentrações variadas do substrato, a eficiência de remoção alcançada 

não foi inferior a 80%, sendo detectado enriquecimento de Candidatus Kuenenia, 

aumentando de 41,69% para 48,11 %, enquanto Nitrospira diminuiu de 23,9 % para 

1,24 %, e Nitrosomonas caiu de 4,32% para 0,01%. 
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3.12 Processo Anammox aplicado a efluentes de alta carga de nitrogênio 

diluídos com efluente anaeróbio proveniente de reator tratando esgoto 

doméstico 

O emprego do processo anammox no tratamento de efluentes da indústria de 

fertilizantes químicos torna-se uma preocupação na medida que estes efluentes 

podem conter ácidos, alcoóis, metais pesados, nutrientes, sólidos suspensos e 

dissolvidos (AFFONSO et al., 2020; BHANDARI; SOROKHAIBAM; RANADE, 2016; 

WARMADEWANTHI, IKLAS, DAMAYANTI, 2023) e serem tóxicos ou mesmo fatores 

de inibição para o processo anammox. Al-Harahsheh et al. (2014) mencionaram a 

geração de distintos íons em efluente da produção de fertilizante fosfatado, como 

Ca2+, Na+, K+, Mg+, F−, Cl−, e SO4
2-, além de ácidos como HF, H2SiF6, H3PO.  

A análise dos fatores inibitórios na atividade das bactérias anammox  não deve 

restringir-se ou mesmo justificar-se, apenas pelas concentrações dos compostos 

nitrogenados (Tabela 3.4), visto que o efluente pode conter outros compostos tóxicos 

a este grupo microbiano.  Nos últimos vinte anos, várias pesquisas tem direcionado 

os esforços para a identificação de inibidores potenciais da atividade anammox em 

efluentes industriais e domésticos e estratégias de reduzir ou reverter os efeitos 

tóxicos. Madeira e Araújo (2021) apresentaram um compilado de estudos que 

reportaram o efeito inibitório de diferentes poluentes em efluentes domésticos e 

industriais na atividade anammox: antibióticos, poluentes aromáticos, surfactantes, 

microplásticos, solventes orgânicos, substâncias húmicas, matéria orgânica 

biodegradável, nanopartículas metálicas e metais. A Tabela 3.6 faz um recorte desta 

revisão, indicando os efeitos observados. 
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Tabela 3.6 - Compostos com  efeitos inibitórios na atividade anammox  

(continua) 

Tipo de 
Poluente 

Tipo 
de 

Reator 
Inóculo 

Bacteria 
Anammox 

Composição 
Concentraçõe

s testadas 
Efeitos Referências 

Antibiótico 
Reator 
UASB 

Lodo granular 
anammox 

enriquecido 
de reator 

UASB 

Ca. Kuenenia Oxitetraciclina 2 mg/L 

A exposição a longo prazo levou a uma menor 
abundância e diversidade de bactérias anammox 

nos reatores. A presença dos genes de resistência a 
antibióticos tetC, tetG, tetX e intI1 aumentou a 

resistência do lodo anammox à oxitetraciclina. A 
bioaumentação levou a uma recuperação acelerada 

do desempenho. 

 Zhang et al. 
(2019) 

Antibiótico 
Reator 
UASB 

Lodo granular 
anammox 

enriquecido 
de reator 

UASB 

Ca. Kuenenia 
stuttgartiensis 

Tetraciclina 0,1 a 1,5 mg/L 

Concentrações de 1 mg/L e superiores diminuíram a 
taxa de remoção de nitrogênio. Os efeitos inibitórios 
foram revertidos em 10 dias. Genes de resistência a 

antibióticos foram desenvolvidos. 

Fan et al. (2019) 

Antibiótico 
Reator 
UASB 

Lodo granular 
anammox 

enriquecido 
Ca. Kuenenia 

Estreptomicina 
Espiramicina 

1 a 50 mg/L 
1 a 5 mg/L 

A estreptomicina teve efeitos inibitórios baixos e 
observou-se o aumento de múltiplos ARGs. 

Inibição significativa com 3 mg/L de espiramicina. 
Ambos os antibióticos reduziram a diversidade e 

riqueza da comunidade microbiana. 

Zhang et al., 
(2020) 

Antibiótico 

Reator 
em 

batelad
a e 

UASB 

Lodo granular 
anammox 

enriquecido 
de reator 

UASB 

Ca. Kuenenia 

Spiramicina 
 
 
 

Estreptomicina 

0,5 a 5,0 mg/L 
para teste de 
longo prazo 

 
 
 

5,0 a 50,0 mg/L 
para teste de 
longo prazo 

A eficiência de remoção de nitrogênio diminuiu 
drasticamente em 5 mg/L. A aclimatação ajudou as 

bactérias anammox a obter resistência ao 
antibiótico.  IC₅₀ = 256 mg/L no teste de curto prazo. 

A eficiência de remoção de nitrogênio diminuiu 
drasticamente em 50 mg/L. A aclimatação ajudou as 

bactérias anammox a ganhar resistência ao 
antibiótico.  IC₅₀ = 2096 mg/L no teste de curto 

prazo. 

Lu et al. (2021) 
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(continua) 

 

 

Tipo de 
Poluente 

Tipo de 
Reator 

Inóculo 
Bacteria 

Anammox 
Composição 

Concentrações 
testadas 

Efeitos Referências 

Orgânico 

Reatores em 
batelada e 
colunas de 

fluxo 
contínuo. 

Lodo granular 
anammox enriquecido 

de UASB  
Não se aplica Quinolina 

5 a 100 mg/L 
para teste de 
curto prazo, 5 

mg/L para teste 
de longo prazo. 

 IC₅₀=13,07 mg/L para teste de curto 
prazo. Reatores de fluxo contínuo 

mostraram que a aclimatação 
aumentou a resistência das bactérias 

anammox à quinolina. 

Chen et al. (2019) 

Orgânico 
Reator em 
batelada 

Lodo floculento 
anammox enriquecido 

de reator UASB 

Ca. Kuenenia, 
Ca. Brocadia 

Fenol 20 a 250 mg/L 
Inibição da remoção de amônio a 20 

mg/L de DQO. 
Chen et al. (2020b) 

Orgânico Reator UASB 

Lodo granular 
anammox enriquecido 

em reator de fluxo 
contínuo 

Ca. Kuenenia 

Sulfonato de 
benzeno de 

dodecil sulfato 
de sódio 

1 a 10 mg/L 

Deterioração do desempenho do 
reator em exposição de longo prazo a 
>5 mg/L devido à desagregação do 

lodo e inibição metabólica. 

Zhang et al. (2021c) 

Orgânico 
Reator em 
batelada 

Lodo granular 
anammox enriquecido 
em reator anaeróbico 

compartimentado 

Ca. Brocadia 

Polibutileno 
succinato 

(PBS) 
 

Policloreto de 
vinila (PVC) 

100 e 500 mg/L 
 
 
 

100 e 500 mg/L 

A exposição ao PBS teve um efeito 
muito baixo nas taxas de remoção de 
amônio e nitrito. No entanto, alterou a 
composição do lodo, diminuindo sua 

viscosidade. 
Concentrações de 100 e 500 mg/L 

reduziram ligeiramente a remoção de 
amônio, enquanto a remoção de nitrito 

foi altamente inibida. 

Tang et al. (2021) 

Orgânico 
biodegra

dável 

Reator em 
batelada 

Lodo anammox 
enriquecido 

Ca. Kuenenia 
stuttgartiensis, 
Ca. Brocadia 

anammoxidans, 
Ca. Brocadia 

fulgida 

Ácido húmico 50 a 200 mg/L 

Concentrações >100 mg/L causaram 
inibição significativa da atividade 

anammox em experimentos tanto de 
curto quanto de longo prazo. 

Kraiem et al. (2019) 
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(continua) 

Tipo de 
Poluente 

Tipo de 
Reator 

Inóculo 
Bacteria 

Anammox 
Composição 

Concentrações 
testadas 

Efeitos Referências 

Orgânico 
biodegradável 

Reator em 
batelada 

Lodo 
floculento 

enriquecido 
de anammox 

de reator 
UASB 

Ca. Jettenia, Ca. 
Brocadia 

Glucose 
Ácido acético 

Acetato de 
Sódio 

Metanol 

20 a 250 mg/L 
20 a 250 mg/L 
20 a 250 mg/L 
20 a 250 mg/L 

Remoção mais alta de nitrito. 
Remoção mais alta de nitrito. 
Remoção mais alta de nitrito. 

Inibição da remoção de amônio em 150 
mg/L de DQO. 

Chen et al. (2020b) 

Orgânico 
biodegradável 

Reator 
UASB 

Lodo 
enriquecido 

de anammox 

Ca. Jettenia, Ca. 
Kuenenia 

Ácido fúlvico 
25,2 a 80,3 

mg/L 

A atividade anammox foi inibida em 
concentrações mais altas (72-80 mg/L), 
enquanto a remoção total de nitrogênio 

aumentou em concentrações mais 
baixas (25-65 mg/L). A inibição foi 

reversível. 

Zhang et al. (2020) 

Orgânico 
biodegradável 

Reator de 
fluxo 

contínuo 
com 

suportes 
de gel 

anammox 

Lodo 
anammox 

enriquecido 
de reator de 

leito fixo 
preenchido 

com suportes 
de tecido não 

tecido 

Ca. Jettenia 
asiatica 

ou Ca. Jettenia 
caeni, 

Ca. Kuenenia 
stuttgartiensis 

Metanol 5 a 40 mg/L 

A atividade anammox foi mantida a 20 
mg/L e inibida de forma irreversível a 

40 mg/L. Com um aumento gradual na 
concentração de metanol, nenhum 

efeito inibitório foi observado, mesmo a 
100 mg/L. 

Isaka et al. (2021) 

Metais 
pesados 

Filtro 
biológico 

ascendente 

Biofilme 
anammox 

enriquecido 
Não se aplica Fe (II) 

0,0 a 378,6 
mg/L 

A atividade anammox foi impactada em 
109,3 mg/L e completamente inibida 
em 378,6 mg/L de Fe (II). A lavagem 

com EDTA-2Na teve um impacto 
limitado na recuperação do anammox, 
enquanto a adição de betaína acelerou 

o processo de recuperação. 

Li et al. (2020a) 
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(conclusão) 

Tipo de 
Poluente 

Tipo de 
Reator 

Inóculo 
Bacteria 

Anammox 
Composição 

Concentrações 
testadas 

Efeitos Referências 

Metais 
pesados 

Reator em 
batelada 

Biomassa 
anammox 

enriquecida de 
SBR tratando 
água real de 

rejeito 

Não se 
aplica 

Zn (II) 
 

Cu (II) 
 

 Ni (II) 

0,4 a 0,8 mg/L 
 

0,0375 a 0,225 mg/L 
 

0,02 a 0,12 mg/L 

Concentrações mais baixas dos três metais 
combinados não afetaram o desempenho do 

reator. Em concentrações mais altas, 
observou-se uma inibição significativa. 

Aumentar as concentrações de Cu e Ni sem 
adição de Zn não afetou o desempenho da 

remoção de nitrogênio, indicando alta 
toxicidade do Zn. 

Gutwinski et al. 
(2021) 

Metais 
pesados 

Reator em 
batelada 

Lodo anammox 
enriquecido de 
reator UASB 

Não se 
aplica 

Cd (II) 
 

Pb (II) 
 

Cr (II) 
 

As (II) 

0,001 a 0,006 mg/L 
0,025 a 0,15 mg/L 

0,0625 a 0,375 mg/L 
0 a 500 mg/L 

A combinação dos três metais não causou 
inibição significativa da atividade anammox.  

 
O IC₅₀ foi de 41,97 mg/L para lodo sem EPS 
e 408 mg/L para lodo contendo EPS (testes 

de curto prazo). O As (III) foi encontrado 
principalmente ligado a compostos proteicos 

do EPS, levando a um estado mais solto. 

Ma et al. (2021) 

Metais 
pesados 

Reatores 
em 

batelada e 
UASB 

Lodo anammox 
enriquecido de 
reator UASB 

Ca. 
Kuenenia, 

Ca. 
Brocadia 

Cu 

0 a 10 mg/L para 
testes de curto prazo, 

0,1 a 8 mg/L para 
testes de longo prazo, 

IC₅₀ = 4,6 mg/L (teste de curto prazo). No 
experimento de longo prazo, a concentração 
de Cu foi gradualmente aumentada, e uma 
redução severa da atividade anammox foi 

observada em 6 mg/L. Ca. Brocadia foi 
completamente removido em concentrações 

elevadas de Cu, enquanto Ca. Kuenenia 
permaneceu no reator. 

Aktan et al. (2021) 

Metais 
pesados 

Reator em 
batelada 

Lodo anammox 
enriquecido de 
reator UASB 

Ca. 
Brocadia 

Cr (VI) 0 a 32 mg/L 

IC₅₀ = 6,8 mg/L (teste de curto prazo). A 
adição de hidrazina causou a redução de 

Cr(VI) para Cr(III), melhorando o 
desempenho do reator. 

Feng et al. (2021) 
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As autoras propõem como estratégias para melhorar a performance da biomassa 

anammox submetida a condições de inibição por poluentes orgânicos uma menor 

adição do substrato, a bioaumentação, o tratamento adicional para remoção do 

poluente e a dessorção do poluente por meio da lavagem da biomassa. Para o caso 

de inibição por metais ou nanopartículas metálicas, a bioaumentação ainda é uma 

alternativa, assim como a baixa adição da concentração de metais, como Cu, Fe e 

Mn.  

Sobre os efluentes da indústria de fertlizantes de alta carga de nitrogênio Wang et al. 

(2024a) investigaram a diferença na comunidade microbiana de quatro estações de 

tratamento de efluente da indústria de fertilizante nitrogenado, na China. As quatro 

estações possuem diferentes localidades e processos biológicos empregados. 

Contudo, mesmo projetadas para tratar águas residuárias contendo altas 

concentrações de nitrogênio, são identificados nos produtos; além de  compostos 

nitrogenados, o éter dimetílico, o enxofre, a glicerina e o metanol. O último, por 

exemplo, é visto como fator inibitório para as bactérias Anammox (CHEN et al. 2024; 

MADEIRA; ARAÚJO, 2021).  

Alternativas que evitem o efeito inibitório dos compostos nitrogenados e de outros 

potenciais poluentes tóxicos desconhecidos deste efluente, na atividade anammox, 

devem ser pensadas. Logo, a redução da concentração por meio da diluição do 

efluente da indústria de fertilizantes nitrogenados torna-se atrativa. Contudo, o 

processo perde seu caráter sustentável e de uso racional de recurso hídrico, se 

volumes excessivos de água limpa forem requeridos para diluir o efluente de 

fertilizante nitrogenado. Assim, a sua diluição em efluente doméstico é vista como uma 

boa estratégia.   

Além de aumentar a biodegradabilidade da mistura e mitigar a toxicidade dos 

poluentes orgânicos em altas concentrações, como posto por Brennan et al. (2017), a 

diluição permite o co-tratamento dos efluentes. Estudos utilizando o processo 

Anammox ou de NP/A demonstraram viabilidade na diluição de efluentes de alta carga 

de nitrogênio em efluente doméstico (ZHANG et al. 2021b; WU et al., 2019; WU et al., 

2015). 
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Fernandes (2023) avaliou o desempenho do processo de NP/A no co-tratamento de 

lixiviado maduro e efluente anaeróbio doméstico sob 4 (quatro) diferentes diluições e 

estratégias de aeração, em RBS de mistura completa, alcançando nas Fases I, II, III, 

e IV, respectivamente, eficiência de remoção de nitrogênio total de 89,7%, 89%, 90% 

e 71 %. Também consolidou, por meio de seu experimento e de uma robusta revisão 

bibliográfica, a assertiva de que esgoto doméstico e lixiviado maduro é a principal 

combinação de diluição testada em estudos experimentais, podendo alcançar 

resultados satisfatórios. 

Em caráter inovador, Spelman et al. (2024) propuseram o co-tratamento de drenagem 

ácida de mina com efluente doméstico, em RBS em escala de bancada, e 

demonstraram que o co-tratamento permitiu o tratamento do primeiro sem impactar 

negativamente no desempenho do tratamento por processos biológicos do segundo e 

sem impactos na diversidade microbiana. 

Como posto na Tabela 3.5 foi testemunhado apenas um experimento na literatura com 

a utilização de um efluente real da indústria de fertilizantes nitrogenados, sob 

condições diretas de uso do processo anammox em RBS, para remoção de nitrogênio 

amoniacal. Contudo, ainda assim, favorecendo as condições de enriquecimento das 

bactérias adicionando outro efluente, no caso, sintético.  

Frente à necessidade de maiores investigações sobre o tratamento de efluentes da 

produção de fertilizantes, em especial aos nitrogenados e, diante de perspectiva futura 

de implementação do processo Anammox, em escala plena e do potencial estratégico 

de diluição do efluente da indústria de fertilizantes em em efluente anaeróbio 

doméstico, é importante avaliar as condições ideais e reais de funcionamento do 

sistema para que este viabilize a remoção de DQO, amônio e nitrito do efluente; em 

condições nas quais não se observe a inibição do processo Anammox. Até ao 

momento esta pesquisa mostra-se inédita frente às pesquisas desenvolvidas na área. 
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4 MATERIAL E MÉTODOS 

A pesquisa, de cunho primordialmente experimental e quantitativo, foi realizada escala 

laboratorial, no Laboratório de Microbiologia do Departamento de Engenharia 

Sanitária e Ambiental (DESA) da Escola de Engenharia da Universidade Federal de 

Minas Gerais (UFMG), na linha de tratamento de águas residuárias, com a temática 

de Microbiologia Aplicada à Engenharia Sanitária. A seguir, apresentam-se as 

especificações técnicas e metodológicas do projeto.  

4.1 Efluente utilizado na pesquisa 

Para o desenvolvimento da pesquisa foram utilizados dois efluentes distintos, em 

diferentes condições de diluição para a remoção de N-amoniacal no reator RBS. 

Foi utilizado o efluente anaeróbio advindo do reator UASB, que se destina ao 

tratamento de esgoto doméstico e está localizado no Centro de Pesquisa e 

Treinamento em Saneamento (CePTS/UFMG/COPASA), que se encontra na ETE 

Arrudas/COPASA. Primeiramente, o esgoto bruto passa por um tratamento preliminar 

na ETE e então uma parcela é direcionada para o reator piloto UASB, no qual foi 

coletado o efluente (semanalmente e armazenando-o a 4ºC) para as diluições com o 

efluente de fertilizantes e posteriormente, operação das fases do reator RBS. 

Portanto, o efluente anaeróbio em questão foi utilizado como meio de diluição do 

efluente objeto do estudo (efluente da indústria de fertilizante nitrogenado). 

Quanto aos seus parâmetros de projeto, o reator UASB possui 4,5 m² de área útil, 4,5 

m de altura, 2 m de diâmetro interno, 14,2 m³ de volume útil, dimensionado para 

equivaler a uma projeção populacional de 320 habitantes (per capita de esgoto igual 

a 125 L/hab.d) e tempo de detenção hidráulico (TDH) médio de 7,5 horas.  

A Tabela 4.1 apresenta os principais parâmetros operacionais do reator UASB, 

definidas para sua operação, obtidos em pesquisas pretéritas com o mesmo reator.  
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Tabela 4.1 - Condições operacionais do reator UASB 
 

Parâmetro Reator UASB Média (Desvio 
padrão) 

Tempo de detenção hidráulica - 
TDH (h) 

10,17 (2,3) 

Velocidade ascensional média 
(m.h-1) 

0,47 (0,1) 

Vazão afluente (m³. h-1) (vazão 
média) 

1,43 (0,3) 

Carga orgânica volumétrica 
(gDQO.m-3. dh-1) 

41,53 (15) 

Taxa de aplicação superficial 
(m³.m-².d-1) 

11,17 (2,7) 

Fonte: Fernandes (2017, 2023). 

O efluente da indústria de fertilizantes foi fornecido pela Oxi Ambiental S.A, empresa 

de São Paulo - Brasil, especializada em remediação ambiental in-situ, gerenciamento 

de áreas contaminadas, tratamento de efluentes industriais, amostragem de solo, 

água e efluentes e brownfileds. 

O efluente é originário de uma planta industrial de produção de fertilizantes, em 

Cubatão, no estado de São Paulo, que possui setor específico para a produção de 

fertilizantes nitrogenados (GANIT) e outro para os fosfatados (GAFOS). No que se 

refere a GANIT, esta é responsável pela produção de 3 (três) fertilizantes: nitrato de 

amônio, amônia e ácido nítrico. Durante o processo produtivo dos respectivos 

fertilizantes, há a limpeza de equipamentos como a lavagem dos filtros, torres, canais 

e vazamentos na rede, que compõem juntamente com a coleta da água pluvial e de 

lavagem dos pátios da planta industrial o “efluente da indústria de fertilizantes”.  

O efluente da indústria de fertilizantes foi diluído com efluente anaeróbio doméstico. A 

diluição se justificou por distintos fatores, primeiramente, pelo pH alcalino do efluente 

da indústria de fertilizante a ser testado (pH = 10,8), que tende a causar inibição do 

processo anammox. Autores como Strous, Kuenen, Jetten (1999) e Jetten et al. (2009) 

enfatizaram que a faixa de pH ideal para a atividade anammox encontra-se entre 6,7 

e 8,3. Faixas de pH fortemente ácidas ou fortemente básicas podem causar inibição 

completa do processo, pois podem favorecer a hidrólise da membrana celular e cessar 

processos metabólicos essenciais para as bactérias (SCHEEREN et al., 2011).  

Ademais, sabe-se que em pH próximo a 9,5, aproximadamente 50% da amônia está 

na forma de (AL) ou (NH3) e 50% na forma de NH4
+ e em pH superior a 11, 

praticamente toda a amônia está na forma de NH3 (VON SPERLING, 2014). 
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Considerando o pH e a concentração (mg/L) de amônia deste efluente (ver Tabela 

4.3), acredita-se que mais de 50% da amônia esteja livre e, como elucidado no 3.10.4, 

poderia causar inibição das bactérias anammox.   

De igual relevância para esta discussão, as altas cargas dos substratos amônia (NH4
+) 

e nitrito (NO2
-) em efluentes podem inibir o processo Anammox, como posto no item 

3.10.6 e, portanto, a diluição proposta tende a diminuir a concentração destes 

compostos. Outra preocupação quanto ao emprego do processo anammox para 

tratamento de efluentes é a presença de compostos tóxicos, discutidos no item 3.11 e 

que podem gerar mecanismos de inibição na atividade anammox.  

Frente a necessidade de se evitar efeitos inibitórios por compostos desconhecidos e, 

considerando a complexidade do efluente da indústria de fertilizante nitrogenado 

objeto deste estudo (Tabela 4.3) a diluição do efluente da indústria de fertilizante 

nitrogenado em efluente doméstico anaeróbio tornou-se uma boa estratégia 

operacional para redução da concentração de potenciais poluentes do efluente. 

Reforça-se que estudos pretéritos utilizando o processo Anammox ou de NP/A 

demonstraram viabilidade na diluição de efluentes de alta carga de nitrogênio em 

efluente doméstico (ZHANG et al. 2021a; WU et al., 2019; WU et al., 2015). A Figura 

4.1 apresenta esquematicamente o fluxo de utilização e diluição dos efluentes 

utilizados no experimento. Cabe registrar que para esta pesquisa utilizou-se apenas 1 

(um) lote de efluente da indústria de fertilizantes e para o efluente anaeróbio foram 

utilizados 5 (cinco), sendo realizadas, portanto, 5 caracterizações deste último. 
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Figura 4.1 - Fluxo de chegada dos efluentes utilizados no experimento 

 

Tabela 4.2 - Caracterização do efluente anaeróbio doméstico utilizado ao longo do estudo 

Parâmetros Média (Desvio Padrão) 

pH 6,70 (0,82) 

Oxigênio Dissolvido (mg/L) 1,1 (1,14) 

Temperatura (°C) 24,6 (1,3)  
DQO (mg/L) 54,50 (20,12) 
NH4

+ (mg/L) 38,52 (14,89) 
NO2

- (mg/L) 0,00  
NO3

- (mg/L) 3,77  

Alcalinidade (mg CaCO3/L) 209,23 (18,58) 

DBO (mg/L) 116,37 (83,31) 

 

Tabela 4.3 - Caracterização do efluente da indústria de fertilizante nitrogenado 

Parâmetros Média  

Odor 
Cheiro amoniacal 

altamente pungente 

pH 10,32  
Temperatura (°C) 25  

DQO (mg/L) 1915,83 
NH4

+ (mg/L) 10172,42 
NO2

- (mg/L) 0,00 
NO3

- (mg/L) 12,34  

Alcalinidade (mg 
CaCO3/L) 

25502,50 
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4.2 Reator em batelada sequencial  

Utilizou-se para o experimento o fermentador de mistura completa, modelo Benchtop 

Fermentor & Bioreactor BioFlo®/CelliGen® 115, marca New Brunswick/Eppendorf. O 

reator possui 10 litros de volume útil de trabalho (Figura 4.2) e foi operado no modo 

batelada sequencial, sedimentação da biomassa e posterior retirada do sobrenadante.  

Figura 4.2 - RBS em escala de bancada – Laboratório de Microbiologia – DESA/UFMG 

 

O RBS é confeccionado de vidro, envolvido por uma jaqueta d’água que realiza a troca 

da água armazenada na parede externa para manter a temperatura desejada de 

operação. O reator possui sensores de nível para controlar o volume (entrada e saída) 

tanto de meio de cultura quanto de efluente, além de sondas que permitem medir o 

pH, temperatura e saturação de oxigênio (%). Adicionalmente, o RBS foi protegido de 

incidência luminosa para evitar o crescimento de algas em seu interior. 

O RBS foi operado em condições anóxicas 5 (cinco) vezes por semana (segunda a 

sexta-feira) por um ciclo operacional de 24 horas (Tempo de Detenção Hidráulica – 

TDH de 48 horas), envolvendo 4 etapas: desligamento/sedimentação - I, retirada do 

efluente do clico anterior- II, alimentação – III e reação do reator-IV.  

A primeira etapa consistiu na interrupção do ciclo anterior do reator, da aeração e da 

sua agitação, permitindo o descanso da biomassa para que esta não seja descartada 

junto do efluente. Após a sedimentação, é iniciada a retirada do sobrenadante por 
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meio do acionamento manual da mangueira de silicone do reator, que consistiu na 

retirada da sua pinça e em movimentos verticais pressionando-a, favorecendo a saída 

do efluente tratado biologicamente. Salienta-se que o efluente de entrada, assim como 

o de saída do RBS são armazenados em frascos shot de 5 litros e é retirado do reator 

todo o volume afluente, correspondendo aos 5L do frasco.  

Sobre a terceira etapa (alimentação) consistiu no acionamento da bomba externa 

(modelo Gilson) para entrada do novo efluente no reator, da aeração e da agitação e 

posteriormente. Após o acionamento do sistema ocorreu a reação e última etapa 

operacional, que possibilitou o contato do efluente com a biomassa do reator. A   

Figura 4.3 apresenta as etapas supramencionadas de funcionamento do sistema. 

Figura 4.3 - Ciclo operacional do reator RBS 

 

Etapas operacionais do RBS: (i) Sedimentação, com desligamento da agitação para que a biomassa 

possa sedimentar no reator; (ii) saída do efluente, com desligamento da agitação e acionamento da 

bomba de saída; (iii) entrada do meio de cultura/ efluente da indústria de fertilizantes com as diferentes 

diluições no reator; (iv) período de reação, que ocorre até a interrupção para que um novo ciclo se 

inicie. 

4.3 Enriquecimento de bactérias anammox 

Quando do início das atividades experimentais, o reator em batelada sequencial já 

continha biomassa com atividade anammox, tendo em vista que o sistema foi 

previamente operado por Fernandes (2023), com inoculação de lodo proveniente da 
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linha de recirculação dos decantadores secundários da Estação de Tratamento de 

Esgoto do Ribeirão Arrudas (ETE-Arrudas) da Companhia de Saneamento de Minas 

Gerais (COPASA), em Belo Horizonte -MG.  Após a operação do projeto anteriormente 

descrito, o reator foi utilizado para testes independentes utilizando lixiviado de aterro 

sanitário. Com o objetivo de remover as impurezas da biomassa, limpando quaisquer 

resquícios do referido efluente que porventura poderiam interferir no novo experimento 

e, visando a aclimatação gradual do RBS para recebimento do efluente de fertilizante, 

realizou-se nova alimentação com meio de cultura por 267 dias. 

Após as etapas de enriquecimento do RBS e aclimatação, o RBS foi alimentado com 

efluente de fertilizante diluído com efluente doméstico do reator UASB, em fase 

preliminar, mantendo o TDH de 48 horas e temperatura de 35ºC já utilizada 

anteriormente por Fernandes (2023). 

A partir dos resultados observados da concentração de NH4
+ antes e após o 

tratamento biológico utilizando o RBS para os testes preliminares, observou-se 

possível inibição da atividade anammox, com aumento da concentração de NH4
+ a e 

nitrito na saída do efluente tratado. Visando a bioaumentação das bactérias anammox, 

foi inserido novo meio de cultura no sistema, do dia 19 de dezembro de 2022 ao dia 

10 de abril de 2023, todavia, os resultados apresentaram-se similares aqueles 

observados do teste com o efluente de fertilizante. Nesse sentido, optou-se pela 

reinoculação do reator RBS. A Tabela 4.4 apresenta o período de aclimatação e testes 

experimentais do reator, levando a decisão de um novo período de start up do RBS. 

Tabela 4.4 – Concentração dos substratos no meio de cultura – aclimatação 

 Concentração de substratos (mg/L) 

Data de Operação N-NO2
- N-NH4

+ 

09/11/22-20/11/22 120 90 

21/11/22-04/12/22 Testes preliminares com o efluente de fertilizante 

19/12/22-30/12/22 120 90 

03/01/23-12/02/23 60 50 

13/02/23-26/02/23 30 30 

27/03/23-10/04/23 30 0 

-------- Inoculação do reator 
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Em 10/04/2023, o RBS foi inoculado com lodo da linha de recirculação do sistema de 

lodos ativados, da Estação de Tratamento de Esgoto do Ribeirão Arrudas (ETE-

Arrudas) da Companhia de Saneamento de Minas Gerais (COPASA), em Belo 

Horizonte - MG. Foram coletados 20 litros de lodo da linha de recirculação do sistema 

de lodos ativados e transportados ao laboratório. O lodo foi centrifugado a 10.000 rpm 

por 20 minutos nos dias 10 e 11/04/2023 e nesta transição, foi armazenado a 4ºC. 

Após a centrifugação, adicionou-se a fração sólida ao meio de cultura mineral e 

autotrófico, em consonância com o preconizado por Dapena-Mora et al. (2004) e Van 

de Graaf et al. (1996), nas Tabela 4.5 e Tabela 4.6, respectivamente, visando o 

enriquecimento e o cultivo das bactérias com atividade anammox até atingir seu 

volume final de 10 litros, com concentração final de inóculo de 7,29 g STV.L -1. 

Tabela 4.5 – Composição do meio mineral autotrófico 

Componentes Concentração (mg/L) 

NH4Cl Variável  

NaNO2 Variável 

KHCO3 500 

KH2PO4 27 

CaCl2.2H2O 180 

MgSO4.7H2O 300 
Solução de Micronutrientes I 1,0 ml 

Solução de Micronutrientes II 1,25 ml 

 

Tabela 4.6 – Composição das soluções de micronutrientes I e II 

Componentes 
Micronutrientes I 

Concentração (mg/L) 
Micronutrientes II 

Concentração (mg/L) 

Na2EDTA.2H2O  6250 15000 

FeSO4.7H2O 6250 - 

ZnSO4.7H2O - 430 

CoCL2.6H2O - 240 
MnCl2.4H2O - 990 

CuSO4.5H2O - 250 
NaMoO4.2H2O - 220 

NiCl2.6H2O - 190 

Na2SeO3 - 80 

H3BO3 - 14 

Fonte: Dapena-Mora et al. 2004 

Em virtude da elevada concentração inicial de sólidos no inóculo, adotou-se para o 

reator uma etapa reacional de aproximadamente 20,8 horas, visto a necessidade de 

um período de sedimentação prolongado, evitando a perda da biomassa durante a 

sua lavagem, sendo: 1 hora para a sedimentação, 0,17 horas para saída do efluente 
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e 2 horas para a entrada do efluente. Mesmo após observação da redução do teor de 

sólidos no efluente; conforme mencionado em estudos prévios por Fernandes (2017), 

Leal (2015) e Pereira (2013) que inocularam reatores do tipo RBS, com atividade 

anammox; manteve-se o período de sedimentação do reator, minimizando perdas da 

biomassa. 

O período de enriquecimento do sistema ocorreu do dia 11/04/2023 a 02/01/2024, 

aumentando-se gradativamente as concentrações de nitrogênio amoniacal e nitrito 

visando o monitoramento da atividade anammox no reator. A Tabela 4.7 expõe os 

valores adotados durante esta fase. Após identificação de atividade anammox e 

estabilização do reator, foram viabilizados os testes com efluente real. 

Tabela 4.7 – Concentração dos substratos no meio de cultura - enriquecimento do reator 

 Concentração de substratos (mg/L) 

Data de Operação N-NO2
- N-NH4

+ 

11/04/2023- 22/09/2023 45 30 

25/09/2023 - 02/01/2024 70 55 

 

4.4 Planejamento Experimental 

Realizou-se o Start up do reator, em 11 de abril de 2023, e posteriormente iniciou-se 

a fase de enriquecimento com o objetivo de selecionar e aumentar a comunidade de 

bactérias com atividade anammox. A   

 

 

Tabela 4.8  apresenta as fases do estudo desenvolvidas e os parâmetros avaliados. 
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Tabela 4.8 – Fases do estudo e respectivos parâmetros de análise 

 
Etapas do 

RBS 
anammox 

Temperatura 
(ºC) 

Data 
 

Duração 
(dias) 

Concentração 
em 5L 

 
(%) 

Fator de 
diluição 

do 
efluente 

de 
fertilizante 

Parâmetros 
ambientais de 

análise 

 
 

Fase de 
Enriquecimento 

 

35 
11/04/2023 

- 
02/01/2024 

267 
Meio de cultura 

autotrófico 
 

 
 
- 

 
pH, oxigênio 
dissolvido, 

temperatura, 
DQO, DBO, NH4

+, 
NO2

-, NO3
-, 

alcalinidade, 
análises 

microbiológicas 
 

 
 
 

Fase I 

35 
03/01/2024 

- 
01/03/2024 

 
 

59 

1% de efluente de 
fertilizante e 99% 

de efluente 
anaeróbio de 

UASB1 
 

 
 
 

1:100 

 
 
 

Fase II 

35 
02/03/2024 

- 
21/04/2024 

 
 

51 

2% de efluente de 
fertilizante 

e 98% de efluente 
anaeróbio de 

UASB 
 

 
 
 

1:50 

 

Fase III 
35 

22/04/2024 

- 

17/05/2024 

26 

6% de efluente de 

fertilizante 

e 94% de efluente 

anaeróbio de 

UASB2 

 

 

 

1:16,7 

 

4.5 Métodos analíticos 

As análises de sólido total, sólidos voláteis, nitrogênio amoniacal, nitrito, nitrato, 

demanda química de oxigênio, demanda bioquímica de oxigênio e alcalinidade foram 

realizadas utilizando metodologias consagradas no Standard Methods for the 

Examination of Water and Wastewater (APHA, 2012). No APÊNDICE A é apresentado 

o detalhamento das referidas análises.  

                                            
1 Para um frasco schott de 5L de mistura, utilizou-se 0,05 L de fertilizante e 4,95 L de efluente anaeróbio 
2 Para um frasco schott de 5L de mistura, utilizou-se 0,30 L de fertilizante e 4,70 L de efluente anaeróbio 
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A  

Tabela 4.9 apresenta de forma resumida os parâmetros físico-químicos analisados, a 

unidade, princípio metodológico, frequência de amostragem e a importância das 

variáveis escolhidas para o monitoramento do sistema. 

 

Tabela 4.9 - Parâmetros de interesse da pesquisa 

Parâmetros Unidade Metodologia 
Frequência 

de 
Amostragem 

Importância 

Temperatura °C 
Termométrico 

(RBS) 
Diária Estabilidade do sistema 

pH - 
Potenciométrico 

(RBS) 
Diária 

Estabilidade do sistema e 
formação de NH3 e 

HNO2 

Alcalinidade mgCaCO3/L Titulométrico 
2 vezes por 

semana 
 

Intensidade da nitrificação 
 

DQO mg/L Colorimétrico 
3 vezes por  

Semana 
 

 
Intensidade da atividade 

heterotrófica e estabilidade 
do sistema DBO mg/L Oximétrico 

1 vez por 
semana 

 

ST, STV mg/L e g/L Gravimétrico 

Início do 
experimento e 

fim do 
experimento 

 

Efeito da entrada de sólidos 
no desempenho do sistema 

NH4
+ mg/L Colorimétrico 

Cinco vezes 
por semana 

Eficiência de remoção de N, 
atividade de BOA 

 

NO2
- mg/L Colorimétrico 

Atividade de bactérias 
anammox, comammox e 

BON 
 

NO3
- mg/L Colorimétrico Eficiência de remoção de N 

e atividade de bactérias 
BON, anammox, 

comammox e 
desnitrificantes 

Adaptado de Carvalho (2019). 
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4.6 Investigação da comunidade microbiana 

Foram coletadas amostras da biomassa para investigação da comunidade microbiana 

que esteve presente no RBS, sendo avaliada por meio de métodos moleculares. As 

amostragens ocorreram em distintos momentos de desenvolvimento do experimento, 

desde o start up do RBS até o final do experimento. Utilizando um coletor próprio, uma 

porção da biomassa foi removida do reator, durante o período de reação, no qual 

líquido e biomassa encontravam-se sob agitação contínua.  

A Tabela 4.10 reflete os períodos de coleta da biomassa, assim como as técnicas de 

biologia molecular empregadas para a caracterização dos micro-organismos 

presentes no reator.  

Tabela 4.10 - Amostras coletadas para a investigação microbiana 

Identificação Fase Dia de 

Operação 

Data Amostras Técnicas 

1 Inóculo 0º 11/04/2023 Lodo ativado 

da linha 

recirculação -  

ETE Arrudas 

 

 

 

 

 

 

Extração de DNA, 

PCR em tempo 

real e 

sequenciamento 

2 Enriquecimento – 

fase intermediária 

entre a inicial e a 

de propagação. 

 

7º 20/06/2023 Após 70 dias 

de cultivo 

3 Enriquecimento – 

identificação de 

atividade 

anammox. 

 

135º 24/08/2023 Biomassa 

após 35°C 

4 Fim do 

enriquecimento 

 

266º 02/01/2024 Biomassa 

após 35°C 

5 Fim da Fase 1 328º 04/03/2024 Biomassa 

após 35°C 
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6 Período 

intermediário da 

Fase 2 

363º 08/04/2024 Biomassa 

após 35°C 

 

 

Visando atender os prazos estipulados no cronograma de defesa do mestrado e, 

considerando o tempo necessário para a quantificação das bactérias pela técnica 

PCR, bem como da execução do Sequenciamento de Nova Geração, não foi possível 

avaliar a comunidade microbiana da Fase 3. 

 

4.6.1 Extração de DNA 

As amostras (biomassa) foram submetidas a centrifugação (10000 rpm por 15 

minutos) e lavadas três vezes consecutivas, após cada ciclo de centrifugação, com 

tampão fosfato-salino (PBS 1X, NaCl, Na2HPO4, NaH2PO4, pH=7,2-7,4). Após a 

centrifugação, foram pesadas e armazenadas a -20°C, como preconizado em Garcia 

e Araújo (2010) e replicado por Leal (2015), Fernandes (2017), Carvalho (2019), 

Fernandes (2023).  

Em seguida, o DNA genômico foi extraído a partir de 0,5 g de todas as amostras com 

o kit de extração FastDNA™ SPIN Kit for Soil (MP Biomedicals), conforme as 

instruções do fabricante.  A fim de se verificar o resultado da extração, alíquotas de 

2,0 μl de DNA extraído das amostras foram submetidas à eletroforese em gel de 

agarose a 1,8% (75 volts, 35 minutos). O DNA foi quantificado em espectrofotômetro 

Nanodrop 1000 (Thermo Scientific). 

4.6.2 Quantificação das bactérias do Ciclo do Nitrogênio pela técnica de PCR em 
tempo real 

Para a estimar a concentração dos principais micro-organismos presentes nas 

amostras coletadas do RBS, foi realizada a técnica da PCR em tempo real (qPCR, 

quantitative real-time polymerase chain reaction, do inglês). As etapas utilizadas para 

a quantificação de bactérias nas amostras do RBS são descritas nos próximos itens. 

Obtenção dos plasmídeos recombinantes para as curvas padrão de DNA 
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Plasmídeos recombinantes contendo genes específicos foram utilizados nas curvas 

padrão dos ensaios da PCR em tempo real. Os plasmídeos foram obtidos por meio 

de clonagem do produto da PCR em vetor plasmidial (kit pGem Easy Vector, Promega) 

e inseridos em células E. coli JM 109, seguindo instruções do fabricante. Os 

plasmídeos já se encontravam disponíveis no Laboratório de Microbiologia/DESA, 

uma vez que foram obtidos em pesquisas anteriormente realizadas por Mac Conell 

(2014).  

Para o cálculo da massa do inserto, primeiramente calculou-se o número de cópias 

do plasmídeo com o inserto, considerando que a massa de 1 mol de par de bases (pb) 

possui 660g e que o número de moléculas em 1 mol é igual a 6,02 x 1023, conforme 

descrito na Equação (4.1) (WHELAN et al., 2003). A partir do resultado do cálculo 

descrito na Equação (4.1), obtém-se o número de cópias do inserto e dessa forma, 

pode-se calcular a quantidade de DNA do inserto utilizando a mesma equação, 

substituindo o tamanho do plasmídeo com o inserto, pelo tamanho do inserto. 

𝐶ó𝑝𝑖𝑎𝑠 𝑑𝑒 𝐷𝑁𝐴 =
6,02 𝑥 1023(𝑐ó𝑝𝑖𝑎𝑠 𝑚𝑜𝑙)⁄ 𝑥 𝑞𝑢𝑎𝑛𝑡𝑖𝑑𝑎𝑑𝑒 𝑑𝑒 𝐷𝑁𝐴 (𝑛𝑔)

𝑇𝑎𝑚𝑎𝑛ℎ𝑜 𝑑𝑜 𝐷𝑁𝐴 (𝑝𝑏)𝑥 6,6 𝑥 1011  (𝑛𝑔 𝑚𝑜𝑙⁄ 𝑝𝑏⁄ )
 

 

(4.1) 

Após a estimativa da quantidade em nanogramas (ng) de DNA do inserto foram 

realizadas diluições seriadas do DNA plasmídial em água ultrapura na proporção de 

1:10 para o Domínio Bacteria, bactérias anammox, desnitrificantes e os gêneros 

Nitrospira e Nitrobacter. Alíquotas de 2,0μL de cada diluição foram adicionadas nas 

reações da PCR em tempo real, cujas curvas de amplificação foram utilizadas para 

elaboração da equação linear do experimento.  

Preparo das reações para a realização da PCR em tempo real 

Para as reações da PCR em tempo real utilizou-se o mix PowerUp™ SYBR™ Green 

Master Mix for qPCR (Thermo Fisher Scientific). O SYBR® Green é um composto 

fluorescente amplamente utilizado em reações da PCR em tempo real, esse reagente 

se liga na fita dupla de DNA e emite fluorescência conforme acontece a reação da 
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PCR. Os reagentes utilizados na reação e suas respectivas concentrações estão 

detalhados na  

 

 

Tabela 4.11 e os pares de iniciadores utilizados estão detalhados na Tabela 4.12. O 

volume final de cada reação foi igual a 20 μL. As reações foram realizadas em 

triplicata, tanto para as amostras, quanto para os controles negativos e diluições das 

curvas padrão. 

 

 

 

Tabela 4.11 - Concentração dos reagentes utilizados na reação da PCR em tempo real, para um 
volume final de 20 μL 

Reagente 
Concentração do 

Estoque 
Concentração final 

por reação 
Volume por reação 

(μL) 

Água ultrapura - - 7,5 
Master Mix* 2X 1X 10 
Iniciador 1 30 pmol/μL 375 nM 0,25 
Iniciador 2 30 pmol/μL 375 nM 0,25 

Amostra de DNA variável 5 ng/ μL 2,0 
* O Master Mix inclui o tampão da PCR, MgCl2, a enzima Taq polimerase, dNTPs, o corante SYBR 
Green e o corante de referência passiva ROX.  

 

 

Tabela 4.12 - Iniciadores (Primers) utilizados na reação da PCR em tempo real 

Primers Grupo Alvo Sequência (5'→3') 
°C 

Anelamento 
Referência 

1055F RNAr 16S 
Domínio Bacteria 

(337pb) 

ATGGCTGTCGTCAGCT 
53 

FERRIS et al., 
(1996) 1392R ACGGGCGGTGTGTAC 

Pla46F Planctomycetes 
e anammox 

(621pb) 

GGATTAGGCATGCAAGTC 
56 

VAN DER STAR 
et al. (2007) Amx 667 R ACCAGAAGTTCCACTCTC 

nosZ F Enzima óxido 
nitroso redutase 

de bactérias 
Desnitrificantes 

(500pb) 

CGYTGTTCMTCGACAGCCAG 

55 
ENWALL et al. 

(2005) 
nosZ1622 

R 
CGSACCTTSTTGCCSTYGCG 

amoA-1F GGGGTTTCTACTGGTGG 57 
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amoA-2R 

Enzima amônia 
monoxigenase 

(amoA) de BOA 
(491 pb) 

CCCCTCKGSAAAGCCTTCTTC 
Rotthauwe et al. 

(1997) 

Nitro-
1198F 

RNAr 16S de 
Nitrobacter (397 

pb) 

ACCCCTAGCAAATCTCAAAA 
AACCG 

58 
Graham et al. 

(2007) Nitro-
1423R 

CTTCACCCCAGTCGCTGACC 

NTSPAF RNAr 16S de 
Nitrospira (151 

pb) 

CGCAACCCCTGCTTTCAGT 
60 

Kindaichi et al. 
(2006) NTSPAR CGTTATCCTGGGCAGTCCTT 

     

A microplaca (96 poços) foi vedada com selante óptico e colocada em equipamento 

7500 Real Time System (Applied Biosystems). O programa da PCR consistia em 40 

ciclos de desnaturação por 1 minuto (94 ºC), anelamento dos iniciadores por 1 minuto 

(temperatura de acordo com par, conforme especificado na Tabela 4.17) e extensão 

por 1 minuto (72 ºC). O programa se encerrava com a elaboração da curva de melting 

ou de dissociação, útil para checar a pureza dos produtos amplificados, aparecendo-

se apenas um pico no gráfico. Esta etapa consistia em 15 segundos a 95 ºC, 1 minuto 

a 60 ºC, 30 segundos a 95 ºC e 15 segundos a 60 ºC. 

Determinação do número de cópias de genes dos grupos bacterianos 

Para o cálculo do número de cópias dos genes por reação utilizou-se as equações da 

reta obtidas a partir das curvas padrão.  A Tabela 4.13 apresenta as equações das 

curvas padrão e eficiências obtidas nos ensaios da PCR em tempo real realizados no 

presente estudo. Por meio da equação da reta, obteve-se a quantidade em 

nanogramas de DNA das amostras investigadas e por meio da Equação (4.7), 

determinou-se o número de cópias de DNA por reação, ou o número de cópias do 

gene por 5 ng de DNA (quantidade de DNA adicionada em cada reação). 

Posteriormente, estimou-se a quantidade em nanogramas de DNA extraído por grama 

de lodo. 

Tabela 4.13 - Equações das curvas padrão e eficiências dos ensaios da PCR em tempo real de 
quantificação absoluta  

Par de iniciadores Eficiência (%) r2 Valor Threshold Equação da reta 

1055F 
1392R 

105,77 
0,992 

 
0,017822 

 
Y= -3,191x+32,758 
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Pla46F 
Amx 667 R 

90,45 
 

0,993 
 

0,107387 
 

Y= -3,574X+47,933 
 

NosZ F 
NosZ1622 R 

110,7 
 

0,99 
 

0,917169 
 

Y= -3,012X+50,378 
 

amoA-1F 
amoA-2R     

106,38 
 

0,993 
 

0,248393 
 

Y= -2,676X + 40,731 
 

Nitro-1198F 
Nitro-1423R   

103,76 
 

0,989 
 

0,255573 
 

Y= -3,235X+42,903 
 

NTSPAF 
NTSPAR 

111,53 
 

0,992 
 

0,29307 
 

Y= -2,611X+39,666 
 

 

 

4.6.3 Sequenciamento de Nova Geração 

O DNA extraído das amostras foi enviado para sequenciamento genômico e este foi 

realizado pela empresa NGS Solutions, do município de Piracicaba, estado de São 

Paulo, Brasil, utilizando a técnica MiSeq (Illumina), seguindo as instruções do 

fabricante, com cobertura de 50.000 peired-end reads por amostra e 2x300pb. Foram 

utilizados os primers 515F-B (GTGYCAGCMGCCGCGGTAA) e 806R-B 

(GGACTACNVGGGTWTCTAAT) para amplificação e sequenciamento da região V4 

do RNAr 16S de Archaea e Bacteria. A aplicação da técnica de Nested PCR foi 

necessária para amplificação das amostras. Assim, foram seguidas as seguintes 

etapas: 

1. 1ª PCR- amplificação com primers 16S Universal 

Primer (27F e 1492R) a 10 µm 

2. Purificação dos produtos da PCR com beads ampure xp 

3. 2ª PCR - amplificação com os primers 16S V3V4  

Primer 16S V4 (515F-B e 806R-B) a 10 µm 

4. Purificação dos produtos da PCR com beads ampure xp 

5. 3ª PCR - ligação dos adaptadores (nextera xt) 

6. Purificação da 3ª PCR com beads ampure xp 

7. Normalização e pool das bibliotecas 
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Após a quantificação da 3ª PCR em NanoDrop, as bibliotecas foram normalizadas 

para uma mesma concentração. Foi realizado um pool equimolar com 5 µL de cada 

biblioteca. Esse pool foi quantificado por qPCR usando o kit KAPA Library 

Quantification Kit (Roche) para estimar a concentração do pool em nM (nanomolar) e 

assim fazer as diluições necessárias para o carregamento no equipamento Next seq 

2000 em corridas 2x300pb. 

4.7 Análise estatística 

Para avaliar se as diluições testadas foram significativamente diferentes entre si em 

relação à eficiência de remoção dos compostos desejados, os resultados foram 

submetidos ao teste de normalidade (teste de Shapiro-Wilk). Posteriormente, os 

dados foram submetidos a análise de variância (ANOVA) e quando os tratamentos 

foram significativos, as médias foram comparadas pelo teste de Tukey a 5% de 

significância. Para fins de análise dos dados, o delineamento experimental foi 

considerado inteiramente casualizado. Os testes foram executados no software R. 

5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

5.1 Etapa de enriquecimento 

O reator foi inoculado e monitorado desde abril de 2023, a fim de se verificar o 

crescimento e estabilidade das bactérias com atividade anammox, correspondendo a 

uma etapa enriquecimento do inóculo e desenvolvimento de atividade anammox antes 

do início dos testes com efluente real, conforme Tabela 4.7. O RBS foi mantido à 

temperatura de 35ºC, e pH 7,5, realizando a correção deste parâmetro sempre que 

necessário, utilizando NaOH (0,5M) ou H2SO4 (1N). Tais condições são consideradas 

ideais para o crescimento das bactérias com atividade anammox (STROUS et al., 

1999b). A partir do monitoramento realizado, foi possível observar a dinâmica dos 

compostos nitrogenados e a predominância das reações que ocorrem no RBS, 

conforme  Figura 5.1. 
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Figura 5.1 - Dinâmica dos compostos nitrogenados durante o enriquecimento das bactérias anammox no RBS 

 

 

Na etapa de enriquecimento do reator foram identificadas três fases: (I) fase inicial; (II) fase de propagação e (III) fase anammox. A 

fase inicial de operação foi marcada pelo consumo total de nitrito com aumento da concentração de nitrogênio amoniacal na saída 

do efluente sintético (meio de cultura), caracterizando reações de desnitrificação e amonificação, respectivamente, no reator.
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As condições anaeróbias fornecidas ao sistema, juntamente com nitrito domeio de 

cultura, a disponibilidade de matéria orgânica advinda do inóculo e a morte e a lise 

das bactérias aeróbias do lodo, proporcionaram o processo de desnitrificação. Além 

disso, ocorreu a liberação de nitrogênio orgânico a partir das células mortas, que se 

converteu rapidamente em íon amônio e foi liberado, provocando o aumento da 

concentração de amônio observada no efluente durante a fase. Distintos estudos 

durante o período de enriquecimento de bactérias anammox em RBS com atividade 

anammox descreveram essa etapa (FERNANDES; 2017; PEREIRA, 2013; ARAÚJO 

et al., 2011; DAPENA-MORA et al., 2004; TOH & ASHBOLT, 2002). 

Na fase de propagação das bactérias com atividade anammox (Fase II) observou-se 

diminuição da atividade desnitrificante, ocasionada possivelmente pela redução de 

compostos orgânicos presentes no meio, com detecção de nitrito no efluente a partir 

do 76º dia de operação. Também foi evidente a redução da amonificação, com a 

concentração de amônio afluente se equiparando à concentração efluente no RBS no 

73º dia de operação. A redução da atividade das bactérias desnitrificantes 

heterotróficas pode ter impulsionado o estabelecimento das bactérias anammox, 

permitindo o início da segunda fase, visto que o primeiro grupo tende a competir com 

o segundo pelo mesmo aceptor de elétrons (NO2-) (DÍAZ-JÚAN et al., 2022; LI et al., 

2020; CHAMCHOI et al.,2008). 

A terceira fase do enriquecimento foi o período em que atividade anammox foi 

detectada no reator, identificada a partir do 120º dia de operação, marcada pelo 

consumo simultâneo de nitrogênio amoniacal e nitrito do meio de cultura em 

proporções estequiométricas semelhantes ao previsto na Equação 1.1 (a equação do 

consumo de nitrito e nitrogênio amoniacal de anammox).  

Estudos pretéritos envolvendo reatores em batelada sequencial (escala de bancada), 

utilizando lodo ativado convencional como inóculo, encontraram distintos tempos para 

o início da atividade anammox. Campos (2011) e Pereira (2019) identificaram 

atividade Anammox após 90 dias de cultivo, para um reator RBS de 1,2 L e 2 L, 

respectivamente, enquanto Fernandes (2017), a partir do 82º dia de operação de um 

reator de 2L.  
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A variabilidade do tempo para obtenção da atividade anammox é notada em outras 

pesquisas, como em Chanchoi e Nitsoravut (2007) que observaram atividade em 120 

dias. Nota-se, portanto, uma faixa de 60 a 120 dias, estando esta pesquisa em 

consonância com a faixa identificada. Ressalta-se que o reator possui um volume útil 

de 10 L e foi operado com tempo de detenção hidráulica de 48 horas, havendo lum 

ciclo operacional por dia. Esses fatores podem ter contribuído para que a atividade 

anammox fosse observada em período maior, comparado aos períodos mencionados 

em outras pesquisas. 

O reator foi alimentado até o 163° dia de operação com meio de cultura nas 

concentrações de 30 mg/L-1 e 45 mg/L-1, de nitrogênio amoniacal e nitrito, 

respectivamente. Observado o bom desempenho na remoção dos compostos 

nitrogenados no reator, a partir do 164° dia, a concentração dos compostos foi 

aumentada para 55 mg/L (NH4
+) e 70 mg/L (NO2

-), seguindo as proporções 

estequiométricas da reação anammox, a fim de favorecê-la. Tais concentrações foram 

mantidas até o último dia de enriquecimento (266° dia). 

As relações estequiométricas obtidas entre os compostos nitrogenados durante a fase 

de enriquecimento são apresentadas na Figura 5.2. O coeficiente estequiométrico da 

reação representa a razão entre a concentração de nitrito consumido pela 

concentração de nitrogênio amoniacal consumida. Notou-se que durante a fase inicial 

o coeficiente foi nulo, como esperado, uma vez que o nitrito foi totalmente consumido 

pelo sistema que apresentava intensa desnitrificação.  

No período de transição ou propagação, notadamente os coeficientes distanciaram-

se do padrão estequiométrico almejado, indicando a redução da desnitrificação e 

consecutivo consumo de NH4
+ no sistema. A partir do 120° dia de operação, mesmo 

com oscilações, as proporções estequiométricas do reator aproximaram-se da 

estequiometria da reação anammox indicada na literatura (1,32 mol de N-NO2
-:1 mol 

de N-NH4
+, STROUS et al., 1998), revelando o bom desenvolvimento do processo 

anammox no reator, apresentando durante a Fase III o coeficiente médio de 1,27.  
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Figura 5.2 - Coeficiente estequiométrico do consumo de nitrito/consumo de amônia 

 

 

A estatística do coeficiente estequiométrico verificado na fase de enriquecimento é 

apresentada na Tabela 5.1 e Figura 5.3. 

Tabela 5.1 - Estatística descritiva do coeficiente estequiométrico obtido durante os dias 120 a 
266 da etapa de enriquecimento 

Consumo de nitrito/consumo de íon amônio 

N° de dados 70 
Média 1,27 

Desvio Padrão 0,30 
Coeficiente de Variação 0,24 

Mediana 1,33 
Mínimo 0,60 
Máximo 1,87 

Percentil 10% 0,89 
Percentil 25% 1,00 
Percentil 75% 1,49 
Percentil 90% 1,65 
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Figura 5.3 - Box-plot do coeficiente estequiométrico Consumo de N-NO2
 - / Consumo de N-NH4

+ 
obtidos para o RBS durante os dias 120 e 266 da etapa de enriquecimento 

 

A média (1,27) e a mediana (1,33) apresentaram-se próximas, indicando uma 

distribuição com tendência à simetria dos dados. Campos (2011) enriqueceu bactérias 

anammox a partir de lodo proveniente de sistema de lodos ativados, alcançando, em 

RBS coeficientes de 1,26 (início da atividade anammox) e 1,11 (recuperação do 

processo anammox). Li et al. (2021a) alcançaram um coeficiente de 1,09 em reator 

em escala de bancada anaeróbio, anóxico, óxico, enriquecido com bactérias com 

atividade anammox, visando o tratamento de efluente municipal real. Os resultados 

observados nos estudos pretéritos e neste indicam maior presença de bactérias 

anammox se comparada com outros micro-organismos, uma vez identificado 

consumo semelhante de nitrogênio amoniacal e nitrito. 

Já Fernandes (2017) reportou um coeficiente de 1,47, em RBS, ao avaliar o efeito da 

temperatura no processo anammox aplicado ao pós-tratamento de efluente de reator 

anaeróbio tratando esgoto doméstico. Resultados similares foram observados por 

Chamchoi e Nitisoravut (2007); com coeficiente igual a 1,5, em média; e por Quan et 

al. (2008); com coeficiente igual a 1,46; em um reator anaeróbio com atividade 

anammox. Para estes casos, acredita-se que outros micro-organismos além da 

bactéria anammox consumiram nitrito, mas, sem efeitos inibitórios. 
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A Figura 5.4 apresenta a eficiência de remoção dos compostos nitrogenados (NH4
+ e 

NO2
-), notando-se fases bem definidas: Fase I - de consumo integral de nitrito; com 

eficiência de remoção de 100%; e, amonificação, com eficiência de remoção de 0%; 

Fase II – desnitrificação intensa; reduzindo a eficiência de remoção de nitrito e, 

redução da amonificação, aumentando sua eficiência de remoção; e Fase III – 

aumento das eficiências de remoção de ambos os compostos.
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Figura 5.4 – Dinâmica de remoção dos compostos nitrogenados - enriquecimento 

 

 

Notadamente, a Figura 5.5 demonstra estatisticamente a evolução da eficiência de remoção dos compostos nitrogenados (NH4
+ e 

NO2-) entre as fases Fase II para a Fase III. Cumpre salientar que a Fase I não foi representada, visto que ao se avaliar os seus 

quartis (Q1, Q2 e Q3), estes corresponderam ao mesmo valor (Q1=Q2=Q3), com taxa de remoção inferiores a 5% (NH4
+) e 100% 

(NO2
-), como esperado, sendo mais bem representada a dinâmica desta fase na  Figura 5.4.  
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Figura 5.5 - Eficiência de remoção dos compostos nitrogenados - enriquecimento 

 

 

No que se refere a fase II observou-se que 90% dos resultados apresentaram taxa de 

remoção de nitrogênio amoniacal e nitrito inferiores a 58,8% e 60,8%, 

respectivamente. A eficiência de remoção dos compostos nitrogenados teve um salto 

de remoção na fase III, com percentis 90 de 97,41% e 100%, para NH4
+ e NO2

-, 

indicando bom desempenho do reator, mesmo com o aumento das concentrações do 

efluente sintético.  

Desde a identificação da atividade anammox (120° dia), por 146 dias observou-se 

eficiência média de remoção de nitrogênio amoniacal e nitrito de 87,8% e 92,5%, 

motivando a partir do 267° dia a utilização do efluente real e dando início a Fase I da 

pesquisa.  

Os dados de enriquecimento apresentados, portanto, demonstraram que a utilização 

de lodo da linha de recirculação de lodos ativados é idealmente adequada para cultivo 

e bioaumentação da comunidade de bactérias com atividade anammox em reatores 

em batelada sequenciais, operados com pH neutro (7,2-7,6), a 35°C, e em meio 

mineral e autotrófico, aumentando-se gradualmente a carga de nitrogênio aplicada.  

Vale lembrar que a concentração de sólidos totais voláteis (STV) inoculada foi de 7,29 

g.L-1 e ao final da Fase 2, identificou-se uma redução na concentração no RBS para 



90 
 

 

3,8 g.L-1. Dado o tempo de 267 dias de enriquecimento, acredita-se que micro-

organismos foram selecionados durante o período e outros naturalmente inibidos, 

frente às condições operacionais selecionadas para que o reator alcançasse atividade 

anammox. 

5.2 Desempenho do reator anammox quando submetido à distintas diluições 

de efluente de fertilizante e efluente anaeróbio proveniente de reator UASB 

Para avaliar o desempenho do reator anammox tratando a mistura de efluente de 

fertilizante e efluente anaeróbio advindo de reator UASB, bem como a sua viabilidade 

de aplicação real, mesmo que em menor escala, o estudo dividiu-se em 3 fases 

operacionais: a) Fase 1: 1% de fertilizante e 99% de efluente anaeróbio; b) Fase 2: 

2% de fertilizante e 98% de efluente anaeróbio; c) Fase 3: 6% de fertilizante e 94% de 

efluente anaeróbio, todas com suplementação de nitrito no reator. 

Durante tais etapas manteve-se a temperatura de 35°C, a uma agitação de 50 rpm, e 

TDH de 48 horas com retenção total de biomassa. O pH do reator foi mantido entre 

7,2 e 7,6 e corrigido com adição de ácido H2SO4 (0,5 M) ou base NaOH (0,5 M). 

5.2.1 Fase 1 – Operação com adição de 1% de fertilizante 

O período inicial da fase 1 foi marcado pela transição entre a aplicação do meio de 

cultura autotrófico, com concentrações finais utilizadas de 70 mg. L-1 de nitrito e 55 

mg. L-1 de nitrogênio amoniacal para o efluente real, constituído da mistura de 

fertilizante (1%) e efluente anaeróbio (99%) e adição de 200 mg/L de nitrito. 

Portanto, a fase 1 durou 59 dias, contudo, os dias 03 a 12 de janeiro foram 

considerados o intervalo de aclimatação do reator, sendo o comportamento do 

sistema avaliado a partir do 15° dia (dia 279), no qual observou-se o consumo de 

nitrogênio amoniacal e nitrito. 

O perfil apresentado na Figura 5.6 reflete a concentração observada da série 

nitrogenada (nitrogênio amoniacal e nitrito), em função do tempo de operação do RBS. 

Notou-se um prejuízo inicial na remoção completa de amônia, devido à ausência de 

nitrito em quantidade suficiente para o completo consumo, que foi superado e 

verificada uma remoção integral com aumento gradual na concentração efluente de 
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amônia, a partir do dia 314. Na mesma perspectiva, a concentração de nitrito efluente 

aumentou.  Considerando que a mistura fornecida ao sistema não possuía nitrito 

suficiente para favorecimento da reação anammox, foi adicionado ao reator solução 

concentrada em proporções estequiométricas de consumo das bactérias anammox, 

para concentração final de nitrito de 200 mg/L.   

Figura 5.6 - Dinâmica de remoção dos compostos nitrogenados da Fase 1 

 

Foi observada uma concentração média afluente de amônia de 168,6 mg/L e de 

174,32 mg/L de nitrito. A concentração efluente foi de 37,36 mg/L e 3,09 mg/L, 

respectivamente. Assim, foi obtida na 1ª fase experimental uma eficiência média de 

remoção de amônia de 80,69 % e de 98,06 %, para nitrito, com efluente real da 

indústria de fertilizantes diluído cem vezes (1:100).  

De fato, o efluente real aplicado na Fase 1 do experimento possui alta carga de 

nitrogênio amoniacal, e nesse sentido, a preocupação com a concentrações a serem 

aplicadas de nitrito são legítimas, uma vez que a alta concentração deste substrato 

pode inibir o crescimento do consórcio bacteriano anammox em uma ampla faixa 

(TALAN, TYAGI, DROGUI, 2021).  

Reino et al. (2018) relataram que a atividade anammox é reduzida pela metade com 

alta concentração de nitrito (350 mg/L) enquanto nenhuma inibição foi verificada em 

valores superiores a 140 mg/L por Ma et al. (2016). Outro estudo indicou que nas 
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concentrações maiores que 280 mg/L de nitrito, acontece a completa inibição e nitrito 

(TANG et al., 2011). Em geral, obteve-se comportamento satisfatório do RBS com 

atividade anammox ao longo da Fase 1, sem indícios de inibição com a evolução do 

tempo de operação. 

Acredita-se ainda que o momento de consumo integral de amônia foi retardado pela 

presença de bactérias heterotróficas que competem com as bactérias anammox pelo 

mesmo aceptor de elétrons, o nitrito (CHEN et al., 2016). Ou ainda, por inibição de 

compostos tóxicos que podem existir no efluente da indústria de fertilizantes, que 

mesmo correspondendo a 1% na diluição da mistura, foi o maior contribuinte para a 

concentração de amônia no efluente final e nesse sentido, pode também contribuir 

com outros compostos (AFFONSO et al., 2020).  

As Figuras 5.7 e 5.8 apresentam as concentrações afluente e efluente de nitrogênio 

amoniacal e nitrito na Fase 1; conforme estatística descritiva; e a carga de nitrogênio 

total aplicada e removida do sistema (Tabela 5.2).  

 

Figura 5.7 - Concentrações afluente e efluente de amônia e nitrito -  Fase 1 
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Figura 5.8 - Carga de nitrogênio total aplicada e removida no RBS– Fase 1 

 

Tabela 5.2 - Estatística descritiva da carga aplicada e removida durante a Fase 1 (1% de 
fertilizante e 99% de efluente anaeróbio de UASB) 

Estatística descritiva – 
medidas de tendência central 

Carga aplicada  
(gN/m³d) 

Carga removida 
(gN/m³d) 

N° de dados 34 34 
Média 34,29 30,21 

Desvio Padrão 7,65 7,62 
Coeficiente de Variação 0,22 0,25 

Mediana 34,99 30,31 
Mínimo 19,53 8,50 
Máximo 44,47 40,73 

Percentil 10% 24,21 21,48 
Percentil 25% 28,15 25,68 
Percentil 75% 40,31 36,06 
Percentil 90% 43,55 39,58 

Obteve-se nesta pesquisa, em termos de nitrogênio amoniacal e nitrito, uma carga 

média aplicada de 34,29 gN/m³.d, sendo removida 30,21 gN/m³.d. A carga aplicada 

foi eficientemente removida, demonstrando adaptabilidade do RBS com atividade 

anammox a transição do efluente sintético autotrófico (meio de cultura) para o efluente 

misto (efluente de fertilizante e efluente doméstico anaeróbio), para esta fase.  

As relações estequiométricas de consumo de nitrito e produção de nitrato por amônia 

foram monitoradas na Fase 1, conforme Figura 5.9.  
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Figura 5.9 - Coeficiente estequiométrico de consumo de nitrito/consumo de amônia e produção 
de nitrato/consumo de amônio durante a fase 1 

 

 

O coeficiente médio de consumo de nitrito por consumo de amônia atingiu o valor de 

1,37,  próximo do valor da reação encontrado na literatura (1,32), demonstrando maior 

consumo de nitrito em relação ao nitrogênio amoniacal nesta fase, conforme Tabela 

5.3 . Enquanto o coeficiente  médio de produção de nitrato por consumo de amônia 

alcançou o valor de 0,008, expresivamente menor do que o valor observado na 

literatura para a reação anammox (0,26), indicando baixa produção de nitrato. 

Tabela 5.3 - Estatística descritiva do coeficiente estequiométrico (NO2
-/NH4

+) obtido durante a 
Fase 1 (1% de fertilizante e 99% de efluente anaeróbio de UASB) 

Estatística descritiva -  
Medidas de tendência central 

Consumo de nitrito/consumo 
de íon amônio 

Produção de 
nitrato/consumo de íon 

amônio 

N° de dados 34 34 
Média 1,37 0,008 

Desvio Padrão 0,49 0,004 
Coeficiente de Variação 0,24 0,522 

Mediana 1,33 0,008 
Mínimo 0,01 0,000 
Máximo 2,34 0,022 

Percentil 10% 0,78 0,005 
Percentil 25% 1,18 0,005 
Percentil 75% 1,73 0,009 
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Percentil 90% 1,94 0,013 

 

Estudos prévios utilizando RBS em escala laboratorial, como de Leal et al. (2016) 

verificaram um coeficiente de nitrito por amônia de 1,7, com efluente doméstico sendo 

aplicado a um RBS com atividade anammox. Para o mesmo estudo, os autores 

identificaram um coeficiente de nitrato por amônia de 0,2. Valores na mesma ordem 

de grandeza foram observados por Fernandes et al. (2018), alcançando os 

coeficientes de 1,92 e 0,37, respectivamente, tratando efluente doméstico em RBS. 

Pereira et al. (2019) reportou valores muito próximos da literatura, 1,33 e 0,26, 

alimentando um RBS de 10 L com digestato de resíduos alimentares. 

O consumo de nitrito acima da relação estequiométrica das bactérias anammox e a 

baixa produção de nitrato apresentam indícios de outros processos metabólicos no 

processo. Chamchoi e Nitisoravut, (2007) afirmaram que coeficientes de produção de 

nitrato em relação ao consumo de amônia próximos a zero, são indícios de 

desnitrificação.  

A redução do nitrato observada no experimento pode ter sido favorecida pela 

desnitrificação e impulsionada por fontes endógenas de carbono (MA et al., 2024). 

Além da combinação do processo anammox com a nitrificação parcial, processos 

como a desnitrificação parcial podem estar envolvidos (ZHANG et al., 2022). A 

desnitrificação parcial proporciona um fornecimento mais estável de nitrito do que a 

nitrificação parcial, sendo capaz de consumir matéria orgânica e reduzir o impacto 

negativo nas bactérias anammox (JIANG et al., 2021).   

Mesmo diante da hipótese da presença de bactérias desnitrificantes no RBS, não 

houve prejuízo na atividade anammox, sendo observado evolução gradual nas 

eficiências de consumo de nitrogênio amoniacal e nitrito, conforme Figura 5.6. Su et 

al. (2023) observaram que a desnitrificação parcial ajudou as bactérias anammox a 

competirem com outras bactérias heterotróficas, e em concomitânica, mitigou os 

efeitos negativos da presença de matéria orgânica. 

A condição de existência de um consórcio microbiano misto era, portanto, esperada 

na presente pesquisa, visto a disponibilidade de matéria orgânica e de bactérias 

heterotróficas (que podem requerer nitrato e DQO no seu metabolismo). 
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Com base nas inferências anteriores, e considerando que o reator foi alimentado nesta 

fase com 99% de efluente anaeróbio de um reator UASB, e portanto, há presença de 

matéria orgânica, foi realizado o monitoramento da DQO do sistema, conforme  Figura 

5.10. O perfil apresentado indicou oscilações na eficiência de remoção da matéria 

orgânica, com média de 73,41% e uma DQO média afluente de 135,04 mg/L e efluente 

de 37,17 mg/L (Figura 5.11). Considerando que as bactérias anammox não utilizam 

carbono orgânico no seu metabolismo, outros micro-organismos atuaram em 

cooperação no RBS, para que a eficiência de remoção da matéria orgânica se 

expressasse e não prejudicasse a eficiênca de remoção da série nitrogenada, como 

observado. A oscilação também foi observada nas concentrações afluentes de DQO, 

que tiveram seu mínimo em 74,92 mg/L e máximo em 293,25 mg/L, também esperada 

frente a aplicação de efluente real composto por dois outros efluentes.  

 

Figura 5.10 - Concentração de matéria orgânica (DQO) afluente e efluente no RBS – Fase 1 
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Figura 5.11 - Box-plot da concentração de DQO afluente e efluente no RBS – Fase 1 

 

Na Fase 1, foi observada concentração média afluente de DBO de 47,44 mg/L e 

efluente de 36,46 mg/L, com eficiência de remoção de 28,28%. Também foram 

constatadas oscilações nas concentrações afluente (mínimo de 8,97 mg/L e máximo 

de 77,63 mg/L) e efluente (mínimo de 20,31 mg/L e máximo de 63,54 mg/L) vinculadas 

a utilização de um efluente real com matéria orgânica potencialmente recalcitrante 

(Figura 5.12). Portanto, maiores investigações são necessárias para o entendimento 

de quais micro-organismos atuaram na redução da matéria orgânica, biodegradável 

ou recalcitrante. 

Figura 5.12 - Box-plot da matéria orgânica (DBO) afluente e efluente no RBS – Fase 1 
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A relação DQO/N foi avaliada na Fase 1, conforme Tabela 5.4 e Figura 5.13 

apresentando valor médio de 0,45, favorável para a aplicação do processo Anammox. 

A literatura corrobora com tal entendimento na medida que o processo tem sido 

aplicado em efluentes com alta concentração de nitrogênio e teor de carbono orgânico 

biodegradável baixo, abaixo de 0,5 gDQO/N (JENNI et al., 2014; JOSS et al. 2009).  

Li, Kechen, Yongzhen (2018) alcançaram valor ligeiramente menor do que o presente 

estudo (0,4), aplicando o sistema de NP/A a um livixiado de aterro sanitário, com alta 

concentração de DQO (2100 mg/L ±75). Li et al. (2020b) encontraram o intervalo de 

0,3 - 0,4 para um efluente de suinocultura (101–352 mg/L), com aplicação similar à 

anteriormente mencionada.  

No que tange ao decaimento de nitrogênio no sistema, Chen et al. (2016) constataram 

experimentalmente, utilizando um reator anaeróbio compartimentado (“anaerobic 

baffled reactor”) que a remoção de nitrogênio em um efluente sintético contendo 

nitrogênio amoniacal e nitrito foi potencializada pela coexistência de processo de 

desnitrificação e anammox em relações de DQO/N de 0,8 em uma Fase com adição 

de matéria orgânica. Portanto, correlações abaixo de 1 são vistas na literatura e 

podem apresentar bom desempenho de remoção de nitrogênio amoniacal sem 

prejuízo ao processo anammox, como verificado no presente estudo em sua primeira 

fase. 

Tabela 5.4 - Estatística descritiva da concentração de DQO afluente e efluente e da relação 
DQO/N durante a Fase 1 (1% de fertilizante e 99% de efluente anaeróbio de UASB) 
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Estatística descritiva – 
medidas de tendência 

central 

DQO afluente 
(mg/L) 

DQO efluente 
(mg/L) 

DQO/N 

N° de dados 20 20 20 
Média 135,04 37,17 0,45 

Desvio Padrão 61,28 33,35 0,26 
Coeficiente de Variação 0,45 0,90 0,57 

Mediana 115,96 34,50 0,35 
Mínimo 74,92 0,00 0,19 
Máximo 293,25 125,75 1,09 

Percentil 10% 88,16 3,83 0,24 
Percentil 25% 100,75 11,58 0,28 
Percentil 75% 137,63 49,50 0,49 
Percentil 90% 244,00 76,13 0,95 

 

 

Figura 5.13 - Relação de DQO/N no RBS – Fase 1 

 

A alcalinidade também foi um parâmetro de interesse no sistema monitorado. Foi 

identificada uma alcalinidade média afluente de 483,93 mgCaCO3/L e efluente de 

456,03 mgCaCO3/L, conforme Figura 5.14, para a Fase 1. Primeiramente, é válido 

mencionar que o efluente da indústria de fertilizante bruto foi avaliado com uma 

concentração na ordem de 15.000 mg/L e o efluente anaeróbio com uma 

concentração média de 25.000 mgCaCO3/L. Portanto, a mistura resultante teria alta 

concentração de alcalinidade, como observado. 

 

Figura 5.14 - Alcalinidade afluente e efluente do RBS – Fase 1 
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Em segundo plano, notou-se ligeiro consumo de alcalinidade, senão manutenção dos 

valores afluentes, com eficiência média de remoção de 3,62% nos dados amostrados.  

Wang et al. (2024) apresentaram a caracterização físico-química de amostras de 

efluentes de duas indústrias chinesas produtoras de fertilizante nitrogenado, ambas 

utilizando como unidade de tratamento o RBS. As amostras coletadas em cada 

indústria diferenciam-se pelas concentrações dos parâmetros, como nitrogênio 

amoniacal, nitrito, alcalinidade, dentre outros. 

A primeira indústria apresentou como produtos a ureia, o metanol o enxofre e o dimetil 

eter enquanto a segunda, além da ureia, produziu glicerol. As águas residuárias 

afluentes ao sistema biológico proposto apresentaram respectivamente, 978,5 

mgCaCO3/L e 728,23 mgCaCO3/L. Após tratamento, a menor concentração efluente 

observada, dentro das Fases de cada indústria, foi de 515,50 mgCaCO3/L e 692,57 

mgCaCO3/L, notando-se eficiências de remoção na ordem de 40% e 5%. Para a 

segunda indústria ainda foi observado em uma de suas fases o aumento da 

alcalinidade para 843,97 mgCaCO3/L. Dentre os micro-organismos abordados no 

referido estudo, não houve menção as bactérias com atividade anammox, contudo, é 

perceptível altas concentrações afluentes do parâmetro alcalinidade e a sua 

persistência no meio. 

O processo anammox, segundo Szatkowska e Trela (2005), não confere alterações 

perceptíveis na alcalinidade do sistema. Strous et al. (1998) relataram que em termos 

de Carbonato de Cálcio, para cada miligrama de amônia oxidado, 0,23 mg de 

carbonato são consumidos pelas bactérias anammox. No presente estudo (Fase 1) 
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constatou-se uma remoção média de oxidação/remoção de 131,24 mg NH4
+/L para 

27,9 mgCaCO3/L, conferindo uma relação aproximada de 0,21, bastante próximo ao 

próximo ao valor respaldado na literatura.  

5.2.2 Fase 2– Operação com adição de 2% de fertilizante 

A condição de mistura de 2% de fertilizante e 98% de efluente anaeróbio (diluição 

1:50) no RBS foi operada por 51 dias, sendo o desempenho do sistema avaliado do 

dia 328 ao dia 374. Foi adicionado ao reator solução concentrada de nitrito visando 

concentração final de 240 mg/L. Esta etapa também foi marcada pelo consumo 

simultâneo de nitrogênio amoniacal e nitrito, com concentrações afluente médias de 

201,82 mg/L e 225,70 mg/L, e efluente de 29,81 mg/L e 0,80 mg/L respectivamente. 

Portanto, o aumento em 1% da diluição de fertilizante na mistura afluente, imputou em 

um aumento médio de 33,22 mg/L de amônia afluente e 51,38 mg/L de nitrito afluente 

no sistema. 

Em que pese a eficiência de remoção, foram notadas maiores oscilações durante a 

Fase 2 (Figura 5.15) para ambos os substratos, se comparado a Fase anterior, na 

qual gradualmente foi constatado o aumento do consumo de nitrogênio amoniacal e 

nitrito. Para esta, obteve-se uma eficiência média de 85,5% (nitrogênio amoniacal) e 

99,41% (nitrito) havendo, portanto, o aumento percentual no consumo dos substratos. 

A preocupação com a inibição das bactérias anammox tratando distintos efluentes é 

válida, posto que não há consenso quanto aos valores típicos de inibição 

(FERNANDÉZ et al.; 2012; MA et al., 2017; STROUS et al., 1999). Para esta pesquisa, 

as concentrações até o momento adotadas não indicaram prejuízos ao RBS 

enriquecido com bactérias anammox (Figura 5.16).  

 

Figura 5.15 - Dinâmica de remoção dos compostos nitrogenados da Fase 2 
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Figura 5.16 - Concentrações afluente e efluente de amônia e nitrito -  Fase 2 

 

Em termos de carga de nitrogênio aplicada diariamente, constatou-se valores 

satisfatórios de remoção, estando a carga aplicada (42,75 gN/m³.d) e a consumida 

(39,69 gN/m³.d) na mesma ordem de grandeza, como visto na Tabela 5.5 e Figura 

5.17. 
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Figura 5.17 - Carga de nitrogênio total aplicada e removida no RBS – Fase 2 

 

 

Tabela 5.5 - Estatística descritiva da carga aplicada e removida durante a Fase 2 (2% de 
fertilizante e 98% de efluente anaeróbio de UASB) 

Estatística descritiva – 
medidas de tendência central 

Carga aplicada  
(gN/m³.d) 

Carga removida 
(gN/m³.d) 

N° de dados 31 31 
Média 42,75 39,69 

Desvio Padrão 10,90 10,33 
Coeficiente de Variação 0,26 0,26 

Mediana 40,17 38,54 
Mínimo 22,77 20,11 
Máximo 71,14 68,50 

Percentil 10% 32,97 31,39 
Percentil 25% 35,01 32,97 
Percentil 75% 50,47 45,93 
Percentil 90% 58,71 52,88 

 

Até o momento, o desempenho do reator evidencia a existência de um consórcio misto 

de bactérias heterotróficas desnitrificantes e de bactérias anammox. A Figura 5.18 

respaldada pela  

 

 

 

Tabela 5.6, demonstrou na Fase 2 um coeficiente de consumo de nitrito de 1,35 

notadamente próximo a literatura (1,32) e um coeficiente de produção de nitrato 
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próximo a zero, indicando a existência de micro-organismos consumidores de nitrato 

sem indícios de inibição na atividade anammox.  

Figura 5.18 - Coeficiente estequiométrico de consumo de nitrito/consumo de amônia e 
produção de nitrato/consumo de amônio durante a fase 2 

 

 

 

 

 

 

Tabela 5.6 - Estatística descritiva do coeficiente estequiométrico (NO2
-/NH4

+) obtido durante a 
Fase 2 (2% de fertilizante e 98% de efluente anaeróbio de UASB) 

Estatística descritiva -  
Medidas de tendência central 

Consumo de nitrito/consumo 
de íon amônio 

Produção de 
nitrato/consumo de íon 

amônio 

N° de dados 31 26 
Média 1,35 0,006 

Desvio Padrão 0,28 0,006 
Coeficiente de Variação 0,20 0,990 

Mediana 1,29 0,004 
Mínimo 0,81 0,000 
Máximo 1,94 0,031 

Percentil 10% 1,06 0,003 
Percentil 25% 1,19 0,004 
Percentil 75% 1,52 0,006 
Percentil 90% 1,69 0,010 
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Bactérias heterotróficas são capazes de converter o nitrato a nitrito utilizando a DQO 

como doadora de elétrons, por meio do processo de desnitrificação parcial (DP). Por 

meio deste processo, o nitrito gerado pode servir como substrato para o crescimento 

de bactérias anammox, enquanto o consumo de matéria orgânica auxilia no controle 

deste parâmetro como um fator de inibição em sistemas enriquecidos por esta bactéria 

(GUO et al., 2023). Estes mesmos autores identificaram relação similar ao presente 

estudo utilizando um RBS (1,33 ± 0,1 – NO2
-/NH4

+ e 0,05± 0,1 – NO3
-/NH4

+) com 

efluente sintético. 

Du et al. (2022) demonstraram eficiência de remoção de nitrogênio total acima de 

94,1% em reator de único estágio de desnitrificação parcial e anammox (DP/A), com 

efluente sintético de baixa carga (50 mg/L de nitrogênio amoniacal e 50 mg/L de 

nitrato). Em consonância, Du et al. (2023) alcançaram eficiência sensivelmente 

próxima em RBS do tipo DP/A, adotando efluente sintético de alta carga (150 mg/L 

para os mesmos substratos mencionados). Além de uma boa estratégia de remoção 

de nitrogênio total, o processo demonstrou o aumento da riqueza populacional das 

bactérias anammox em reator de manta de lodo alimentado com lixiviado com alta 

concentração de nitrogênio amoniacal (1200-1300 mg/L) e matéria orgânica (4000-

5000 mgDQO/L) (WU et al., 2018). 

A hipótese colocada inicialmente acerca da coexistência de “desnitrificantes” e 

bactérias anammox é sustentada pelo alto consumo de DQO. Conforme Figura 5.19 

e Figura 5.20, a diluição adotada de 2% de efluente da indústria de fertilizante 

nitrogenado apontou analiticamente para uma concentração afluente e efluente média 

de 370,54 mgDQO/L e 43,08 mgDQO/L, respectivamente, condicionando o RBS a 

uma concentração afluente extra de 235,5 mgDQO/L se comparada a Fase anterior. 

Notou-se, portanto, um aumento expressivo de matéria orgânica no sistema entre 

Fases 1 e 2 e o consumo consistente de DQO, não sendo constatada a redução na 

atividade anammox, nem mesmo efeito inibitório. 

Fernandes et al. (2018) reportaram uma eficiência de remoção de 100% de nitrogênio 

amoniacal com concentração máxima afluente de DQO de 124,7 mg/L. Em taxas mais 

altas, Leal et al. (2016) observaram que a concentração de DQO de 487 mg/L reduziu 

a eficiência de remoção de nitrogênio amoniacal de 92 para 22%, utilizando efluente 
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sintético e a glicose como fonte orgânica. Carvalho et al. (2021) aplicando o sistema 

de NP/A ao digestato anaeróbio de resíduos alimentares alcançou um adequado 

desempenho do sistema com concentrações de DQO em torno de 550 mg/L.  

Sobre remoções simultâneas de matéria orgânica e nitrogênio total, Zhang et al. 

(2021a) aplicaram lixiviado maduro diluído com efluente doméstico (1:11,5), em um 

sistema conjugado de nitrificação parcial/ anammox e desnitratação, e alcançaram 

eficiências de remoção de 99,1% (NT) e 95,3% (DQO), com concentrações afluentes 

de 47,3 mg/L de nitrogênio amoniacal e 205,5 mg/L de DQO, sem prejuízos ao 

sistema.  WU et al. (2015) também aplicaram lixiviado maduro diluído com efluente 

doméstico (1:5), em um sistema UASB/ anóxico/óxico/anammox, e notaram 

eficiências de 93,5% (NT) e 89% (DQO), com concentrações afluentes de 460-500 

mg/L de nitrogênio amoniacal e 1400-2000 mg/L de DQO. 

O presente estudo demonstrou ser possível alcançar um bom desempenho do RBS, 

com uma concentração de DQO afluente na ordem de 400 mg/L, atingindo eficiência 

média de remoção de amônia de 85,5%. Igualmente, foi notória uma eficiência de 

remoção de DQO (média) de 86,16%, sem prejuízos a atividade das bactérias 

anammox.  

Figura 5.19 - Box-plot da concentração de DQO afluente e efluente no RBS – Fase 2 
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Figura 5.20 - Concentração de matéria orgânica (DQO) afluente e efluente no RBS – Fase 2 

 

 

A relação de DQO/N na Fase 2 é expressa na Tabela 5.7 e Figura 5.21. Os resultados 

apresentados nesta fase do estudo indicaram uma relação média de 0,90, com 

máximo em 1,37 e mínimo em 0,37, ainda favorável à atividade anammox. As 

concentrações de DQO no sistema aumentaram com a diluição de 2% de efluente de 

fertilizante e 98% de efluente doméstico, assim como a concentração de nitrogênio 

total também aumentou, justificando a proporção encontrada nesta etapa.  

Tabela 5.7 - Estatística descritiva da concentração de DQO afluente e efluente e da relação 

DQO/N durante a Fase 2 (2% de fertilizante e 98% de efluente anaeróbio de UASB) 

Estatística descritiva – 
medidas de tendência 

central 

DQO afluente 
(mg/L) 

DQO efluente 
(mg/L) 

DQO/N 

N° de dados 18 18 18 
Média 370,54 43,08 0,90 

Desvio Padrão 91,54 16,62 0,31 
Coeficiente de Variação 0,25 0,39 0,35 

Mediana 380,13 45,75 0,87 
Mínimo 99,50 5,75 0,37 
Máximo 483,25 72,00 1,37 

Percentil 10% 290,75 23,38 0,51 
Percentil 25% 330,75 30,69 0,72 
Percentil 75% 444,50 52,00 1,16 
Percentil 90% 458,38 61,13 1,30 

 

Figura 5.21 - Relação de DQO/N no RBS – Fase 2 
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Relações de DQO/N similares foram promissoras para o desempenho de sistemas 

com atividade anammox tratando efluentes industriais. Li et al. (2021c) aplicaram 

experimentalmente lixiviado maduro em um sistema de desnitrificação 

parcial/nitrificação parcial, a uma relação de 0,98, sendo possível alcançar uma 

remoção estável de nitrogênio total acima de 96%. Pan et al. (2020), tratando efluente 

de suinocultura por NP/A, com DQO/N de 0,85, alcançou 94% de eficiência de 

remoção de nitrogênio total.  

De fato, como defendido por Bonassa et al. (2021), relações de DQO/N menores que 

3,5, inclusive como aquela obtida no presente estudo (0,88), apresentaram boa 

performance do sistema anammox. 

A difícil biodegradabilidade da matéria orgânica presente no sistema na Fase 2 foi 

reafirmada pela razão DQO/DBO de 5,17. Nesta fase, também foi observado 

concentração média afluente de 71,7 mgDBO/L e efluente de 125,2 mgDBO/L, 

reiterando a necessidade de maiores investigações quanto a versatilidade metabólica 

dos micro-organismos do presente estudo.  
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Em fenômeno similar à Fase anterior, a Fase 2 foi marcada pelo baixo consumo de 

alcalinidade, com concentração afluente média de 654,5 mgCaCO3/L e efluente de 

633,08 CaCO3mg/L, sem indícios de inibição do sistema (Figura 5.22).  

Pereira et al. (2019) adicionaram alcalinidade em um sistema de RBS (1084 

mgCaCO3/L afluente), alimentado com digestato de resíduos alimentares diluído, a 

fim de se verificar o aumento de eficiência do processo. Os autores chegaram a 

conclusão que esta adição não alterou o comportamento do sistema, sem influência 

na remoção de nitrogênio, nas condições experimentais avaliadas. Mesmo não 

alterando o processo, houve alto consumo de alcalinidade, justificando-se pelo uso do 

processo de NP/A, que diferentemente do sistema adotado no presente estudo 

(processo anammox convencional), consome maior alcalinidade, pois, bactérias 

nitrificantes possuem alto requerimento de alcalinidade (para cada mg oxidado de 

amônia, 7,07 mg de CaCO3 é consumido (AHN,2006)). 

 

 

 

 

Figura 5.22 - Alcalinidade afluente e efluente do RBS – Fase 2 
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5.2.3 Fase 3 – Operação com adição de 6% de fertilizante 

O RBS foi operado na Fase 3 por 26 dias, avaliando-se os dados do dia 377 ao dia 

402. A aplicação de 6% de efluente de fertilizante (diluição 1:16,7) implicou na 

oscilação do consumo de amoniacal e nitrito. A remoção integral de amoniacal foi 

observada apenas no início da Fase 3 (Dia 377), resultado possivelmente influenciado 

pela fase anterior. Para o mesmo dia, foi constatado uma eficiência de 46% de 

remoção de nitrito. Por vezes, a remoção de amoniacal e nitrito foi nula, como 

observado na Figura 5.23. 

Para esta fase foram obtidas as concentrações afluentes médias de nitrogênio 

amoniacal e nitrito de 365 mg/L e 227 mg/L, respectivamente, e efluente de 227,05 

mg/L e 239,56 mg/L. Ao comparar a fase atual com a anterior, houve um incremento 

de 163,58 mg/L (médio) na concentração da NH4
+ e 13,86 mg/L (médio) no nitrito. A 

literatura já abordou experimentos com bactérias anammox utilizando efluentes com 

concentrações maiores que estas da Fase 3, sem detecção de prejuízo ao sistema, 

em distintas condições operacionais (WU et al., 2018; WU et al., 2024). 

Contudo, considerando que este estudo não abrangeu a caracterização completa do 

fertilizante nitrogenado e assim, de todos os parâmetros com potencial de inibição 
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para as bactérias anammox, faz-se a reflexão de que além dos substratos amônia e 

nitrito, outros compostos presentes no fertilizante influenciaram nos resultados 

obtidos, como a própria DQO, que foi de 531,58 mg/L nesta fase.  
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Figura 5.23 - Dinâmica de remoção dos compostos nitrogenados da Fase 3 

 

 

Na Figura 5.24, pode-se notar intervalos interquartílicos (afluente e efluente) similares 

para os dois substratos, reiterando o pequeno consumo dos compostos nitrogenados. 

Certamente, as concentrações afluentes de nitrogênio amoniacal foram maiores em 

relação ao nitrito, não seguindo a estequiometria esperada da reação anammox. 

Mesmo diante deste fato, caso a causa da inibição fosse a menor concentração do 

nitrito, este teria sido totalmente consumido no sistema, sendo rapidamente 

identificado como fator limitante, não sendo está a ocasião. 

Em termos de carga orgânica volumétrica (Figura 5.25), na Fase 3 foi aplicada no 

reator uma carga de 56,90 gN/m³d com remoção média de 4,09 gN/m³d. Notou-se 

acúmulo de carga nitrogenada no sistema, sendo que 75% dos dados de carga 

removida são iguais ou menores que 4,04 gN/m³d (ver Tabela 5.8),  indicando que o 

consumo de nitrogênio amoniacal e nitrito foi estagnado pela inibição dos micro-

organismos consumidores dos substratos. 

 

 

 

 



113 
 

 

Figura 5.24 - Concentrações afluente e efluente de amônia e nitrito -  Fase 3 

 

Figura 5.25 - Carga de nitrogênio total aplicada e removida no RBS – Fase 3 

 

Tabela 5.8 - Estatística descritiva da carga aplicada e removida durante a Fase 3 (6% de 
fertilizante e 94% de efluente anaeróbio de UASB) 

Estatística descritiva – 
medidas de tendência central 

Carga aplicada  
(gN/m³.d) 

Carga removida 
(gN/m³.d) 

N° de dados 19 19 
Média 56,90 4,09 

Desvio Padrão 11,59 9,87 
Coeficiente de Variação 0,20 2,41 

Mediana 56,31 0,00 
Mínimo 35,61 0,00 
Máximo 73,13 42,39 

Percentil 10% 41,20 0,00 
Percentil 25% 48,61 0,00 
Percentil 75% 66,13 4,04 
Percentil 90% 71,74 8,56 
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O coeficiente de consumo de nitrito teve redução expressiva das Fases anteriores 

para a atual (Figura 5.26), acreditando-se que este novo cenário se deva tanto a 

observação de uma proporção menor de nitrito do que de nitrogênio amoniacal 

afluente no sistema quanto a redução do consumo de ambos os substratos, fazendo 

com que a relação estequiométrica e matemática apresente valores próximos a zero.  

Dos 19 dados observados para o coeficiente de consumo de nitrito/consumo de 

amônia, 9 puderem ser valorados uma vez que a inibição das bactérias com atividade 

anammox foi clara, com remoção de NH4
+ e nitrito nula, indicando uma relação 

matématica com numerador e denominaror nulos. Os dados de nitrato seguiram o 

comportamento similar ao das fases pretéritas, também sem indícios de produção de 

nitrato no reator e consumo de NH4
+, com coeficientes próximos a zero ou com 

relações estequimétricas não sendo possíveis de serem valoradas. 

Figura 5.26 - Coeficiente estequiométrico de consumo de nitrito/consumo de amônia durante a 
fase 3 
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Tabela 5.9 - Estatística descritiva do coeficiente estequiométrico (NO2
-/NH4

+) obtido durante a 
Fase 3 (6% de fertilizante e 94% de efluente anaeróbio de UASB) 

Estatística descritiva -  
Medidas de tendência central 

Consumo de nitrito/consumo 
de íon amônio 

N° de dados 9 
Média 0,13 

Desvio Padrão 0,16 
Coeficiente de Variação 1,23 

Mediana 0,08 
Mínimo 0,00 
Máximo 0,39 

Percentil 10% 0,00 
Percentil 25% 0,00 
Percentil 75% 0,21 
Percentil 90% 0,38 

 

 

Na Fase 3, a concentração de DQO afluente alcançou uma média de 531,58 mg/L e 

efluente de 393,67 mg/L.  Durante o início da Fase, a eficiência de remoção da matéria 

orgânica manteve-se constante (Figura 5.27), indicando que os micro-organismos 

consumidores da matéria orgânica e presentes no RBS não foram integralmente 

inibidos e estavam aclimatados. A partir do dia 391, o consumo de DQO diminuiu, 

junto a eficiência média de remoção, apontando para um potencial perda de bactérias 

heterotróficas, com eficiência média de remoção de 36%. 

Figura 5.27 - Concentração de matéria orgânica (DQO) afluente e efluente no RBS – Fase 3 

 

A matéria orgânica foi acumulada durante a fase 3, sendo encontrado valores 

afluentes e efluentes na ordem de 600 a 700 mg/L de DQO.  A ampla faixa 
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interquartílica da DQO efluente reitera o declínio na remoção de matéria orgânica 

(Figura 5.28). De modo evidente, a diluição aplicada na Fase 3 alterou o 

comportamento e desempenho do RBS e do seu consórcio microbiano. 

Figura 5.28 – Box-plot da concentração de DQO afluente e efluente no RBS – Fase 3 

 

A relação de DQO/N na Fase 3 é expressa na Figura 5.29 e Tabela 5.10. Os 

resultados apresentados nesta etapa indicaram uma relação média de 0,95, com 

máximo em 1,10 e mínimo em 0,80. Mesmo que a proporção encontrada ainda seja 

favorável a atividade anammox, esta razão isoladamente não indica ausência de 

inibição no sistema, uma vez que as concentrações de NH4
+ e DQO aumentaram, 

assim como possivelmente a concentração de outros compostos não analisados neste 

estudo. Reitera-se a assertiva posta inicialmente de que a performance de um reator 

é avaliada por um conjunto de parâmetros e fatores integrados e não condições 

isoladas (MA et al., 2017).  
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Figura 5.29 - Relação de DQO/N no RBS – Fase 3 

 

 

Tabela 5.10 - Estatística descritiva da concentração de DQO afluente e efluente e da relação 
DQO/N durante a Fase 3 (6% de fertilizante e 94% de efluente anaeróbio de UASB) 

Estatística descritiva – 
medidas de tendência 

central 

DQO afluente 
(mg/L) 

DQO efluente 
(mg/L) 

DQO/N 

N° de dados 9 9 9 
Média 531,58 393,67 0,95 

Desvio Padrão 166,30 286,24 0,12 
Coeficiente de Variação 0,22 0,73 0,12 

Mediana 534,5 527,00 0,96 
Mínimo 392,00 680,75 0,80 
Máximo 694,5 17,00 1,10 

Percentil 10% 402,00 18,00 0,80 
Percentil 25% 407,00 19,50 0,93 
Percentil 75% 639,5 584,50 1,05 
Percentil 90% 651,5 629,75 1,07 

 

A matéria orgânica biodegradável afluente na Fase 3 alcançou concentração de 35,3 

mg/L, valor esperado frente às características do efluente doméstico anaeróbio do 

reator UASB e do efluente da indústria de fertilizante. Porém, com eficiência média de 

remoção de 6%, valor este observado frente a uma remoção de DBO pontual no dia 

380. A razão DQO/DBO nesta etapa mostrou-se alta (15,06) reforçando o caráter 

recalcitrante do efluente testado experimentalmente.  
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A mistura de 6% de efluente de fertilizante adotada na Fase 3 implicou em 

concentrações notadamente altas (Figura 5.30), de 2207,332 CaCO3mg/L afluente e 

1862,437 CaCO3mg/L. Os valores afluentes observados superaram em três vezes o 

valor da fase anterior, podendo ser um dos fatores de grande influência para inibição 

das bactérias com atividade anammox. A rota metabólica da desnitrificação 

heterotrófica é capaz de repor em torno de 3,57 mg de alcalinidade (CaCO3), por 

grama de amônia (NH4
+) reduzida a nitrogênio gasoso, segundo Ahn (2006), contudo, 

considerando a hipótese na redução simultânea de micro-organismos heterotróficos e 

das anammox na Fase 3, notou-se consumo de alcalinidade, na ordem de 20%. 

Figura 5.30 - Alcalinidade afluente e efluente do RBS – Fase 3 

 

 

A Fase 3 foi marcada pelas maiores cargas de nitrogênio amoniacal, DQO e 

alcalinidade do presente estudo e estes compostos, de forma individual ou mesmo 

sinérgica, podem ter inibido a atividade anammox no RBS. 

Wang et al. (2024) apresentaram como componentes dos efluentes de quatro 

indústrias de fertilizante de ureia, o éter, o glicerol, o metanol e o sulfato, além dos 

compostos nitrogenados, sendo identificado em todos o metanol ou a glicerina. Chen 

et al. (2024) investigaram o impacto do glicerol bruto em sistema com atividade 
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anammox e detectaram que o metanol é o principal composto do glicerol responsável 

pela inibição Anammox.  

Portanto, traz-se a hipótese de que, além dos compostos caracterizados, o metanol 

esteja no efluente estudado na presente pesquisa. Para tanto, uma análise da 

caracterização detalhada deve ser feita, incluindo análise de metais pesados, 

orgânicos biodegradáveis e recalcitrantes, já que estes compostos podem ser fatores 

de inibição ao processo (Tabela 3.6). 

Verma e Daverey (2024) testaram a eficiência de remoção de nitrogênio de águas 

residuárias de ureia, utilizando um Reator em Batelada Sequencial de Biofilme (SBBR) 

com atividade anammox. O estudo demonstrou viabilidade do sistema proposto e 

apesar de receber, de forma faseada, distintas concentrações de NH4
+ afluente 

(máxima de 400 mg/L) e nitrito afluente (máxima de 528 mg/L), o reator exibiu 

consistentemente uma eficiência de remoção de nitrogênio ≥ 80% ao longo de todo o 

estudo. O experimento em questão durou 225 dias e contou com 15 tratamentos (com 

aumento gradual das concentrações de nitrogênio amoniacal e nitrito), divididos em 3 

fases, até alcançar as concentrações máximas mencionadas. Quanto à duração de 

cada tratamento, não foi observado um padrão temporal. 

Assim, mesmo com altas concentrações de compostos nitrogenados e de outras 

potenciais substâncias inibitórias da atividade anammox, uma abordagem 

metodológica com um número maior de tratamentos entre Fases, poderia não ter 

inibido as bactérias anammox na Fase 3. 

 

5.2.4 Comparação dos resultados obtidos nas Fases 1, 2 e 3 

Após a etapa de enriquecimento que durou 267 dias, o RBS foi operado por 136 dias, 

em três fases distintas de diluição do efluente de fertilizante nitrogenado: a) Fase 1 – 

a 1% de Fertilizante e 99% de efluente doméstico de reator UASB; b) Fase 2 – a 2% 

de Fertilizante e 98% de efluente doméstico de reator UASB; c) Fase 3 – a 6% de 

Fertilizante e 94% de efluente doméstico de reator UASB. A Figura 5.31 apresenta a 

dinâmica dos compostos nitrogenados nas três fases operacionais.  
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Ao final das três etapas testadas, observou-se elevado consumo de nitrogênio 

amoniacal e nitrito nas Fases 1 e 2, indicando resistência das bactérias com atividade 

anammox. Além disso, potencialmente houve um consórcio microbiano com bactérias 

heterotróficas desnitrificantes consumidoras de matéria orgânica, visto que as fases 

não demonstraram inibição quando da presença de DQO e alcalinidade.  

Não foi observada diferença estatística (APENDICE B) entre os resultados das Fases 

1 e 2, no que se refere às concentrações de NH4
+ e nitrito, afluentes e efluentes ao 

RBS. Também não houve diferença significativa entre as eficiências de remoção de 

NH4
+ e nitrito. Portanto, o aumento da concentração do efluente de fertilizante entre 

as fases de 1% para 2% (mudança de diluição de 1:100 para 1:50) não interferiu no 

desempenho do RBS com atividade anammox. Mesmo que os testes estatísticos não 

tenham indicado diferença entre as médias, notou-se aumento gradual da eficiência 

de remoção de NH4
+ na Fase 1, enquanto na Fase 2 a eficiência oscilou durante todo 

o período de controle. Acredita-se que na primeira etapa a biomassa estava mais 

aclimatada às condições iniciais de enriquecimento do que na Fase seguinte, pois 

mesmo que as concentrações afluentes não tenham sido distintas, o teste estatístico 

revelou diferença significativa entre a DQO afluente e efluente.  

Ao comparar a Fase 3 com as demais, os resultados da concentração da NH4
+ afluente 

foram significativamente maiores, assim como a eficiência de remoção foi 

estatisticamente menor. Para o nitrito, a eficiência de remoção também foi 

significativamente baixa, indicando que a diluição de 6% de efluente de fertilizante não 

alcançou resultados satisfatórios.  

Por fim, a Tabela 5.11 apresenta a estatística descritiva das eficiências de remoção 

de nitrogênio amoniacal e nitrito nas três fases experimentais. 
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Tabela 5.11  - Estatística descritiva da eficiência de remoção de amônio e nitrito observado no 
RBS nas 3 fases experimentais 

Medidas de tendência central 

Fase 1 

 

Fase 2 

 

 

Fase 3 

 

NH4
+ 

T = 35°C 

NO2- 

T = 35°C 

NH4
+ 

T = 35°C 

NO2- 

T = 35°C 

NH4
+ 

T = 35°C 

NO2- 

T = 35°C 

N° de dados 34 34 31 31 19 19 

Média 80,68 98,06 85,50 99,41 13,59 3,80 

Desvio Padrão 17,15 7,46 7,40 2,20 25,81 10,63 

Coeficiente de Variação 0,21 0,08 0,09 0,02 1,90 3,12 

Mediana 84,05 100 85,83 100 0 0 

Mínimo 41,30 57,32 64,69 90,08 0 0 

Máximo 100 100 100 100 100 46,07 

Percentil 10% 55,54 97,69 79,67 100 0 0 

Percentil 25% 68,33 100 81,15 100 0 0 

Percentil 75% 99,87 100 89,79 100 16,28 0,55 

Percentil 90% 100 100 92,13 100 37 6 
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Figura 5.31 - Dinâmica dos compostos nitrogenados durante as três fases da pesquisa 
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A eficiência de remoção de DQO ao longo do experimento também foi avaliada (Figura 

5.32) com o objetivo de verificar se o aumento das concentrações do efluente de 

fertilizante impactaria na remoção dos compostos nitrogenados e qual seria o 

comportamento da matéria orgânica no sistema. Ademais, se haveria aumento da 

concentração de DQO, se haveria consumo ou não e se este parâmetro provocaria 

inibição das bactérias com atividade anammox. 

Figura 5.32 - Dinâmica da concentração de DQO durante as três fases desta pesquisa 

 

Como observado, a matéria orgânica esteve presente no RBS durante as três etapas 

experimentais e houve consumo de DQO nas Fases 1 e 2, sem efeitos inibitórios da 

atividade anammox no RBS. A eficiência de remoção de matéria orgânica durante a 

Fase 1 apresentou comportamento variável (decerto pelas condições novas impostas 

ao sistema que antes era alimentado com meio de cultura autotrófico), aumentando 

ao final da etapa. Na Fase seguinte, o consumo foi mais estável e com alta eficiência 

de remoção. Acredita-se que em ambas as fases o consumo foi favorecido por micro-

organismos heterotróficos desnitrificantes e mesmo apresentando comportamentos 

distintos no decorrer do experimento, não foi detectada diferença significativa na 

eficiência de remoção de matéria orgânica entre elas. 

A Fase 3 apresentou concentrações afluentes significativamente maiores do que as 

demais, na ordem de 500 mg/L. O consumo foi observado inicialmente e declinou para 

eficiências baixas, por fim, nula. Em concomitância, houve decaimento na remoção 

dos compostos nitrogenados de maior interesse, nitrogênio amoniacal e nitrito, 
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prejudicando a performance do RBS. As Figura 5.33 e Figura 5.34, apresentam, 

respectivamente, a concentração de DQO ao longo do período experimental e a sua 

eficiência de remoção.  

Figura 5.33 - Concentração de DQO afluente e efluente durante as 3 fases operacionais (Fase 1, 
1% de Fert.), (Fase 2, 2% de Fert.) e (Fase 3, 6% de Fert.). 

 

 

Figura 5.34 – Eficiência de remoção de DQO durante as 3 fases 

 

 

A alcalinidade, mesmo não sendo o principal parâmetro de interesse, foi monitorada 

durante as 3 fases operacionais, já que o efluente bruto de fertilizante apresentou uma 
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concentração na ordem de 20.000 mg CaCO3/L, podendo ser um fator de inibição 

quando do aumento das concentrações da mistura (efluente anaeróbico + efluente de 

fertilizante) afluente ao reator.  

Em fenômeno similar ao parâmetro DQO, as duas primeiras fases do experimento não 

foram prejudicadas pela alcalinidade e não foi observada inibição das bactérias com 

atividade anammox. A alcalinidade pouco foi consumida na Fase 1 e 2, com eficiências 

de remoção de aproximadamente 9% e 3%, respectivamente, sem diferença 

estatística entre estas remoções.  Já na Fase 3, as concentrações afluente e efluente 

foram significativamente maiores do que nas Fases 1 e 2, mas, apresentou 17% de 

consumo de alcalinidade, que não se diferiu estatisticamente das eficiências 

supramencionadas. As Figura 5.35 e  

 

 

 
 

Figura 5.36 apresentam, respectivamente, o comportamento da alcalinidade ao longo 

desta pesquisa e a concentração afluente e efluente durante as fases operacionais. 

Figura 5.35 - Dinâmica da alcalinidade durante a pesquisa 
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Figura 5.36 - Alcalinidade afluente e efluente medidas durante a 3 fases operacionais (Fase 1, 
1% de Fert.), (Fase 2, 2% de Fert.) e (Fase 3, 6% de Fert.). 
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A Tabela 5.12 apresenta resumidamente as principais características avaliadas durante esta pesquisa 
 

Tabela 5.12 - Resumo dos principais parâmetros avaliados durante a pesquisa 

Parâmetros Fase de Enriquecimento Fase 1 Fase 2 Fase 3 

Carga de N total (amônia 

+nitrito) (g.m³ d -1) 

11,08 34,29 42,75 56,90 

Concentração de amônia 

afluente (mg/L) 

50,92  168,6 201,82 365,40 

Concentração de nitrito 

afluente (mg/L) 

59,84 174,32 225,70 227,05 

Concentração de DQO 

afluente (mg/L) 

- 135,04 370,54 531,58 

Eficiência de remoção de N 

total (%) 

90,17 88,11 92,78 7,38 

Eficiência de remoção de 

nitrogênio amoniacal (%) 

87,40 80,69 85,50 13,60 

Eficiência de remoção de 

nitrito (%) 

92,49 98,06 99,41 3,40 

Eficiência de remoção de 

DQO (%) 

- 74,76 86,16 36,05 

Coeficiente nitrito/amônio 1,26 1,37 1,35 0,13 

Coeficiente nitrato/amônio - 0,008 0,006 - 

Relação DQO/N - 0,45 0,90 0,95 

Concentração afluente de 

alcalinidade (mgCaCO3/L) 

- 483,93 654,54 2207,33 
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5.3 Quantificação das bactérias do ciclo do nitrogênio pela técnica de qPCR 

A quantificação de bactérias totais, bactérias anammox, bactérias desnitrificantes, 

bactérias oxidadoras de amônia e bactérias oxidadoras de nitrito (gêneros Nitrospira 

e Nitrobacter) pela técnica de PCR em tempo real na biomassa do reator foi realizada.  

Cabe ressaltar que foram avaliadas seis condições operacionais - resultando em 6 

amostras de biomassa, incluindo o enriquecimento e excluindo a Fase 3, frente ao 

planejamento experimental desta pesquisa e ao tempo necessário para a conclusão 

das análises: 1- Inóculo; 2- Enriquecimento intermediário das anammox; 3 - 

Enriquecimento com identificação de atividade anammox; 4 - Fim do enriquecimento; 

5 - Fim da Fase 1; 6 - Metade da Fase 2.  

A Figura 5.37 demonstra as estimativas das quantificações do número de cópias dos 

genes por grama de lodo das bactérias identificadas no RBS. Registra-se que para as 

desnitrificantes, foram quantificadas as bactérias que realizam a desnitrificação 

completa, portanto, gene nosZ. 

Figura 5.37 - Estimativa do número de cópias dos genes de bactérias nas fases de 
enriquecimento e operacionais da pesquisa 
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Os resultados revelaram que no inóculo não houve detecção do gene RNAr 16s das 

bactérias anammox, sendo identificado em maior concentração as bactérias 

desnitrificantes (1,72x109 cópias/ g de lodo) e as oxidadoras de nitrito do gênero 

Nitrobacter (1,11 x 108 cópias/ g de lodo). Os resultados encontrados foram esperados 

visto que ainda não haviam sido estabelecidas as condições favoráveis de 

enriquecimento das bactérias com atividade anammox.  

Na transição entre as etapas de início e fim de enriquecimento, as concentrações de 

bactéria anammox aumentaram de 4,49x105 cópias/ g de lodo, para 4,82x107 e 

1,13x108 cópias/ g de lodo, indicando ótimo desempenho do sistema e corroborando 

com as análises físico-químicas apresentadas neste estudo. Para estas mesmas 

condições, enriquecimento das anammox com meio mineral e autotrófico (sem 

matéria orgânica), observou-se redução na concentração das desnitrificantes: de 

1,68x107 para 1,37x106 cópias/g de lodo, respectivamente. O gênero Nitrobacter 

também foi impactado pela transição do inóculo para o enriquecimento, visto o 

favorecimento de condições anaeróbias no RBS.  

Da condição final de enriquecimento para a Fase 1, o RBS deixou de ser alimentado 

com meio de cultura autotrófico e recebeu efluente real (misto de efluente anaeróbio 

de UASB com efluente de fertilizante). Pode-se notar que nesta nova Fase do 

experimento, bactérias anammox alcançaram 3,12x108 cópias/ g de lodo, maior 

quantificação observada desde o restart do RBS. As desnitrificantes também 

aumentaram na referida etapa para 6,06x106 cópias/ g de lodo. 

Já na metade da Fase 2, a concentração das bactérias anammox foi de 4,49 x108 

cópias/g de lodo, ainda maior do que na Fase 1, e a população de desnitrificantes foi 

de 8,87x106 cópias/ g de lodo, de fato indicando um consórcio entre os dois grupos 

mencionados e corroborando com a hipótese da ocorrência de desnitrificação no 

sistema.  

Ademais, foi possível observar que a alimentação do RBS com meio de cultura 

provocou a redução das bactérias desnitrificantes, de 1,72x109 cópias/g de lodo no 

inóculo para 1,68x107 cópias/g de lodo, 2,40x107 cópias/g de lodo, 1,37x106 cópias/g 

de lodo nas fases inicial, intermediária e final de enriquecimento, respectivamente. 

Quando do início da alimentação com o efluente real, observou-se pequeno aumento 
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de 1,37x106 para 6,06x106 cópias/g de lodo de desnitrificantes (Fase 1). Da Fase 1 

para a 2, foi notado crescimento em valor absoluto de 6,06x106 para 8,87 x106 cópias/g 

de lodo de desnitrificantes, na mesma ordem de grandeza.   

A Figura 5.38 apresenta a abundância relativa, em porcentagem, dos grupos com 

maior população identificados nesta pesquisa, bactérias anammox e desnitrificantes, 

em relação à quantificação de bactérias totais (soma dos grupos de bactérias 

anammox com as desnitrificantes).  

 

Figura 5.38 - Abundância relativa de bactérias anammox e desnitrificantes em relação ao 
número total de bactérias, determinada pelo qPCR, nas fases de enriquecimento e operacional 

da pesquisa 

 

 

Em níveis percentuais, a Fase 1 apresentou 98% de bactérias anammox e 2% de 

bactérias desnitrificantes. Portanto, o desempenho do RBS durante a Fase 1 não foi 

prejudicado pela transição dos efluentes, sintético para real, e as bactérias com 

atividade anammox não foram inibidas. Inclusive, nesta fase o reator apresentou bom 

desempenho de remoção dos substratos nitrogênio amoniacal e nitrito, sendo 80,69% 
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e 98,06%, respectivamente e boa remoção de 74,76% de DQO, esperada pela 

presença e confirmação das bactérias desnitrificantes.  

Na Fase 2 intermediária, com 2% de efluente de fertilizante, detectou-se ligeiro 

aumento das bactérias anammox, com concentração de RNAr 16 S de 4,19x108 

cópias/ g de lodo e das desnitrificantes, com concentração de 8,87x106. A partir dos 

resultados apresentados, percebeu-se ainda excelente desempenho do RBS, e 

cooperação entre os dois grupos mencionados. Em níveis percentuais, a Fase 2 

apresentou resultados similares aos da Fase 1, sem indícios de inibição das bactérias 

com atividade anammox e continuidade do sistema de cooperação entre os grupos de 

maior abundância.   

Bactérias anammox podem trabalhar em cooperação e/ ou competição com outros 

grupos de micro-organismos do ciclo do nitrogênio, como os nitrificantes e 

desnitrificantes (KARTAL et al., 2012). No presente estudo, bactérias anammox e 

desnitrificantes foram capazes de coexistir em condições sem inibição do primeiro 

grupo nas duas Fases operacionais.  O processo simultâneo de bactérias anammox 

com a desnitrificação ou SAD (Simultaneous anammox and denitrification) é comum 

em tratamento de efluentes que possuem nitrogênio amoniacal, nitrito, nitrato e 

matéria orgânica (AZARI, LUBKEN, DENECKE, 2017; TAKEKAWA et al. 2014; 

ZHANG, WANG, DAI, 2020).  

Em geral, a literatura reporta três tipos de SAD. No primeiro, as bactérias anammox 

obtém nitrito a partir da desnitratatação, com o nitrato servindo como substrato ao 

processo metabólico. No segundo tipo, o processo anammox e a desnitrificação 

contribuem coletivamente para a remoção de nitrito, especialmente quando nitrito é 

um substrato predominante em comparação com a amônia (NH4
+). Já no terceiro tipo, 

nitrato e nitrito são removidos pelo processo completo de desnitritação e 

desnitratação, tratando efluente ricos em NH4
+, independente se o nitrito ou o nitrato 

é apresentado como o aceptor principal de elétrons (WANG, GONG, PENG, 2021). O 

gene nosZ quantificado foi abundante durante esta pesquisa, revelando que o terceiro 

tipo de SAD foi preponderante. 
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5.4 Dinâmica e composição da comunidade microbiana no tratamento do 

efluente da indústria de fertilizantes nitrogenados.  

5.4.1 Diversidade a nível de filo 

Para esta pesquisa, foi avaliada a dinâmica da comunidade microbiana do RBS 

durante as etapas operacionais, resultando em 6 amostras: Inóculo (Amostra 1), 

Enriquecimento com 70 dias (Amostra 2), Enriquecimento com 135 dias (Amostra 3), 

Enriquecimento com 267 dias (Amostra 4), Fim da fase 1, com 328 dias (Amostra 5) 

e Fase 2 intermediária com 363 dias (Amostra 6). 

As discussões quanto à diversidade microbiana no RBS foram realizadas a nível de 

filo e gênero. A abundância relativa dos filos (eixo y) nas amostras coletadas no RBS 

é apresentada na  

Figura 5.39. Constatou-se que não houve diferença na comunidade microbiana durante 

as fases de enriquecimento (amostras 2, 3 e 4). Também não foi observada alteração 

na composição da comunidade após a adição de efluente de fertilizante diluído 

(amostras 5 e 6). 

Proteobacteria, Actinobacteria, Planctomycetota, Firmicutes, Verrucomicrobiota e 

Chloroflexi foram os filos dominantes. Estes filos têm sido frequentemente 

encontrados em processos anammox, tratando efluentes em distintas condições 

operacionais (CARVALHO et al., 2021; CHEN et al. 2021c; REN et al., 2022). Pereira 

(2018) reportou que bactérias pertencentes aos filos Proteobacteria e Chloroflexi 

estão sempre presentes em reatores anammox juntamente com o filo Planctomycetes. 

De maneira recorrente, micro-organismos incluídos nos filos Acidobacteria, Chlorobi 

e Bacteroidetes e têm sido encontrados. 

Considerando os 10 primeiros filos mais abundantes de cada amostra, estes 

representaram de 43,5% a 67,5% do total. Fernandes (2023) identificou 

Proteobacteria, Chloroflexi, Bacteroidetes, Zixibacteria, Acidobacteria e Latesbacteria 

como filos dominantes em reator de NP/A tratando lixiviado maduro de aterro sanitário 

diluído em efluente anaeróbio doméstico, representando de 84,3% a 91,2% do total. 

Pereira et al. (2019) tratando digestato de resíduos alimentares identificaram 
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Proteobacteria, Planctomycetota, Chloroflexi, Bacteroidetes e Acidobacteria como os 

mais abundantes, correspondendo a 81% a 93%. Verma e Daverey (2024) 

identificaram em reator anammox tratando efluente de ureia os filos Planctomycetota, 

Nitrospirae, Proteobacteria e Bacteriodetes. Zhang et al. (2021a) reportaram como 

mais abundantes os filos Proteobacteria, Bacteroidetes e Planctomycetota co-tratando 

lixiviado maduro com efluente anaeróbio doméstico, via processo de nitrificação, 

anammox e de desnitrificação. 

Nota-se grande diferença entre os resultados de abundância relativa de filos do 

presente estudo em comparação aos estudos referenciados, possivelmente devido ao 

fertilizante nitrogenado, que foi a principal diferença entre os trabalhos acima 

mencionados. Apesar disso, alguns filos foram comuns, como Plantomicetota, 

Chloroflexi e Proteobacteria. Pereira et al. (2017) constataram que 

independentemente da configuração do reator, das condições de operação e do tipo 

de inóculo utilizado, a presença frequente desses filos indica que eles desempenham 

papéis importantes nesses sistemas. Isto pode justificar a presença dos filos no RBS 

da presente pesquisa, uma vez que apesar do inóculo ter a mesma origem do inóculo 

de Pereira et al. (2017) e Fernandes (2023), os efluentes empregados foram 

diferentes.   

Proteobacteria foi o grupo com maior abundância relativa em todas as Fases 

excetuando o inóculo, representando, respectivamente, 41%; 41,8%; 40,7%; 40,2%, 

40,3% e 43,2%, não sofrendo, portanto, reduções expressivas entre as Fases. 

O filo Proteobacteria é o grupo mais diversificado de bactérias gram-negativas. Os 

micro-organismos que representam esse grupo possuem distintos mecanismos para 

produção de energia, com espécies fototróficas, quimiolitróficas e quimiorganotróficas. 

Também são fisiologicamente diversos e incluem formas aeróbias, anaeróbias, 

microaeróbias e aeróbias facultativas (MADGAN et al., 2016). Ainda dentro deste filo, 

são encontrados micro-organismos que realizam a desnitrificação heterotrófica, como 

membros das ordens: Rhodospirillales, Burkholderiales, Rhodocyclales, 

Pseudomonadales, Rhizobiales. Isso pode justificar sua presença nas diferentes 

condições operacionais adotadas e, portanto, nas amostras sequenciadas. 
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Figura 5.39 - Abundância relativa dos filos nas amostras do RBS anammox no tratamento de 
efluente de fertilizante nitrogenado diluído com efluente anaeróbio doméstico 

 

 

O filo Planctomycetota foi o segundo filo mais abundante no inóculo, como mostra a  

Figura 5.39. No decorrer das fases experimentais houve declínio deste grupo, apesar 

de ainda apresentar cooperação com os demais grupos microbianos identificados pelo 

desempenho observado do reator. No inóculo (amostra 1) este filo apresentou 26,5% 

de abundância relativa. Contudo, durante a bioaumentação das bactérias com 

atividade anammox, notou-se sua expressiva redução para valores na ordem de 

grandeza de 2%: 2,5%, 2,6%, 3,8%, 3,9% e 3,3% para as amostras 2, 3, 4, 5 e 6, 
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respectivamente. Nota-se que a Fase 1 - amostra 5, em que os efluentes reais já foram 

inseridos no RBS e cujo desempenho em termos de eficiência alcançou 88,11% de 

remoção de nitrogênio, não provocou redução desse filo, em ordem de grandeza. 

Redução de Planctomycetota já foi reportada sem prejuízo observado no desempenho 

de reator com atividade anammox (PEREIRA, 2018). 

Conforme mencionado e observado na  

Figura 5.39, houve uma redução do filo Plantomycetota da amostra 1 para a 2. 

Entretanto, a abundância relativa se manteve semelhante nas demais amostras 

mesmo com as diferentes condições impostas. Vale mencionar que a quantificação 

do RNAr 16S de anammox apresentou 3,12x108 cópias/ g de lodo para a amostra 5 

e o SNG apresentou 3,9% de abundância relativa, maior valor entre as amostras de 

biomassa analisadas, em consonância também com o melhor desempenho do RBS. 

Dessa forma, observa-se que mesmo com a redução deste filo apresentada pelo SNG, 

a atividade anammox se manteve estável no reator. 

Actinobacteriota aumentaram em proporção do inóculo (7,1%) para as demais fases 

operacionais (19,7%, 21,5%, 19,6%, 19,8% e 21,2%, para as amostras 2, 3, 4, 5 e 6, 

respectivamente). Verma e Daverey (2024) identificaram o crescimento expressivo na 

abundância relativa de Actinobactéria (0,79% para 5,91%) em RBS tratando efluente 

de indústria de ureia. O grupo de bactérias deste filo podem ser aeróbias Gram-

positivas ou Gram-variáveis, anaeróbias facultativas ou anaeróbias e são capazes de 

degradar pesticidas, metais pesados, polímeros e metabolizar matéria orgânica 

complexa (ALVAREZ et al., 2017). Portanto, o enriquecimento com meio de cultura 

mineral e autotrófico, ou seja, sem fontes externas de carbono, e, a introdução de 

fonte externa de carbono a partir do uso de efluente real não diferiram em 

porcentagem, demonstrando que as bactérias que compõem este filo não foram 

influenciadas pelo uso do efluente de fertilizante diluído em efluente anaeróbio de 

reator UASB. 

Yang et al. (2024) observando as características de granulação do lodo anammox de 

um RBS alimentado com nitrogênio amoniacal e nitrito, identificaram a dominância dos 

filos Chloroflexi, Proteobacteria, e Actinobacteriota após sequenciamento da região 

hipervariável V3-V4 do gene 16S rRNA, usando primers 338F (5′-
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ACTCCTACGGGAGGCAGCAG-3′) e 806R (5′ GGACTACHVGGGTWTCTAAT-3′). 

Os autores constataram que enquanto a abundância relativa dos filos Actinobacteriota 

e Proteobacteria aumentaram, a abundância do filo ao qual as bactérias anammox 

(Planctomycetota) pertencem diminuiu e, enquanto o número total de bactérias 

anammox aumentou, a sua abundância relativa diminuiu.  

O filo Firmicutes foi identificado no experimento nas 6 amostras, com abundância 

relativa na ordem de 8-10% em todas as amostras analisadas, não sendo afetado ou 

inibido pelo efluente testado. Corresponde ao grupo de bactérias Gram positivas e 

associa-se a microbiota intestinal humana (DAVEY, HALPERIN, LEE, 2016). A 

presença deste filo está possivelmente associada ao inóculo, retirado da linha de 

recirculação de lodos ativados de uma estação de tratamento de efluente doméstico, 

uma vez que são constantemente encontrados em biorreatores para tratamento de 

efluentes (ZHANG, SHAO, YE, 2012). Wei et al. (2017) também encontraram 

Proteobacteria, Chloroflexi, Acidobacteria e Firmicutes como dominantes na biomassa 

de reator anammox com desnitrificação. Pereira et al. (2017) avaliando o efeito do 

fenol sobre o desempenho de reator anammox também verificaram que Firmicutes e 

Verrucomicrobia estavam entre filos dominantes, contabilizando com outros filos, 2 a 

7% do total. Actinobacteria e Firmicutes têm sido relacionadas à degradação de 

compostos como celulose e lignina (PANKRATOV et al., 2011; PARTANEN et al., 

2010). 

Na presente pesquisa observou-se que o filo mais favorecido durante todas as fases 

foi o Proteobacteria, que pode estar vinculado aos micro-organismos desnitrificantes 

heterotróficos. Em geral, o filo Planctomycetota, que compreende as bactérias com 

atividade anammox, esteve entre os 10 filos mais abundantes na última etapa de 

enriquecimento com meio de cultura autotrófico (Amostra 4), e nas etapas com uso 

de efluente real (Amostras 5 e 6). Entretanto, também foi identificado nas demais 

amostras, em menor abundância relativa.  

5.4.2 Diversidade em nível de gênero  

A Figura 5.40 apresenta a abundância relativa dos gêneros (eixo y) nas amostras (eixo 

x) do RBS com atividade anammox (ver também Anexo A para identificação dos 

demais gêneros). A Tabela 5.13  apresenta os dez gêneros mais abundantes 
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identificados pelo sequenciamento nas amostras de biomassa coletadas durante esta 

pesquisa. 

Figura 5.40 - Abundância relativa dos gêneros nas amostras do RBS anammox no tratamento 
de efluente de fertilizante nitrogenado diluído com efluente anaeróbio doméstico 
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Tabela 5.13 - Os dez gêneros mais abundantes nas sete amostras da biomassa coletadas, durante tratamento de efluente de fertilizante 
nitrogenado diluído com efluente anaeróbio doméstico 

Posição 
Amostra 1-Inóculo 

Amostra 2 - 
Enriquecimento 70 

dias 

Amostra 3 - 
Enriquecimento 135 

dias 

Amostra 4 - 
Enriquecimento 266 

dias 
Amostra 5 - Efluente diluído 

(1:100) 
Amostra 6 - Efluente diluído 

(1:50) 

Gênero AR Gênero AR Gênero AR Gênero AR Gênero AR Gênero AR 

1 Não id. 23,08% Não id. 15,34% Não id. 15,17% Não id. 14,87% Não id. 15,03% Não id. 14,94% 

2 Ottowia 13,88% Conexibacter 6,38% Conexibacter 5,61% Conexibacter 5,32% Conexibacter 6,51% Conexibacter 5,26% 

3 Não id. 6,29% Acidibacter 4,39% Acidothermus 4,50% Acidibacter 3,48% Acidibacter 4,03% Acidibacter 4,54% 

4 Romboutsia 4,51% Não id. 3,53% Não id. 3,28% Acidothermus 3,38% Acidothermus 3,33% Acidothermus 4,34% 

5 Ferruginibacter 4,47% Acidothermus 3,47% 
Candidatus 

Udaeobacter 3,08% Não id. 3,33% 
Candidatus 

Udaeobacter 3,21% Bradyrhizobium 3,36% 

6 Terrimonas 4,09% Não id. 3,16% Acidibacter 2,85% Não id. 2,92% Não id. 3,14% Não id. 3,35% 

7 IMCC26207 2,94% 
Candidatus 

Udaeobacter 2,81% Bradyrhizobium 2,80% 
Candidatus 

Udaeobacter 2,81% Não id. 2,99% Não id. 3,29% 

8 Não id. 2,80% Bradyrhizobium 2,38% Não id. 2,58% Não id. 2,71% Não id. 2,73% Tumebacillus 3,06% 

9 Não id. 2,64% Não id. 2,27% Tumebacillus 2,39% Bradyrhizobium 2,49% Tumebacillus 2,70% 
Candidatus 

Udaeobacter 2,60% 

10 Não id. 2,52% Não id. 2,25% Bryobacter 2,27% Não id. 2,22% Bradyrhizobium 2,40% Não id. 2,60% 

89               
 Candidatus 

Brocadia 
0,15% 
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Como observado na tabela, os gêneros mais abundantes das amostras 1 a 6 (Posição 

1) não foram identificados. Assim, para melhor compreensão da funcionalidade dos 

microrganismos que estiveram mais abundantes em cada amostra, de forma 

exclusiva, buscou-se correlacioná-los a nível de Família. No inóculo, o gênero 

amplificado é representado pela Família Isosphaeraceae, que se associa a oxidação 

de amônia e nitrito e à degradação de matéria orgânica (HOSODA et al., 2022; ZHU 

et al., 2018). 

Nas amostras 2 a 6, os gêneros mais abundantes correlacionam-se a Família 

Xanthobacteraceae, que foram reportadas no estudo de Fan et al. (2022) como sendo 

responsáveis pelo processo de desnitrificação heterotrófica, reiterando a hipótese de 

um consórcio microbiano com bactérias desnitrificantes no presente estudo. A 

abundância relativa de Xanthobacteraceae, foi notadamente alta em solo contaminado 

por arsênio e hidrocarbonetos aromáticos policíclicos, estabelecendo esta Família 

como bioindicador para solos afetados por tais compostos (ZHOU, LIU, HU, 2024).  

Os gêneros identificados na Tabela 5.13 não são comumente detectados em reatores 

anammox e possivelmente correlacionam-se às características do efluente da 

indústria de fertilizante testado. Gêneros como Limnobacter (desnitrificantes), 

Thauera (desnitrificantes), Comamonadaceae (desnitrificantes), Nitrospira 

(nitrificante), Nitrosomonas (BOA’s), Candidatus Kuenenia (anammox), Candidatus 

Jettenia (anammox), Candidatus Brocadia (anammox) tem sido frequentemente 

identificados em reatores com alta carga de nitrogênio (Fernandes, 2023; VERMA e 

DAVEREY, 2024; WU et al., 2019). A Tabela 5.14 apresenta as funções e processos 

metabólicos encontrados na literatura para os gêneros identificados na Tabela 

anterior. 

Dos gêneros identificados, Conexibacter foi o mais abundante nas fases de 

enriquecimento e alimentação do reator com efluente real. O gênero é conhecido por 

degradar hidrocarbonetos aromáticos policíclicos em solos (PAH) (LIANG et al., 2021). 

Este gênero foi relacionado à desnitrificação parcial e associado à produção de nitrito 

para crescimento das bactérias anammox em um reator de biofiltro anammox tratando 

águas residuárias de baixa carga. Neste estudo, o sistema de desnitrificação parcial 

aliado ao processo anammox (detecção de Ca. Brocadia) foram os responsáveis pela 
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remoção eficiente de nitrogênio no sistema (LIU et al., 2024). Conexibacter foi 

detectada em abundância semelhante (4%) em reator com atividade anammox 

combinado com remoção biológica de fósforo (LU et al., 2022).  

Acidibacter foi considerado um indicador de drenagem ácida de minas com alta 

concentração de metais pesados (ETTAMIMI et al., 2019). Em consonância, o gênero 

tem sido identificado em espécies de plantas e solos contaminados por Cádmio (Chen 

et al., 2023).  Também foi associado como promotor do crescimento das plantas por 

favorecer a fixação de nitrogênio (GUPTA et al., 2015). O gênero é acidofílico, 

exclusivamente composto por bactérias heterotróficas com habilidades para redução 

de compostos de Fe (III) (Hu et al., 2024). Acidibacter tem demonstrado versatilidade 

heterotrófica, sendo capaz de metabolizar distintos compostos orgânicos e 

carboidratos para o seu crescimento, como os PAHs (SHANG et al., 2024). Mesmo 

heterotrófico, o grupo não foi inibido na fase de enriquecimento com meio de cultura 

autotrófico, como esperado, e manteve-se constante nas fases de aplicação do 

efluente de fertilizante. 
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Tabela 5.14 - Principais funções, processos e micro-organismos presentes nas fases do RBS durante o tratamento de efluente de fertilizante 
nitrogenado com efluente anaeróbio doméstico  

(Continua) 

Gênero Potencial Função Referências 

Acidibacter 
Associada a degradação de compostos orgânicos (hidrocarbonetos 

aromáticos policíclicos) e a redução de Fe (III) 
 

Shang et al. (2024), Hu et al. (2024) 

Acidothermus 

Associada a degradação de compostos orgânicos (celulose, serrapilheira 
e madeira morta). Também se correlaciona a desnitrificação e a produção 
de óxido nitroso. 

 

 
Ward et al. (2009); You, Lu, Huang (2022); Xu 

et al. (2024); Nie et al. (2018), Yin et al. 
(2023) 

 
Bradyrhizobium Tem sido associada a degradação de compostos orgânicos (aromáticos 

clorados) 
Gao et al. (2024) 

Bryobacter 
Associada a utilização de nitrato e produtos microbianos solúveis 
produzidos por bactérias anammox, aumentando a capacidade de 

sobrevivência de bactérias anammox em ambientes orgânicos. 
Silveira et al. (2021) 

Candidatus Udaeobacter 
Tem sido associada a urease em solos “florestais” 

 
Qin et al. (2023) 

Conexibacter 
Tem sido associada a degradação de compostos orgânicos e a 

desnitrificação parcial 

Liang et al. (2021), Liu et al., 2024 

 

Ferruginibacter 
Associada à degradação de compostos orgânicos e de substâncias 

poliméricas extracelulares, além de desnitrificação. 
  

Li et al. (2023), Huang et al. (2024) 

IMCC26207 
  

 
Bactéria resistente a metais e redutora de Cr (VI).  

Tem sido associada a desnitrificação. Forte correlação foi observada 
entre Ottowia, Terrimonas e IMCC2620, confirmando a associação destes 

micro-organismos como a desnitrificação 
 

Chi et al. (2023), Zhang et al. (2021b), Li et al. 
(2024) 

Ottowia 
Associada à degradação de compostos orgânicos (aromáticos clorados), 

e a desnitrificação. 
Gao et al. (2024), Spring et al. (2004) 

 

 

 

https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2022.159440
https://doi.org/10.1016/j.envpol.2023.122802Ottowia%20thiooxydans%20gen.%20nov.,%20sp.%20nov.,%20a%20novel%20facultatively%20anaerobic,%20N2O-producing%20bacterium%20isolated%20from%20activated%20sludge,%20and%20transfer%20of%20Aquaspirillum%20gracile%20to%20Hylemonella%20gracilis%20gen.%20nov.,%20comb.%20nov
https://doi.org/10.1016/j.envpol.2023.122802Ottowia%20thiooxydans%20gen.%20nov.,%20sp.%20nov.,%20a%20novel%20facultatively%20anaerobic,%20N2O-producing%20bacterium%20isolated%20from%20activated%20sludge,%20and%20transfer%20of%20Aquaspirillum%20gracile%20to%20Hylemonella%20gracilis%20gen.%20nov.,%20comb.%20nov
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 (Conclusão) 

Gênero Potencial Função Referências 

Romboutsia 

Frequentemente relacionada ao processo de acidificação e produção de 
ácidos graxos. Capaz de utilizar glicose, frutose, maltose, trealose e 

sorbitol como única fonte de carbono. 
 

Jiang, Shi, Ng (2021); Wang et al. (2015) 

Terrimonas Tem sido associada à desnitrificação. Huang et al. (2020) 

Tumebacillus 
Tem sido associada a oxidação enxofre  

 Seu crescimento foi relacionado a adição de fertilizante orgânico no solo. 
Wang et al. (2022b), Syao et al. (2017) 
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A diversidade microbiana neste estudo aponta para uma efetiva atuação de bactérias 

desnitrificantes heterotróficas, visto que estas não foram inibidas no enriquecimento e 

favoreceram o consumo de DQO ao longo da Fases 1 e 2, assim como do nitrato. 

Na presente pesquisa, apenas a amostra 5, respectiva à Fase 1 (primeira fase com 

efluentes reais), detectou Candidatus Brocadia com abundância relativa de 0,15%, e 

não esteve dentro os dez gêneros mais abundantes, ocupando a posição 89, como 

referenciado na Tabela 5.13. 

Após aplicação de altas cargas de fenol em RBS com atividade anammox, Pereira et 

al. (2014) detectaram o gênero Ca. Brocadia, demonstrando que este grupo foi 

resistente às condições operacionais adversas. Fernandes et al. (2018) e Pereira et 

al. (2019) reportaram que Ca. Brocadia foi o gênero mais abundante, tratando 

respectivamente, efluente doméstico e digestato de resíduos alimentares em RBS 

com atividade anammox. Os reatores foram enriquecidos com lodos ativados, inóculo 

de mesma origem do presente estudo.  

A ausência de detecção do gênero anammox pela técnica de sequenciamento do 

RNAr 16S nas demais amostras (2,3,4 e 6) não corroborou com as análises físico-

químicas realizadas nesta pesquisa, que obtiveram resultados satisfatórios de 

remoção de nitrogênio amoniacal e nitrito no período de enriquecimento e nas Fases 

1 e 2. Vale ressaltar que o qPCR realizado mostrou a presença de anammox utilizando 

o primer Amx 667 R (ACCAGAAGTTCCACTCTC), aumentando da amostra 2, etapa 

de enriquecimento, para a amostra 6, final do experimento com efluente real.  

Na detecção de atividade anammox (Amostra 4), foram quantificados 1,13x108 n° 

cópias/ g de lodo do gene 16S rNA. Na diluição de 1:10, qPCR quantificou 3,12x108 

n° cópias/ g de lodo do gene RNAr 16S de anammox e na razão de diluição de 1:50 

aumentou para 4,49x108 n° cópias/ g de lodo do gene 16S rNA de anammox (Figura 

5.37).   

Gao et al. (2023) avaliaram por meio de diferentes métodos de detecção e 

sequenciamento a composição da comunidade anammox em reservatórios de 

petróleo: pirosequenciamento, sequenciamento Illumina e metagenoma. A análise 

combinada de diferentes metodologias mostrou que as bactérias anammox existem 
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em vários reservatórios de petróleo, mas a sua baixa abundância relativa torna a sua 

detecção difícil pelo sequenciamento metagenômico. Pirosequenciamento não 

detectou bactérias anammox em 22 reservatórios geograficamente separados 

enquanto o sequenciamento Illumina detectou o gênero Anammoximicrobium, que 

não é comumente relatado em reatores anammox com o mesmo inóculo e 

metodologia de enriquecimento empregados nesta pesquisa.   

A análise da comunidade microbiana obtida a partir do SNG (MiSeq - Illumina) para 

esta pesquisa pode ter apresentado limitações para identificação das bactérias 

anammox presentes no RBS, em função do primer usado (menos específico que o 

primer do qPCR). Por esta ser uma pesquisa pioneira, há poucos estudos 

investigando o processo anammox associado a efluentes de indústria de fertilizantes 

nitrogenados e, portanto, a diversidade de bactérias anammox nesta matriz ainda é 

desconhecida. Autores já relataram desvantagens da amplificação do gene 16S RNAr 

para análise da diversidade de bactérias anammox, uma vez que nenhum dos primers 

disponíveis pode ser aplicado a todas as bactérias anammox atualmente relatadas. 

Ademais, alguns primers resultam na amplificação do gene 16S RNAr de bactérias 

não anammox, como outras espécies de Planctomycetes (LI et al., 2010; YANG et al., 

2020). 

Contudo, a técnica de sequenciamento massivo do amplicon 16S rRNAr, usando os 

primers 515F (GTGYCAGCMGCCGCGGTAA) e o 806R 

(GGACTACNVGGGTWTCTAAT) para a região V4 do RNAr, na plataforma MiSeq – 

Illumina,  se mostrou robusta para os estudos de Pereira et al. (2019), Fernandes 

(2023) e Carvalho et al. (2021), utilizando o mesmo inóculo desta pesquisa, com 

detecção de atividade anammox nas fases testadas. Considerando o exposto e o 

desempenho verificado do RBS durante as fases do presente estudo, pode ter 

ocorrido alguma interferência no SNG que não permitiu detectar bactérias anammox. 

Isto porque tanto bactérias anammox quanto outras bactérias do ciclo do nitrogênio 

frequentemente relatadas em reatores com atividade anammox não foram 

relacionadas nas amostras respectivas às etapas de enriquecimento.  
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6 CONCLUSÕES 

A aplicação das bactérias com atividade Anammox no tratamento de efluente da 

indústria de fertilizantes nitrogenados não tem sido o alvo dos principais estudos 

relacionados ao uso desse processo. Assim, ainda são desconhecidos todos os 

compostos destes efluentes e os seus potenciais efeitos inibitórios sobre o processo 

anammox. Dessa forma, após caracterização físico-química do efluente de fertilizante 

nitrogenado, a diluição em efluente anaeróbio doméstico de reator UASB demonstrou 

ser uma boa estratégia para viabilizar a aplicação do processo anammox. 

A partir dos resultados obtidos neste trabalho, constatou-se que as concentrações de 

1% (diluição 1:100) e 2% (diluição 1:50) foram bem-sucedidas para a remoção de 

nitrogênio dos efluentes, alcançando eficiências médias de remoção de 92% (Fase 2), 

com cargas de nitrogênio total aplicadas de até 42,75 g.m³ d -1. Quando aplicado 6% 

de efluente de fertilizante (diluição 1:16,7 e carga de N aplicada de 56, 90g.m³ d -1), o 

RBS com atividade anammox foi negativamente impactado e não sendo mais 

observada remoção de nitrogênio amoniacal, indicando inibição das bactérias com 

atividade anammox.  

O RBS exibiu consistentemente remoção de nitrogênio amoniacal e nitrito simultâneos 

ao consumo de DQO por 110 dias (diluições de 1 e 2%), após observação de 

desempenho estável do enriquecimento, sendo subsidiado principalmente por 

Proteobactérias e Actinobactérias. A concentração de bactérias anammox 

permaneceu na ordem de grandeza de 108 n° de cópias/g de lodo durante as fases, 

promovendo uma associação microbiana com as bactérias heterotróficas 

desnitrificantes, que se mantiveram na ordem de 106 n° de cópias/g de lodo, 

contribuindo para o desempenho observado.  

O gênero Ca. Brocadia foi identificado somente na amostra 5 (Fase 1), com 0,15% de 

abundância relativa, pela técnica de sequenciamento massivo do amplicon 16S rRNA, 

usando os primers 515F-B (GTGYCAGCMGCCGCGGTAA) e 806R-B 

(GGACTACNVGGGTWTCTAAT), para amplificação e sequenciamento da região V4 

do RNAr 16S de Archaea e Bacteria.  
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Mesmo com desempenho satisfatório neste experimento, as diluições aplicadas nas 

Fases 1 e 2 corresponderam a concentrações muito baixas do efluente de fertilizante, 

mostrando que a aplicação do processo anammox para o efluente in natura da 

indústria de fertilizante é inviável. Em contrapartida, para que concentrações maiores 

do efluente de fertilizante nitrogenado desta pesquisa sejam aplicáveis ao processo 

anammox sem efeitos inibitórios, é necessário o uso de um pré-tratamento, visando a 

degradação dos compostos recalcitrantes e de alta carga, além de uma análise 

detalhada das características do efluente.  

Nesse cenário, os tratamentos físico-químicos e/ou avançados associados ao 

biológico (anammox) se apresentam como estratégias promissoras, a fim de alcançar 

a estabilidade observada nas Fases 1 e 2 e para aumentar a escala do processo. 

De modo geral, os resultados deste trabalho demonstraram, em um RBS em escala 

de bancada, o potencial do processo anammox para o tratamento de efluente de 

indústria de fertilizante nitrogenado. A técnica pode se tornar, portanto, uma 

alternativa aplicável às indústrias brasileiras produtoras de fertilizantes, que devem 

atender aos padrões de lançamento de efluentes industriais em corpos d’água, em 

especial ao nitrogênio amoniacal, limitado a 20 mg/L, pela CONAMA n° 430/11. 
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7 IMPLICAÇÕES/PERSPECTIVAS FUTURAS/RECOMENDAÇÕES 

A aplicação do processo anammox aos efluentes da indústria de fertilizantes testado 

no presente estudo é uma abordagem inovadora a nível nacional e internacional. As 

características de tais efluentes, bem como os efeitos em processos anammox são 

escassos perante o potencial de aplicação já iniciado no âmbito de pesquisa. 

Considerando a relevância da temática e os resultados aqui apresentados, 

recomenda-se investigações adicionais abarcando: 

 Avaliar estratégias de diluições de fertilizante nitrogenado em efluente 

anaeróbio doméstico entre 2% e 6%, no desempenho do RBS anammox; 

 Realizar caracterização do efluente de fertilizantes mais detalhada, incluindo a 

análise de metais, compostos orgânicos biodegradáveis e recalcitrantes, uma 

vez que estes (não avaliados nesta pesquisa) podem ter contribuído para a 

inibição da atividade anammox na diluição de 6%;  

 Investigar a associação do processo anammox a processos oxidativos 

avançados, a fim de se obter um efluente que atenda a padrões mais restritivos 

de lançamento de nitrogênio amoniacal, como em Minas Gerais-Brasil, que 

estabelece um limite de 20 mg/L (Deliberação Normativa Conjunta CERH/MG 

N° 8, de 21 de novembro de 2022); 

 Avaliar o desempenho do processo anammox após aplicação de um pré-

tratamento por oxidação química;  

 Investigar processos físico-químicos que podem ser empregados antes do 

processo anammox, para tratamento de efluentes de fertilizantes nitrogenados, 

visando a oxidação da matéria orgânica recalcitrante e demais agentes 

inibidores do processo anammox;   

 Investigar tecnologias de recuperação de amônia que podem ser aplicadas 

como pré-tratamento de efluentes de fertilizantes nitrogenados, permitindo um 

melhor desempenho do processo biológico (anammox), a ser empregado 

consecutivamente. 
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APÊNDICE A – Detalhamento das análises físico-químicas 

Análise de sólidos total (ST) e sólidos totais voláteis (STV) 

A análise de ST e STV foi realizada duas vezes e em duplicatas: quando do 

enriquecimento do reator, em abril de 2023, e posteriormente na fase II, em abril de 

2024. Cabe ressaltar que o número de análises foi determinado em função da 

quantidade de biomassa presente no reator, evitando-se maiores perdas desta no 

sistema. Assim, para o resultado de cada análise, considerou-se a média entre as 

duplicatas realizadas. Tais análises foram realizadas utilizando a metodologia 2540B 

e E do Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater (APHA, 2012). 

Seguindo a metodologia, foi utilizado 20 ml de lodo (pesado em recipientes de 

porcelana – “cadinho”) de peso conhecido e posteriormente submetido a banho maria, 

à temperatura de 90°C, visando a evaporação da água. Em seguida, os cadinhos 

contendo a amostra do inóculo foi incubada por 1 (uma) hora da estufa, com 

temperatura aproximada de 105°C para secagem. Dando sequência, os recipientes 

esfriaram em dessecador e foram pesados novamente. Obteve-se a concentração de 

sólidos totais, conforme Equação seguinte: 

𝑆𝑇 𝑔. 𝑙−1 = (𝐴 + 𝐵) 𝑥 
1000

20
 

Em que: 

A = peso (em g) da cápsula somada ao do resíduo seco, após passar na estuda; 

B = peso (em g) da cápsula. 

Para a identificação dos sólidos voláteis, dando continuidade à análise, após a 

pesagem dos recipientes, estes foram submetidos à mufla, à temperatura de 550° C, 

durante 30 minutos, para alcançar a volatilização da matéria orgânica dos sólidos. 

Pesou-se novamente, após esfriamento, sendo possível a determinação de sólidos 

fixos presentes no lodo, conforme Equação a seguir: 
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𝑆𝑇𝐹 𝑔. 𝑙−1 = (𝐶 + 𝐵) 𝑥 
1000

20
 

Em que: 

C = peso (em g) da cápsula somada ao do resíduo seco, após passar na mufla; 

B = peso (em g) da cápsula. 

A concentração de STV foi então obtida subtraindo-se os sólidos totais fixos dos 

sólidos totais, como segue na Equação: 

𝑆𝑇𝑉 𝑔. 𝑙−1 =
𝑔 𝑆𝑇

𝑙
−

𝑔 𝑆𝑇𝐹

𝑙
 

Análise de nitrogênio amoniacal (N-NH4
+) 

As análises de nitrogênio amoniacal basearam-se no método colorimétrico 4500-

NH3F, detalhado no Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater 

(APHA, 2012). O método consiste na formação de um composto de coloração azul 

intensa (indofenol), proveniente da reação de amônio, hipoclorito e fenol. O 

nitroprussiato de sódio age como catalisador da reação, permitindo que a reação seja 

determinada por colorimetria em espectofotômetro. Mede-se, portanto, a absorbância 

(medida no comprimento de onda de 640nm) que é proporcional à quantidade de 

nitrogênio amoniacal presente na matriz analisada.  

Analiticamente, o procedimento consistiu inicialmente na transferência de 5 ml de 

amostra de efluente (de entrada ou saída do RBS) – ou de diluição da amostra – em 

tubos tipo falcon de 15 ml e de 5 ml de água Milli-Q® (para o branco). Posteriormente, 

foram pipetados os reagentes: 200 μl de solução de fenol 1% (p/v), 200 μl de uma 

solução de nitroprussiato de sódio 0,5% (p/v), seguido de 500 μl de solução oxidante; 

composta por hipoclorito de sódio 4-6%; e de uma solução alcalina, composta por 

citrato de sódio e hidróxido de sódio. A solução oxidante é preparada na proporção 

4:1 dos reagentes informados. Os tubos falcon foram devidamente homogeinizados 

em agitador tipo vórtex e incubados a temperatura ambiente, na ausência de luz por 
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um período de 2 horas. Após a incubação seguiu-se para a etapa de leitura das 

absorbâncias em espectofotômetro PerkinElmer Lambda XLS. 

As análises foram feitas em triplicata para obtenção do resultado, realizando-se a 

média entre as repetições obtidas. Ademais, a concentração foi obtida por meio da 

equação de reta obtida na construção da curva de calibração, conforme Equação 

abaixo. 

𝑌 = 𝑎𝑋 + 𝑏 

Em que: 

Y = concentração de amônia (mg/L); 

X = absorbâncias; 

Análise de nitrito (N-NO2
-) 

As análises de nitrito basearam-se no método colorimétrico 4500 NO2-B, conforme 

Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater (APHA, 2012). O 

método consiste na reação de nitrito com ácido sulfanílico, em condições de baixo pH, 

com a formação de um íon diazônico, que se acopla com um composto α-Naftil, 

formando um corante com a coloração avermelhada. 

Analiticamente, pipetou-se 5 ml de amostra de efluente (de entrada ou saída do RBS) 

– ou de diluição da amostra – em tubos tipo falcon de 15 ml e de 5 ml de água Milli-

Q® (para o branco). Foi adicionado 200 μl de um reagente de cor (ácido fosfórico 85%, 

sulfanilamida e cloridrato de N-(1-naftil) etilenodiamina) nos tubos e estes foram 

devidamente homogeinizados posteriormente no vórtex. Os cubos foram incubados 

por 20 minutos a temperatura ambiente e em seguida foi feita a leitura da absorbância 

no espectofotômetro a 543nm. Registra-se que para ambas as análises, de amônia e 

nitrito, utilizou-se uma cubeta quadrada de quartzo, de caminho óptico igual a 1 cm. 

A concentração de nitrogênio nitroso foi obtida por meio da Equação abaixo, sendo 

realizadas análises em duplicata e o resultado foi obtido por meio das médias das 

duplicatas. 
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𝑌 = 𝑎𝑋 + 𝑏 

Em que: 

Y = concentração de nitrito (mg/l); 

X = absorbâncias; 

Análise de nitrato (N-NO3
-) 

A análise de nitrato foi realizada pelo método de absorção ultravioleta 4500 NO3-B 

(espectrofotométrico), que se baseia na absorção de luz ultravioleta em um 

comprimento de onda de 220 nm (APHA, 2012). A curva de calibração alcança até 11 

mg N-NO3
-/L. A metodologia é recomendada para águas com baixo teor de matéria 

orgânica, pois a matéria orgânica absorve ondas de 220nm e de 275 nm. Contudo, o 

íon nitrato não absorve esta última, contornando-se a limitação do método realizando 

uma segunda medida em 275nm para que o valor de absorbância referente à matéria 

orgânica seja subtraído.  

Analiticamente, pipetou-se 1 ml de ácido clorídrico em cada amostra de 5 ml de 

efluente (entrada ou saída do RBS) e posteriormente foi lida a absorbância utilizando 

os comprimentos de onda de 220nm, de 275 nm. A concentração de nitrato foi obtida, 

em duplicata, realizando a subtração duas vezes da absorbância de 275nm da 

absorbância de 220nm. Por fim, preparou-se a curva de calibração para a leitura de 

nitrato em mg/L. 

Análise de Demanda Química de Oxigênio Total (DQO) 

Conforme APHA (2012), a DQO foi realizada pelo método colorimétrico, refluxo 

fechado (5520 D). As amostras foram oxidadas por dicromato de potássio, em meio 

ácido. Conforme metodologia, a quantidade de dicromato de potássio colocada em 

contato com a amostra foi superior à quantidade necessária para a oxidação, 

assegurando a oxidação da matéria orgânica. Logo, o excesso deste reagente foi 

medido ao final do processo de oxidação, permitindo a determinação da quantidade 

consumida para degradação da matéria orgânica e, indiretamente, a quantidade de 

oxigênio. 
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Análise de Demanda Bioquímica de Oxigênio (DBO) 

A DBO foi realizada pelo método oximétrico (5210) da APHA (2012) e consistiu em 

colocar as amostras em frascos vedados e completamente cheios, incubando-os sob 

condições específicas e durante tempo específico. O oxigênio dissolvido (OD) foi 

medido inicialmente e após a incubação. A DBO foi dada pela diferença entre OD 

inicial e final. 

Analiticamente, foram preparadas 4 soluções (tampão fosfato, sulfato de magnésio, 

cloreto de cálcio, cloreto férrico). Em seguida, preparou-se a água de diluição, na qual 

foi separado um barrilete, com volume de água deionizada em função do número de 

pontos. Para cada litro de água deioinizada, adicionou-se 1 ml de cada solução e 

posteriormente, deixou-se a água com os nutrientes aerando durante uma hora. As 

amostras foram colocadas em frascos de volumes conhecidos e iguais, separando-se 

um frasco do OD imediato (lido em oxímetro) e os outros foram tampados com papel 

alumínio e incubados à 20 °C por um tempo de 5 dias. Foi realizado um branco com 

a água de diluição juntamente com a determinação de DBO, com no máximo 0,2 mg/L. 

Após os dias de incubação (de 5 a 8) à 20 °C, os frascos de OD foram retirados da 

incubadora, colocados dentro do becker de 1L e sobre agitador magnético. Foram 

destampados e após agitação, foi realizada a leitura no oxímetro.  

Alcalinidade  

As análises basearam-se no método 2510 B Standard Methods for the Examination of 

Water and Wastewater (APHA, 2012).  A medida de alcalinidade foi realizada 

volumetricamente por titulação com H2SO4, e é representada em termos de Carbonato 

de Cálcio (CaCO3). Foi utilizado o método potenciométrico, no qual colocou-se o ácido 

H2SO4 na bureta, com concentração (0,002N) e fator de correção conhecidos. Em 

seguida, pipetou-se um volume da solução a ser titulada (efluente de entrada ou saída 

do reator RBS)., transferindo-a para um béquer de 250 ml, colocando-o sobre o 

agitador magnético. O eletrodo de pH foi imergido na solução com o béquer e foi 

medido o seu pH inicial. A titulação foi então iniciada, anotando o pH em função do 

volume de titulante (H2SO4) adicionado. Realizou-se a titulação até o pH próximo de 

3,5, traçando-se posteriormente a curva de pH x H2SO4. 
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O cálculo da Alcalinidade foi dado pela Equação a seguir: 

 𝐴 =  
𝑉𝑥 50000 𝑥 𝑁 𝑥 𝐹𝑐

𝑣
 

Em que: 

V = volume total de H2SO4 (ml); 

N = normalidade do ácido calculada; 

Fc = fator de correção da normalidade do ácido 

V = volume da amostra (ml) 
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APÊNDICE B – Análises estatísticas 

Fases 
Nitrogênio Amoniacal (mg/L) 

Eficiência (%) 
Afluente Efluente 

Fase 1 168,59 b 37,75 b 80,68 a 
Fase 2 201,82 b 29,80 b 85,50 a 
Fase 3 360,52 a 351,26 a 13,59 b 

CV (%) 28,10 62,67 25,23 

Médias seguidas pelas mesmas letras na coluna não se diferem pelo teste de Tukey 
(p ≤ 0,05). CV = coeficiente de variação. 

Fases 
Nitrito (mg/L) 

Eficiência (%) 
Afluente Efluente 

Fase 1 174,32 b 3,09 b 98,06 a 
Fase 2 225,70 a 0,80 b 99,41 a 
Fase 3 227,05 a 239,55 a 3,80 b 

CV (%) 25,30 31,52 8,99 

Médias seguidas pelas mesmas letras na coluna não se diferem pelo teste de Tukey 
(p ≤ 0,05). CV = coeficiente de variação. 

Fases 
DQO (mg/L) 

Eficiência (%) 
Afluente Efluente 

Fase 1 135,04 c 37,17 b 73,40 a 
Fase 2 370,54 b 43,08 b 86,15 a 
Fase 3 531,58 a 393,66 a 36,05 b 

CV (%) 28,41 115,54 34,13 

Médias seguidas pelas mesmas letras na coluna não se diferem pelo teste de Tukey 
(p ≤ 0,05). CV = coeficiente de variação. 

Fases 
Alcalinidade (mg/L) 

Eficiência (%) 
Afluente Efluente 

Fase 1 483,92 b 456,02 b 9,27 a 
Fase 2 654,53 b 633,07 b 2,97 a 
Fase 3 2207,33 a 1862,43 a 17,02 a 

CV (%) 64,10 58,2 158,01 

Médias seguidas pelas mesmas letras na coluna não se diferem pelo teste de Tukey 
(p ≤ 0,05). CV = coeficiente de variação. 
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ANEXO A – Abundância relativa dos gêneros nas amostras do RBS 
anammox 
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