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RESUMO 

A oxidação anaeróbia da amônia (Anammox), realizada por bactérias anaeróbias, 

quimiolitoautotróficas, é uma via importante sobre o ciclo biológico do nitrogênio. O 

processo Anammox possui inúmeras vantagens e tem sido aplicado com sucesso para a 

remoção do nitrogênio em várias estações de tratamento em todo o mundo, principalmente 

para o tratamento de águas residuárias ricas em nitrogênio. A presença de matéria orgânica 

pode provocar efeitos adversos sobre as bactérias anammox, diminuindo a eficiência ou até 

mesmo causando a inibição do processo anammox. Esta pesquisa avaliou, em laboratório, a 

aplicabilidade e a eficiência da remoção de nitrogênio amoniacal pelo processo Anammox 

como pós-tratamento de efluente anaeróbio proveniente de reator UASB tratando esgoto 

doméstico. O estudo foi dividido em três etapas, a Fase I compreendeu o período de cultivo e 

aumento da biomassa anammox, na Fase II foram testadas as relações DQO/N de 0,7, 1,4, 2,8, 

3,5 e 5,0, utilizando uma solução de glicose como fonte de carbono e na Fase III o reator foi 

alimentado com efluente anaeróbio. Um reator em batelada sequencial, com volume de 2.0L 

(RBS) foi utilizado para o cultivo da biomassa anammox. As técnicas de PCR-DGGE e PCR 

em tempo real foram utilizadas para monitorar e caracterizar a mudança na diversidade 

comunidade bacteriana em resposta às diferentes proporções de DQO/N aplicadas ao reator. 

Os resultados mostraram que na concentração de até 390 mg.L
-1

 (DQO/N de 2,8) a eficiência 

de remoção foi de 66%, e na concentração de DQO 487 mg L
-1

 (DQO/N de 3,5 ) a eficiência 

de remoção de amônia do RBS reduziu para 28%, enquanto que a eficiência de remoção de 

nitrito permaneceu elevada (99%). Não obstante, quando aplicou-se a relação de 5,0, mas com 

DQO igual a 300 mg.L
-1

, os valores de eficiência de remoção de amônia e nitrito foram 

elevados, 84% e 99%, respectivamente, indicando portanto que o processo Anammox pode 

ser usado no pós-tratamento de efluentes anaeróbios que contenham concentração de DQO 

inferior a 300 mg.L
-1

. Quando o RBS passou a ser alimentado somente com o efluente 

anaeróbio acrescido de nitrito (relação DQO/N de 4 a 5) , a remoção de amônia aumentou, de 

55% para 98%, atingindo valores máximos de 99%. A identificação das bandas isoladas a 

partir do gel de DGGE revelou que a maioria das sequências obtidas está relacionada com 

micro-organismos dos Filos Proteobacteria, Chloroflexi e Planctomycetes. Ca. Brocadia 

sinica foi detectada em todas as fases da pesquisa. 

Palavras-chave: anammox, relação DQO/N, efluente anaeróbio, UASB, diversidade 

bacteriana
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ABSTRACT 

Anaerobic oxidation of ammonia (Anammox) performed by anaerobic and 

chemolithoautotrophics bacteria, is a important pathway on the biological nitrogen cycle. The 

Anammox process has numerous advantages and has been successfully applied for nitrogen 

removal at various treatment plants around the world, primarily for the treatment of 

wastewater, rich in nitrogen. The presence of organic matter may cause adverse effects on the 

anammox bacteria, decreasing the efficiency or even causing inhibition of the anammox 

process. This study evaluated in the laboratory, the applicability and efficiency of removing 

ammonia nitrogen by Anammox process as post-treatment of anaerobic effluent from a UASB 

reactor treating domestic wastewater. The study was divided into three phases, Phase I 

comprises the cultivation period of the anammox biomass, in Phase II were tested the 

relations COD/N of 0.7, 1.4, 2.8, 3.5 and 5.0, using a solution of glucose as carbon source and 

Phase III in which the reactor was fed with real anaerobic effluent. A sequencing batch 

reactor with a volume of 2.0L (SBR) was used for the cultivation of anammox biomass. The 

PCR-DGGE and real time PCR were used to monitor and characterize the change in bacterial 

community diversity in response to different ratios of COD/N applied to the reactor. The 

results showed that at a concentration of up to 390 mg.L
-1

 (COD/N 2.8) the removal 

efficiency was 66%, and the COD concentration of 487 mg L
-1

 (COD/N 3.5 ) ammonia 

removal efficiency SBR reduced to 28%, while the nitrite removal efficiency remained high 

(99%). Nevertheless, when applied to ratio of 5.0, but with COD like to 300 mg.L
-1

, of 

ammonia and nitrite removal efficiency values were high, 84% and 99%, respectively. Thus 

indicating that the Anammox process can be used in the post-treatment of anaerobic 

wastewater containing COD concentration below 300 mg.L
-1

. When the SBR started to be fed 

only with the anaerobic effluent plus nitrite (ratio COD/N of 4 to 5), the ammonia removal 

increased from 55% to 98%, to maximum values of 99%. The identification of bands isolated 

from the gel DGGE showed that most sequences obtained is related with microorganisms of 

the phylum Proteobacteria, Chloroflexi and Planctomycetes. Ca. Brocadia sinica was 

detected in all phases of the study. 

Keywords: anammox, COD/N Ratio, anaerobic effluent, UASB reactor, bacterial diversity 
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1 INTRODUÇÃO 

A presença de compostos nitrogenados ou efluentes contendo nitrogênio amoniacal 

proveniente de diferentes processos industriais, práticas de fertilização e esgotos podem 

impactar negativamente os ambientes aquáticos e causar consumo de oxigênio dissolvido e 

eutrofização nos corpos d'água receptores. O nitrogênio, na maioria das vezes, está presente 

nos efluentes na forma de nitrogênio reduzido como a amônia (NH3
+
) e amônia ionizada ou 

íon amônio (NH4
+
) (MOTA & VON SPERLING, 2009). Várias pesquisas vêm sendo 

realizadas para desenvolver tecnologias que visam reduzir a quantidade de nitrogênio 

amoniacal nas águas residuárias.  

Existem várias estratégias para redução do impacto ambiental de espécies nitrogenadas, como 

o N-NH4
+
, N-NO2

-
 e N-NO3

-
. Esses processos podem ser físicos, físico-químicos ou 

biológicos. Dentre os processos físicos, a adsorção se mostra bastante eficiente para remover 

amônia de meios aquosos, porém, segundo Pergher et al. (2005), a utilização de resinas 

trocadoras de íons é economicamente inviável para o tratamento de efluentes. Outra forma de 

remover compostos de nitrogênio é por processos químicos ou físico-químicos pela 

coprecipitação ou precipitação. Pastor et al. (2007) mostraram que é possível a remoção de 

fósforo e nitrogênio através de um processo biológico, complementado por um processo 

químico, através do qual ocorre a formação de estruvita (MgNH4PO4 .6H2O) e Ca3(PO4)2. 

Apesar disto, na maioria das vezes os processos químicos estão limitados às condições de pH 

e características do efluente que, por sua vez, podem elevar os custos operacionais necessários 

para resultar em eficiência satisfatória. Desta forma, a remoção de compostos nitrogenados de 

efluentes por processos biológicos é uma alternativa viável e com uso crescente devido a 

questões de favorecimento econômico com relação aos processos físicos e químicos.  

O efluente das estações de tratamento de esgotos (ETE) contém compostos de nitrogênio 

orgânico e inorgânico na forma de amônia ionizada. Aproximadamente 60% dos resíduos 

nitrogenados em ETE estão na forma orgânica e 40% na forma inorgânica. Em geral, a faixa 

de concentração de N-amoniacal nos esgotos sanitários predominantemente domésticos situa-

se entre 20 e 35 mg N.L
-1

, com valor típico de 25 mg N.L
-1

 (VON SPERLING, 2005). Cabe 

ressaltar que as concentrações de N-amoniacal tendem a aumentar cerca de 30% após o pré-
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tratamento em etapa anaeróbia, devido à amonificação de parte da parcela do nitrogênio 

orgânico (ALMEIDA, 2012). 

A remoção de nitrogênio em sistemas de tratamento tem sido tradicionalmente realizada por 

processos microbiológicos que ocorrem em duas etapas distintas, a nitrificação seguida pela 

desnitrificação. A primeira etapa é aeróbia, na qual bactérias nitrificantes oxidam amônio 

(NH4+) a nitrito (NO2-) e nitrato (NO3-). Em uma segunda etapa, o nitrato formado 

anteriormente é convertido em nitrogênio gasoso, por bactérias quimiorganotróficas que 

requerem uma fonte de carbono para a desnitrificação. Há necessidade de um eficiente 

sistema de aeração para o desenvolvimento das nitrificantes, e a adição de um substrato 

apropriado pode ser necessária para completar a desnitrificação. Em virtude da elevada 

quantidade de biomassa gerada, há preocupação com o tratamento e descarte do lodo 

excedente. O processo de oxidação anaeróbia de amônia, ou Anammox, é uma tecnologia 

promissora para a remoção de nitrogênio. Este processo remove dois poluentes 

simultaneamente, amônio e nitrito, convertendo-os a nitrogênio gasoso (ZHANG et al., 2008). 

Por ser uma alternativa às tecnologias convencionais de remoção biológica de nitrogênio, o 

processo Anammox vem sendo estudado nas últimas duas décadas. Possui como principais 

vantagens a redução de custos operacionais com aeração e a ausência da necessidade de 

adição de fontes externas de carbono, que são requeridas nos processos de nitrificação e 

desnitrificação, respectivamente. As principais desvantagens do processo estão associadas ao 

crescimento lento das bactérias anammox e ao pequeno rendimento de biomassa, o que pode 

aumentar consideravelmente o tempo de partida dos reatores (GAO; TAO, 2011).  

As bactérias anammox são micro-organismos quimioautotróficos e utilizam o CO2 como 

única fonte de carbono. Fontes de carbono inorgânico, como o CO2 e o HCO3
-
 são 

particularmente importantes para o cultivo de bactérias anammox e favorecem o crescimento 

e o aumento da atividade desses micro-organismos. No entanto, a presença de matéria 

orgânica (carbono orgânico) em elevadas concentrações pode provocar efeitos adversos sobre 

as bactérias anammox, diminuindo a eficiência ou até mesmo causando a inibição do processo 

anammox. Este trabalho se justifica pela necessidade de estudo a respeito desse processo e de 

sua utilização para a remoção de nitrogênio amoniacal de águas residuárias contendo matéria 

orgânica. Apesar dos avanços nos estudos acerca do processo Anammox e do sucesso de sua 

aplicação em diversos países, pesquisas em que esse processo foi utilizado para tratamento de 
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efluentes anaeróbios contendo compostos orgânicos (DQO) e baixas concentrações de 

nitrogênio são raras na literatura e necessitam de maiores investigações, a fim de avaliar a 

aplicabilidade do processo Anammox para o pós-tratamento desses efluentes. 
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2 OBJETIVOS 

2.1 Objetivo geral 

O objetivo geral desta pesquisa é avaliar, em laboratório, a aplicabilidade e a eficiência da 

remoção de nitrogênio amoniacal pelo processo Anammox como pós-tratamento de efluente 

anaeróbio. 

2.2 Objetivos específicos 

 Verificar o desempenho do processo Anammox na remoção de compostos 

nitrogenados presentes em efluente sintético com diferentes relações de DQO/N, 

aplicando um efluente sintético. 

 Avaliar a capacidade de remoção de N-amoniacal pelo processo Anammox quando 

aplicado ao pós-tratamento de efluente anaeróbio real proveniente de reator UASB 

tratando esgoto doméstico. 

 Investigar e comparar a composição da comunidade microbiana desenvolvida no 

Reator em Batelada Sequencial (RBS) ao longo dos experimentos com efluente 

sintético e efluente anaeróbio de reator UASB. 
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3 REVISÃO DA LITERATURA 

3.1 Nitrogênio: distribuição e impactos no meio ambiente 

O nitrogênio (N) é um nutriente essencial para a vida. A maior parte do nitrogênio da Terra 

existe sob a forma de nitrogênio gasoso (N2), constituindo 78% do ar atmosférico. Nessa 

forma de gás N2 ele é quimicamente inerte e não pode ser usado diretamente como fonte de 

nitrogênio, exceto para algumas espécies de bactérias fixadoras de nitrogênio (VAN DE 

GRAAF et al., 1997; MADIGAN et al., 2010).  

É um constituinte importante das células, sendo componente das proteínas, ácidos nucleicos e 

vários outros compostos celulares, e é fundamental para as estruturas e os processos 

bioquímicos que definem a vida. Segundo Madigan et al. (2010), após o carbono, o elemento 

mais abundante nas células corresponde ao nitrogênio e uma célula bacteriana é composta por 

cerca de 12% de nitrogênio (por peso seco). 

Os compostos nitrogenados se apresentam em estado de oxidação que podem variar das 

formas mais reduzidas -3 (NH3/NH4
+
), até as mais oxidadas +5 (NO3

-
) (MADIGAN et al., 

2010). Em cada estado de oxidação o nitrogênio atômico se combina com átomos de 

hidrogênio, oxigênio ou outros átomos de nitrogênio. Desta forma, pelo menos, uma única 

molécula inorgânica existe para cada estado de oxidação.  

Os compostos mais estáveis são o ânion nitrato (NO3
-
) e o cátion amônio NH4

+
) que podem 

causar graves problemas ambientais (BOTHE et al., 2007). Apesar de algumas destas 

moléculas serem termodinamicamente mais estáveis do que outras, todos os estados de 

oxidação são possíveis em sistemas aquosos, uma vez que o estado de oxidação do nitrogênio 

em um determinado ambiente é controlado pela cinética da reação e não pelo equilíbrio 

termodinâmico, pois a energia de ativação dos compostos nitrogenados é alta (JETTEN et al., 

2009).  

Os estados de oxidação e algumas propriedades dos compostos nitrogenados são apresentados 

na Tabela 3.1. 
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Tabela 3.1: Estados de oxidação, toxicidade para as células microbianas e propriedades 
dos compostos nitrogenados 

Composto Nitrogenado Fórmula 
Estado de 

oxidação 
Toxicidade e Propriedades 

Nitrato NO3
-
 +5 

Não é tóxico em concentrações fisiológicas, 

porém, esse ânion é fortemente oxidante e o 

ácido nítrico é tóxico (HNO3; pKa= −1,4). 

Dióxido de nitrogênio NO2(g) +4 

Gás laranja e tóxico que surge a partir da 

oxidação do ácido nítrico e do dióxido de 

oxigênio (O2). 

Nitrito NO2
-
 +3 

Tóxico, liga-se a átomos de ferro celulares como 

na molécula de hemoglobina, por exemplo. 

Óxido nítrico NO(g) +2 

Tóxico e altamente reativo. Liga-se a átomos de 

ferro do grupo heme e Fe/S. Forma complexos 

com o ferro, como o Fe (NO)2.  

Óxido nitroso N2O(g) +1 
Quimicamente inerte e não tóxico em 

concentrações fisiológicas. 

Gás dinitrogênio N2 0 Quimicamente inerte e não tóxico. 

Hidroxilamina NH2OH(aq) -1 

Tóxico quando ligado ao grupo heme. 

Mutagênico, forma uracila devido à 

desaminação da citosina, causando assim uma 

transição do DNA (G/C → T/A). 

Hidrazina N2H4(aq) -2 
Altamente tóxico. Utilizado como combustível 

de foguetes, forma monohidratos. 

Amônio NH4
+
 -3 

Não tóxico em concentrações fisiológicas, 

porém, o cátion amônia (NH3
+
) é tóxico, (pKa = 

9,25). 

Fonte: Adaptado de Simon e Klotz (2013) 

O nitrogênio é encontrado na natureza nas formas orgânica e inorgânica. No entanto, a maior 

parte do nitrogênio disponível encontra-se sob a forma de compostos inorgânicos, como a 

amônia (NH3), nitrato (NO3
-
) e N2. Segundo Von Sperling (2005), no meio aquático, o 

nitrogênio pode ser encontrado nas seguintes formas: nitrogênio molecular (N2) (escapando 

para a atmosfera); nitrogênio orgânico (dissolvido e em suspensão); amônia (livre ou não 

ionizada – NH3
+
 e ionizada – NH4

+
); nitrito (NO2

-
) e nitrato (NO3

-
). Ainda segundo o autor, as 

espécies inorgânicas de nitrogênio podem ser agrupadas em nitrogênio total (NT) e 

Nitrogênio Total Kjeldahl (NTK), os quais são formados pelas seguintes substâncias 

conforme as Equações 3.1 e 3.2:  

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

NT = NTK + NO2
-
 + NO3

-
     (nitrogênio total)                                                                     (3.2) 
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Os compostos orgânicos nitrogenados são frequentemente lançados nas águas residuárias 

sanitárias, sendo encontrados nos resíduos fecais e de alimentos. As proteínas, um dos 

principais componentes das águas residuárias, são coloides, insolúveis em água, e sofrem 

hidrólise pela ação de enzimas bacterianas, liberando os aminoácidos.  

Outro importante composto orgânico de nitrogênio é a ureia (H2NCONH2), que constitui o 

maior componente da urina. Durante a decomposição de aminoácidos, ureia e nucleotídeos 

(originários da degradação de ácidos nucleicos) ocorre à liberação de grupos amina, processo 

denominado de amonificação. A amonificação resulta na produção de nitrogênio reduzido sob 

duas formas: amônia não ionizada ou livre (NH3
+
) e amônia ionizada ou íon amônio (NH4

+
).  

O equilíbrio entre as diferentes espécies de amônia depende das características físicas e 

químicas dos corpos d’água. Elevações do pH ou da temperatura deslocam o equilíbrio 

químico no sentido da amônia não ionizada. Na temperatura de 25°C, a proporção da amônia 

livre ou não ionizada em relação à amônia total é aproximadamente o dobro em relação à 

temperatura de 15°C. Com relação aos valores de pH, temos as seguintes formas: pH<8, 

praticamente toda a amônia na forma ionizada (NH4
+
); pH=9,5, aproximadamente 50% de 

NH3
+ 

e 50% de NH4
+
; e pH>11, praticamente toda a amônia na forma de NH3

+
 (BAIRD, 

2002; MOTA & VON SPERLING, 2009). 

A amônia é um composto importante e é responsável por uma série de problemas ambientais, 

dentre os quais a degradação da qualidade do ar, a geração de odores, alterações climáticas, a 

acidificação do solo e principalmente a eutrofização dos corpos hídricos (AUSTIN et al., 

2013). A amônia pode ser tóxica ao ambiente, estando presente em diversos efluentes 

industriais e domésticos. A amônia ionizada (NH4
+
) não é tóxica e é consumida por bactérias 

preferencialmente como nutriente. Por outro lado, a contaminação do ambiente aquático por 

nitrogênio amoniacal (NH3
+
) é tóxica, podendo afetar a saúde de peixes em concentrações 

acima de 0,02 mg.L
-1

 (PEREIRA & MERCANTE, 2005).  

O íon amônio quando oxidado a nitrato, diminui a quantidade de oxigênio dissolvido (OD) 

nos ecossistemas aquáticos, causando mortalidade da biota aeróbia. Além da restrição inerente 

às concentrações de OD para sobrevivência das diversas espécies de peixes, as formas de 

nitrogênio apresentam diferentes níveis de toxicidade, levando a tolerâncias variadas para as 

diferentes espécies de peixes. Em geral os níveis letais são: amônia entre 0,6 e 2,0 mg.L
-1

, 
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nitrito > 0,5 mg.L
-1

 e nitrato > 5,0 mg.L
-1

 (BASTOS et al., 2003; REIS e MENDONÇA, 

2009). 

O nitrato é tóxico caso seja ingerido em concentrações elevadas, principalmente por crianças, 

e devido à sua particularidade em associar-se à molécula de hemoglobina no sítio ocupado 

pelo oxigênio, pode ocasionar a doença Metahemoglobinemia (Síndrome do bebê azul), 

prejudicando o transporte de oxigênio dos pulmões para os tecidos pela molécula de 

hemoglobina. O nitrato pode ainda ser carcinogênico, quando em algumas circunstâncias é 

reduzido a nitrito no estômago e sua forma de N-nitrosamina pode causar câncer no estômago 

(JAISWAL et al., 2015). 

O nitrogênio inorgânico também pode apresentar-se na forma de íons nitrito (NO2
-
), o qual é 

instável e é rapidamente convertido em íon nitrato (NO3
-
). Ambos estão presentes tanto em 

sistemas naturais como em plantas de tratamento de águas residuárias. O nitrito pode ser o 

responsável pela formação de substâncias mutagênicas e carcinogênicas (BAIRD, 2002). Há 

também liberação para a atmosfera dos gases óxido nítrico (NO) e óxido nitroso (N2O), os 

quais são gases que contribuem para o efeito estufa e portanto também estão envolvidos nas 

mudanças climáticas atuais (AUSTIN et al., 2013; SULLIVAN et al., 2014) 

Aproximadamente 60% dos resíduos nitrogenados em ETE estão na forma orgânica e 40 % na 

forma inorgânica, na maioria das estações de tratamento as concentrações de nitrogênio total 

afluente estão entre 35 mg.L
-1

 e 60 mg.L
-1

, sendo a concentração do nitrogênio amoniacal 

entre 20 mg.L
-1

 e 35 mg.L
-1

 (VON SPERLING, 2005).  

Segundo Austin et al. (2013), os ecossistemas aquáticos são os mais afetados pela poluição 

por compostos nitrogenados devido às atividades humanas e tem emergido na atualidade 

como um problema grave que pode ocasionar um desequilíbrio no ciclo do nitrogênio. A falta 

de estrutura de saneamento básico, principalmente nas regiões de baixa renda, onde o esgoto 

doméstico é lançado nos corpos d'água sem o tratamento adequado, aumenta os níveis de 

nutrientes, principalmente o nitrogênio (N) e fósforo (P), que são elementos limitantes para o 

crescimento de plantas e algas na água.  

A determinação da forma predominante do nitrogênio em um corpo d'água pode fornecer 

informações sobre o estágio da poluição eventualmente causada por algum lançamento de 
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esgoto a montante. A Tabela 3.2 apresenta um resumo da distribuição das formas de 

nitrogênio em situações distintas: 

Tabela 3.2: Distribuição relativa das formas de nitrogênio em diferentes condições 

Condição Forma predominante do nitrogênio 

Esgoto Bruto Nitrogênio orgânico / Amônia 

Poluição recente em um curso de água Nitrogênio orgânico / Amônia 

Estágio intermediário da poluição em um 

curso de água 

Nitrogênio orgânico / Amônia / Nitrito (em menores 

concentrações) / Nitrato 

Poluição remota em um curso de água Nitrato 

Efluente de tratamento sem nitrificação 
Nitrogênio orgânico (em menores concentrações) / 

Amônia 

Efluente de tratamento com nitrificação Nitrato 

Efluente de tratamento com 

nitrificação/desnitrificação 

Concentrações mais reduzidas de todas as formas de 

nitrogênio 

Fonte: Adaptado de Von Sperling (2005) 

Os compostos nitrogenados, juntamente com outros nutrientes como o carbono (C) e o fósforo 

(P), quando em excesso, podem causar sérios problemas aos ambientes aquáticos, pois 

contribuem para o fenômeno de eutrofização, o que pode levar a deterioração dos corpos 

d‘água. Esses nutrientes são encontrados em diversos tipos de águas residuárias tanto urbanas 

quanto agrícolas ou industriais. Esteves (1998) explica que a eutrofização é o aumento da 

concentração de nutrientes, especialmente o nitrogênio e fósforo, nos ecossistemas aquáticos, 

e que pode ser natural (processo lento, porém contínuo) ou artificial (provocada pelo homem). 

A eutrofização pode possibilitar o crescimento mais intenso de seres vivos que utilizam esses 

nutrientes, especialmente as algas. Estas grandes concentrações de algas podem trazer 

prejuízos aos múltiplos usos dessas águas, prejudicando seriamente o abastecimento público 

ou causando poluição decorrente da morte e decomposição desses organismos. 

Os sistemas de tratamento de águas residuárias têm sido desenvolvidos com o objetivo de 

reduzir a concentração de matéria orgânica de águas com altas cargas de DQO, mas a maioria 

desses sistemas não foram projetados para a remoção de nutrientes, inviabilizando tanto o 

lançamento quanto as possibilidades de reuso.  
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O tratamento adequado dos efluentes para o atendimento dos padrões de lançamento nos 

corpos hídricos representa uma importante medida na solução dos problemas relacionados à 

poluição e escassez dos recursos hídricos. Em abril de 2008, o Conselho Nacional do Meio 

Ambiente (CONAMA) modificou os limites estabelecidos pela Resolução Nº 357/05, 

tornando os padrões de lançamento menos restritivos. Essa Resolução, que preconizava para o 

parâmetro nitrogênio amoniacal total o valor máximo de lançamento em 20 mg N.L
-1

, deixou 

de ser aplicável como regulador da qualidade de efluentes finais produzidos por sistemas de 

tratamento de esgotos sanitários, no entanto, o limite de 20 mgN.L
-1

 continuou válido para 

efluentes industriais. Atualmente, esse limite continua regulamentado pela Resolução 

430/2011 que substituiu a 397/08 (BRASIL, 2011). 

3.2 Processos biológicos envolvidos no Ciclo do Nitrogênio  

O Ciclo do Nitrogênio (Figura 3.1) representa um dos mais importantes e complexos ciclos 

biogeoquímicos, pois envolve um processo dinâmico de troca de energia entre a atmosfera, a 

matéria orgânica e compostos inorgânicos. Reações redox compõem esse ciclo e podem ser 

realizadas de maneiras diferentes por bactérias, arqueias, alguns fungos especializados e 

plantas (BOTHE et al., 2007; MAIER et al., 2009). 

 

Figura 3.1: Ciclo Redox do Nitrogênio com o processo Anammox: As reações de oxidação 
são indicadas pelas setas com traços e as de redução, pelas setas contínuas. As reações 
que não apresentam alteração redox são indicadas pelas setas cinza. O processo indicado 

por (1) refere-se à Redução Assimilatória/Desassimilatória do NO3
- 
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Os processos de transformações microbianas acontecem através de processos catabólicos 

como nitrificação, desnitrificação, redução desassimilatória do nitrato e oxidação anaeróbia da 

amônia (processo Anammox) e processos anabólicos, como redução assimilatória do nitrato, 

assimilação e fixação de nitrogênio (BOTHE et al., 2007; MAIER et al., 2009; MADIGAN et 

al., 2010). A Tabela 3.3 apresenta um resumo dos principais processos realizados pelos 

procariotos no Ciclo do Nitrogênio, esses processos serão descritos de maneira mais detalhada a 

seguir. 

Tabela 3.3: Principais processos biológicos do Ciclo do Nitrogênio 

Processos Reação 

Fixação de Nitrogênio 0,5N2 + 1,5H2 + H
+
 → NH4

+ 
 

Desnitrificação 
NO3

- 
+1,25(CH2O) +H

+
→ 0,5N2 +1,75H2O + 

1,25CO2  

Amonificação N orgânico → NH4
+ 

 

Nitrosificação NH4
+
 + 1,5O2 → NO2

-
 + 2H

+
 + H2O  

Nitratação  NO2
-
 + 0,5O2 → NO3

-
  

Redução desassimilatória/assimilatória NO3
-
 NO3

- 
+ 2(CH2O) + 2H

+
 → NH4

+
 + 2CO2 + H2O  

Anammox 
NH4

+
 + 1,32NO2- + 0,066HCO3

-
 + 0,13H

+ 
→ 1,02N2 

+ 0,26NO3
-
 + 0,066CH2O0,5N0,15 + 2,03H2O  

Fonte: Adaptado de STROUS et al., 1998; BOTHE et al., 2007; MADIGAN et al., 2010. 

3.2.1 Fixação Biológica do Nitrogênio 

A Fixação Biológica de Nitrogênio é considerada um dos processos biológicos mais 

importantes. A maior parte do nitrogênio está na atmosfera, indisponível para a maioria dos 

organismos vivos. A fixação bacteriana do nitrogênio é um processo metabólico que necessita 

de energia para quebrar a ligação tripla do nitrogênio (N≡N). Apenas os micro-organismos 

que possuem a enzima nitrogenase são capazes de transformar o N2 em NH4
+
, forma 

nitrogenada prontamente assimilável para as plantas e outros organismos (MAIER et al., 

2009).  

O processo é favorecido em ambientes com pouca disponibilidade de nitrogênio e parece não 

ser relevante em sistemas de tratamento de águas residuárias. O íon NH4
+
 presente nas águas 

residuárias é oriundo principalmente de processos de decomposição da matéria orgânica 

nitrogenada (KAMPSCHREUR et al., 2009). 
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A Fixação Biológica de Nitrogênio é um processo anabólico e os micro-organismos capazes 

de realizar tal processo são livres da dependência de utilizar formas fixadas de nitrogênio, 

como amônia ou nitrato, conferindo-lhes uma vantagem ecológica significativa (MADIGAN 

et al., 2010). Outra característica importante é a associação de alguns micro-organismos com 

as plantas (simbiose/mutualismo) para aumentar a fixação de N2, como por exemplo, a relação 

entre as leguminosas e as bactérias do gênero Rhizobium, essa associação é benéfica para 

ambos os organismos e pode aumentar a fixação de N2 de 200 a 300 kg N/ha/ano (MAIER et 

al., 2009). Bactérias aeróbias e anaeróbias podem realizar a fixação do N2, bem como 

algumas espécies de actinomicetos e cianobactérias. A Tabela 3.4 apresenta alguns gêneros 

envolvidos nesse processo: 

Tabela 3.4: Gêneros que realizam a Fixação Biológica do N2 

Características metabólicas Gêneros 

Heterotróficos e Aeróbios  

Azotobacter 

Beijerinckia 

Acetobacter 

Pseudomonas 

Heterotróficos e Anaeróbios Facultativos 
Klebsiella 

Bacillus 

Heterotróficos e Microaerófilos 
Xanthobacter 

Azospirillum 

Autotróficos, Heterotróficos e Anaeróbios 

estritos 

Thiobacillus 

Clostridium 

Desulfovibrio 

Fototróficos e Aeróbios 
Anabaena 

Nostoc 

Fototrófico e Anaeróbio Facultativo Rhodospirillum 

Fototróficos e Anaeróbios estritos 
Chlorobium 

Chromatium 

Simbióticos 
Rhizobium 

Bradyrhizobium 

Frankia 

Fonte: Adaptado de MAIER et al., 2009 e MADIGAN et al., 2010. 

3.2.2 Nitrificação: Nitrosificação e Nitratação 

A nitrosificação consiste na conversão de amônia a nitrito na presença de oxigênio, assim, as 

bactérias que realizam esse processo são denominadas nitrosificantes (produtoras de 
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nitrogênio nitroso). Já a nitratação é o processo subsequente, onde o nitrito é convertido a 

nitrato também na presença de oxigênio, sendo essa reação efetuada pelas bactérias 

nitrificantes (produtoras de nitrato) (MADIGAN et al., 2010). Os gêneros Nitrosomonas e 

Nitrobacter correspondem aos principais gêneros de bactérias nitrosificantes e nitrificantes 

respectivamente. Segundo AHN (2006), o processo de nitrosificação e nitrificação pode ser 

expresso pela Equação 3.3, que mostra a oxidação completa da amônia a nitrato, incluindo a 

síntese celular. 

NH4
+
 + 1,83O2 + 1,98HCO3

-
 → 0,021C5H7O2N + 0,98NO3

-
 + 1,041H2O + 1,88H2CO3

-                            
(3.3) 

As reações mediadas pelas bactérias nitrificantes geram pequena quantidade de energia. Dessa 

maneira, o crescimento global desses micro-organismos (gramas de células produzidas por 

mol de substrato oxidado) é relativamente baixo (MADIGAN et al., 2010; JETTEN et al., 

2009).  Para Nitrosomonas e Nitrobacter o rendimento de biomassa é de 0,15 e 0,02 

miligramas de células por miligrama de N-NH4+ oxidado, respectivamente (AHN, 2006). 

A nitrificação é uma etapa conduzida por dois grupos microbianos distintos: AOB 

(Ammonium Oxidizing Bacteria, ou bactérias oxidadoras de amônia) e NOB (Nitrite 

Oxidizing Bacteria, ou bactérias oxidadoras de nitrito). Bactérias nitrificantes são organismos 

de vida livre, encontrados no solo e na água, entrando nos sistemas de tratamento através das 

águas residuárias e por infiltração. Ambos os grupos são aeróbios e de metabolismo 

quimiolitoautotrófico, obtendo energia para atividade celular a partir da oxidação de 

compostos químicos (AOB a partir da oxidação da amônia, NOB a partir da oxidação de 

nitrito) e carbono para síntese celular a partir de uma fonte inorgânica, no caso CO2, e na 

forma de alcalinidade bicarbonato (HCO3
-
) (GRAAF et al., 1995; GERARDI, 2006). Não 

obstante, algumas amostras de NOB apresentam crescimento mixotrófico, sendo capazes de 

utilizar compostos orgânicos como fonte de carbono (DAIMS et al., 2001). As principais 

espécies de bactérias nitrificantes quimiolitoautotróficas são listadas na Tabela 3.5. 

As reações da nitrificação podem ser afetadas por vários fatores ambientais incluindo a 

temperatura, o pH, a concentração de oxigênio dissolvido e o tempo de retenção celular. Estes 

fatores podem exercer influência direta na atividade enzimática e na velocidade de 

crescimento dos micro-organismos ou influência indireta, interferindo na estrutura do 

biofilme, na velocidade de difusão e na solubilidade do oxigênio. Dentre as condições ótimas 
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para a nitrificação tem-se: temperatura na faixa de 25°C a 35°C; pH entre 7,5 e 9,0 e 

concentração de oxigênio dissolvido superior a 2 mg.L
-1

. De acordo com Metcalf & Eddy 

(2003), a velocidade de nitrificação diminui significativamente em valores de pH inferiores a 

6,8; justificando assim, o adequado fornecimento de alcalinidade ao sistema, de maneira que a 

atividade dos micro-organismos seja mantida. 

Tabela 3.5: Exemplos de bactérias nitrificantes quimiolitoautotróficas 

Grupo Gêneros Espécies 

AOB - Oxidadoras de Amônia 

Nitrosomonas 

europaea 

eutrophus 

marina 

Nitrosococcus 

nitrosus 

mobilis 

oceanus 

Nitrosospira briensis 

Nitrosolobus multiformis 

Nitrosovibrio tenuis 

NOB - Oxidadoras de Nitrito 

Nitrobacter 

winogradskyi 

hamburgensis 

vulgaris 

Nitrospina gracilis 

Nitrococcus mobilis 

Nitrospira marina 

Fonte: Adaptado de MAIER et al., 2009. 

3.2.3 Desnitrificação 

A desnitrificação consiste na redução do nitrato a compostos de nitrogênio gasoso. É um 

processo alternativo de micro-organismos para respirarem em condições limitadas de O2 ou 

mesmo anóxicas, utilizando compostos nitrogenados inorgânicos como aceptores finais de 

elétrons. É uma das principais fontes de emissões de NO (óxido nítrico) e N2O na atmosfera 

(JETTEN, 2008). 

O processo pode ser desenvolvido por várias bactérias quimiorganotróficas, litoautotróficas, 

fototróficas e alguns fungos. Os micro-organismos desnitrificantes autotróficos utilizam 

compostos de enxofre, hidrogênio, amônia ou nitrito como doadores de elétrons e o nitrato 

como aceptor de elétrons. A maioria das bactérias desnitrificantes é anaeróbia facultativa 

heterotrófica, que podem utilizar uma grande variedade de compostos orgânicos, como por 

exemplo: metanol, acetato, glicose, etanol, entre outros. Esses compostos são utilizados como 
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doadores de elétrons para obtenção de energia e fontes de carbono, inclusive aqueles 

encontrados em águas residuárias (AHN, 2006). Os organismos desnitrificantes são 

encontrados amplamente no meio ambiente e exibem uma variedade de características 

diferentes em termos de metabolismo. A Tabela 3.6 apresenta gêneros que podem realizar o 

processo de desnitrificação: 

Tabela 3.6: Gêneros de bactérias desnitrificantes 

Tipo de metabolismo Gêneros 

Organotróficos  

Alcaligenes 

Agrobacterium 

Aquaspirillum 

Azospirillum 

Bacillus 

Blastobacter 

Bradyrhizobium 

Branhamella 

Chromobacterium 

Cytophaga 

Flavobacterium 

 

Flexibacter 

Halobacterium 

Hyphomicrobium 

Kingella 

Neisseria 

Paracoccus 

Propionibacterium 

Pseudomonas 

Rhizobium 

Wolinella 

Fototrófico Rhodopseudomonas  

Litotróficos 

Alcaligenes 

Bradyrhizobium 

Nitrosomonas 

Paracoccus 

Pseudomonas 

Thiobacillus 

Thiomicrospira 

Thiosphaera 

 

Fonte: Adaptado de MAIER et al., 2009. 

O processo de desnitrificação possui quatro etapas. A primeira etapa da desnitrificação 

(redução de NO3
-
 a NO2

-
) envolve uma enzima integral de membrana, a nitrato redutase, cuja 

síntese é inibida pelo oxigênio molecular. Na segunda etapa da via (transformação do NO2
-
 a 

NO) atua a enzima nitrito redutase. As etapas subsequentes da desnitrificação, redução de NO 

a N2O e redução de N2O a N2, são mediadas pelas enzimas óxido nítrico redutase e óxido 

nitroso redutase, respectivamente. Assim como a primeira enzima envolvida no processo 

(nitrato redutase), as demais são reguladas de maneira coordenada pela presença de oxigênio. 

Além disso, a presença de nitrato é essencial para que todas essas enzimas sejam plenamente 

expressas (MAIER et al., 2009; MADIGAN et al., 2010; SIMON & KLOTZ, 2013).  
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A desnitrificação é uma das principais maneiras pela qual o N2 gasoso é formado 

biologicamente. Esse processo auxilia no tratamento de águas residuárias, pois, remove o 

nitrato e minimiza o processo de eutrofização quando o esgoto é lançado em lagos ou riachos. 

Por outro lado, a desnitrificação é um processo prejudicial devido ao uso de fertilizantes a 

base de nitrato de potássio (KNO3), que promovem uma desnitrificação intensa e pode 

remover todo o nitrogênio do solo. A desnitrificação também contribui para a destruição da 

camada de ozônio e para as chuvas ácidas devido à produção de N2O e NO durante o 

processo.  

3.2.4 Assimilação da Amônia e Amonificação 

A assimilação da amônia ocorre quando a amônia, resultante da redução de nitrato, é 

incorporada na célula e aos compostos de carbono, via enzimas glutamina sintase e glutamato 

sintase. Em um primeiro momento, a amônia se combina com o glutamato formando a 

glutamina e posteriormente outros aminoácidos são formados, os quais se ligam formando as 

proteínas. A amonificação consiste no processo contrário à assimilação da amônia, em que os 

compostos orgânicos nitrogenados (aminoácidos e nucleotídeos) liberados das células sofrem 

hidrólise por meio de enzimas bacterianas, resultando na liberação de grupos amina, que 

resulta na produção de nitrogênio reduzido sob duas formas: amônia livre (NH3
+
) ou ionizada 

(NH4
+
), a quantidade de cada forma é dependente do pH, sendo que em valores de pH 

menores que 9, a maior parte do nitrogênio reduzido está na forma de NH4
+
 (BOTHE et al., 

2007; MADIGAN et al., 2010). 

3.2.5 Oxidação anaeróbia da amônia  

Embora as bactérias nitrificantes clássicas sejam aeróbias, a amônia também pode ser 

catabolizada em condições anóxicas. Esse processo, conhecido como Anammox (do inglês, 

Anaerobic Ammonium Oxidation - oxidação da amônia em condições anaeróbias) foi 

descoberto há quase duas décadas e envolve a oxidação do íon amônio diretamente a nitrogênio 

gasoso, utilizando o nitrito como aceptor de elétrons (VAN DE GRAAF et al., 1996). A 

descoberta desse processo foi vista como uma revolução no ciclo convencional do nitrogênio, uma 

vez que anteriormente se considerava que a oxidação da amônia era possível apenas em condições 

aeróbias. Por se tratar do tema de maior relevância deste trabalho, o processo Anammox será 

abordado com maiores detalhes no item 3.3. 
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3.2.6 Redução desassimilatória do nitrato  

A redução desassimilatória do nitrato a íon amônio (RDNA) ocorre em condições limitantes 

de oxigênio e tem a função de eliminar o excesso de potencial redutor ou gerar amônia para 

assimilação e crescimento celular anaeróbio (YE & THOMAS, 2001). Esse processo ocorre 

em duas etapas, a primeira envolve a redução do nitrato a nitrito e é denominada respiração do 

nitrato. Esse passo inicial é acoplado à produção de energia na maioria dos organismos e, 

apesar de necessário, não é um passo limitante. O passo seguinte é a redução do nitrito a 

amônia, que é a etapa crítica da reação global. Ocorre em ambientes com excesso de 

compostos redutores, tais como sedimentos anaeróbios marinhos, fontes termais ricas em 

sulfeto, trato gastrointestinal humano e nos organismos de animais de sangue quente (BOTHE 

et al., 2007). Esse processo é regulado pelo oxigênio, mas não é afetado pelo íon amônio e o 

nitrogênio reduzido não é utilizado pela célula (KIELING, 2004). A Tabela 3.7 apresenta uma 

variedade de bactérias que realizam RDNA, é interessante notar que a maioria das bactérias 

nesta lista utilizam a fermentação, em vez de metabolismo oxidativo. 

Tabela 3.7: Bactérias que realizam a redução dissimilatória do nitrato e nitrito a íon amônio 

Tolerância ao Oxigênio Gêneros 

Anaeróbios obrigatórios  

Clostridium 

Desulfovibrio 

Selenomonas 

Veillonella 

Wolinella 

Anaeróbios Facultativos 

Citrobacter 

Enterobacter 

Erwinia 

Escherichia 

Klebsiella 

Photobacterium 

Salmonella 

Serratia 

Vibrio 

Microaerófilo Campylobacter 

Aeróbios 
Bacillus 

Neisseria 

Pseudomonas 

Fonte: Adaptado de MAIER et al., 2009. 
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3.2.7 Redução assimilatória do nitrato  

A redução assimilatória do nitrato, assim como a redução desassimilatória envolve a redução 

do nitrato a íon amônio, a qual será utilizada na biossíntese celular. Este processo, entretanto, 

ocorre tanto em condições aeróbias quanto anaeróbias, não resulta em rendimento energético 

e o produto, íon amônio, não é excretado para o meio extracelular. A quantidade de nitrogênio 

reduzido nesse processo depende da demanda para a produção de biomassa. Quando existe 

grande concentração do íon amônio o processo é inibido ou torna-se insignificante 

(KIELING, 2004).  

3.3 Processo Anammox 

Há quase um século, o ciclo do nitrogênio era considerado completo, uma vez que a amônia 

não poderia ser oxidada em condições anóxicas. No entanto, os últimos 20 anos deixaram 

claro que o conhecimento acerca do ciclo microbiológico do nitrogênio e os seus principais 

participantes estão longe de estarem completos (JETTEN, 2008). Descobertas relevantes 

foram feitas nesse período, tais como a oxidação anaeróbia da amônia (Anammox) (JETTEN 

et al., 1998; STROUS et al., 1999a). Richards (1965) constatou uma perda de amônia 

inexplicável, em condições anóxicas, em estudos de balanço de nitrogênio em fiordes 

anóxicos. Na década de 1970, o químico austríaco Engelbert Broda foi o primeiro a usar 

dados termodinâmicos e fazer previsões sobre a existência de uma bactéria 

quimiolitoautotrófica capaz de oxidar amônia para N2 gasoso, com base nos valores de 

energia livre das reações químicas (BRODA, 1977). Porém, até a constatação do processo 

Anammox nenhum pesquisador havia verificado a ocorrência desta bactéria no ambiente ou 

em qualquer sistema de engenharia.  

O processo Anammox foi descoberto por Mulder et al. (1995) em um reator desnitrificante de 

leito fluidizado aplicado ao tratamento de efluentes de um reator metanogênico, operado para 

degradação de resíduos da planta de produção de fermento, em Delft na Holanda. Observou-

se concomitantemente o desaparecimento de nitrato e aumento na produção de nitrogênio 

gasoso (Equação 3.4) (MULDER et al.,1995).  

5NH4
+
 + 3NO3

- 
→ 4N2 + 9H2O + 2H

+
 (∆G°= - 297 Kj. mol NH4

+ -1
)                                                 (3.4) 
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Van de Graaf et al. (1996) demonstraram a natureza biológica dessa rota e a presença de uma 

bactéria autotrófica capaz de efetuar a reação anammox em um reator de leito fluidizado em 

escala laboratorial, o que tornou claro que o cultivo das mesmas deve ser realizado utilizando 

nitrito e não nitrato. Van de Graaf et al. (1997) esclareceram a rota metabólica de conversão 

da amônia a nitrogênio gasoso, em anaerobiose, utilizando experimentos com 
15

N. Os autores 

presumiram que a bactéria autotrófica responsável pelo processo Anammox reduz nitrito 

(NO2
-
) a hidroxilamina (NH2OH). Em seguida, hidroxilamina e amônio (NH4

+
) são 

condensados a hidrazina (N2H4) e água. Posteriormente, a hidrazina é oxidada a nitrogênio 

gasoso (N2) e os elétrons são utilizados para reduzir a próxima molécula de nitrito. Além 

disso, parte do nitrito é convertida a nitrato, o que produz equivalentes de redução para 

fixação do CO2 e consequentemente, aumento da biomassa. Em estudos posteriores, Strous et 

al. (1998) apresentaram o balanço total de nitrogênio, que apresentou a proporção de 

1:1,32:0,26 para a conversão de amônio e nitrito e produção de nitrato. A Equação 3.5 se 

refere à equação geral da reação anammox, proposta pelos referidos autores. 

NH4
+
+1,32NO2-+0,066HCO3

-
+0,13H

+ 
→ 1,02N2+0,26NO3

-
+0,066CH2O0,5N0,15 + 2,03H2O            (3.5) 

O processo Anammox é realizado por bactérias anaeróbias, quimiolitotróficas, de crescimento 

muito lento e até o momento não existe uma única espécie que tenha sido isolada em cultura 

pura (KARTAL et al., 2011). As características das bactérias anammox, bem como a 

ecologia, a diversidade e aplicação desses micro-organismos serão apresentadas nos próximos 

itens. 

3.3.1 Ecologia e diversidade microbiana das bactérias envolvidas no processo Anammox 

Os micro-organismos que realizam o processo Anammox pertencem ao domínio Bacteria, filo 

dos Planctomycetes e ordem Brocadiales. Até o momento foram identificados seis candidatos 

a gêneros, denominados de Candidatus Brocadia, Candidatus Kuenenia, Candidatus 

Scalindua, Candidatus Anammoxoglobus, Candidatus Jettenia e Candidatus 

Anammoximicrobium (KARTAL et al., 2007; QUAN et al., 2008; HU et al., 2013; ALI et al., 

2015a), e descritas 21 espécies de bactérias anammox. A Tabela 3.8 apresenta os gêneros 

conhecidos, bem como as espécies que os compõe. 

As bactérias anammox já foram identificadas em diversos ecossistemas naturais, tais como: 

regiões anóxicas de sedimentos marinhos e colunas d'água (THAMDRUP e DALSGAARD, 
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2002; DALSGAARD et al., 2003; KUYPERS et al., 2003; RYSGAARD et al., 2004; 

ENGSTRÖM et al., 2005; DALSGAARD et al., 2005; DEVOL et al., 2006; PENTON et al., 

2006; HAMERSLEY et al., 2007; SCHMID et al., 2007; RICH et al., 2008; GALÁN et al., 

2009); sedimentos de água doce e colunas de água (PENTON et al., 2006; SCHUBERT et al., 

2006; ZHANG et al., 2007; CLARK et al., 2008; MOORE et al., 2011; YOSHINAGA et al., 

2011); regiões de mangue (MEYER et al., 2005; AMANO et al., 2011; LI et al., 2011); em 

águas salobras (SANCHEZ-MELSIO et al., 2009) e ecossistemas terrestres (HUMBERT et 

al., 2010; HU et al., 2011; WANG et al., 2011; ZHU et al., 2011). As bactérias anammox 

também são comuns em ecossistemas artificiais, tais como águas residuárias em estações de 

tratamento de esgotos (DAPENA-MORA et al., 2004; VAN DER STAR et al., 2007; ABMA 

et al., 2007; FRIJTERS et al., 2007; JOSS et al., 2009; ABMA et al., 2010; KARTAL et al., 

2010; TOKUTOMI et al., 2011); em sistemas de recirculação utilizados na aquicultura (TAL 

et al., 2006; LAHAV et al., 2009; VAN KESSEL et al., 2010); em reservatórios de petróleo 

(LI et al., 2010) e em sistemas de tratamento de chorume (EGLI et al., 2001; RUSCALLEDA 

et al., 2008; LIANG E LIU, 2008).  

Tabela 3.8: Espécies de bactérias anaeróbias oxidadoras de amônia já descritas.  

Gênero Espécie Referência 

Brocadia 

Candidatus Brocadia anammoxidans STROUS et al., (1999a) 

Candidatus Brocadia fulgida KARTAL et al., (2008) 

Candidatus Brocadia sinica HU et al., (2010) 

Candidatus Brocadia caroliniensis VANOTTI et al., (2011) 

Candidatus Brocadia brasiliensis ARAÚJO et al., (2011) 

Scalindua 

Candidatus Scalindua brodae SCHMID et al., (2003) 

Candidatus Scalindua wagneri SCHMID et al., (2003) 

Candidatus Scalindua sorokinii KUYPERS et al., (2003) 

Candidatus Scalindua arabica WOEBKEN et al., (2008) 

Candidatus Scalindua sinooifield LI et al., (2010) 

Candidatus Scalindua zhenghei HONG et al., (2011) 

Candidatus Scalindua marina BRANDSMA et al., (2011) 

Candidatus Scalindua richardsii FUCHSMAN et al., (2012) 

Candidatus Scalindua profunda VOSSENBERG et al., (2013) 

Anammoxoglobus 
Candidatus Anammoxoglobus propionicus KARTAL et al., (2007) 

Candidatus Anammoxoglobus sulfate LIU et al., (2008) 

Jettenia 

Candidatus Jettenia asiatica TSUSHIMA et al., (2007) 

Candidatus Jettenia caeni ALI et al., (2015b) 

Candidatus Jettenia moscovienalis NIKOLAEV et al., (2015) 

Kuenenia Candidatus Kuenenia stuttgartiensis SCHMID et al., (2000) 

Anammoximicrobium 
Candidatus Anammoximicrobium 

moscowii 
KHRAMENKOVA et al., 

(2013) 
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Estudos recentes revelaram que as bactérias anammox que habitam ambientes marinhos 

contribuem significativamente para a liberação de nitrogênio fixado dos oceanos (DEVOL, 

2003; ARRIGO, 2005; KUYPERS et al., 2005; LAM e KUYPERS, 2011; HU et al., 2013). 

Alguns autores explicam que esses micro-organismos são especializados a converter seus 

substratos em concentrações muito baixas devido à afinidade elevada para a amônia e nitrito 

(STROUS et al., 1999a; YAN et al., 2012). 

Os Planctomycetes formam um grupo distinto dentro do domínio Bacteria, o qual possui 

características bastante peculiares, entre elas a presença de compartimentalização intracelular. 

As bactérias anammox formam um grupo monofilético profundamente ramificado dentro do 

filo dos Planctomycetes (STROUS et al., 1999a; SCHMID et al., 2007; VAN NIFTRIK & 

JETTEN, 2012). Além de possuírem um metabolismo único (anaeróbias, quimiolitotróficas), 

sendo capazes de oxidar a amônia anaerobicamente, a presença de uma estrutura membranosa 

intracelular com ausência de ribossomos denominada anamoxossomo torna esse grupo 

bastante diferente dos demais (STROUS et al., 1999a; VAN NIFTRIK & JETTEN, 2012). A 

Figura 3.2 apresenta a árvore filogenética das bactérias anammox, com base nas sequencias 

do rRNA 16S. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.2: Árvore filogenética das bactérias anammox baseada nas sequencias do rRNA 
16S. A figura apresenta as diferentes relações das bactérias anammox entre os 

Planctomycetes. A divergência de sequencias de outras bactérias dentro desse filo é 

indicada como outgroup. A escala representa 10% de sequencias divergentes. Fonte: 
KUENEN, 2008 
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As bactérias anammox apresentam características dos três domínios, Bacteria, Archaea e 

Eukarya, tornando-as extremamente interessantes do ponto de vista evolutivo. Além disso, as 

bactérias anammox despertam grande interesse no que diz respeito ao seu metabolismo 

incomum e a importância da aplicação no tratamento de águas residuárias e ecologia 

microbiana (VAN NIFTRIK & JETTEN, 2012). 

Bactérias anammox possuem forma de cocos, com o diâmetro variando entre 800 a 1.100 nm 

(VAN NIFTRIK et al., 2008). Esses organismos apresentam crescimento lento, com taxa de 

duplicação de aproximadamente onze dias. Segundo Jetten et al. (1998) bactérias anammox 

possuem coloração alaranjada devido à elevada concentração de citocromos no interior de 

suas células (Figura 3.3). O pH ideal para o crescimento de bactérias anammox encontra-se 

entre 6,7 e 8,3 e a temperatura, entre 20 e 43 °C. No entanto, estes organismos já 

demonstraram tolerância sob uma ampla faixa de temperaturas, podendo sobreviver em 

ambientes com temperaturas elevadas (85 ºC) e reduzidas (-2 ºC) (GAO & TAO, 2011). 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.3: (a) Coloração alaranjada das bactérias anammox; (b) Foto de Microscopia 
eletrônica de varredura mostrando as irregularidades típicas da célula anammox. Fonte: 

Adaptado de Ni & Zhang (2013) 

Van Niftrik (2013) explica que a célula das bactérias anammox é compartimentada, dividida 

por três membranas (Figura 3.4). A membrana mais externa envolve o periplasma, 

compartimento que tem uma função ainda desconhecida. A membrana secundária envolve o 

riboplasma, que contém os ribossomos e o nucleoide. A membrana mais interna engloba o 

maior compartimento da célula, o anamoxosomo, onde ocorre todo o metabolismo energético 

da célula.  
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Todas as três membranas possuem uma bicamada lipídica simples, formada de lipídeos 

singulares, denominados laderanos, compostos por anéis de ciclobutano e possuem ligações 

do tipo éter ou éster, entre si. Esses lipídeos são considerados marcadores taxonômicos de 

bactérias anammox e conferem à membrana da célula elevada densidade, fator importante 

para impedir a saída de compostos intermediários tóxicos do metabolismo para a célula 

anammox, como por exemplo, a hidrazina (VAN NIFTRIK et al., 2004; FUERST e 

SAGULENKO, 2011). 

Outra característica importante do anamoxossomo é a presença, nesse compartimento, de 

enzimas importantes necessárias à reação de oxidação anaeróbia da amônia, como a hidrazina 

hidrolase, hidrazina oxiredutase e hidroxilamina oxidoredutase (JETTEN et al., 2001; 

FUERST & SAGULENKO, 2011). Além disso, para que a reação anammox aconteça é 

necessária que haja a separação entre o anamoxossomo e o riboplasma circundante, para que 

seja gerada uma força próton motora (FPM) através da membrana do anamoxossomo pela 

ATP sintase, para a geração de energia na célula (FUERST & SAGULENKO, 2011). 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.4: Foto de Microscopia eletrônica e esquema da célula anammox. Barra de escala: 

200 nm. Fonte: Adaptado de Van Niftrik, (2013) 

A ampla ocorrência das bactérias nos ecossistemas sugere que este processo seja ubíquo, e é 

possível que as anammox sejam encontradas em qualquer ecossistema que contenha 

nitrogênio amoniacal com zonas anaeróbias (FRANCIS et al., 2007). Estudos apontam a 

coexistência das bactérias que realizam o processo anammox com bactérias aeróbias 

oxidadoras de amônia e nitrito. Segundo Madigan et al. (2010), a fonte de nitrito na reação 
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anammox é o produto da oxidação da amônia pelas bactérias nitrosificantes, como por 

exemplo as bactérias do gênero Nitrosomonas. Nesses ambientes são encontradas zonas 

óxicas e anóxicas, onde os dois grupos oxidadores de amônia podem coexistir. Schmidt et al. 

(2002) sugeriram que em vários ecossistemas Candidatus B. anammoxidans é dependente da 

atividade de bactérias aeróbias oxidadoras de amônia, em condições limitantes de oxigênio. 

Esse fato foi constatado na interface aeróbia/anóxica da biomassa em estações de tratamento 

de águas residuárias na Holanda, Alemanha, Suíça, Reino Unido, Austrália e Japão (JETTEN, 

2001). 

Além do nitrito, outros compostos podem ser utilizados como aceptor de elétrons pelas 

bactérias que realizam o processo Anammox, como os óxidos de ferro e manganês (VAN 

NIFTRIK & JETTEN, 2012). Tal metabolismo já foi observado nas espécies Candidatus 

Kuenenia stuttgartiensis e Candidatus Scalindua spp (STROUS et al., 2006; VAN 

VOSENBERG et al., 2008). A espécie Candidatus Anammoxoglobus sulfate utiliza o SO4
-2 

como aceptor de elétrons, conforme descrito por Liu et al. (2008). 

As bactérias anammox ainda não foram isoladas por técnicas convencionais de microbiologia. 

Desde a década de 1980, as ferramentas moleculares têm sido utilizadas para a identificação 

dessas bactérias, com base nas sequencias do gene rRNA 16S (STROUS et al., 2002; 

SCHMID et al., 2005). Porém, em estudo realizado por Strous et al. (1999a) foi possível obter 

cultura celular anammox com 99,6 % de pureza por meio de centrifugação em gradiente de 

densidade com Percoll. Com base em análises do gene RNAr 16S foi possível identificar o 

organismo purificado como sendo do filo Planctomycetes. 

3.3.2 Aplicação do processo Anammox para a remoção de nitrogênio amoniacal de 

efluentes 

As pesquisas relacionadas à remoção de nutrientes buscam aprimorar os processos já 

existentes e o desenvolvimento de novos processos, de modo a aumentar a eficiência e reduzir 

os custos do tratamento. Para isso é imprescindível conhecer quais os micro-organismos 

envolvidos e como os mesmos atuam durante os processos bioquímicos de conversão dos 

poluentes nos diferentes tipos de tratamento estudados. Os processos de tratamento biológico 

para remoção de nitrogênio são os que apresentam menores custos de instalação e operação 

em relação aos processos físicos e químicos. Durante as últimas duas décadas, vários 
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trabalhos foram desenvolvidos no sentido de investigar o mecanismo dos micro-organismos 

responsáveis pela oxidação anaeróbia da amônia e as aplicações do processo Anammox no 

tratamento de águas residuárias (ZHANG et al., 2008). Neste contexto, o processo Anammox 

é um tratamento biológico promissor para a redução de altas concentrações de nitrogênio em 

efluentes (DAPENA-MORA et al., 2007). 

A remoção biológica de nitrogênio de efluentes é realizada convencionalmente pelos 

processos de nitrificação aeróbia seguida por desnitrificação anaeróbia, esses processos já 

foram descritos nos itens 3.2.2 e 3.2.3. No entanto, para utilização desses processos, são 

necessárias duas etapas com requisitos biológicos distintos, e portanto, há a demanda de dois 

tipos de reatores diferentes. Além disso, em vários tipos de efluentes, os baixos níveis de 

carbono orgânico são insuficientes para que ocorra uma desnitrificação completa, sendo 

necessário fornecer fontes externas de carbono (AHN, 2006). Como alternativa aos processos 

comumente utilizados para a remoção biológica de nitrogênio, o processo Anammox vem 

sendo bastante estudado, pois traz uma economia de cerca de 90% nos custos operacionais e 

50% de redução de área requerida.  

As principais vantagens associadas ao processo Anammox são:  

 O processo apresenta economia no tamanho de reatores, além de consumir cerca de 

60% menos energia quando comparado ao processo convencional, pois não necessita 

de aeração, uma vez que o processo é anaeróbio;  

 Para a remoção de nitrogênio não é necessário fornecer uma fonte de carbono 

orgânico, já que as bactérias utilizam a amônia como doador de elétrons;  

 Economiza custos com o tratamento do lodo em função do baixo crescimento celular, 

cerca de 0,11 g SSV g
-1

 N-NH4
 +

 (ISAKA et al., 2006).  

 O processo não gera N2O e CO2 é necessariamente consumido pelas bactérias. 

Comparado ainda com os processos convencionais de nitrificação/desnitrificação, o processo 

Anammox tem a capacidade de remover cargas maiores de nitrogênio. Normalmente, a 

remoção de nitrogênio pelo processo Anammox é acima de 2 kg.m
3
 d

-1
, enquanto os 

processos convencionais (nitrificação/desnitrificação) operam com cargas cerca de 10 vezes 
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menores. Tang et al. (2011) demonstraram resultados de remoção de 74,3 a 76,7 kgN m
3
 de 

reator d
-1

 em reatores de escala de bancada e com curto tempo de retenção hidráulica. 

As bactérias com atividade anammox têm sido encontradas em águas residuárias e sistemas 

naturais, e possuem alta afinidade com os substratos nitrito e amônio (ZHANG et al., 2008). 

Esses micro-organismos são reconhecidos por sua baixa taxa de crescimento, o que confere a 

principal desvantagem do processo e eleva consideravelmente o período de início da atividade 

anammox nos reatores. Por isso, a aplicação do processo está limitada pela disponibilidade de 

biomassa anammox e pela dificuldade associada a cultivar e manter grandes quantidades 

dessas bactérias. O isolamento e enriquecimento das bactérias com atividade anammox, a 

partir de uma comunidade bacteriana mista, requer o desenvolvimento das condições que 

favorecem o processo Anammox, enquanto limita o crescimento dos outros tipos microbianos. 

Diferentes reatores vêm sendo utilizados com sucesso para desenvolver a atividade 

Anammox, tais como reator de leito fluidizado (MULDER et al., 1995; VAN DE GRAAF et 

al., 1996), reator em batelada sequencial (RBS) (STROUS et al., 1998; CHAMCHOI & 

NITISORAVUT, 2007; WANG et al., 2011; ARAÚJO et al., 2011), entre outros. Em 

laboratório, esse obstáculo foi superado usando sistemas com retenção de biomassa, como os 

reatores batelada sequencial (RBS). No entanto, na medida em que essa tecnologia for 

difundida, essa baixa taxa de crescimento deixará de ser um problema, uma vez que haverá 

maior disponibilidade de biomassa anammox e que poderá ser utilizada para a partida de 

novos reatores (STROUS et al., 1998; GAO & TAO, 2011).  

O processo Anammox pode ser aplicado em estações de tratamento de águas residuárias 

domésticas (efluentes de digestores de lodo), no tratamento de efluentes provenientes da 

digestão de resíduos sólidos orgânicos (aterros sanitários, compostagem e digestão), no 

tratamento de efluentes industriais, tais como indústrias de alimentos, de fermentações 

(destilação), vinícolas, de fertilizantes, curtumes, química e petroquímica (VLAEMINCK et 

al., 2012). O processo Anammox é utilizado com sucesso atualmente em cerca 114 (incluindo 

10 em fase de projeto e construção) estações de tratamento de águas residuárias em todo o 

mundo (LACKNER, et al., 2014). A maioria dos sistemas em escala plena (88 dos 114) foi 

construída na Europa, seguido pela China e América do Norte, como mostrado na Figura 3.5. 

(VAN DER STAR et al., 2007; WETT, 2007; ABMA et al., 2010; VLAEMINCK et al., 

2012; NI & ZHANG, 2013, ALI, et al., 2015a). A Figura 3.5 mostra dois pontos no Brasil, 
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porém, não foi possível obter informações sobre esses reatores, pois não existem trabalhos 

publicados e a empresa (PAQUES) responsável pelo projeto não pode fornecer as 

informações. 

Figura 3.5: Distribuição geográfica de reatores anammox em escala plena em todo o 

mundo. Fonte: Adaptado de ALI et al. (2015a) 

Van Niftrik & Jetten (2012) destacaram que desde o início da operação da primeira estação de 

tratamento de águas residuárias em 2002, em Rotterdam na Holanda, o processo Anammox 

surgiu como uma alternativa atraente para remoção de nitrogênio de águas residuais em todo 

o mundo. A China possui 13 plantas de reatores anammox, e no ano de 2009 foi construída a 

maior usina do mundo para o tratamento de águas residuárias com base no processo 

Anammox, com a capacidade de tratamento de 11 toneladas de Nitrogênio por dia (NI & 

ZHANG, 2013). No Brasil, o estudo e a aplicação real do processo Anammox é recente e 

considerado como desafio para o tratamento de efluentes (águas residuárias, agropecuárias e 

agroindustriais), devido à dificuldade de se obter biomassa anammox em volumes maiores e 

estável por longo período. 

O processo Anammox pode ser conjugado com outros processos, utilizando dois estágios e 

melhorando ainda mais sua eficiência na remoção do nitrogênio. Para a utilização do processo 
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Anammox em escala plena é necessário que parte da amônia afluente seja primeiramente 

oxidada a nitrito. Reatores que utilizam o processo de nitrificação parcial promovem um 

tratamento prévio e fornecem um efluente (afluente para o reator anammox) com condições 

ótimas para o processo de oxidação anaeróbia da amônia. Pode-se citar como exemplo os 

sistemas do tipo SHARON (Single Reactor System for High Ammonium Removal over Nitrite) 

(VAN DONGEN et al., 2001; VAN DER STAR et al., 2007) e reatores nitrificantes com 

biomassa granular (VAZQUEZ-PADIN et al., 2009a).  

O processo SHARON aplica a interrupção nos processos de nitrificação e desnitrificação. A 

nitrificação é interrompida na etapa intermediária, mantendo o nitrogênio na forma de nitrito e 

a conversão de nitrito a nitrogênio gasoso ocorre na etapa seguinte. Utiliza-se o fato de que 

em altas temperaturas, as NOB tem crescimento mais lento que as AOB. Devido ao curto 

tempo de detenção hidráulica (TDH) (aproximadamente um dia) e à alta temperatura (35ºC), 

as NOB são excluídas do reator. A temperatura, associada ao curto TDH, é um fator de 

seletividade, pois a 35ºC a máxima velocidade de crescimento de NOB é aproximadamente a 

metade comparada a das AOB (JETTEN et al., 2001; VAN DONGEN et al., 2001; VAN 

DER STAR et al., 2007). 

A nitrificação parcial e a oxidação anaeróbia da amônia podem ocorrer também num mesmo 

reator, como os processos OLAND (Oxygen Limited Autotrophic Nitrification Denitrification) 

(KUAI & VERSTRAETE, 1998; MONBALLIU et al., 2013) e CANON (Completely 

Autotrophic Nitrogen removal Over Nitrite) (THIRD et al., 2001; THIRD et al., 2005; 

VAZQUEZ-PADÍN et al., 2009b). Nesses sistemas, baixas concentrações de oxigênio são 

fornecidas e promovem condições microaeróbias sob as quais bactérias oxidadoras de amônia são 

capazes de oxidar parcialmente a amônia a nitrito, consumindo o oxigênio dissolvido do meio e 

formando vários nichos anóxicos. As bactérias anammox podem se desenvolver consumindo o 

restante da amônia e utilizando o nitrito resultante da nitrificação parcial, culminando na produção 

de nitrogênio gasoso (VAZQUEZ-PADÍN et al., 2010). 

Chen et al. (2009) desenvolveram o processo conhecido como SNAD (Simultaneous 

Nitrification, Anammox and Denitrification) para remoção de nitrogênio e remoção de DQO 

em um único reator, no qual a maioria do nitrogênio é removida por Anammox. Esse processo 

promove a interação de nitrificantes aeróbios, Anammox e desnitrificantes em condições 

limitadas de oxigênio com um potencial para fazer a remoção de amônia e carbono orgânico a 
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N2 e CO2. No entanto, as condições ótimas para o enriquecimento desses micro-organismos 

ainda não são bem compreendidas (LAN et al., 2011). 

O processo Anammox pode ser combinado com um novo processo chamado ANITA ™ Mox, 

que é baseado na tecnologia MBBR (Moving Bed Biofilm Reactor), no qual a remoção de 

nitrogênio ocorre em apenas um estágio. Os processos de nitrificação e anammox ocorrem 

simultaneamente no biofilme formado em suportes suspensos, em diferentes camadas, sendo a 

camada externa responsável pela oxidação de uma parte da amônia a nitrito e na camada mais 

interna ocorre a atividade anammox, uma vez que o nitrito produzido e a amônia 

remanescente são utilizados pelas bactérias anammox e convertidos a N2 e uma pequena 

quantidade a nitrato. A grande vantagem deste sistema é a redução do tempo de partida dos 

reatores anammox (de 9-12 meses para 2-5 meses), pois as bactérias crescem no material 

suporte e são mantidas no biofilme formado, evitando a perda da biomassa, o que torna o 

sistema estável e robusto (LEMAIRE et al., 2011; CHRISTENSSON et al., 2011). 

Hu et al. (2013) referiram-se aos processos conjugados com o processo Anammox como 

sistemas divididos em dois estágios ou somente em um estágio. Segundo os autores, sistemas 

de um estágio apresentam o custo operacional mais baixo, já que não requerem reatores 

separados para os processos de nitrificação parcial e anammox. Por outro lado, os sistemas de 

dois estágios permitem uma maior flexibilidade e uma maior estabilidade do processo, uma 

vez que os processos de nitrificação e anammox podem ser controlados e desenvolvidos 

separadamente. Além do tipo de sistema, o lodo aplicado varia consideravelmente na 

aplicação do processo Anammox conforme o local onde a tecnologia foi desenvolvida, como 

por exemplo, floculento (Suíça, Áustria), granular (Holanda), biofilme formado em um meio 

suporte (Suécia, Bélgica) e híbrido (Áustria). A Tabela 3.9 apresenta alguns exemplos dos 

tipos de lodo e das configurações que podem ser utilizadas nos processos conjugados com o 

processo Anammox. 

Van Dongen et al. (2001) pesquisaram a aplicação do processo SHARON e o processo 

Anammox para o tratamento de efluentes ricos amônia na Estação de Tratamento de Águas 

Residuárias Municipais, na cidade de Rotterdam (Holanda). O processo SHARON foi 

operado de forma estável por mais de 2 anos, com aeração contínua e tempo de detenção 

hidráulica (TDH) de 1 dia. Apenas 53% da amônia era convertida a nitrito, tornando o 

efluente do processo SHARON ideal como afluente para o reator anammox. O lodo utilizado 
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para o processo Anammox foi do tipo granular e o reator foi operado em batelada sequencial, 

com eficiência de remoção de mais de 80% do N-amoniacal. Essa pesquisa mostrou que o 

sistema SHARON-Anammox pode trabalhar de forma estável durante longos períodos.  Com 

base nesse estudo, o primeiro reator anammox em escala plena foi construído em Rotterdan. 

O reator tem um volume de 70 m
3
 e funciona em combinação com um reator SHARON para o 

tratamento de licor amoniacal proveniente da digestão do lodo da estação, o qual possui 

concentração média de nitrogênio amoniacal igual a 1200 mg.L
-1

. A biomassa anammox foi 

enriquecida a partir de lodo nitrificante convencional, por isso o start-up do reator demorou 

aproximadamente dois anos e meio, em decorrência do lento crescimento desses organismos. 

A carga máxima de nitrogênio aplicada ao reator foi de 750 Kg.d
-1

, e a carga volumétrica 

superior a 10 Kg N. m
3
.d

-1
, sendo que o reator é capaz de remover 90% a 95% do nitrogênio 

afluente (VAN DER STAR et al., 2007). 

Tabela 3.9: Sistemas de remoção de nitrogênio que envolvem o processo Anammox 

Tipo de 

Biomassa 

N° de 

estágios 
Processo 

Taxa de 

remoção de N 

(kgN .m
-3

.d
-1

) 

Referência 

Suspensa 
1 

Crescimento 

suspenso em RBS
a
 

0,5 JOSS et al., (2009) 

2 NAS
b
 0,26* DESLOOVER et al., (2011) 

Granular 
1 CANON 1,2 

THIRD et al., (2001); ABMA et 
al., (2010) 

2 SHARON-Anammox 0,6 VAN DONGEN et al.,(2001) 

Hibrida 1 DEMON
c
 0,6 WETT (2007) 

Biofilme 

1 ANITA-Mox
d
 1,1* CHRISTENSSON et al., (2011) 

1 DeAmmon
e
 0,3-0,4 ROSENWINKEL et al., (2005) 

1 OLAND 0,05* KUAI & VERSTRAETE (1998) 

1 
Aerobic 

deammonification 
1,23* HIPPEN et al., (1997) 

1 SNAP
f
 0,31-0,45* FURUKAWA et al., (2006) 

a
 Reator em batelada sequencial 

b
 Lodos Ativados (New activated sludge) 

c 
Refere-se ao sistema de RBS com controle de pH 

d 
Nome comercial utilizado pela empresa Veolia para reatores de 1 estágio (nitrificação parcial-

anammox) pelo sistema MBBR 

e Nome comercial utilizado pela empresa Purac para reatores de 1 estágio (nitrificação parcial-

anammox) pelo sistema MBBR 

f Sistema de estágio único para remoção de nitrogênio usando o anammox e nitrificação parcial, o 

nome refere-se apenas ao processo de uma camada superficial de biofilme 

*Os valores se referem a aplicações em escala laboratorial 

Fonte: Adaptado de HU et al. 2013. 
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Vanotti et al. (2005) utilizaram um sistema de tratamento em escala plena, constituído de um 

módulo contendo as bactérias anammox (para remoção do N) e outro módulo subsequente de 

tratamento alcalino (para promover a remoção de fósforo e de patógenos). O sistema foi 

testado por 1 ano com a proposta de substituir as lagoas anaeróbias para o tratamento de 

resíduos de suinocultura. O sistema removeu 97,6% de sólidos suspensos, 99,7% de DBO 

(Demanda Bioquímica de Oxigênio), 98,5% de NTK (Nitrogênio Total Kjeldahl), 98,7% de 

amônia, 95% de fósforo total, 98,7% de cobre e 99,0% de zinco. Também removeu 97,9% dos 

compostos que apresentavam odor no meio líquido, e reduziu os patógenos indicadores em 

níveis não detectáveis. 

Joss et al. (2009) aplicaram os processos de nitrificação parcial e Anammox em um reator em 

batelada sequencial (RBS), em escala piloto, para a remoção de nitrogênio em águas 

residuárias ricas em amônia e com baixas concentrações de DBO e sólidos em suspensão em 

Zurick (Suiça). O pH do reator era controlado (Sistema DEMON) e o RBS era aerado 

continuamente, as concentrações do oxigênio dissolvido (OD) foram inferiores a 1 mgO2.L
-1

, 

permitindo que o processo de nitrificação parcial ocorresse simultaneamente com o processo 

Anammox. As taxas de amônia eram de até 500 gN m
3
d

-1
, com conversão em N2 de mais de 

90%.  

No Brasil, alguns trabalhos descreveram o uso de reatores e enriquecimento de bactérias 

anammox para o tratamento de efluentes. Araújo et al. (2011) fizeram a seleção e cultivo de 

bactérias com atividade ANAMMOX a partir de lodo proveniente de esgoto doméstico da 

Estação de Tratamento de Esgotos de Belo Horizonte, MG, e reportaram a predominância de 

Candidatus Brocadia anammoxidans, após 6 meses de cultivo, utilizando meio de cultura 

sintético com concentrações de nitrogênio aplicadas inferiores a 180 mg L
-1

 (até 95 mg N-

NO2
-
 e até 82 mg N-NH4

+
).  

Kunz et al. (2007) conseguiram atividade anammox em uma amostra de lodo biológico 

coletado do tratamento de dejetos de suínos e aumentaram a população de bactérias pela 

aclimatação e imobilização, e o cultivo foi realizado com um afluente sintético, para estimar a 

capacidade de remoção de nitrogênio. Como resultado, os autores perceberam que o lodo do 

sistema de tratamento de efluente da suinocultura foi uma excelente fonte de micro-

organismos com atividade anammox. Em estudos posteriores, Kunz et al. (2008) investigaram 

uma forma de baixo custo para a remoção de amônia, com objetivo de aplicação em efluentes 
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da suinocultura usando, para isto, o processo Anammox. A eficiência de remoção de 

nitrogênio foi cerca de cinco vezes maior quando comparada com a dos processos de 

nitrificação-desnitrificação.  

O processo Anammox é um processo eficiente e promissor, por isso, há grande interesse na 

aplicação desse processo para o tratamento de diversos tipos de efluentes (domésticos, 

agrícolas e industriais). Os micro-organismos anammox possuem características únicas, o que 

confere a eles grandes vantagens em relação a outros organismos utilizados em técnicas 

convencionais de tratamento. Por isso, o estudo da aplicação do processo, bem como a 

caracterização do efluente a ser tradado é importante, pois, alguns compostos podem exercer 

um possível efeito inibidor na atividade das bactérias anammox. 

3.3.3 Variáveis do processo e principais fatores que podem inibir a atividade anammox 

A implementação do processo Anammox como uma tecnologia viável de tratamento de 

efluentes requer melhor compreensão das faixas de permissibilidade para nitrito e amônio, dos 

níveis de oxigênio e do pH do meio (EGLI et al., 2001). Substâncias como os fosfatos, 

sulfetos, metais pesados, antibióticos, matéria orgânica (glicose, formiato, sacarose, 

propionato, fenóis) podem provocar inibição e até inativação das bactérias anammox (JIN et 

al., 2012). Por isso, o estudo dos compostos que podem exercer um possível efeito inibidor na 

atividade das bactérias anammox torna-se muito importante, para que se possam compreender 

as limitações inerentes à aplicação do processo e, com isso, buscarem formas de aperfeiçoar 

esta tecnologia. 

Os substratos amônio (NH4
+
) e nitrito (NO2

-
) podem provocar certa inibição no processo 

Anammox, dependendo da concentração em que se encontram no meio. As concentrações em 

que tais compostos provocam a inibição ou diminuição da eficiência do processo Anammox 

variam muito. Isto ocorre em virtude da quantidade de substrato que o processo necessita, 

pois, para que haja a reação sem haver a inibição, devem-se observar as espécies de bactérias 

presentes, o tipo de reator, o tipo de alimentação e as condições físico-químicas oferecidas ao 

processo, dentre outros (EGLI et al., 2003; ZHU et al., 2008). 

Jin et al. (2012) reportaram que a inibição por amônia é geralmente atribuída à presença da 

forma não protonada desse composto (NH3). Isso porque o íon amônio (NH4
+
) não se difunde 
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com facilidade através da membrana lipídica da célula bacteriana, no entanto a amônia na 

forma livre pode se difundir mais facilmente. Em soluções aquosas, há um balanço químico 

entre as formas de amônia que está intrinsecamente relacionado ao pH do meio, conforme já 

descrito no item 3.1. Segundo Strous et al. (1999b) e Dapena-Mora et al. (2007), o íon 

amônio só passa a ser inibidor em concentrações muito elevadas, da ordem de 770 mg. N-

NH4
+
 L

-1
. Jetten et al. (1998) mostraram que o íon amônio e nitrato provocaram uma pequena 

inibição reversível no processo, quando suas concentrações globais estão por volta de 1000 

mg N-NH4
+
 L

-1
. 

Numerosos estudos confirmaram que a concentração de nitrito é crítica para a estabilidade do 

processo Anammox e é responsável por sérios problemas em condições experimentais (VAN 

HULLE et al., 2010; BETTAZZI et al., 2010; KIMURA, et al., 2010; JAROSZYNSKI et al., 

2011). No entanto, esses estudos discordaram sobre o valor limite para inibição por nitrito, as 

concentrações relatadas variaram entre 5 e 280 mg.N. L
- 1

, em diferentes condições 

experimentais e modos de operação (ISAKA et al., 2007; JAROSZYNSKI et al., 2011). A 

inibição do processo anammox por nitrito é associada não ao íon nitrito (NO2
-
) propriamente 

dito, mas ao ácido nitroso (HNO2
-
). Como no caso da amônia, o pH também afeta o equilíbrio 

NO2
-
/ HNO2

- 
em um meio líquido. Para que se alcance o sucesso durante a utilização do 

processo Anammox, portanto, a concentração de HNO2
-
 também deve ser controlada por meio 

do controle do pH (JIN et al., 2012) . 

Strous et al. (1999b), estudando a fisiologia das bactérias anammox em um RBS verificaram 

que concentrações de NO2
- 
acima de 0,1 g.L

-1
 inibiram completamente o processo, no entanto, 

a atividade foi recuperada após a adição de intermediários da reação anammox (hidroxilamina 

e hidrazina) ao reator. Carvajal-Arroyo et al. (2013) verificaram que concentrações de NO2
-
 

iguais a 10,8 mM (496,8 mg.L
-1

) e 13,2 mM (607,2 mg.L
-1

) foram requeridas para inibir 50% 

da atividade de biomassa anammox cultivada em suspensão e na forma granular. Nesse 

estudo, concentrações acima de 15,1 mM (690 mg.L
-1

) de NO2
-
 inibiram completamente o 

processo. 

A Tabela 3.10 apresenta, resumidamente, estudos que tiveram a inibição do processo 

Anammox devido as concentrações do substrato (amônia e nitrito). 

 



 

 

Programa de Pós-graduação em Saneamento, Meio Ambiente e Recursos Hídricos da UFMG 

 

34 

Tabela 3.10: Concentrações de substrato que podem inibir o processo Anammox 

Substrato 
Concentração 

(mg L
-1

) 
Efeito Referência 

N-NH4
+
 770 Inibição 50% da atividade DAPENA-MORA, et al., (2007) 

N-NH3
+
 35-40 Inibição de até 34% da atividade FERNÁNDEZ et al., (2012) 

N-NH4
+
 792 Inibição CARVAJAL-ARROYO et al., (2013) 

N-NO2
-
 100 Inibição STROUS et al., (1999b) 

N-NO2
-
 185 Inativação EGLI et al., (2001) 

N-NO2
-
 280 Inibição ISAKA et al., (2007) 

N-NO2
-
 768 Eficiência de remoção 24% CHEN et al., (2011) 

 

Compostos inorgânicos como os fosfatos e os sulfetos podem inibir a atividade anammox. 

Dapena-Mora et al. (2007) testaram os efeitos tóxicos de sais fosfatos e sulfetos. No caso dos 

fosfatos, foi utilizado o KH2PO4 e observou-se inibição de 50% da atividade anammox em 

concentrações iguais a 20mM (1900 mg.L-1). Vale ressaltar que essa concentração é maior do que 

as comumente encontradas em efluentes.  Van de Graaf et al. (1996) observaram inibição do 

processo anammox em concentrações mais baixas de fosfato, 5 mM (475 mg.L-1). Em relação ao 

efeito dos sulfetos, Dapena-Mora et al. (2007) utilizaram o Na2S e concentrações entre 1 e 2 

mM (78 a 156 mg.L-1) causaram a inibição de 60% na atividade anammox e quando alcançam 5 

mM (390 mg.L-1) o processo foi totalmente inibido. 

Os estudos sobre os metais pesados ainda são raros na literatura, esses compostos são de 

difícil degradação e podem acumular-se nos organismos, provocando um efeito tóxico às 

células. Alguns tipos de águas residuárias ricas em nitrogênio, como lixiviados de aterros 

sanitários, muitas vezes contêm níveis elevados de metais pesados (JIN et al., 2012). Van de 

Graaf et al. (1995) verificaram que concentrações iguais a 271 mg.L
-1

 de HgCl2 foram 

capazes de inibir completamente o processo anammox. Yang & Jin, 2012 testaram as 

concentrações inibitórias do cobre (Cu) ao processo anammox, os resultados demonstraram 

que 36% da atividade anammox é perdida quando essas bactérias são submetidas à 

concentração de cobre igual a 10 mg.L
-1

. Zhang et al. (2015) testaram os efeitos inibitórios do 

Zn (II) sobre a atividade anammox. Nesse estudo, os autores verificaram que as bactérias 

anammox podem tolerar uma concentração de 5 mg L
-1

 de Zn (II), porém, concentrações mais 

elevadas podem suprimir a atividade anammox. 

Os parâmetros operacionais, como a configuração do reator, pH, alcalinidade e temperatura, 

também devem ser observados, a fim de se obter um melhor desempenho do processo. Jin et 

al. (2012) destacaram que para maior eficiência no processo Anammox é necessário observar 
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a presença de inibidores no efluente a ser tratado, bem como o controle dos parâmetros 

operacionais e o conhecimento sobre o tipo de lodo anammox que será utilizado.  

Em consequência da baixa taxa de crescimento dos micro-organismos com atividade 

anammox, recomendam-se reatores com configurações que diminuam a perda de biomassa. 

Strous et al. (1998) e Zhu et al. (2008) concluíram que sistemas de biofilmes e reatores em 

batelada sequencial (RBS, Sequencial Batch Reactor) são os mais indicados para o processo 

Anammox. O uso de materiais que auxiliam na retenção da biomassa também é uma 

alternativa para se obter maior eficiência no processo Anammox. ZHANG et al. (2010) 

utilizaram uma esponja de polietileno (PE sponge), esse material foi utilizado como suporte 

em reatores cilíndricos, com altas taxas de imobilização de bactérias anammox e de eficiência 

na remoção do nitrogênio superior a 85%.  

Costa et al. (2014) também utilizaram meio suporte para a retenção da biomassa, o material 

utilizado era de polipropileno e espuma de poliuretano flexível, os autores avaliaram o 

impacto do tipo de inóculo e as condições operacionais sobre o desempenho do processo 

Anammox. Dois tipos de inóculos foram aplicados: um lodo oriundo de sistemas de 

tratamento de efluente sanitário (wetland construída, CePTS), e o segundo oriundo do sistema 

de tratamento de efluente industrial (REGAP/Petrobras). Os autores concluíram que as 

condições operacionais aplicadas desempenharam papel importante na seleção da comunidade 

de bactérias anammox. 

Com relação ao pH, Strous et al. (1999b) e Jetten et al. (2009) enfatizaram que a faixa de pH 

ideal para a atividade anammox encontra-se entre 6,7 a 8,3. Faixas de pH fortemente ácidas 

ou fortemente básicas podem causar inibição completa do processo, pois podem promover 

hidrólise da membrana celular e cessar processos metabólicos essenciais para as bactérias. A 

disponibilidade ou inibição pelo substrato também é influenciada pelo pH, em razão do 

deslocamento do equilíbrio químico da reação, conforme já discutido anteriormente. Egli et 

al. (2001) observaram atividade anammox em uma faixa de pH entre 6,5 e 9,0, em uma 

cultura mista de bactérias anammox tratando lixiviados, sendo o valor do pH ótimo igual a 

8,0. Jaroszynski et al. (2011) afirmaram que o pH deve ser mantido estável e valores elevados 

devem ser evitados, os autores observaram que taxas mais elevadas de substrato podem ser 

aplicadas a um pH mais baixo. Costa (2013) relatou que no início de operação dos reatores em 

estudo, até o pico máximo de remoção de amônia, o pH se manteve em torno de 7,2. No 
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entanto, quando esse pH diminuiu, atingindo o valor de 5,1, houve também diminuição da 

atividade anammox.  

A alcalinidade no processo Anammox é fornecida pelo íon bicarbonato (HCO3
-
). Este íon faz 

parte da estequiometria da reação proposta por Strous et al. (1998) e precisa estar presente no 

meio reacional para que o processo ocorra. A alcalinidade exerce papel importante de tampão 

do meio, suavizando mudanças de pH no decorrer da reação, evitando que intermediários 

tóxicos ao processo se formem inibindo, parcial ou totalmente, os micro-organismos, com a 

atividade anammox. 

O oxigênio dissolvido (OD) é um parâmetro operacional crítico para o processo Anammox, 

pois esse processo acontece em condições anóxicas e baixas concentrações de oxigênio no 

meio já podem interferir na eficiência do processo (JIN et al., 2012). Concentrações baixas de 

OD podem provocar a inibição parcial do processo ou promover a competição entre bactérias 

anammox com outros grupos oxidadores de amônia e nitrito, como as AOB e as NOB, o que 

reduz a remoção de nitrogênio pelo processo Anammox. Strous et al. (1997) relataram que o 

processo Anammox foi inibido reversivelmente a partir de um nível baixo (<2% da saturação 

do ar). Egli et al. (2001) observaram que uma inibição reversível do processo Anammox 

ocorreu em baixas concentrações de oxigênio (<1% de saturação de ar), e a inibição 

irreversível em concentrações mais elevadas de oxigênio (> 18% de saturação de ar). 

Portanto, o OD deve ser estritamente controlado em sistemas anammox a fim de se evitar a 

inibição do processo por oxigênio. 

3.3.4 Inibição do processo Anammox por matéria orgânica  

Os compostos orgânicos estão presentes em praticamente todos os tipos de efluentes, e 

promovem efeitos adversos à atividade de micro-organismos anammox (GÜVEN et al., 2005; 

CHAMCHOI et al., 2008; MOLINUEVO et al., 2009). A inibição do processo Anammox por 

matéria orgânica pode ocorrer devido à inativação enzimática e ser irreversível, levando à 

morte celular (GÜVEN et al., 2005). Outro mecanismo proposto é a competição pelo aceptor 

de elétrons (nitrito) entre bactérias anammox, que são autotróficas, e bactérias heterotróficas 

desnitrificantes. Como as bactérias heterotróficas são capazes de crescer mais rapidamente em 

relação às autotróficas, acabam por eliminar as bactérias anammox na competição, inibindo 

dessa maneira, sua atividade (GÜVEN et al., 2005; CHANCHOI et al., 2008; LACKNER et 

al., 2008; MOLINUEVO et al., 2009).  
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Jin et al. (2012) explicaram que os compostos orgânicos podem ser divididos em tóxicos e 

não tóxicos. Os compostos orgânicos tóxicos são de difícil biodegradabilidade, como por 

exemplo, o álcool, os aldeídos, os fenóis e os antibióticos. Segundo Isaka et al. (2008), o 

metanol pode ser convertido intracelularmente em formaldeído devido à ação da enzima 

hidroxilamina oxidoredutase. O formaldeído interfere na atividade enzimática da célula 

anammox e pode inibir de forma irreversível o processo anammox, porém, mais estudos são 

necessários para entender esse efeito tóxico (SCHALK et al., 2000; METZ et al., 2004; 

GÜVEN et al., 2005; ISAKA et al., 2008). Güven et al. (2005) observaram inibição completa 

e irreversível da atividade anammox por metanol em concentrações tão baixas quanto 0,5mM. 

Toh & Ashbolt (2002) conseguiram adaptar as bactérias anammox a um efluente contendo 

fenol, porém, um longo período foi requerido (15 meses). As concentrações afluentes de fenol 

chegaram até a 330 mg.L
-1

 e o reator anammox foi capaz de remover nitrito e amônia em 

proporções estequiométricas típicas da reação anammox. Pereira et al. (2014) cultivaram 

bactérias anammox a partir de lodo ativado em um reator em batelada sequencial (RBS) de 

2L, alimentado com meio mineral autotrófico. As concentrações afluentes de N-NH4
+
 e N-

NO2
-
 foram inicialmente iguais a 20 mg.L

-1
 e alcançaram valores de 177 e 160 mg.L

-1
, 

respectivamente. Nesse estudo, o fenol foi adicionado ao reator do 335º ao 377º dia de 

operação com concentrações afluentes variando de 10 mg.L
-1

 até 300 mg.L
-1

. Os autores 

observaram perdas de eficiências iguais a 57% de amônia e 15% de nitrito, quando as 

concentrações de fenol atingiram 300 mg.L
-1

, em comparação com período precedente à 

alimentação do reator com fenol.  

Jin et al. (2012) destacaram que os antibióticos são extensivamente aplicados para o 

tratamento de doenças humanas e animais, podem ser encontrados nos ambientes aquáticos 

como águas superficiais e subterrâneas e em estações de tratamento de efluentes, e o efeito de 

alguns antibióticos sobre o processo anammox deve ser investigado. Em estudo conduzido por 

Van de Graaf et al. (1995) foram adicionados em reatores anammox os antibióticos Penicilina 

(100 mg.L
-1

), Cloranfenicol (200 mg.L
-1

) e Ampicilina (800 mg.L
-1

), os quais foram capazes 

de promover a inibição de 36%, 98% e 94% da atividade anammox, respectivamente. Yang & 

Jin (2012) investigaram o efeito da oxitetraciclina, bastante utilizada para o tratamento de 

doenças em suínos, e portanto, presente em efluentes de suinocultura. Nesse estudo verificou-
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se que concentrações de 500 mg.L-1 foi capaz de inibir 37% da remoção de amônia pelo 

processo anammox. 

Dentre os compostos orgânicos não tóxicos, cita-se a matéria orgânica normalmente presente 

nos efluentes sanitários, que pode ser de origem natural (vegetais, animais e micro-

organismos) ou antropogênica (despejos domésticos e industriais), constituída principalmente 

por proteínas, carboidratos, lipídeos, além da ureia. Segundo Von Sperling (2005), a matéria 

carbonácea (com base no carbono orgânico) divide-se em duas frações: (a) não biodegradável 

(em suspensão e dissolvida) e (b) biodegradável (em suspensão e dissolvida). Normalmente, 

utilizam-se métodos indiretos para quantificação da matéria orgânica ou do seu potencial 

poluidor. A Demanda Química de Oxigênio (DQO) é um dos parâmetros tradicionalmente 

utilizados como indicador do conteúdo orgânico de águas residuárias e superficiais, e bastante 

utilizado no monitoramento de estações de tratamento de efluentes. A DQO é expressa em 

termos da quantidade total de oxigênio necessária para oxidação da matéria orgânica a 

dióxido de carbono e água. O processo Anammox é frequentemente aplicado ao tratamento de 

águas residuárias com altas concentrações de N-amoniacal e baixas concentrações de 

substâncias orgânicas, em que a proporção DQO/N é inferior a 0,5gDQO.gN (VAN DER 

STAR et al., 2007; WETT, 2007; JOSS et al., 2009; JENNI et al., 2014).  

Chamchoi et al. (2008) investigando simultaneamente a ocorrência de reação anammox e 

desnitrificação em reatores do tipo UASB, verificaram que o aumento gradativo da 

concentração de DQO inibiu gradualmente a atividade das bactérias anammox, favorecendo 

concomitantemente a atividade de bactérias desnitrificantes. Observou-se nesse estudo que 

concentrações de DQO acima de 300 mg.L
-1

 são capazes de inibir totalmente a reação 

anammox.  

Ni et al. (2012) testaram o desempenho do processo Anammox na presença de matéria 

orgânica, com diferentes relações DQO/N. Reatores em escala laboratorial com volume de 60 

ml, operados com TDH de 1,5 dias, e biomassas diferentes (lodo granular e floculento) foram 

utilizados nesse estudo. Leite sem gordura foi adicionado ao afluente sintético como fonte de 

carbono. As concentrações de DQO testadas foram 100 mg.L
-1

, 200 mg.L
-1

 e 400 mg.L
-1

, com 

relação DQO/N de 1, 2 e 4, respectivamente. Antes da aplicação do afluente, os reatores 

apresentavam eficiência de remoção dos compostos nitrogenados em torno de 100%, ao final 

do estudo, foi observada eficiência de remoção em torno de 72%. Este estudo revelou que as 
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bactérias anammox e desnitrificantes podem coexistir, e a adição de matéria orgânica teve 

efeito limitado sobre a remoção de amônia pelo processo Anammox. Porém, os autores 

concluíram que relações DQO/N superiores a 4 são prejudiciais ao processo Anammox, pois 

reduzem o quantidade de bactérias anammox e favorecem a desnitrificação heterotrófica. 

Outro aspecto importante desse estudo é que o lodo granular apresentou uma tolerância maior 

à presença de matéria orgânica do que o lodo floculento. 

Jenni et al. (2014) aplicaram os processos de nitrificação/Anammox para testar a influencia de 

diferentes concentrações de DQO e tempos de retenção hidráulica na remoção de nitrogênio. 

O lodo utilizado foi proveniente de um digestor instalado em uma estação de tratamento de 

esgoto na Suíça, e o sobrenadante desse sistema foi empregado para a alimentação do reator. 

Os autores utilizaram um reator operado em bateladas sequenciais, com volume de trabalho 

de 6,7 litros, sendo o acetato e a glicose as fontes de carbono aplicadas em etapas distintas. A 

relação DQO/N foi elevada gradativamente até 1,4gDQO gN
-1

, e simultaneamente, o tempo 

de retenção hidráulica foi reduzido. A eficiência de remoção de nitrogênio foi de até 85%, 

quando aplicado somente o sobrenadante do digestor. Após a aplicação de acetato e da 

glicose, a eficiência foi próxima de 95%. A composição da comunidade de bactérias 

anammox foi avaliada pela técnica de FISH (Fluorescent in-situ hybridisation), e os 

resultados mostraram que a partir da proporção de 0,8g DQO gN
-1

, houve um aumento da 

espécie Candidatus Brocadia fulgida, porém, o n° total de bactérias anammox diminuiu. Os 

autores constataram ainda que a alternância de acetato e glicose não influenciou 

negativamente a comunidade e o predomínio da bactéria Ca. Brocadia fulgida deve-se ao fato 

de que essa espécie é reconhecida pela capacidade de oxidar o acetato. Em estudo posterior, 

Jenni et al. (2015) utilizaram o balanço de massa para entender os processos bacterianos 

relevantes que ocorreram em um reator de nitrificação/anammox. Os autores concluíram que é 

um desafio conseguir fechar o balanço de massa e os estudos de cinética, devido à 

complexidade dos processos que ocorrem e ao alto desvio padrão obtido. 

Bi et al. (2015) estudaram os efeitos da relação C/N sobre a população bacteriana envolvida 

na remoção de nitrogênio pelo processo SAD (Simultaneous Anammox and Denitrification). 

Os autores desenvolveram um modelo matemático para descrever a remoção de nitrogênio e 

de carbono orgânico. O modelo considerava bactérias anammox, bactérias desnitrificantes, 

nitrogênio amoniacal, nitrito, nitrato e o carbono biodegradável. Para a verificação desse 
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modelo, um experimento em batelada foi montado com uma mistura de lodo anammox e lodo 

ativado. As proporções C/N testadas foram 1,0; 1,8 e 3,5, a fonte de carbono utilizada foi o 

acetato. Os testes mostraram que proporções superiores a 1,8 afetaram a remoção de 

nitrogênio pelo processo anammox, e o modelo matemático desenvolvido neste estudo foi 

importante para avaliação e monitoramento do processo SAD.  

Com base no referencial teórico apresentado, percebe-se que os estudos sobre a aplicação do 

processo Anammox para o tratamento de efluentes, que ainda contenham compostos orgânicos, e 

os efeitos que esses compostos podem exercer sobre o processo, são poucos na literatura. A 

maioria das pesquisas desenvolvidas sobre esse tema utilizaram efluentes sintéticos acrescidos de 

algum composto orgânico (acetato, propionato, glicose, etc.).  Apesar dos avanços nos estudos 

acerca do processo Anammox, trabalhos que utilizaram esse processo para tratamento de efluentes 

reais contendo compostos orgânicos ainda são raros na literatura e necessitam de maiores 

investigações. A Tabela 3.11 apresenta, resumidamente, os estudos relacionados à aplicação do 

processo Anammox, bem como as concentrações e os efeitos sobre o processo quando submetido 

a compostos orgânicos. 
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Tabela 3.11: Descrição resumida de estudos relacionados ao efeito dos compostos orgânicos sobre o processo Anammox 

Tipo de Reator Biomassa Composto Orgânico 
Concentração 

(mg.L
-1

) 
DQO/N 

Efeito sobre o processo 

Anammox 
Referência 

Reator de leito Fluidizado 

(FBR) fluxo contínuo 

Lodo de reator metanogênico 

(MULDER et al., 1995) 

Glicose 

(efluente sintético) 
180 (1mM.L

-1
) NI Redução de 12% da atividade  

VAN DE GRAAF et 

al., 1996 

Reator anaeróbio em 

batelada 
Cultura enriquecida anammox 

Propionato (efluente sintético) 288 (<3mM.L
-1

) 
NI Não significativo GÜVEN et al., 2005 

Acetato (efluente sintético) 4,1-24,6 (0,5-3mM.L
-1

) 

Frascos em batelada 

Biomassa enriquecida
a
 

(DAPENA-MORA et al., 

2004) 

Acetato (efluente sintético) 

82 (10 mM.L
-1

) 

NI 

Não significativo 
DAPENA-MORA et 

al., 2007 
205 (25 mM.L

-1
) Redução de 22% da atividade 

410 (50 mM.L
-1

) Redução de 70% da atividade 

UASB, fluxo contínuo Lodo anammox granular
b
 

Leite - 3,4% proteína; 4,8% 

carboidrato e 3,5% lipídeo 

(efluente sintético) 

>300* 
0,9; 1,4 e 

2,0 
Inibição atividade anammox 

CHANCHOI et al., 

2008 

UASB, semicontínuo Lodo anammox granular Efluente suinocultura >290* 1,0 Inibição atividade anammox 
MOLINUEVO et 

al., 2009 

UASB 
Lodo anammox granular  

(TANG et al., 2009) 
Sacarose (efluente sintético) 700* 3,0 Redução de 98% da atividade TANG et al., 2010 

Frascos em batelada 
Biofilme anammox

c
 

(TSUSHIMA et al., 2007) 

Acetato 

(efluente sintético) 
8,2 (1mM.L

-1
) 

NI 

Redução de 2% da atividade 

OSHIKI et al., 2011 
Propionato 

(efluente sintético) 
96 (1mM.L

-1
) Redução de 1% da atividade 

Glicose 

(efluente sintético) 
180 (1mM.L

-1
) Redução de 5% da atividade 

UASB 
Lodo anammox granular Leite sem gordura (efluente 

sintético) 
100; 200 e 400* 

1,0; 2,0 e 

4,0 

Redução de 28% da atividade 

(DQO/N 3,1) NI et al., 2012 

Lodo anammox floculento Redução de 28% da atividade 

Reator em batelada 

sequencial 

Lodo anammox granular de 

digestor
d
 

Acetato 

Glicose 
720* 

0,27 a 

1,4 
Remoção de nitrogênio > 95% JENNI et al., 2014 

Frascos em batelada 
Mistura de lodo anammox e 

lodo ativado 
Acetato (efluente sintético) 40-140 

1,0; 1,8 e 

3,5 

Remoção de 82% de N e 

acumulo de 12,7 mg. L
-1 

de 

nitrito 

BI et al., 2015 

NI: Não informado 

* Concentração em termos de DQO 
a 
Espécie de bactéria dominante Candidatus Kuenenia stuttgartiensis 

b
 Espécies de bactérias dominantes Ca. Brocadia anammoxidans e Ca.Kuenenia stuttgartiensis 

c
 Espécie de bactéria dominante Candidatus Brocadia sinica 

d 
Espécie de bactéria dominante Candidatus Brocadia fulgida
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3.4 Reator UASB 

O Reator UASB (Upflow Anaerobic Sludge Blanket), também denominado reator de fluxo 

ascendente e manta de lodo, é um tipo de tecnologia anaeróbia amplamente utilizada no 

mundo para o tratamento de águas residuárias. O processo consiste em um fluxo ascendente 

de água residuária (esgoto) através de um leito de lodo denso, o que possibilita a estabilização 

da matéria orgânica e a formação de novas células e de biogás. Um dos princípios 

fundamentais do processo é a presença de um dispositivo de separação de sólidos e gases, que 

se localiza na parte superior do reator e garante a liberação do gás contido na mistura líquida, 

propiciando condições ótimas de sedimentação do lodo no compartimento de decantação e o 

seu retorno ao compartimento de digestão. Outra característica importante dos reatores UASB 

é o desenvolvimento de uma biomassa de elevada atividade (CHERNICHARO, 2007). 

Entre as tecnologias existentes para tratamento de esgotos, os reatores anaeróbios do tipo 

UASB, desenvolvidos na década de 1980, assumiram posição de destaque, devido às 

vantagens dessa tecnologia em relação aos processos aeróbios convencionais. Entre estas, 

pode-se destacar, principalmente, os baixos custos de implantação e de operação, o baixo 

consumo energético e a baixa quantidade de lodo a ser gerenciada (VON SPERLING & 

CHERNICHARO, 2005; VAN LIER, 2008). Por essas vantagens, e devido às elevadas 

temperaturas ambientes, os reatores UASB encontraram grande aplicabilidade para tratamento 

de esgoto sanitário nos países de clima quente como o Brasil (VON SPERLING & 

CHERNICHARO, 2005). Entretanto, essa tecnologia possui algumas desvantagens, como por 

exemplo, a qualidade insatisfatória do efluente final, pois esse sistema anaeróbio não remove 

nutrientes. Neste sentido, pesquisas têm sido direcionadas para a melhoria da qualidade do 

efluente final, a partir do pós-tratamento de efluentes de reatores UASB para a redução de 

concentrações dos componentes não removidos nesse processo. 

3.4.1 Processo Anammox como alternativa no pós-tratamento de efluentes de reatores 

UASB 

Embora apresente vantagens, o processo anaeróbio apresenta dificuldade em produzir um 

efluente que se enquadre a padrões usuais da legislação ambiental. O pós-tratamento do 

efluente de reatores UASB pode ser realizado por vários processos, dentre eles: lagoas de 

estabilização, sistema de lodos ativados, biofiltro aerado submerso, aplicação no solo e filtro 
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biológico. Os filtros biológicos são os mais comumente utilizados, pois reduzem 

consistentemente as cargas orgânicas do esgoto doméstico. Entretanto, o sistema possui 

limitações em termos operacionais, não sendo eficiente para a remoção de compostos 

nitrogenados, pois apenas convertem o N-amoniacal a nitrito e nitrato (ALMEIDA et al., 

2011). O processo Anammox possui inúmeras vantagens e tem sido aplicado com sucesso 

para a remoção do nitrogênio em várias estações de tratamento em todo o mundo, 

principalmente para o tratamento de águas residuárias ricas em nitrogênio, conforme já 

descrito no item 3.3.2. Entretanto, poucos estudos reportaram a aplicação do processo 

Anammox como uma tecnologia de pós-tratamento para a remoção de nitrogênio de efluentes 

provenientes de processos anaeróbios, como por exemplo, no pós-tratamento de efluentes de 

reatores UASB. Sanchez et al. (2014) destacaram que as condições ambientais, operacionais e 

as características do esgoto devem ser avaliadas, pois os efluentes anaeróbios se diferem dos 

outros efluentes devido à presença de compostos orgânicos, baixas concentrações de 

nitrogênio e temperaturas mais baixas. 

Heffernan et al. (2011) explicaram que o efluente de reatores UASB apresentam, 

aproximadamente, uma proporção DQO/N entre 2 e 6 e espera-se desses reatores uma 

eficiência de remoção de 80% e 50%, respectivamente, da DQO biodegradável. Porém, mais 

estudos são necessários para elucidar os efeitos e características principais do efluente dos 

reatores UASB, tais como os teores de carbono orgânico em termos de biodegradabilidade e 

sua relação com as concentrações de nitrogênio e temperatura de esgoto, além de entender os 

mecanismos de interação entre as comunidades microbianas.  

Abma et al. (2010) investigaram a capacidade de remoção de nitrogênio por processo 

Anammox de um efluente de indústria alimentícia em Olburgen, na Holanda. A planta de 

tratamento era composta por três reatores UASB (Upflow Anaerobic Sludge Blanket) com 

volume de 1200 m
3 

cada, seguidos por dois reatores de 300 m
3
 para remoção de fosfato por 

precipitação (Sistema Phospaq) e um reator anammox de um estágio (Processo CANON), 

com volume de 600 m
3
. Foi utilizado lodo granular no reator anammox e o sistema era aerado 

periodicamente. As concentrações de nitrito e amônia eram monitoradas frequentemente, a 

fim de se ajustar o fluxo de aeração e garantir o bom desempenho do processo Anammox. O 

efluente industrial possuía, em média, 1000 kg.d
-1

 de DQO, 700 kg.d
-1

 de N-NH4
+
 e 200 kg.d

-1
 

de P-PO4
- 
e contribuía de forma expressiva com nutrientes para as águas residuárias. Após o 
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tratamento desse efluente industrial pela combinação dos sistemas UASB-Phospaq-

Anammox, houve remoção significativa dos nutrientes, com destaque para a eficiência de 

remoção de N-NH4
+
 de 91%. Os autores destacaram a importância do uso de sistemas 

sustentáveis para o tratamento de efluentes, como o apresentado no artigo, onde a economia 

de energia elétrica foi cerca de 1,5 GWh/ano e a área requerida para a planta foi 17 vezes 

menor do que o necessário, além de ter promovido a produção de biogás e recuperação de 

estruvita (MgNH4PO4) que pode ser utilizada como fertilizante. 

Sanchez et al. (2014) avaliaram a viabilidade de aplicação do processo Anammox como uma 

etapa de pós-tratamento de baixo custo para um efluente anaeróbio. Os efeitos simultâneos de 

uma fonte de carbono orgânico, valores de DQO, proporção DQO/N e da temperatura sobre o 

processo Anammox foram estudados. O lodo anammox utilizado foi proveniente da Estação 

de Tratamento de Águas Residuárias em Rotterdam, na Holanda. Foram realizados testes em 

batelada com frascos de 310 ml e as condições operacionais dos experimentos foram testadas 

quanto à variação da temperatura (14°C, 22°C e 30°C) e a razão DQO/N (2 e 6). As 

concentrações dos compostos nitrogenados eram de 32 ± 2 mg.L
-1

 de NH4
+
 e 25 ± 2 mg.L

-1
 de 

NO2
-
. As fontes de carbono orgânico adicionadas ao afluente sintético foram o acetato e o 

amido, com o objetivo de simular a presença da matéria orgânica biodegradável. Observou-se 

alta remoção de nitrogênio pelo processo Anammox nas temperaturas de 22° C (77-84% de 

eficiência) e 30°C (73-79% de eficiência). A atividade anammox foi fortemente influenciada 

pela temperatura, pois a 14°C não houve remoção de nitrogênio pelo processo. As fontes de 

DQO e relação DQO/N aplicadas não influenciaram de forma significativa o processo 

Anammox. Estes resultados sugerem que o processo Anammox tem potencial para ser 

aplicado como pós-tratamento para sistemas de esgoto anaeróbios em climas quentes. Os 

autores recomendaram experimentos de longa duração em condições semelhantes e também o 

estudo da dinâmica populacional das bactérias Anammox, oxidadoras de amônia e nitrito e 

dos micro-organismos heterotróficos. 
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4 MATERIAL E MÉTODOS 

4.1 Planejamento Experimental 

O planejamento experimental para se atingir os objetivos do trabalho foram divididos em três 

fases. A Tabela 4.1 apresenta cada fase e correlaciona com as atividades experimentais. As 

etapas metodológicas são descritas nos próximos itens. 

Tabela 4.1: Etapas metodológicas utilizadas para a realização da pesquisa 

Fase Descrição 
Duração 

(Dias) 
Análises realizadas 

I 
Mistura dos inóculos, cultivo e aumento 

da biomassa 
350 

STV, NO2
-
, NH4

+
, NO3

-
 e coleta de 

biomassa para as analises de 

biologia molecular 

II 

Teste com diferentes relações DQO/N 

(0,7, 1,4, 2,8, 3,5 e 5,0) aplicando 

efluente sintético + glicose 

131 

NO2
-
, NH4

+
, NO3

-
, DQO e coleta de 

biomassa para as analises de 

biologia molecular 

III 

Aplicação do efluente anaeróbio de 

UASB no RBS (Etapa A, efluente 

anaeróbio + meio de cultura e Etapa B, 

efluente anaeróbio + solução de nitrito) 

57 

NO2
-
, NH4

+
, NO3

-
, DQO, STV e 

coleta de biomassa para as analises 

de biologia molecular 

 
 

4.2 Reator em batelada sequencial 

O Reator operado em Batelada Sequencial (RBS) utilizado no presente estudo foi um reator 

de mistura completa, modelo Benchtop Fermentor & Bioreactor BioFlo®/CelliGen® 115 

(marca New Brunswick/Eppendorf), com volume de trabalho de 2 litros. Esse fermentador 

possui sondas que permitem o controle preciso das condições operacionais, como pH, 

oxigênio dissolvido, temperatura e nível, além do controle automático do fluxo de gases e 

agitação. Essa estabilidade operacional é importante para a seleção e cultivo de micro-

organismos de crescimento lento, como as bactérias envolvidas no processo Anammox. Os 

RBS vem sendo recomendados para o enriquecimento das Anammox pela simplicidade 

operacional, eficiente retenção de biomassa, homogeneidade na mistura, estabilidade por um 

longo período de operação e estabilidade sob condições limitantes de substrato (STROUS et 
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al., 1998; VAN DONGEN et al., 2001; CHAMCHOI & NITISORAVUT, 2007; WANG et 

al., 2011; ARAÚJO et al., 2011; PEREIRA et al., 2014). As Figuras 4.1 e 4.2 apresentam, 

respectivamente, a representação esquemática e uma foto do reator utilizado no presente 

estudo. 

Figura 4.1: Representação esquemática do RBS utilizado para o enriquecimento e cultivo 
de bactérias anammox. (pH) Sensor de pH; (T) Sensor de Temperatura; (OD) Sensor de 

oxigênio dissolvido 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 4.2: Reator em bateladas sequenciais utilizado no projeto, com biomassa anammox 
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4.3 Cultivo e estabilização da biomassa anammox - Fase I 

4.3.1 Inóculo 

O RBS foi inoculado com biomassas provenientes de dois biorreatores com atividade 

anammox, utilizados em trabalhos anteriores realizados pelo grupo de pesquisa de 

Microbiologia Aplicada do Departamento de Engenharia Sanitária e Ambiental da UFMG. Os 

inóculos são descritos a seguir: 

 Inóculo 1: Biomassa proveniente de um RBS com atividade anammox. Pereira et al. 

(2014) cultivaram bactérias anammox a partir de lodo coletado da linha de recirculação 

dos decantadores secundários que compõem o sistema de lodos ativados convencional da 

Estação de Tratamento de Esgotos do Ribeirão Arrudas (ETE Arrudas/ COPASA). O lodo 

inoculado tinha a concentração de 6,2g STV/L. O reator foi operado por 377 dias com 

afluente sintético e submetido a concentrações crescentes de fenol (10-300 mg.L-1) por 42 

dias. O volume de trabalho do reator era de 2 litros e o TDH de 24 horas. A biomassa foi 

utilizada após o período de recuperação da exposição ao fenol.  

 Inóculo 2: Biomassa proveniente de reator anaeróbio de fluxo ascendente e leito fixo 

com atividade anammox. Costa et al. (2014) cultivaram bactérias anammox a partir do 

sedimento de um sistema alagado construído não plantado (Wetland), instalado no 

Centro de Pesquisa e Treinamento em Saneamento - CePTS/UFMG/COPASA. O 

reator possuía volume útil de 2 litros e era preenchido com meio suporte em 

polipropileno e espuma de poliuretano, esse sistema foi operado por 550 dias e a 

alimentação era realizada com afluente sintético.  

A escolha dos inóculos foi baseada nos resultados obtidos por Pereira et al. (2014) e Costa et 

al. (2014). Ambos os estudos apresentaram uma porcentagem significativa de micro-organismos 

do filo Planctomycetes, 15,12% (PEREIRA et al., 2014) e 11% (COSTA et al., 2014), e do 

gênero Candidatus Brocadia, 12,16% (PEREIRA et al., 2014) e 10,9% (COSTA et al., 2014).  

A biomassa do Inóculo II foi retirada do reator, porém, uma parte da biomassa estava aderida ao 

meio suporte e para remoção utilizou-se o tampão fosfato-salino (PBS 1X, NaCl, Na2HPO4, 

NaH2PO4, pH = 7,2-7,4) para a lavagem do mesmo, outra parte da biomassa estava sedimentada e 

foi coletada. Após essa etapa, a biomassa foi centrifugada a 4.000 rpm, por 10 minutos, para 
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retirada do excesso de meio de cultura e tampão. O volume de biomassa (Inóculo II) obtido foi de 

aproximadamente 250 ml, essa biomassa foi transferida para um frasco contendo meio de cultura 

sintético e aplicada no primeiro ciclo de operação do RBS, que já possuía o Inóculo I. As 

condições operacionais são descritas no item 4.1.2. As Figuras 4.3 e 4.4 apresentam as 

biomassas utilizadas como inóculos antes de serem misturadas e cultivadas no RBS para o 

presente projeto.  

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.3: (A) Reator com a biomassa utilizada por Pereira et al. (2014) e (B) detalhe da 
biomassa (Inóculo I) 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.4: (A) Reator de fluxo ascendente utilizado por Costa et al. (2014) e (B) detalhe da 
biomassa aderida ao meio suporte e retirada do reator (Inóculo II) 
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A caracterização microbiológica dos dois inóculos utilizados foi realizada pela técnica do 

Pirosequenciamento, sistema 454 Life Sciences, e os principais filos encontrados foram 

Proteobactéria, Firmicutes, Chloroflexi, Verrucomicrobia e Planctomycetes (PEREIRA et al., 

2014; COSTA et al., 2014). 

4.3.2 Operação e monitoramento do reator 

O RBS foi operado durante 583 dias (01/12/2013 a 03/07/2015, Fases I, II e III, conforme 

Tabela 4.1). Foram definidos dois ciclos diários de operação, o primeiro ciclo com duração de 

7 horas (Ciclo Curto) e o segundo com duração de 17 horas (Ciclo longo). Cada ciclo 

compreendia três etapas: a) fase de alimentação, na qual o afluente é introduzido no reator 

(com agitação contínua); b) fase de decantação (30 minutos), na qual a agitação do sistema é 

desligada, permitindo assim a decantação da biomassa; e c) fase de retirada da fase líquida, 

em que o efluente é coletado para análises. O reator foi operado com tempo de detenção 

hidráulica (TDH) de 24 horas e retenção total de biomassa.  

O pH, a temperatura e o oxigênio dissolvido foram monitorados a cada ciclo por meio de 

sondas e sensores do próprio reator, esses parâmetros foram monitorados a cada ciclo. A 

temperatura no interior do reator foi mantida a 35 °C e o pH em torno de 7,5. O pH era 

ajustado sempre que necessário utilizando soluções de NaOH (0,5M) e H2SO4 (1M). O reator 

era protegido da luz para evitar o crescimento de algas, as quais podem competir com as 

bactérias anammox pelo nitrogênio do meio. Ao RBS foi acoplada uma bolsa de gás contendo 

nitrogênio, a fim de manter a anaerobiose no interior do reator. Sempre que necessário, gás 

nitrogênio era adicionado no interior do líquido e no headspace do reator. 

O RBS foi alimentado com meio de cultura mineral e autotrófico (VAN DE GRAAF et al., 

1996; DAPENA-MORA et al., 2004). O meio de cultura (afluente sintético) continha amônia 

e nitrito como únicos doador e aceptor de elétrons, respectivamente. Carbonato foi usado 

como única fonte de carbono inorgânico. Como a biomassa já estava previamente 

enriquecida, as concentrações iniciais de N-NO2
-
 e N-NH4

+
 afluentes foram de 

aproximadamente 150 mg.L
-1 

e 120 mg.L
-1 

respectivamente. Essas concentrações foram 

aumentadas gradativamente à medida que o processo Anammox, após a mistura dos inóculos, 

ficou estável. A composição completa do meio de cultura encontra-se detalhada nas Tabelas 

4.2 e 4.3. 
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Tabela 4.2: Composição do meio mineral autotrófico 
 

Componentes Concentração (mg.L
-1

) 

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 

Fonte: Van De Graaf et al., 1996; Dapena-Mora et al., 2004 

Tabela 4.3: Composição das soluções de Micronutrientes I e II 
 

Componentes Micronutrientes I 

Concentração (mg.L
-1

) 

Micronutrientes I 

Concentração (mg.L
-1

) 

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 

Ao meio de cultura era adicionado gás nitrogênio a fim de expulsar o oxigênio dissolvido e 

propiciar condições anaeróbias no interior do frasco. O nitrogênio era adicionado durante 10 

minutos no interior do meio e 3 minutos no headspace do frasco. O pH do meio de cultura era 

sempre ajustado, com soluções de NaOH (0,5M) e H2SO4 (1M), para que ficasse entre 7,2 e 

7,8. As soluções de micronutrientes I e II, bem como as soluções estoque de CaCl2. 2H2O 

(0,5M) e de MgSO4.7H2O (0,5M) foram esterilizadas em autoclave a 121 ºC por 15 minutos. 

Nestas soluções, previamente à esterilização, também fluxionava-se o gás nitrogênio por 10 

minutos, garantindo a anaerobiose nas mesmas. Estas soluções foram estocadas em frascos 

âmbar, a 4ºC por 2 a 3 meses.  

O monitoramento do RBS foi realizado através de métodos analíticos e análises 

microbiológicas, de modo a verificar o desempenho quanto à eficiência de remoção de 

amônia, nitrito e produção de nitrato. Ao final de cada ciclo, amostras de 20 ml eram 

coletadas do efluente, após a etapa de decantação da biomassa. Amostras do afluente (meio de 
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cultura autotrófico e efluente do UASB nas Fases III e IV), também eram coletadas de modo a 

confirmar as concentrações de amônia, nitrito, DQO (Fases II e III) e determinação do pH. As 

amostras coletadas para as análises de amônia, nitrito e nitrato eram filtradas (filtro para 

seringa, PTFE, porosidade 0,45 µm e Ø25mm) e depois armazenadas a -20°C até o dia da 

análise. As amostras para a análise de DQO eram somente refrigeradas e acidificadas com 

H2SO4, a fim de manter o pH < 2 e preservar a amostra (APHA, 2012) . Os métodos analíticos 

e caracterização microbiológica serão descritos detalhadamente nos itens 4.4 e 4.5, 

respectivamente. A frequência e os parâmetros analisados para cada fase desse estudo estão 

descritos na Tabela 4.4. 

Tabela 4.4: Parâmetros de Análise, frequência e métodos analíticos 

Parâmetro Fase I Fase II Fase III Frequência* Metodologia 

N-NH4
+ X X X 4 Colorimétrico 

N-NO2
- X X X 4 Colorimétrico 

N-NO3
- X X X 4 Cromatografia Iônica 

DQO - X X 3 Titulométrico 

STV** X - X ** Gravimétrico 

* N° de coletas por semana 

** Amostras para STV foram coletadas no final das Fases I e III 

 

4.4 Avaliação do efeito de compostos orgânicos sobre o processo 
Anammox 

4.4.1 Teste com diferentes relações DQO/N aplicando efluente sintético com glicose – 

Fase II 

O objetivo desta etapa (Fase II) foi verificar os efeitos de diferentes relações DQO/N sobre o 

processo Anammox e avaliar a viabilidade de aplicação de um efluente real, sem prejudicar a 

biomassa anammox previamente enriquecida.  

A partir do 351° dia de operação, iniciou-se os testes com diferentes relações DQO/N e as 

concentrações foram aumentadas gradativamente para verificar a partir de qual valor haveria 

efeito negativo sobre a atividade Anammox. Optou-se por utilizar a glicose como fonte de 

carbono por não ser um composto orgânico tóxico e as bactérias anammox são incapazes de 

degradar esse substrato (GÜVEN et al., 2005; JENNI et al., 2014). A solução de glicose foi 

adicionada ao reator com auxilio de seringas de 50 ml de volume por meio de um septo de 
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borracha, localizado na parte superior do RBS, no início da fase de alimentação do ciclo de 17 

horas (Ciclo Longo), e a concentração da solução variou conforme a relação DQO/N testada. 

Os cálculos das proporções DQO/N aplicadas foram feitos conforme a concentração de 

nitrogênio utilizada na operação do reator e com base no consumo teórico de oxigênio pelos 

micro-organismos, que para a oxidação de 1 mol de glicose (180g) são necessários 6 mols de 

oxigênio (192g) ou 192g de DQO, conforme a Equação 4.1:  

C6H12O6 + 6O2 → 6CO2 + 6H2O          (4.1) 

As condições para os testes com diferentes proporções de DQO/N e os períodos de teste para 

cada relação DQO/N são apresentado na Tabela 4.5: 

Tabela 4.5: Ensaios para o teste com diferentes proporções DQO/N 

DQO/N Nitrogênio 

Total (mg. L
-1

) 

DQO  

(mg. L
-1

) 

Solução glicose 

(mg. L
-1

) 

Período 

(dias) 

Dias de 

operação 

0,7 140,0 98,0 91,88 7 351-358 

1,4 140,0 196,0 183,75 22 359-381 

2,8 140,0 392,0 367,50 17 382-399 

3,5 140,0 490,0 459,38 14 400-414 

5,0 60,0 300,0 281,25 33 449-482 

 

Amostras do afluente e do efluente do reator foram coletadas para caracterização físico-

química conforme já apresentado na Tabela 4.3, a fim de avaliar se estava ocorrendo 

alterações tanto na eficiência de remoção de nitrogênio quanto na razão estequiométrica de 

consumo de nitrito/amônia característica do processo Anammox. Considerou-se como 

controle (referência da remoção de nitrogênio pelo processo Anammox no RBS), a Fase I, 

período de operação precedente aos ensaios com diferentes relações DQO/N. Este período foi 

considerado para a comparação realizada, porque nele prevaleceram condições de operação 

semelhantes às utilizadas durante o período de alimentação do reator com a glicose.  

Na etapa em que a relação DQO/N estava em 3,5, observou-se diminuição da atividade 

anammox no RBS e por esse motivo, optou-se por interromper a alimentação com a glicose 

para que a atividade das bactérias anammox não fosse inibida de maneira irreversível. O 

reator ficou um período de 35 dias em recuperação, sendo alimentado somente com o efluente 

sintético, durante esse período, as concentrações de NO2
-
 e NH4

+
 foram reduzidas para 30 
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mg.L
-1

 (60 mg.L
-1

 de N) e após a etapa de recuperação, a proporção DQO/N de 5 foi testada. 

Esses resultados são discutidos no item 5, Resultados e Discussão.  

4.4.2 Avaliação do efeito da aplicação de efluente anaeróbio de reator UASB – Fase III 

O Reator UASB utilizado nessa pesquisa está localizado no Centro de Pesquisa e Treinamento 

em Saneamento (CePTS/UFMG/COPASA ), situado na Estação de Tratamento de Esgotos da 

bacia do Ribeirão Arrudas (ETE Arrudas/COPASA) em Belo Horizonte, MG. É um reator em 

escala de demonstração, destinado ao tratamento de esgotos domésticos. Esse reator possui 

16,8 m³, executado em aço-carbono, com dimensões de 2,50 m (comprimento) x 1,40 m 

(largura) e 4,50 m (altura), o qual foi dimensionado para um equivalente populacional de 380 

habitantes (per capita de esgoto igual a 125L. hab
-1

.d
-1

). Após o esgoto bruto ser submetido ao 

tratamento preliminar, uma fração é direcionada para o reator UASB e o efluente desse reator 

foi coletado para alimentação do reator anammox do presente estudo. A Figura 4.5 apresenta 

uma foto do reator UASB.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 

Foto: Ribeiro, 2015 

 
Figura 4.5: Reator UASB, em escala de demonstração, utilizado no presente estudo 

 

A Tabela 4.6 apresenta uma síntese das principais condições operacionais definidas para a 

operação do reator UASB, segundo os estudos de Ribeiro (2015).  Análises físico-químicas 

foram realizadas para a caracterização do efluente do reator UASB antes da aplicação no 

RBS. A Tabela 4.7 apresenta os resultados da composição do efluente anaeróbio. 
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Tabela 4.6: Condições operacionais do reator UASB 

 

 

 

 

 

 

 
  (  ) Faixa imposta pelo hidrograma de vazão variável que alimenta o reator. 
  a 

Em função da massa mínima de lodo no reator. 

 
 

Tabela 4.7: Caracterização físico-química do efluente do reator UASB 

 

Composto Unidade 
Concentração 

(± desvio padrão) 

pH - 7,2 + 0,1 

Condutividade µS/cm
-1

 741 + 65 

Oxigênio Dissolvido mg.L
-1

 0,4 + 0,1 

Temperatura °C 25 + 2 

DBO total mg. L
-1

 61 + 18 

DQO total mg. L
-1

 177 + 82 

DQO solúvel mg. L
-1

 125 + 64 

SST g. L
-1

 75 + 25 

SSV g. L
-1

 50 + 18 

Nitrogênio Total mg. L
-1

 43 + 8 

NTK mg. L
-1

 41 + 8 

NH4
+
 mg. L

-1
 35 + 10 

NO2
-
 mg. L

-1
 0,21 

NO3
-
 mg. L

-1
 0,11 

PO4
3-

 mg. L
-1

 18 + 1,67 

SO4
2-

 mg. L
-1

 6,8 + 0,36 

 

A aplicação do efluente do reator UASB foi realizada a partir do 501° dia de operação do 

RBS, sob as mesmas condições operacionais utilizadas nas Fases I e II, com os dois ciclos de 

7 e 17 horas. O processo de aplicação do efluente anaeróbio, como afluente do RBS, consistiu 

de 2 etapas, conforme apresentado na Tabela 4.8: 

Tabela 4.8: Etapas do teste com aplicação de efluente do reator UASB 

 

 

Etapa Afluente ao RBS Período (dias) Dias de operação 

A 60 % efluente UASB + 40% meio de 

cultura 

24 501-525 

B Efluente UASB acrescido de NO2
-
 32 526-558 

 

Parâmetro Reator UASB 

Tempo de detenção hidráulica - TDH (h) 8,7 (5,4 – 17,1) 

Velocidade ascensional média (m.h
-1

) 0,5 (0,3 – 0,9) 

Vazão afluente (m³.d
-1

) (vazão média) 46,6 (22,7 – 72)  

Carga orgânica volumétrica (kgDQO.m
-3

.d
-1

) 1,5 (0,8 – 2,4) 

Carga orgânica volumétrica (kgDBO.m
-3

.d
-1

) 0,75 (0,38 – 1,2) 

Taxa de aplicação superficial (m³.m
-
².d

-1
) - 

Tempo de residência celular (d) 70
a
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A Etapa A foi realizada com o objetivo de aclimatação da biomassa, uma vez que os micro-

organismos do RBS só recebiam como afluente meio mineral autotrófico. Antes da aplicação 

no reator, o efluente anaeróbio era misturado ao meio de cultura, na proporção de 60% e 40%, 

respectivamente. O meio mineral possuía a concentração de 50 mg.L
-1

 de NO2
-
 e 30 mg.L

-1
 de 

NH4
+
. A Etapa B consistiu somente na aplicação do efluente anaeróbio do reator UASB, 

porém, por limitações técnicas, não foi possível promover uma nitrificação parcial no RBS 

para que o NO2
-
 fosse produzido, por isso, optou-se pela adição de uma solução de NO2

-
, na 

concentração de 120 mg.L
-1

 ao efluente do reator UASB, já que esse efluente possui 

concentrações muito baixas desse íon. A solução de NO2
-
 era adicionada ao efluente do 

UASB quando o mesmo seria aplicado ao reator, pois, se fosse adicionado antes, o nitrito já 

começava a ser consumido por outros grupos de bactérias presentes no próprio efluente 

anaeróbio, não sobrando para a biomassa anammox estabelecida no RBS. 

Amostras do afluente (conforme descrito nas etapas A e B) e do efluente do reator foram 

coletadas para caracterização físico-química e monitoramento do RBS, conforme já 

apresentado na Tabela 4.3. 

4.5 Métodos Analíticos 

4.5.1 Análise de sólidos totais (ST) e sólidos totais voláteis (STV) 

As coletas de biomassa do RBS, para a análise de sólidos totais (ST) e sólidos totais voláteis 

(STV), foram realizadas após as Fases I (Estabilização do inóculo) e III (Aplicação efluente 

anaeróbio). A análise de ST e STV foi realizada apenas duas vezes e em duplicata devido à 

quantidade de biomassa presente no RBS. Para o resultado final, considerou-se a média entre 

as duplicatas. A metodologia utilizada foi a 2540 B e E do Standard Methods for the 

Examination of Water and Wastewater (APHA, 2012), descrita a seguir.  

Para a análise utilizou-se um volume de 40 ml de lodo, o qual foi pesado em cápsulas de 

porcelana de peso conhecido e submetido a banho maria à temperatura de 90ºC para 

evaporação da água. Posteriormente, a cápsula contendo a amostra foi incubada por 1 hora em 

estufa a temperatura de 101 – 103 ºC para secagem. Após o período de incubação na estufa as 

cápsulas esfriaram em dessecador e foram novamente pesadas. Obteve-se a concentração de 
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sólidos totais por meio da Equação 4.2, Onde, A é igual ao peso da cápsula + resíduo seco 

após passar pela estufa (g); e B é igual ao peso da cápsula (g).   

𝑆𝑇𝑔. 𝑙−1 = (𝐴 + 𝐵)𝑥
1000

40
                     (4.2)  

Após a pesagem das cápsulas, as mesmas foram submetidas à mufla à temperatura de 550ºC 

durante 30 minutos, para permitir a volatilização da matéria orgânica presente nos sólidos. 

Após esfriamento, pesou-se novamente a cápsula e assim foi possível determinar a 

concentração de sólidos fixos presente no lodo, por meio da Equação 4.3, onde C é o peso da 

cápsula + resíduo após passar pela mufla (g); e B é referente ao peso da cápsula (g). 

𝑆𝑇𝐹𝑔. 𝑙−1 = (𝐶 + 𝐵)𝑥
1000

40
                     (4.3)  

Por fim, a concentração de STV foi obtida subtraindo-se os sólidos totais fixos dos sólidos 

totais, conforme Equação 4.4.  

𝑆𝑇𝑉𝑔. 𝑙−1 =
𝑔𝑆𝑇

𝑙
−

𝑔𝑆𝑇𝐹

𝑙
                     (4.4)  

4.5.2 Análise de nitrogênio amoniacal (N-NH4
+
) 

As análises de nitrogênio amoniacal foram determinadas pelo método colorimétrico 4500-

NH3-F descrito no Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater (APHA, 

2012). Este método baseia-se na formação de um composto de coloração azul intensa, 

denominado indofenol, proveniente da reação da amônia, hipoclorito e fenol. A reação é 

catalisada pelo nitroprussiato de sódio e é suscetível à determinação por colorimetria em 

espectrofotômetro. A absorbância resultante é proporcional à quantidade de nitrogênio 

amoniacal presente no meio analisado e é medida a 640 nm 

O procedimento analítico consistiu inicialmente na transferência de 5 ml da amostra (ou de 

diluição da amostra) em tubos tipo de 15 ml e de 5 ml de água Milli-Q
®
 (constituindo o 

branco) em tubos semelhantes. Posteriormente pipetou-se 200 μl de solução de fenol 1% (p/v) 

e em sequência, 200 μl de uma solução de nitroprussiato de sódio 0,5% (p/v), agitando bem a 

mistura. Finalmente adicionou-se 500 μl de uma solução oxidante, preparada a partir de 

hipoclorito de sódio 4-6% e de uma solução alcalina (constituída de citrato de sódio e 
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hidróxido de sódio) na proporção 4:1. Os tubos eram fechados e homogeneizados em agitador 

tipo vórtex e incubados à temperatura ambiente na ausência de luz por um período de 1 hora. 

Após a incubação seguiu a etapa de leitura em espectrofotômetro (HACH DR, 2800) à 

absorbância de 640 nm.  As determinações foram feitas em triplicata e realizava-se a média 

entre as repetições para obtenção do resultado final. A concentração foi obtida por meio da 

equação da reta gerada durante a construção da curva de calibração do método (Equação 4.5), 

onde Y é a absorbância e X é a concentração, considerando R
2 

> 0,999, preparada 

mensalmente, com soluções padrão contendo concentrações conhecidas de nitrogênio 

amoniacal.  

𝑌 = 𝑎𝑋 + 𝑏           (4.5)  

4.5.3 Análise de nitrogênio nitroso (N-NO2
-
) 

As análises de nitrito (N-NO2
-
) foram realizadas pelo método colorimétrico 4500 NO2

-
 B, 

segundo o Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater (APHA, 2012). O 

método baseia-se na reação do nitrito com ácido sulfanílico, em condições de baixo pH para 

formar um íon diazônico, o qual se acopla com um composto α-Naftil, formando um corante 

de coloração avermelhada.  

A metodologia consistiu em pipetar 5 ml da amostra (ou das diluições das amostras) em tubos 

de 15 ml e também 5 ml de água Milli-Q
®
 (branco). Adicionou-se 200 μL do reagente de cor 

(composto por ácido fosfórico 85%, sulfanilamida e cloridrato de N-(1-naftil) etilenodiamina) 

e os tubos foram homogeneizados em vórtex. Incubaram-se os tubos a temperatura ambiente 

por 15 minutos. A leitura da absorbância foi feita em espectrofotômetro (HACH DR, 2800) a 

543 nm, utilizando cubeta quadrada de caminho óptico igual a 1 cm. A concentração de 

nitrogênio nitroso foi obtida por meio de equação da reta (Equação 4.6) gerada durante a 

curva de calibração do método (R
2
 > 0,999), a qual era realizada mensalmente, utilizando 

soluções padrão com concentrações conhecidas de N-NO2
-
. As análises foram realizadas em 

duplicata, sendo o resultado final obtido por meio da obtenção da média entre as replicatas. 

𝑌 = 𝑎𝑋 + 𝑏                        (4.6) 
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4.5.4 Análise de nitrato (NO3
-
) 

A determinação das concentrações do íon nitrato foi realizada por meio de cromatografia de 

troca iônica utilizando-se o método 4110 B, conforme descrito no Standard Methods for the 

Examination of Water and Wastewater (APHA, 2012). As amostras foram enviadas ao 

Laboratório de Análises Instrumentais do Departamento de Engenharia Sanitária e Ambiental 

– UFMG, onde as análises foram realizadas em cromatógrafo iônico DIONEX ICS 1000, com 

coluna de guarda Ion Pac AG22 2x50mm, supressora ASRS300 2mm, detector de 

condutividade DS6 e injetor automático (DIONEX AS-DV). Como fase móvel utilizou-se 

uma solução 4,5 mmol. l
-1

 de Na2CO3 e 1,75 mmol. l
-1

 de NaHCO3, a uma vazão de 0,25 

ml.min
-1

. 

4.5.5 Análise de Demanda Química de Oxigênio (DQO) 

A demanda química de oxigênio (DQO) foi realizada pelo método titulométrico 5220 C, 

refluxo fechado, conforme descrito no Standard Methods for the Examination of Water and 

Wastewater (APHA, 2012). Na determinação da DQO, a amostra é oxidada por dicromato de 

potássio, em meio ácido. A quantidade de dicromato de potássio colocada em contato com a 

amostra deve ser superior à quantidade necessária para a oxidação, para assegurar que toda a 

matéria orgânica será oxidada. O excesso de dicromato de potássio é medido ao final do 

processo de oxidação, permitindo determinar a quantidade consumida para a degradação da 

matéria orgânica e, indiretamente, a quantidade de oxigênio. As Equações 4.7 e 4.8 

apresentam as reações químicas referente a esta análise. 

Cr2O7
-2

 + 6Fe2
+
 + 14H

+
 → 2Cr3

+
 + 6Fe3

+
 + 7H2O                  (4.7) 

Cr2O7
-2

 + 8H
+
 → 2Cr3

+
 + 4H2O + 1,5O2                      (4.8) 

Para a execução da análise, utilizou-se tubos de vidro (16x10mm) e em cada tubo adicionou-

se 1,5 ml da Solução de digestão de K2Cr2O7, 3,5 ml da solução de ácido sulfúrico reagente 

(H2SO4 + AgSO4) e 2,5 ml da amostra (no caso do branco, utilizou-se 2,5 ml de água Milli-

Q
®
). Os tubos foram colocados no bloco digestor de DQO por 2 horas, na temperatura de 

150°C. Após esse período, os tubos foram retirados para esfriarem à temperatura ambiente e a 

titulação foi realizada, uma solução de sulfato ferroso amomiacal (Fe(NH4)2(SO4)2.6H2O a 

0,10 M - FAS) foi usada como titulante e a solução de Ferroin (fenatrolina monohidratado + 
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FeSO4.7H2O) foi usada como indicador. A cada análise era feita a padronização dos 

reagentes. A concentração da DQO (mg.l
-1

) foi obtida através da Equação 4.9. As análises 

eram realizadas em triplicata, sendo o resultado final obtido por meio da obtenção da média 

entre as replicatas. 

𝐷𝑄𝑂 𝑚𝑔 𝑂2. 𝑙−1  =
 (𝐴−𝐵) 𝑥 𝑀 𝑥 8000

𝐶
           (4.9) 

Onde: 

A = Volume de FAS utilizado na titulação do branco (ml) 

B = Volume de FAS utilizado na titulação da amostra (ml) 

M = Molaridade do FAS, que é dada pela fórmula M = (D/E) x 0,1000, onde D é o volume de 

dicromato usado e E é o volume de FAS gasto na titulação da solução anterior. 

C = Volume da amostra (ml) 

 

4.6 Caracterização da comunidade microbiana 

A investigação da comunidade microbiana presente no RBS foi realizada através de métodos 

moleculares. A Tabela 4.9 apresenta os períodos de coleta da biomassa, bem como as técnicas 

de biologia molecular utilizadas para a caracterização do micro-organismos presentes no 

reator. Detalhes metodológicos de cada técnica usada serão descritos nos itens a seguir. 

Tabela 4.9: Amostras e metodologias empregadas para a caracterização microbiana 

Fase 
Dias de 

operação 
Amostra Técnicas 

I 
349 

 

Biomassa do reator após estabilização 

(Mistura dos Inóculos I e II) 

 Extração de DNA 

 PCR-DGGE 

 Sequenciamento 

 PCR em tempo real 

II 
482 

 

Biomassa após teste de diferentes 

relações DQO/N com glicose 

II 
500 

 

Biomassa após período de recuperação 

do teste com a glicose 

III 

 

558 

 

Biomassa após a aplicação do efluente 

de UASB 
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4.6.1 Extração de DNA 

As amostras de biomassa coletadas do RBS foram centrifugadas a 4000 rpm por 20 minutos e 

lavadas por três vezes sucessivas com tampão fosfato-salino (PBS 1X, NaCl, Na2HPO4, 

NaH2PO4, pH = 7,2-7,4). As amostras foram pesadas e armazenadas a -20C°, conforme 

descrito por Garcia & Araújo (2010). Posteriormente, o DNA genômico foi extraído a partir 

de 0,5 g de todas as amostras com o kit de extração PowerSoil DNA Isolation Kit (MO BIO 

Laboratories, E. U. A.), de acordo com as instruções do fabricante. 

Para a verificação do resultado da extração, alíquotas de 2,0µl do DNA extraído das amostras 

foram submetidas à eletroforese em gel de agarose a 1,0% (75 volts, 35 minutos). O 

GeneRuler Express DNA Ladder (100-5000 pb, Thermo Scientific) foi utilizado como 

marcador de peso molecular. Após a eletroforese o gel foi observado em transluminador de 

luz UV e as imagens obtidas por um sistema de captura de imagens.  O DNA foi quantificado 

em espectrofotômetro Nanodrop 1000 (Thermo Scientific).   

4.6.2 Análise da estrutura da comunidade bacteriana por PCR-DGGE  

A técnica da PCR foi utilizada para a amplificação do DNA extraído de todas as amostras 

com primers universais que amplificam a região V8 do gene da subunidade 16S do RNA 

ribossomal (1055F/1392R) de Bacteria (FERRIS et al., 1996).  

Os produtos da PCR com primers universais foram separados por Eletroforese em Gel por 

Gradiente Desnaturante (DGGE), que separa iguais fragmentos de DNA pela concentração de 

guanina e citosina (G e C) no fragmento amplificado, por isso, fragmentos com maior 

quantidade de G+C situam-se na região do gel onde tem maior concentração de desnaturante 

(formamida e ureia). Um grampo GC foi adicionado ao iniciador 1392R, com o objetivo de 

facilitar a separação das bandas durante a eletroforese.  

As sequencias dos primers utilizados são apresentados na Tabela 4.10. Os reagentes 

necessários, as concentrações e o volume dos mesmos, para uma reação com volume final de 

50µL, estão apresentados na tabela 4.11. As condições de amplificação são apresentadas na 

Tabela 4.12. Todas as reações da PCR foram realizadas juntamente com um controle, ausente 

de amostra de DNA (branco), contendo somente os reagentes para a reação de PCR. 
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Tabela 4.10: Sequências dos primers utilizados na PCR-DGGE 

Primers Sequencia (5'→3') 

Tamanho 

do 

fragmento 

(pb) 

Referência 

1055F ATGGCTGTCGTCAGCT 
337 FERRIS et 

al., (1996) 
1392R-GC ACGGGCGGTGTGTAC 

Grampo GC CGCCCGCCGCGCCCCGCGCCCGGCCCGCCGCCCCCGCCCC   

 

Tabela 4.11: Concentração dos reagentes utilizados na PCR-DGGE 

Reagente 
Solução 

Estoque 

Concentração 

por reação 
Volume (µl) 

H2O Ultrapura - - 20 

Pré-Mix* 2X 1X 25 

Bovine Serum Albumin (BSA) 5 ng.µl
-1

 0,3 ng.µl
-1

 3 

Iniciador 1 30 pmol. µl
-1

 300 nM 0,5 

Iniciador 2 30 pmol. µl
-1

 300 nM 0,5 

Amostra de DNA variável variável 1 
*O Pré-Mix (Phoneutria) possui todos os reagentes básicos para a reação da PCR, ou seja, tampão de uso 

padrão, nucleotídeos (dATP, dCTP, dGTP, dTTP) e a enzima Taq DNA Polimerase. 

 

Tabela 4.12: Condições de amplificação para os primers utilizados na PCR-DGGE 

Etapa 
1055F/1392R-GC 

°C Tempo 

Desnaturação Inicial 94 4 minutos  

Desnaturação 94 1 minuto 

35 ciclos Anelamento 56 1 minuto 

Extensão 72 1 minuto 

Extensão Final 72 10 minutos  

Resfriamento 4 -  

 

Os produtos da PCR foram primeiramente analisados por eletroforese em gel de agarose 2% e 

quantificados por meio da comparação com o marcador de peso molecular Low DNA Mass 

Ladder (Invitrogen). Para a quantificação dos produtos utilizou-se o processador de imagens 

ImageJ 1.6.0, o qual permitiu estimar a área da intensidade da banda (em pixels) de referência 

(Low Mass Ladder) e das amostras do gel. No programa ImageJ, com os valores das 

respectivas áreas do Low Mass Ladder foi estimado 400ng de DNA para cada amostra que 

seria aplicada na canaleta do gel de DGGE. 

Os produtos resultantes da amplificação da PCR foram adicionados ao gel de poliacrilamida 

(acrilamida-bisacrilamida) contendo agentes desnaturantes (ureia e formamida) para 
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separação dos diferentes fragmentos de DNA. O gel de DGGE continha 8% de acrilamida e 

gradiente desnaturante de 50% a 75%. O gel foi preparado a partir de soluções estoques com 

0% e 100% de ureia e formamida. Para a polimerização do gel foram utilizadas soluções de 

persulfato de amônio (APS) 10% (volume/volume) e tetrametiletilenodiamina (TEMED) 

0,1% (volume/volume). O DGGE foi realizado nas seguintes condições: temperatura de 60°C, 

75V, tempo de eletroforese de 16,5 horas e tampão TAE 0,5X (TAE 1X: 0,04M Tris base; 

0,02M Acetato de sódio; 10 mM EDTA; pH ajustado para 7,4) no sistema DCode (BioRad 

Universal Mutation Detection, Hercules, CA, USA). 

Após a eletroforese, o gel foi corado com SybrGold (Life Technologies) por 25 minutos e 

visualizado em um transluminador LED Nippon Genetics. As bandas foram excisadas com o 

auxílio de um cortador de bandas, eluídas em 50 μL de TE (Tris 10mM e EDTA 1mM, pH 

8,0) a 4ºC por 48 horas. O DNA eluído foi novamente amplificado com os iniciadores 

1055F/1392R, porém sem o grampo GC, nas mesmas condições da primeira reação. Os 

produtos da PCR foram quantificados (conforme descrito na primeira reação) e enviados para 

purificação e sequenciamento unidirecional (realizado pela empresa Macrogen Inc., em um 

Sequenciador 3730XL).  

As sequências foram comparadas com aquelas presentes nas bases de dados do Ribossomal 

Database Project através do RDP Classifier (https://rdp.cme.msu.edu/classifier/classifier.jsp), 

com um nível de confiança de 80% (WANG et al., 2007) e do NCBI 

(http://www.ncbi.nlm.nih.gov/), através do Blastn (ALTSCHUL et al., 1990). Os perfis de 

banda do DGGE foram analisados com o programa Bionumerics 7.1 (Applied Maths), com o 

objetivo de verificar a similaridade entre as amostras. Os perfis foram comparados usando o 

coeficiente de similaridade Dice e o dendograma foi gerado através do método UPGMA 

(Unweighted Pair Group with Mathematical Averages).  

4.6.3 Quantificação de bactérias totais, anammox e desnitrificantes pela técnica de PCR 

em tempo real 

A técnica da PCR em tempo real foi utilizada para se estimar o número de cópias do gene 

RNAr 16S de bactérias anammox, desnitrificantes e bactérias totais nas amostras coletadas do 

RBS ao longo da pesquisa. Essa metodologia quantifica o DNA de maneira mais precisa e 

com maior reprodutibilidade, porque determina os valores na fase exponencial da reação. O 

http://www.ncbi.nlm.nih.gov/
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ponto que detecta o ciclo no qual a reação atinge o limiar da fase exponencial é denominado 

Ciclo de Treshold (CT), e o mesmo permite a quantificação exata e reprodutível de acordo 

com a fluorescência emitida. A intensidade da fluorescência é proporcional à quantidade de 

produto gerado na reação de PCR.  

As etapas utilizadas para a quantificação de bactérias nas amostras do RBS são descritas nos 

próximos itens. 

4.6.3.1 Obtenção dos plasmídeos recombinantes para as curvas padrão de DNA 

Plasmídeos recombinantes contendo genes específicos foram utilizado 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, uma vez que foram obtidos em 

pesquisas anteriormente realizadas por Mac Conell (2014), conforme descrito a seguir. Para a 

quantificação dos genes de RNAr 16S de bactérias em geral e de genes nosZ para 

desnitrificantes, utilizou-se DNA de cultura pura de Pseudomonas aeruginosa (ATCC 27853) 

e para a quantificação de cópias de genes de RNAr 16S de bactérias anammox, utilizou-se 

DNA genômico proveniente de biomassa cultivada em reatores de enriquecimento anammox, 

obtida a partir de experimentos prévios conduzidos no Laboratório de Microbiologia do 

DESA.  

As colônias brancas (que continham o plasmídeo recombinante) foram repicadas em placas de 

petri contendo ágar Luria Bertani (LB). Para confirmar o sucesso da clonagem, as colônias 

repicadas foram submetidas à nova reação de PCR com os iniciadores específicos para os 

micro-organismos de interesse. Essas colônias foram repicadas em ágar LB e posteriormente 

foram coletadas e preservadas em 1 mL de caldo LB estéril (suplementado com 10% de 

glicerol) a -80 ºC. 

Para extração do DNA plasmidial, os clones recombinantes foram repicados em 3 mL de 

caldo LB estéril e incubados por um período de 16 a 24 horas a 35ºC . Posteriormente, 

realizou-se a extração dos plasmídeos utilizando o kit Illustra Plasmid Prep Mini Spin (GE 

Healthcare Life Sciences) conforme as instruções do fabricante. Por fim, o DNA plasmidial 
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(plasmídeo + inserto) foi quantificado em espectrofotômetro NanoDrop (Thermo Scientific). 

Após a quantificação do DNA plasmidial, alíquotas foram preparadas e congeladas a – 20ºC 

para elaboração das curvas-padrão nos ensaios de PCR em tempo real. 

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 10
23

, conforme descrito na Equação 

4.10 (WHELAN et al., 2003). A partir do resultado do cálculo descrito na Equação 4.10, 

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⁄ )
                                     4.10 

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 1:5 para bactérias 

em geral, desnitrificantes e bactérias anammox, respectivamente. 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, explicada no item 4.5.4.3. 

4.6.3.2 Preparo das reações para a realização da PCR em tempo real 

Para as reações da PCR em tempo real utilizou-se o mix MaximaTM SYBR Green/ ROX q 

PCR Master Mix 2X (Fermentas). 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 PCR. Os reagentes utilizados na reação e 

suas respectivas concentrações estão detalhados na Tabela 4.13 e os pares de iniciadores 

utilizados estão detalhados na Tabela 4.14. 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. 
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Tabela 4.13: 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 Hot start, dNTPs, o corante 

SYBR Green I e o corante de referência passiva ROX.  

Tabela 4.14: Iniciadores (Primers) utilizados na reação da PCR em tempo real 

Primers Grupo Alvo Sequencia (5'→3') 
°C 

Anelamento 
Referência 

1055F 
Bactérias em geral 

ATGGCTGTCGTCAGCT 
53 

FERRIS et al., 

(1996) 1392R ACGGGCGGTGTGTAC 

Pla46F Planctomycetes e 

anammox 

GGATTAGGCATGCAAGTC 
56 

VAN DER STAR et 

al. (2007) Amx 667 R ACCAGAAGTTCCACTCTC 

NosZ F 
Desnitrificantes 

CGYTGTTCMTCGACAGCCAG 
55 

ENWALL et al. 

(2005) NosZ1622 R CGSACCTTSTTGCCSTYGCG 

 

A microplaca (96 poços) foi vedada com selante óptico e colocada em equipamento 7500 

Real Time System (Applied Biosystems). O programa da PCR consistia de 40 ciclos de 

desnaturação por 1 minuto (94 ºC), anelamento dos iniciadores por 1 minuto (temperatura de 

acordo com par, conforme especificado na Tabela 4.14) 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 de 15 segundos a 95 ºC, 1 minuto a 60 ºC, 30 segundos a 95 ºC e 15 segundos 

a 60 ºC. 

4.6.3.3 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 4.15 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 4.10, 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 e 
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dessa maneira, por regra de três simples, calculou-se o número de cópias de genes por grama de 

lodo. 

Tabela 4.15: Equações das curvas padrão e eficiências dos ensaios da PCR em tempo real 

de quantificação absoluta 

Grupo Alvo 
Par de 

iniciadores 

Eficiência 

(%) 
r

2
 

Valor 

Threshold 

Equação da reta 

Bactérias totais 
1055F 

1392R 
103 0,996 0,151544 Y=-3,243x+8,925 

Planctomycetes/ 

anammox 
Pla46F 

Amx 667 R 
95 0,988 0,025799 Y=-3,44x+2,518 

Bactérias 

desnitrificantes 
NosZ F 

NosZ1622 R 
91 0,933 0,016924 Y=-3,559x+8,87 

4.7 Análises estatísticas 

Para o monitoramento do reator, com relação à eficiência da remoção de nitrogênio, serão 

realizadas análises estatísticas para as quatro fases distintas da pesquisa, através de estatística 

descritiva e do teste de Kruskall Wallis (α = 5%), seguido pelo teste de comparações múltiplas 

entre medianas (α = 5%), para os casos em que houve diferença significativa entre as 

medianas no teste Kruskal-Wallis. Para os testes estatísticos utilizou-se o software Past 3.0, e 

para a confecção dos gráficos utilizou-se o Excel 2010. 

A diversidade biológica, que inclui a riqueza (número total de espécies) e abundância 

(número de indivíduos de uma determina espécie dentro de uma comunidade), é parâmetro de 

fundamental importância na ecologia de comunidades. Através de expressões matemáticas, é 

possível estimar os índices de diversidade em um ecossistema (MAGURRAN, 2004). 

Para a análise de diversidade do DGGE das amostras de biomassa coletadas durante as quatro 

fases, utilizou-se o Índice de Shannon (H’), que foi calculado conforme a Equação 4.10, onde 

ni representou a intensidade de bandas individuais e N foi a soma da intensidade de todas as 

bandas. Segundo Gafan et al. (2005), o índice mede o grau de incerteza em prever a que 

espécie pertencerá uma banda escolhida, ao acaso, de uma amostra com S espécies e N 

bandas.  

𝐻 =  −∑ [
𝑛𝑖

𝑁
log (

𝑛𝑖

𝑁
)]                                                                                                          (4.10) 
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5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

5.1 Monitoramento e Aclimatação da biomassa no RBS - Fase I 

O RBS foi monitorado por um período de 350 dias, que compreendeu a etapa de mistura e 

aclimatação dos inóculos, antes do início dos testes com diferentes relações DQO/N e 

aplicação do efluente do UASB. Ao longo do período de monitoramento, o reator apresentou, 

no ciclo longo (17 horas), o valor médio de pH igual a 7,3 (± 0,8), a temperatura permaneceu 

em 35°C e o oxigênio dissolvido ficou entre 0,0 e 0,5. Já no ciclo curto (7 horas), o valor 

médio do pH mensurado foi igual a 7,4 (± 0,7), a temperatura não variou e o oxigênio 

dissolvido ficou entre 0,0 e 0,3. Segundo Strous et al. (1999b), essas condições são ideais para 

as bactérias anammox, pertencentes ao filo Planctomycetes, que são bactérias anaeróbias 

estritas, quimiolitotróficas, cujo o pH ótimo se encontra entre 6,7 e 8,3 e a temperatura entre 

20 e 43 ºC.  

As concentrações afluentes dos compostos nitrogenados foram aumentadas gradativamente 

até 250 mg.L
-1 

de nitrogênio nitroso e 180 mg.L
-1 

de nitrogênio amoniacal, até 

aproximadamente o dia 208. O objetivo do aumento gradativo das concentrações de N-NO2
-
 e 

N-NH4
+
 foi promover o crescimento da biomassa anammox e consequentemente maior 

remoção de amônia. Porém, de 208 até 233 dias de operação, quando as concentrações de N-

NH4
+ 

e N-NO2
-
 estavam em 180 mg.L

-1 
 e 250 mg.L

-1
, respectivamente, observou-se redução 

na eficiência de remoção dos compostos nitrogenados, que atingiu valores médios de remoção 

de nitrito de 86%, tanto para o ciclo longo quanto para o ciclo curto. Os valores médios para a 

remoção de amônio foram de 87% para os dois ciclos. Para evitar que a inibição do processo 

Anammox ocorresse por completo, as concentrações afluentes dos compostos nitrogenados 

foram reduzidas para aproximadamente 150 mg.L
-1 

de N-NH4
+
 e 200 mg.L

-1 
de N-NO2

-
. 

Apesar de a eficiência de remoção dos compostos nitrogenados ter sido reduzida nesse 

período, não houve perda total da atividade anammox.  

O processo Anammox é mais vulnerável à inibição por nitrito do que pelo íon amônio 

(STROUS et al., 1999b; ISAKA et al., 2007; DAPENA-MORA, et al., 2007). Os estudos 

relacionados ao efeito inibitório de nitrito sobre as bactérias anammox sugerem que este efeito 

ocorre principalmente pela concentração do nitrito e pelo tempo de exposição da biomassa a 

essa condição (STROUS et al., 1999b; EGLI et al., 2001; DAPENA-MORA et al., 2007).  
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Egli et al. (2001) constataram que concentrações de nitrogênio na forma de nitrito iguais a 

185 mg.L
-1 

inibiram completamente a atividade anammox em um reator em escala 

laboratorial. Dapena-Mora et al., (2007) encontraram concentrações maiores de nitrito 

(350mg N-NO2
-
) reduzindo pela metade a atividade das bactérias anammox. A inibição do 

processo Anammox pelo nitrito pode ser reversível, e para uma rápida recuperação da 

atividade anammox pode-se adicionar hidrazina ou hidroxilamina (STROUS et al., 1999b; 

HU et al., 2013). No presente estudo não foi necessária a adição destes compostos, pois, o 

reator conseguiu recuperar a atividade anammox somente com a redução da concentração de 

nitrito. 

Na Figura 5.1 (A e B) são apresentados os dados referentes às concentrações afluentes e 

efluentes de nitrogênio nitroso e nitrogênio amoniacal nos dois ciclos, ao longo de todo o 

período de monitoramento da Fase I. 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 

Figura 5.1: Concentrações de N-NH4
+ e de N-NO2

- afluentes e efluentes no  reator durante 
os ciclos longo (A) e curto (B) 

Os dados apresentados nas Figuras 5.2 e 5.3 referem-se à dinâmica dos compostos 

nitrogenados e à eficiência de remoção de N-NH4
+
 e N-NO2

- 
no sistema durante os dois ciclos 

de operação do reator, ciclo longo e ciclo curto, respectivamente. Em geral, os perfis de 

consumo dos compostos nitrogenados (N-NH4
+
 e N-NO2

-
) durante os dois ciclos foram 

bastante similares. Durante o período de monitoramento da Fase I, as médias de eficiência de 

remoção de nitrito foram iguais a 97% para o ciclo longo e para o ciclo curto. As médias de 

remoção de amônio foram de 97% e 92% para os ciclos longo e curto, respectivamente. A 
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Tabela 5.1 apresenta a estatística descritiva da eficiência de remoção dos compostos 

nitrogenados pelo RBS ao longo de cada ciclo, para o total de 350 dias de monitoramento. 

 

Figura 5.2: Eficiência de remoção  e dinâmica dos compostos nitrogenados ao longo do 
tempo de operação – Ciclo Longo (17 horas)  

Figura 5.3: Eficiência de remoção  e dinâmica dos compostos nitrogenados ao longo do 
tempo de operação – Ciclo Curto (7 horas)  
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Tabela 5.1: Estatística descritiva referente à eficiência de remoção de N-NH4
+ e de N-NO2

- 
no reator ao longo dos dois ciclos de monitoramento 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Os inóculos utilizados no presente estudo já apresentavam atividade anammox e a produção 

de nitrato foi monitorada nos dois ciclos ao longo da Fase I. Os valores médios encontrados 

foram 32,6 mg.L
-1

 e 33,5 mg.L
-1

 para os Ciclos Longo e Curto, respectivamente. A Figura 5.4 

apresenta a produção de nitrato obtida durante a Fase I. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 5.4: Produção de N-NO3

- no RBS durante a Fase I – Ciclo Longo (17 horas) e Curto 
(7 horas) 

 

As relações estequiométricas obtidas entre os compostos nitrogenados durante a Fase I foram 

próximas às previstas por Strous et al. (1998) para as bactérias anammox, 1,32 mol de N-NO2
-
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+
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-
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consumido por mol de N-NH4
+
 consumido e 0,26 mol de N-NO3

-
 produzido por mol de N-

NH4
+
 consumido, conforme a equação descrita na literatura. A Tabela 5.2 apresenta a 

estatística descritiva dos coeficientes estequiométricos alcançados neste experimento. As 

médias obtidas para o coeficiente de consumo de N-NO2
-
/consumo de N-NH4

+
 foram de 1,42 

(Ciclo Longo) e 1,49 (Ciclo Curto) e as medianas 1,39 (Ciclo Longo) e 1,45 (Ciclo Curto), 

valores próximos aos relatados na literatura para a reação anammox (1,32), porém, um pouco 

maiores neste estudo. Chamchoi & Nitisoravut (2007), relataram valores de consumo de N-

NO2
-
/consumo de N-NH4

+
 iguais a 1,5, em média. Quan et al. (2008) obtiveram coeficiente 

igual a 1,46, em um reator anaeróbio de fluxo ascendente operado sob condições anammox. 

As médias e medianas obtidas para o coeficiente produção de N-NO3
-
/consumo de N-NH4

+
 

também foram um pouco maiores que 0,26, conforme descrito por Strous et al. (1998). Para o 

Ciclo Longo, foram obtidas média e mediana iguais a 0,30, e para o Ciclo Curto, foi obtida 

média de 0,34 e mediana de 0,31. Date et al. (2009) conseguiram coeficiente de produção de 

N-NO3
-
/consumo de N-NH4

+
 igual a 0,33, em um reator de fluxo ascendente com biomassa 

proveniente de um tanque de tratamento de águas residuárias de suinocultura. Resultados 

semelhantes também foram apresentados no estudo de Pereira et al. (2014), que obtiveram o 

valor médio para esse coeficiente de 0,36. Nas Figuras 5.5 e 5.6 são apresentadas as séries 

históricas dos coeficientes estequiométricos para a reação anammox obtidas nesta etapa do 

estudo. 

Tabela 5.2: Estatística descritiva referente aos coeficientes estequiométricos obtidos 
durante a Fase I 

 

Estatística Descritiva/Ciclos 
Consumo NO2

-
/ 

Consumo NH4
+
 

Produção NO3
-
/ 

Consumo NH4
+
 

Medidas de Tendência Central Ciclo longo Ciclo Curto Ciclo longo 
Ciclo 

Curto 

Número de Dados 101 78 95 73 

Média Aritmética 1,42 1,49 0,30 0,34 

Mediana 1,39 1,45 0,30 0,31 

Mínimo 1,00 0,98 0,00 0,15 

Máximo 2,19 2,15 0,48 0,79 

Desvio Padrão 0,26 0,28 0,09 0,13 

Percentil 10% 1,14 1,19 0,19 0,21 

Percentil 25% 1,21 1,29 0,24 0,24 

Percentil 75% 1,60 1,65 0,36 0,41 

Percentil 90% 1,71 1,88 0,44 0,47 
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Figura 5.5: Coeficiente estequiométrico do consumo de nitrito/consumo de amônia e da 

produção de nitrato/consumo de amônia durante a Fase I – Ciclo Longo (17 horas)  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5.6: Coeficiente estequiométrico do consumo de nitrito/consumo de amônia e da 
produção de nitrato/consumo de amônia durante a Fase I – Ciclo Curto (7 horas)  
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Na Figura 5.7 são apresentados os valores das cargas de nitrogênio (N-NO2
-
 mais N-NH4

+
) 

aplicadas ao RBS e removidas ao longo de todo o tempo de operação (350 dias). A carga 

média de nitrogênio aplicada ao longo da Fase I foi de 226,87 g N.m
3
.d

-1
, atingindo o valor 

máximo de 483,7 g N.m
3
.d

-1
. A carga média de nitrogênio removida foi de 200,97 gN.m

3
.d

-1
. 

A Tabela 5.3 apresenta com detalhe a estatística descritiva aplicada a esse parâmetro.  

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5.7: Cargas de nitrogênio (N-NO2
- mais N-NH4

+) aplicadas e removidas do RBS 
durante o período de 350 dias - Fase I 

 

Tabela 5.3: Estatística descritiva referente às cargas de nitrogênio (N-NO2
- mais N-NH4

+) 
aplicadas e removidas do RBS durante a Fase I 

Estatística Descritiva 
Medidas de Tendência Central 

Carga de Nitrogênio Aplicada 

(g N.m
3
.d

-1) 

Carga de Nitrogênio Removida 

(g N.m
3
.d

-1) 

Número de Dados 97 97 

Média Aritmética 226,87 200,97 

Mediana 246,33 203,33 

Mínimo 96,53 58,44 

Máximo 483,65 471,66 

Desvio Padrão 87,30 93,08 

Percentil 10% 106,96 68,59 

Percentil 25% 138,85 136,88 

Percentil 75% 280,69 265,04 

Percentil 90% 321,51 317,58 
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Wang et al. (2011) apresentaram resultados semelhantes com relação à carga de nitrogênio 

removida, nesse estudo os autores utilizaram um reator em batelada sequencial, com atividade 

anammox, e a carga de nitrogênio removida obtida foi de 400g N.m
-3

.d
-1

. Dapena-Mora et al. 

(2004) também utilizaram um reator em batelada sequencial e cultivaram bactérias anammox 

a partir de lodo de estação de tratamento de águas residuárias municipais. O reator foi capaz 

de tratar cargas de nitrogênio de até 1,4 Kg N.m
3
.d

-1
, conseguindo uma eficiência de remoção 

de 82%. López et al. (2008) aplicaram uma carga de nitrogênio afluente a um reator com 

atividade anammox, em escala laboratorial com o volume variando de 14,3 a 15,8L, igual a 

1,6 Kg N.m
3
.d

-1
, nesse estudo, os autores obtiveram 99,7% de eficiência de remoção. Tang et 

al., (2011) utilizaram um reator com configurações semelhantes ao reator UASB, contendo 

lodo granular anammox, e conseguiram remover elevadas cargas de nitrogênio, cerca de 75 

Kg N.m
3
.d

-1
. 

Ao final do período de estabilização da biomassa no RBS (Fase I), observou-se a presença de 

grânulos de coloração marrom alaranjado, característicos de bactérias anammox. Tal 

coloração tem sido atribuída ao ferro associado ao citocromo presente em grande quantidade 

em culturas de bactérias anammox ativas (JETTEN et al., 2005). As bactérias anammox têm 

como característica o arranjo na forma de aglomerados (EGLI et al., 2001; EGLI et al., 2003). 

Os grânulos existentes no reator possuíam o tamanho variando de 0,1 a 0,5 cm. A Figura 5.8 

apresenta a biomassa no reator com 350 dias de operação, bem como os grânulos observados 

na biomassa do RBS.  

 

 

 

 

 

 

Figura 5.8: (A) Biomassa; (B) Grânulos observados no RBS e (C) tamanho do grânulo, 
régua em cm 
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A partir dos resultados obtidos na Fase I, e tendo em vista a mistura das biomassas 

provenientes dos estudos de Pereira et al. (2014) e Costa et al. (2014), observou-se excelente 

desempenho do reator anammox em questão, no que se refere à remoção dos compostos 

nitrogenados. Esses resultados motivaram as etapas seguintes da pesquisa, que visaram 

estudos mais completos sobre o processo Anammox, bem como sua aplicação no tratamento 

de efluentes que ainda contenham carbono orgânico, na forma de DQO.  A Fase I foi utilizada 

como controle, em relação às etapas subsequentes. 

5.2 Avaliação do efeito de compostos orgânicos sobre o desempenho 

do processo Anammox 

5.2.1 Aplicação de afluente sintético acrescido de glicose com diferentes relações DQO/N 

- Fase II 

Para a realização do experimento com a glicose, os valores afluentes de N-NH4
+
 e N-NO2

-
 

foram reduzidos, respectivamente, para 60 mg.L
-1

 e 80 mg.L
-1

 (140 mg.L
-1

 de N), para as 

relações DQO/N de 0,7, 1,4, 2,8 e 3,5. A Figura 5.9 apresenta a dinâmica dos compostos 

nitrogenados no período do teste com as diferentes relações DQO/N. Vale ressaltar que a 

glicose era aplicada somente no início do Ciclo Longo (17 horas), conforme descrito no item 

4.2.1. Conforme os resultados observados na Figura 5.9, verificou-se que o aumento da 

relação DQO/N aplicada afetou negativamente a remoção de N-NH4
+
, inibindo parcialmente o 

processo Anammox, principalmente na etapa onde a relação DQO/N foi de 3,5:1 (DQO 490 

mg.L
-1

), em que a média da eficiência de remoção do N-NH4
+ 

diminuiu para 28,06%. Por esse 

motivo, optou-se por interromper o teste e o reator ficou 33 dias (período 415 a 448 dias de 

operação) sem receber glicose, sendo alimentado somente com o afluente sintético, com o 

objetivo de recuperar a eficiência de remoção. As concentrações afluentes de N-NH4
+
 e N-

NO2
-
 foram reduzidas para 30 mg.L

-1
 (60 mg.L

-1
 de N),  para realização do teste com a 

relação DQO/N de 5,0 após o período de recuperação. O valor médio do pH durante a Fase II 

foi de 6,83 (± 0,25), percebe-se que com relação à Fase I (7,4 ±0,8), o pH diminuiu, porém, 

ainda ficou dentro da faixa ideal para as bactérias anammox, que é de 6,7 a 8,3 (STROUS et 

al. 1999b). As concentrações de N-NO3
-
 efluente também foram monitoradas durante os 

períodos do teste com diferentes relações DQO/N. A Figura 5.10 apresenta a série histórica da 

concentração efluente de N-NO3
- 
ao longo da Fase II. 
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Figura 5.9: Dinâmica dos compostos nitrogenados e eficiências de remoção do Ciclo Longo 
(17 horas) durante o teste com diferentes relações DQO/N. O período *R refere-se à etapa 

de recuperação do reator, onde não foi adicionada a glicose. 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5.10: Concentrações de N-NO3
- efluente no Ciclo Longo (17 horas) durante o teste 

com diferentes relações DQO/N 

Com relação à eficiência de remoção de N-NO2
-
 em cada etapa do teste com diferentes 

relações DQO/N, os resultados obtidos demonstraram que as médias e medianas apresentaram 

valores em torno de 99% de remoção do nitrogênio, na forma de nitrito (Figura 5.11). Para 

comparar a eficiência de remoção de N-NO2
-
 com relação às diferentes relações DQO/N 

aplicadas e à Fase I (Fase controle) utilizou-se o teste de Kruskall-Wallis (α = 5%), seguido 
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pelo teste de comparações múltiplas entre medianas (α = 5%). O resultado mostrou que não 

foi considerada significativa a diferença de remoção de N-NO2
-
 a um nível de significância 

igual a 5% (p-valor = 0,1531). A Tabela 5.4 apresenta a estatística descritiva referente à 

eficiência de remoção de N-NO2
-
. 

 

 

 

 

 

 
 

Figura 5.11: Box-plot das eficiências de remoção de N-NO2
- durante a Fase II 

Tabela 5.4: Estatística descritiva da eficiência de remoção de N-NO2
- observada no teste 

com diferentes relações DQO/N 
 

Estatística Descritiva 

Medidas de Tendência Central 

DQO/N 

0,7 1,4 2,8 3,5 R* 5,0 

Número de Dados 5 12 8 8 14 18 

Média Aritmética 99,85 99,86 99,87 99,86 99,75 99,60 

Mediana 99,87 99,89 99,89 99,86 99,71 99,63 

Mínimo 99,78 99,69 99,75 99,83 99,41 99,24 

Máximo 99,87 99,95 99,92 99,89 99,98 99,87 

Desvio Padrão 0,04 0,09 0,08 0,03 0,14 0,13 

Percentil 10% 99,81 99,70 99,75 99,83 99,64 99,48 

Percentil 25% 99,78 99,82 99,81 99,84 99,71 99,57 

Percentil 75% 99,87 99,90 99,92 99,88 99,85 99,66 

Percentil 90% 99,88 99,95 99,92 99,89 99,92 99,70 

* O período *R refere-se à etapa de recuperação do reator, onde não foi adicionada a glicose.  

 

Na Figura 5.12 são apresentados os resultados para as eficiências de remoção de N-NH4
+
. Foi 

verificado que houve diferença significativa entre as medianas obtidas no período da 

alimentação do reator com diferentes relações DQO/N e à Fase I (Fase controle), a um nível 

de significância de 5% (p-valor = 0,01356), para a remoção de N-NH4
+
. No entanto, pelo teste 
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de comparações múltiplas entre as medianas, foi verificado que as eficiências de remoção de 

amônia não diferiram significativamente entre a Fase 1 e a etapa com DQO/N de 0,7 (p-valor 

= 0,28). Nas outras etapas do teste com glicose, houve diferença significativa entre os 

períodos com relações DQO/N iguais a 0,7 e 1,4 (p-valor = 0,0412), 0,7 e 2,8 (p-valor = 

0,0453), 0,7 e 3,5 (p-valor = 0,0167), 0,7 e R (p-valor = 0,0102) e 0,7 e 5,0 (p-valor = 

0,0201). A Tabela 5.5 apresenta a estatística descritiva referente à eficiência de remoção de 

N-NH4
+
.  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figura 5.12: Box-plot das eficiências de remoção de N-NH4
+ 

durante a Fase II 

 
Tabela 5.5: Estatística descritiva da eficiência de remoção de N-NH4

+ observada no teste 
com diferentes relações DQO/N 

 

Estatística Descritiva 

Medidas de Tendência Central 

DQO/N 

0,7 1,4 2,8 3,5 R* 5,0 

Número de Dados 5 12 8 8 14 18 

Média Aritmética 96,51 85,53 66,64 28,06 71,11 84,17 

Mediana 98,83 87,93 65,92 25,56 71,77 82,99 

Mínimo 92,81 73,58 54,02 15,28 15,75 59,89 

Máximo 99,30 97,62 81,20 43,00 89,18 99,74 

Desvio Padrão 3,39 9,24 10,40 11,09 18,07 10,15 

Percentil 10% 92,81 74,68 54,02 15,35 63,00 74,23 

Percentil 25% 92,81 76,95 60,55 19,97 68,46 79,31 

Percentil 75% 98,83 91,17 71,88 39,10 78,37 90,94 

Percentil 90% 99,11 97,57 80,50 40,27 88,42 96,58 

* O período *R refere-se à etapa de recuperação do reator, onde não foi adicionada a glicose.  
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Os valores obtidos para a razão estequiométrica de consumo de N-NO2
-
/ consumo de N-NH4

+
 

e produção de N-NO3
-
/ consumo de N-NH4

+
 sob as diferentes proporções DQO/N aplicadas 

foram analisados a fim de avaliar qual a proporção DQO/N apresentou efeito inibidor sobre o 

processo Anammox no RBS. A Tabela 5.6 apresenta os valores médios e desvios padrão das 

razões estequiométricas alcançadas durante a Fase II. 

Tabela 5.6: Coeficientes de consumo de N-NO2
-/ consumo de N-NH4

+ e produção de N-NO3
-

/ consumo de N-NH4
+ obtidos no teste com diferentes proporções DQO/N 

 

DQO/N Consumo N-NO2
- 
/ Consumo N-NH4

+
 Produção N-NO3

- 
/ Consumo N-NH4

+
 

0,7 1,69 ± 0,07 0,22 ± 0,01 

1,4 1,51 ± 0,33 0,18 ± 0,02 

2,8 1,87 ± 0,23 0,18 ± 0,01 

3,5 4,11 ± 1,34 0,23 ± 0,12 

Recuperação 1,73 ± 0,72 0,45 ± 0,17 

5,0 1,30 ± 0,30 0,31 ± 0,19 

 

A DQO efluente também foi monitorada durante o período da Fase II, com o objetivo de 

verificar se estava ocorrendo o consumo da glicose, na forma de DQO, por outros grupos de 

micro-organismos, ou se a DQO estava acumulando no reator. A Figura 5.13 apresenta as 

eficiências de remoção de DQO obtidas durante a Fase II. As eficiências médias de remoção 

de DQO para cada uma das etapas foram de 71% (DQO aplicada de 97,50 mg.L
-1

, DQO/N = 

0,7), 82% (DQO aplicada de 195 mg.L
-1

, DQO/N = 1,4), 62% (DQO aplicada de 390,0 mg.L
-1

 

DQO/N = 2,8), 16% (DQO aplicada de 487,50 mg.L
-1

 DQO/N = 3,5) e 55% (DQO aplicada 

de 300,00 mg.L
-1

 DQO/N = 5,0). No período de recuperação (R) não houve aplicação de 

glicose.  

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 5.13: Box-plot das eficiências de remoção de DQO

 
durante a Fase II 
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A partir da análise dos resultados apresentados na Figura 5.13, verificou-se que uma parte da 

DQO era consumida no reator, provavelmente por bactérias desnitrificantes heterotróficas, até 

a proporção DQO/N de 2,8 (390,0 mg.L
-1

 de DQO) e o consumo de nitrogênio amoniacal foi 

reduzido, apresentando valores médios de 66,64%, conforme já apresentado na Tabela 5.5. 

Resultados semelhantes foram obtidos por Tang et al. (2010), que pesquisaram a supressão do 

processo Anammox quando aplicado um meio sintético com elevada concentração de DQO. 

Nesse estudo, os autores utilizaram um reator anammox baseado no sistema de fluxo 

ascendente do tipo UASB, o volume de trabalho do reator era de 1,1 litro e o tempo de 

detenção hidráulica de 0,83 h. A biomassa utilizada foi um lodo anammox granular obtido em 

estudos anteriores, com atividade anammox específica de 0.072 kg N-NH4
+
.kg SSV

-1
. d

-1
 

(TANG et al., 2009). Utilizou-se a sacarose como composto orgânico e as concentrações 

foram aumentadas gradativamente (50 a 700 mg.L
-1

 de DQO). Os autores observaram que 

com a adição de matéria orgânica e aumento gradativo da  DQO afluente, o consumo de N-

NH4
+
 era reduzido. Quando a concentração de DQO atingiu 700 mg.L

-1
 (DQO/N igual a 

2,92), a eficiência de remoção de amônia diminuiu significativamente, chegando a 3%, no 

entanto, o consumo de nitrito foi de 99%. O balanço de massa apresentado demonstrou que a 

desnitrificação heterotrófica prevaleceu no reator. Os autores concluíram que a matéria 

orgânica prejudicou a atividade anammox, sendo o principal motivo à competição pelo 

aceptor de elétrons (nitrito) com as bactérias desnitrificantes heterotróficas. 

Jenni et al. (2014) utilizaram um reator em bateladas sequenciais e aumentaram 

gradativamente as relações DQO/N (até o valor de 1,4), utilizando o acetato e a glicose como 

fontes de carbono. Os autores utilizaram o processo em etapas aeróbias e anaeróbias 

(nitrificação parcial/anammox). Os resultados mostraram que o nitrogênio foi removido 

também por outras vias além do processo anammox, como por exemplo, as bactérias 

oxidadoras de amônia (AOB). A diminuição da atividade e abundância das bactérias 

anammox foi correlacionada com o aumento da proporção DQO/N. A composição da 

comunidade de bactérias anammox foi avaliada pela técnica de FISH (Fluorescent in-situ 

hybridisation), e os resultados mostraram que a partir da proporção de 0,8g DQO gN
-1

, houve 

um aumento da espécie Candidatus Brocadia fulgida, porém, o n° total de bactérias anammox 

diminuiu. Ao mesmo tempo, a desnitrificação heterotrófica e a atividade de bactérias 

oxidadoras de amônia (AOB) aumentaram gradualmente, sendo o nitrito todo consumido no 

reator. 
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No presente estudo, quando a relação DQO/N era de 3,5 (487,50 mg.L
-1

 de DQO), o consumo 

da DQO aplicada diminuiu e os valores encontrados para a DQO efluente foram de 410,26 

mg.L
-1

. Nesse período observou-se também a menor eficiência de remoção de N-NH4
+
, 

conforme já discutido anteriormente. A presença de matéria orgânica, na forma de DQO 

afetou negativamente o processo Anammox, em concordância com os resultados apresentados 

por Tang et al. (2010). Alguns estudos afirmaram que baixas concentrações de matéria 

orgânica não tem efeito significativo sobre a atividade anammox, porém, concentrações 

elevadas (DQO > 300 mg.L
-1

, DQO/N > 2) podem prejudicar o processo (GÜVEN et al., 

2005; RUSCALLEDA et al., 2008, CHANCHOI et al., 2008; TANG et al., 2010). Não 

obstante, no presente trabalho, quando se aplicou a relação DQO/N de 5,0 (DQO = 300 mg.L
-

1
), a eficiência de remoção de amônia foi alta (cerca de 84%), evidenciando que relações 

maiores de DQO/N podem ser aplicadas em reatores anammox, desde que a biomassa seja 

aclimatada gradativamente a esta condição e desde que a DQO não ultrapasse 300,0 mg.L
-1

 . 

Oshiki et al. (2011) utilizaram como fonte de matéria orgânica, na concentração final de 

1mM, acetato, propionato, glicose, etanol e metanol. A presença de acetato, propionato e da 

glicose não afetou a atividade anammox e houve consumo significativo de nitrito. O etanol e 

o metano inibiram a atividade anammox e houve uma redução no consumo de nitrito, o que 

vem de encontro ao relatado na literatura sobre o efeito inibitório da matéria orgânica no 

processo Anammox (GÜVEN et al., 2005; TSUSHIMA et al., 2007).  

As bactérias que realizam o processo anammox podem apresentar uma versatilidade 

metabólica, o que permite que esses micro-organismos se adaptem ao ambiente, quando os 

substratos principais (N-NH4
+
 e N-NO2

-
) são limitantes. As bactérias anammox podem utilizar 

compostos inorgânicos ou orgânicos como doadores de elétrons para sustentar o seu 

metabolismo e algumas espécies são capazes de oxidar formiato, acetato e propionato a CO2 

(KARTAL et al., 2007; KARTAL et al., 2012). 

No período em que a proporção DQO/N era de 3,5 observou-se alteração na coloração da 

biomassa presente no reator. A biomassa anammox passou de marrom alaranjada para negra, 

e a cor do efluente do reator também se alterou, conforme apresentado na Figura 5.14. Esses 

resultados somados aos resultados de eficiência de remoção de amônia e de DQO 

confirmaram que as anammox foram afetadas negativamente pela alta concentração de DQO 

aplicada ao reator. A mudança na coloração da biomassa pode ser devido a presença de ferro, 
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que é uma das substâncias utilizadas na solução de micronutrientes (FeSO4) para o preparo do 

meio de cultura. Madigan et al (2010) explica que durante o metabolismo microbiano, alguns 

subprodutos são formados e podem reagir com o ferro presente nos meios de cultivo, como 

por exemplo, quando há produção de sulfeto de hidrogênio (H2S) o ferro reage com o H2S, 

formando o sulfeto de Ferro II (FeS), um precipitado negro visível.  

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5.14: (A) Biomassa antes do teste de DQO; (B) Biomassa e (C) Efluente durante o 

teste DQO/N de 3,5 

A etapa com a relação DQO/N de 3,5 foi realizada por apenas 14 dias, pois, uma vez 

constatada a mudança na cor da biomassa e os baixos valores de eficiência de remoção de N-

NH4
+
, esta fase foi interrompida de modo a evitar inativação irreversível do processo 

Anammox. Após a interrupção, o período de recuperação (R) foi realizado aplicando-se 

apenas o afluente sintético, sem glicose, e as concentrações de N-NH4
+
 e N-NO2

-
 foram 

reduzidas para 30 mg.L
-1

 (60 mg.L
-1

 de N). O período de recuperação apresentou uma 

eficiência média de remoção de N-NO2
- 
de 99,75% e de N-NH4

+
 de 71,11%. A biomassa do 

reator voltou a ficar na cor marrom e o efluente com a cor transparente. Como o RBS 

apresentou uma melhora significativa da atividade anammox nesse período, após 33 dias de 

recuperação, decidiu-se por realizar mais um teste com a relação DQO/N de 5,0 e 

concentração igual a 300 mg.L
-1

. Neste teste, o reator apresentou resultados médios de 

eficiência de remoção de N-NO2
- 
de 99,60% e de N-NH4

+
 de 84,17%, o que corrobora com os 

resultados descritos na literatura sobre as faixas de concentrações de DQO (> 300 mg.L
-1

) que 
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interferem no processo Anammox. Essa última etapa foi importante, pois os valores de 

concentração de DQO e relação DQO/N foram bem próximas às encontradas nos efluentes 

anaeróbios de reatores UASB, tratando esgoto doméstico. Portanto, os resultados do presente 

trabalho indicam que o processo Anammox pode ser usado no pós-tratamento de efluentes 

anaeróbios que contenham DQO até 300 mg/L (e relação DQO/N de 5,0). 

5.2.2 Efeito da aplicação de efluente anaeróbio real sobre o processo Anammox - Fase 

III 

A partir do dia 501 de operação, o RBS foi alimentado com o efluente anaeróbio proveniente 

de reator UASB por um período de 57 dias. A aplicação do efluente anaeróbio foi realizada 

em duas etapas, conforme descrito no item 4.2.2. Na etapa IIIA, foi aplicada uma mistura do 

efluente anaeróbio com o meio de cultura autotrófico (60% efluente e 40% meio cultura), na 

etapa IIIB foi aplicado somente o efluente anaeróbio acrescido de uma solução de nitrito, com 

concentração de 120 mg. L
-1

. Ao longo do período de monitoramento da Fase III, o reator 

apresentou, no ciclo longo (17 horas), o valor médio de pH igual a 6,9 (± 0,4), a temperatura 

permaneceu em 35°C e o oxigênio dissolvido ficou entre 0,0 e 0,4. Já no ciclo curto (7 horas), 

o valor médio do pH mensurado foi igual a 6,7 (± 0,2), a temperatura não variou e o oxigênio 

dissolvido ficou entre 0,0 e 0,3.  

As Figuras 5.15 e 5.16 apresentam os dados referentes à dinâmica dos compostos 

nitrogenados e à eficiência de remoção de N-NH4
+
 e N-NO2

- 
no sistema durante os dois ciclos 

de operação do reator, ciclo longo e ciclo curto, e às etapas A e B da Fase III. Em geral, os 

perfis de consumo dos compostos nitrogenados (N-NH4
+
 e N-NO2

-
) durante os dois ciclos de 

operação foram bastante similares. As Tabelas 5.7 e 5.8 apresentam a estatística descritiva da 

eficiência de remoção dos compostos nitrogenados pelo RBS ao longo de cada ciclo, e para as 

etapas A e B. 
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Figura 5.15: Dinâmica dos compostos nitrogenados e eficiências de remoção durante a 

alimentação com o efluente de UASB + meio de cultura (etapa A) e alimentação somente 
com o efluente de UASB (etapa B) durante o ciclo longo (17 horas) 

 

 
Figura 5.16: Dinâmica dos compostos nitrogenados e eficiências de remoção durante a 

alimentação com o efluente de UASB + meio de cultura (etapa A) e alimentação somente 
com o efluente de UASB (etapa B) durante o ciclo curto (7 horas) 
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Tabela 5.7: Estatística descritiva das eficiências de remoção de N-NO2

- e N-NH4
+ 

observadas na etapa A de aplicação do efluente anaeróbio (60%) + meio de cultura (40%) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

Tabela 5.8: Estatística descritiva das eficiências de remoção de N-NO2
- e N-NH4

+ 
observadas na etapa B de aplicação do efluente anaeróbio do reator UASB 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 

 

 

As etapas A e B apresentaram resultados distintos quanto à dinâmica dos compostos 

nitrogenados e às eficiências de remoção. Na etapa A, o efluente foi misturado ao meio de 

cultura (50 mg.L
-1

 de N-NO2
- 

e 30 mg.L
-1

 N-NH4
+
) e observou-se uma instabilidade do 

processo anammox no RBS, pois o N-NO2
-
 foi totalmente consumido, com eficiências médias 

de remoção de 99,8% para os ciclos longo e curto. Com relação à eficiência de remoção de N-

NH4
+
, os valores médios encontrados foram de 55,3% e 44,9% para os ciclos longo e curto, 

Estatística Descritiva/Ciclos Ciclo Longo Ciclo Curto 

Medidas de Tendência 

Central 
N-NO2

-
 N-NH4

+
 N-NO2

-
 N-NH4

+
 

Número de Dados 14 14 14 14 

Média Aritmética 99,88 55,37 99,86 44,95 

Mediana 99,93 53,40 99,90 49,63 

Mínimo 99,65 19,52 99,60 15,49 

Máximo 100,00 79,51 99,97 66,95 

Desvio Padrão 0,11 18,15 0,12 16,86 

Percentil 10% 99,73 38,80 99,67 23,42 

Percentil 25% 99,84 46,07 99,84 34,55 

Percentil 75% 99,94 67,05 99,96 57,37 

Percentil 90% 99,98 79,18 99,97 64,05 

Estatística Descritiva/Ciclos Ciclo Longo Ciclo Curto 

Medidas de Tendência 

Central 
NO2

-
 NH4

+
 NO2

-
 NH4

+
 

Número de Dados 18 18 18 18 

Média Aritmética 88,80 98,83 83,30 98,51 

Mediana 88,65 98,92 79,66 99,61 

Mínimo 74,93 97,17 72,78 93,34 

Máximo 99,98 99,92 95,33 99,94 

Desvio Padrão 7,09 1,00 8,11 1,80 

Percentil 10% 78,95 97,48 74,86 96,71 

Percentil 25% 85,89 97,96 77,84 97,84 

Percentil 75% 94,59 99,79 92,06 99,70 

Percentil 90% 95,35 99,88 94,65 99,84 
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respectivamente. Este declínio na remoção de N-NH4
+
 explica-se pelo fato de que o nitrito 

pode ter sido consumido no processo de desnitrificação, e não pela oxidação anaeróbia da 

amônia, e, portanto, faltou o aceptor final de elétrons para as bactérias anammox, já que o 

efluente possui outros grupos de micro-organismos. Por esse motivo, para a etapa B, optou-se 

por acrescentar o nitrito ao efluente anaeróbio real, de forma que as bactérias anammox o 

utilizassem para a oxidação da amônia. Tang et al. (2010) investigaram a supressão do 

processo Anammox quando aplicado ao tratamento de efluente com alta concentração de 

DQO (50 mg.L
-1

 a 700 mg.L
-1

 de DQO). Neste estudo, as bactérias anammox foram 

suprimidas pelas bactérias desnitrificantes devido à competição pelo aceptor de elétrons. Os 

autores adicionaram nitrito (40 mg.L
-1

) ao reator, com o objetivo de favorecer o processo 

Anammox.  

Na etapa B, na qual aplicou-se o efluente anaeróbio acrescido de nitrito, a eficiência de 

remoção de N-NH4
+
 apresentou valores maiores em relação à etapa A, o valor médio da 

eficiência de remoção encontrado foi de 98% para os dois ciclos. Porém, com relação à 

eficiência de remoção do N-NO2
-
 apresentada na etapa A (99,8%), os valores médios foram 

menores, 88% e 83% para os ciclos longo e curto, respectivamente. Esta diferença na 

eficiência de remoção do N-NO2
-
 foi considerada significativa entre as etapas A e B segundo 

o teste Mann-Whitney (α = 5%), onde o p-valor foi igual a 0,00016. Ao final da etapa B, 

observou-se um aumento no consumo do N-NO2
-
, alcançando valores superiores a 95% para 

os dois ciclos. 

Estudos recentes propuseram que bactérias anammox enriquecidas em reatores alimentados 

com compostos orgânicos (por exemplo, propionato e acetato) são capazes de competir com 

as bactérias desnitrificantes heterotróficas, com base no mecanismo de afinidade pelo 

substrato (KARTAL et al., 2012). Por outro lado, as bactérias anammox possuem taxas de 

crescimento e síntese celular muito baixas (coeficiente de rendimento de bactérias anammox, 

Y=0,066 ± 0,01) quando comparado com as bactérias desnitrificantes heterotróficas (Y=0,27± 

0,3) (STROUS et al., 1998). Portanto, as bactérias desnitrificantes podem crescer a uma taxa 

mais elevada quando a matéria orgânica coexiste com N-NH4
+
 e N-NO2

-
 no efluente a ser 

tratado.  

A produção de nitrato foi monitorada nos dois ciclos ao longo da Fase III. Os valores médios 

encontrados foram 5,7 mg.L
-1

 e 2,3 mg.L
-1

 para os Ciclos Longo e Curto, respectivamente, na 
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etapa A e 11,2 mg.L
-1

 e 9,4 mg.L
-1

 para os Ciclos Longo e Curto, respectivamente, na etapa 

B. Os valores encontrados nessa Fase foram menores do que os obtidos na Fase I (32,6 mg.L
-1

 

e 33,5 mg.L
-1

 para os Ciclos Longo e Curto, respectivamente), tal fato pode ser explicado pela 

atividade desnitrificante que pode ter aumentado devido a aplicação do efluente anaeróbio do 

reator UASB na Fase III. A Figura 5.17 apresenta a produção de nitrato obtida durante a Fase 

III, nas etapas A e B. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5.17: Nitrato efluente nas etapas A (alimentação com o efluente de UASB + meio de 
cultura) e B (alimentação com efluente de UASB) durante os ciclos logo (17 horas) e curto (7 

horas) 

As relações estequiométricas obtidas para consumo de N-NO2
-
/consumo de N-NH4

+
 e 

produção de N-NO3
-
/consumo de N-NH4

+ 
, durante a Fase III, são apresentadas nas Figuras 

5.18 e 5.19. Durante a Fase III, os valores N-NH4
+
 presentes no efluente anaeróbio não foram 

constantes, o valor médio encontrado ao longo do monitoramento do reator UASB foi de 

35±10 mg.L
-1

, o que pode explicar as variações estequiométricas ocorridas nesse período, em 

relação aos valores encontrados na literatura. As médias obtidas para o coeficiente de 

consumo de N-NO2
-
/consumo de N-NH4

+
 na etapa A foram de 1,1 (Ciclo Longo) e 0,8 (Ciclo 

Curto), e na etapa B foram de 2,7 (Ciclo Longo) e 2,3 (Ciclo Curto). Os valores médios 

encontrados para o coeficiente de produção de N-NO3
-
/consumo de N-NH4

+
 na etapa A foram 

de 0,2 (Ciclo Longo) e 0,17 (Ciclo Curto), e na etapa B foi de 0,2 para os dois ciclos.  
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Tang et al. (2010) estudaram o efeito da matéria orgânica sobre a remoção de nitrogênio pelo 

processo anammox. Os autores encontraram coeficientes estequiométricos de 1:2,09:0,27 

(consumo de N-NO2
-
/consumo de N-NH4

+
/ produção de N-NO3

-
). Resultados semelhantes 

foram obtidos por Pereira et al. (2014), que aplicaram concentrações crescentes de fenol (até 

300 mg.L
-1

) em um reator anammox. Os autores perceberam que o fenol afetou negativamente 

o processo anammox, e alterou o coeficiente estequiométrico da reação de 1,1 para 2,1, 

promovendo uma diminuição de 57% na eficiência de remoção de nitrogênio amoniacal e de 

15% na eficiência de remoção de nitrogênio nitroso. 

 

 

 

 

 

 

Figura 5.18: Coeficiente estequiométrico de consumo de N-NO2
-/ consumo de N-NH4

+  nas 
etapas A (alimentação com o efluente de UASB + meio de cultura) e B (alimentação com 
efluente de UASB) durante os ciclos longo (17 horas) e curto (7 horas). A seta indica o 

coeficiente relatado na literatura de 1,32 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5.19: Coeficiente estequiométrico de produção de N-NO3
-/ consumo de N-NH4

+ nas 
etapas A (alimentação com o efluente de UASB + meio de cultura) e B (alimentação com 
efluente de UASB) durante os ciclos longo (17 horas) e curto (7 horas). A seta indica o 

coeficiente relatado na literatura de 0,26 
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As análises de consumo de DQO foram realizadas ao longo da Fase III e os resultados são 

apresentados nas Figuras 5.20 e 5.21. Os resultados variaram em função do efluente anaeróbio 

coletado do reator UASB para aplicação no RBS. O valor médio obtido para a DQO afluente 

foi de 208,44 ± 54 mg.L
-1

. Ao longo da Fase III verificou-se remoção da DQO aplicada (cerca 

de 85% para a etapa A e 74% para a etapa B) conforme descrito na Tabela 5.9. Portanto, 

pode-se afirmar que simultaneamente ao processo anammox estava ocorrendo desnitrificação 

heterotrófica no reator uma vez que grande parte da DQO presente no efluente anaeróbio 

estava sendo consumida, e essa remoção de DQO explica o elevado consumo de nitrito e 

consequentemente o maior valor encontrado para a razão N-NO2 /N-NH4 (coeficiente 

estequiométrico de 2,5 apresentado na Figura 5.18). 

 
Figura 5.20: Concentrações afluentes e efluentes de DQO nas etapas A (alimentação com o 

efluente de UASB + meio de cultura) e B (alimentação com efluente de UASB) durante o 
ciclo longo (17 horas) 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figura 5.21: Concentrações afluentes e efluentes de DQO nas etapas A (alimentação com o 
efluente de UASB + meio de cultura) e B (alimentação com efluente de UASB) durante o 

ciclo curto (7 horas) 
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Tabela 5.9: Estatística descritiva referente às eficiências de remoção (%) de DQO 
observados no período da Fase III 

 

 

Veys et al. (2010) aplicaram uma extensão do modelo de lodos ativados para o estudo do 

processo Anammox. Esse estudo foi realizado a temperaturas entre 15 e 40 °C. A partir da 

análise baseada em modelos, os autores concluíram que desde que haja condições ideais para 

o desenvolvimento do processo Anammox, uma remoção simultânea de DQO e N pode ser 

conseguida pela cooperação entre as bactérias oxidadoras de amônio, bactérias anammox e 

bactérias heterotróficas, e os valores de DQO devem ser baixos. 

Com base nos resultados apresentados neste capítulo, pode-se concluir que a instabilidade 

observada na etapa A já era esperada, pois as condições do afluente aplicado eram diferentes 

dos afluentes sintéticos aplicados nas Fases I e II. O efluente do reator UASB, além de conter 

matéria orgânica, baixa concentração de N-NH4
+
, e micro-organismos, poderia ainda 

apresentar compostos inibidores do processo Anammox, como fosfatos, sulfetos, entre outros. 

Segundo Souza et al. (2012), as concentrações de sulfeto dissolvido no efluente de reator 

UASB varia de 4 a 17 mg.L
-1

, porém, concentrações a partir de 32 mg.L
-1

 é que podem causar 

inativação irreversível do processo anammox (JIN et al., 2013).  

A etapa B apresentou excelentes resultados quanto à remoção de amônia e também de DQO. 

A diminuição do remoção de N-NO2
-
 pode ser explicada pelo fato do mesmo ter sido 

adicionado em excesso ao efluente a ser tratado. Porém, ao final da etapa B, o nitrito voltou a 

ser quase totalmente consumido, conforme se observa nos gráficos apresentados.  

Estatística Descritiva Etapa A - remoção (%) DQO Etapa B -  remoção (%) DQO 

Medidas de Tendência 

Central 
Ciclo Longo Ciclo Curto Ciclo Longo Ciclo Curto 

Número de Dados 11 11 14 14 

Média Aritmética 88,28 83,12 78,76 71,94 

Mediana 86,84 85,53 85,08 73,63 

Mínimo 75,92 61,11 50,00 50,00 

Máximo 100,00 100,00 90,91 89,79 

Desvio Padrão 8,67 12,19 14,05 10,91 

Percentil 10% 76,04 61,84 55,45 58,62 

Percentil 25% 83,32 80,28 72,13 67,65 

Percentil 75% 95,57 89,89 85,51 78,23 

Percentil 90% 100,00 92,34 90,57 82,75 
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Nesse sentido, os resultados obtidos na Fase III sugerem que é possível aplicar o processo 

Anammox como pós-tratamento de efluentes anaeróbios e que ainda contenham matéria 

orgânica, na forma de DQO para a remoção de nitrogênio amoniacal. O diferencial deste 

estudo foi aplicar o processo Anammox para o tratamento de um efluente anaeróbio com a 

relação DQO/N entre 4 e 5, a maioria dos trabalhos citados nessa dissertação aplicaram 

relações DQO/N inferiores a 3, exceto Ni et al. (2012) que chegaram a aplicar a relação 

DQO/N de 4 (400 mg.L
-1

 DQO), porém, nesse estudo os autores obtiveram inibição do 

processo Anammox a partir da relação DQO/N de 3.  

Outro ponto importante foi a aplicação de um efluente anaeróbio real, sem filtrar ou diluir 

(JENNI et al., 2014), em um lodo que apresentava atividade anammox, e não com a biomassa 

anammox pura, o que conferiu uma vantagem para esse estudo, pois as bactérias anammox 

conseguiram coexistir com as bactérias desnitrificantes heterotróficas, conforme já relatado na 

literatura (MOLINUEVO et al., 2009; OSHIKI et al., 2011; KARTAL et al., 2012) e o reator 

removeu simultaneamente nitrogênio e DQO. 

5.2.3 Comparação dos resultados obtidos nas Fases I, II e III 

O período de operação total do RBS foi de 558 dias, compreendeu três fases distintas, 

conforme já descrito na Metodologia (item 4) do presente estudo, onde a composição do 

afluente, as cargas de nitrogênio aplicadas e DQO variaram. A Tabela 5.10 apresenta um 

resumo dos aspectos operacionais e resultados obtidos nas Fases I, II e III. As Figuras 5.22 e 

5.23 apresenta a dinâmica dos compostos nitrogenados e as eficiências de remoção obtidas ao 

longo das três Fases. 
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Tabela 5.10: Resumo dos parâmetros operacionais e resultados obtidos nas Fases I, II e III 
(valores médios) 

 Fase I Fase II Fase III 

Afluente Efluente sintético 
Efluente sintético + 

glicose 

Efluente anaeróbio 

de reator UASB 

pH 7,3 ± 0,75 6,83 ± 0,25 6,9 ± 0,4 

Sólidos Totais Voláteis (g.L
-1

) 12,39 - 12,24 

Dias de operação 350 131 57 

Carga de Nitrogênio Aplicada 

(gN.m
3
.d

-1
) 

226,87 100,45 123,37 

Carga de Nitrogênio 

Removida (gN.m
3
.d

-1
) 

200,97 85,50 103,30 

Eficiência remoção N-NO2
-
 97% 99,7% 88,5 a 99,8% 

Eficiência remoção N-NH4
+
 95% 28,06 a 96,51% 50,16 a 98,67% 

Carga DQO Aplicada 

(gDQO.m
3
.d

-1
) 

- 48,75 a 243,75 104,22 

Carga DQO Removida 

(gDQO.m
3
.d

-1
) 

- 33,25 a 130,51 86,26 

Concentração NO3
-
 (mg.L

-1
) 33,05 16,80 6,7 a 10,11 

Estequiometria (consumo de 

N-NO2
-
/consumo de N-NH4

+
/ 

produção de N-NO3
-
 

1:1,42:0,32 
1: (1,3 a 4,1): 

(0,18:0,4) 

1: (1,1 a 2,5): (0,1 a 

0,2) 

 

 

Na Fase I, os parâmetros operacionais estavam adequados para o processo Anammox, 

favorecendo o estabelecimento e adaptação dos dois inóculos utilizados para compor a 

biomassa do reator. Essa etapa foi utilizada como uma "fase controle", para a comparação dos 

resultados das etapas subsequentes. Os resultados do monitoramento apontaram para uma boa 

eficiência de remoção de N-NO2
-
 (97%) e N-NH4

+
 (95%). A partir dos resultados obtidos 

nesta etapa, as Fases II e III foram executadas.  

A Fase II pode ser considerada a mais crítica de toda a pesquisa, pois observou-se grande 

redução na atividade anammox, em relação à Fase I. Concentrações crescentes de DQO foram 

aplicadas, utilizando a glicose como fonte de carbono, em diferentes proporções DQO/N. 

Nessa etapa, o reator apresentou grandes variações nas eficiências de remoção de N-NH4
+
, 

sendo os menores valores encontrados nas relações DQO/N de 2,8 (66,64% de remoção) e 3,5 

(28,06% remoção), onde as concentrações da DQO aplicada foram de 390 mg.L
-1

 e 487,5 
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mg.L
-1

, respectivamente. Porém, o N-NO2
-
 continuou sendo consumido, o que sugere que 

bactérias heterotróficas poderiam estar competindo com as bactérias anammox pelo aceptor 

de elétrons (nitrito). Após a etapa da relação DQO/N de 3,5, o reator passou por um período 

de recuperação, sem receber matéria orgânica. Alteração no aspecto da biomassa também foi 

observada nesse período, pois a mesma passou da cor marrom alaranjada para uma cor negra, 

também foi observado que o efluente do reator apresentou aspecto turvo e escuro. 

O início da Fase III apresentou grande instabilidade no que se refere à remoção de amônia, 

pois o nitrito era praticamente todo consumido pelas bactérias heterotróficas presentes no 

reator e no efluente anaeróbio utilizado para a alimentação do reator nessa fase. Quando o 

RBS passou a ser alimentado somente com o efluente anaeróbio acrescido de nitrito, a 

remoção de amônia aumentou, atingindo valores máximos de 99%. Nas Fases II e III também 

foi observado remoção de parte da DQO aplicada. 
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Figura 5.22: Dinâmica dos compostos nitrogenados e eficiências de remoção de N-NO2

- e N-NH4
+ referentes ao ciclo longo (17 horas) 
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Figura 5.23: Dinâmica dos compostos nitrogenados e eficiências de remoção de N-NO2

- e N-NH4
+ referentes ao ciclo curto (7 horas) 
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5.3 Análise do perfil e diversidade da comunidade microbiana pela 
técnica de PCR-DGGE 

A Figura 5.24 apresenta os perfis de DGGE da comunidade microbiana obtidos para as 

amostras coletadas nas Fases I, II, Recuperação e III. As bandas mais representativas foram 

identificadas e excisadas, e o DNA foi sequenciado para a identificação dos micro-

organismos, conforme a Tabela 5.11. 

 

Figura 5.24: Perfil do gel de DGGE contendo fragmentos de DNAr 16S amplificados com primers 
universais para bactérias em geral (1055F/1392R-GC). As canaletas referem-se às amostras (1) Fase 

I (cultivo e aumento biomassa anammox; (2) Fase II (diferentes relações DQO/N com glicose); (3) 
Fase de Recuperação e (4) Fase III (elfuente anaeróbio). As letras de A a P são as identificações das 

bandas recortadas 

A análise de DGGE revelou a estrutura da comunidade bacteriana no RBS nas três fases 

distintas da pesquisa. Após o sequenciamento das bandas do DGGE, 16 sequências foram 

empregadas nas análises (Tabela 5.11). Apesar do grande número de bandas no gel, muitas 

sequências não puderam ser utilizadas porque a qualidade do sequenciamento não ficou boa. A 

maioria das bandas presentes na mesma altura apresentou a mesma classificação e identificação 

taxonômica, optou-se por apresentar na Tabela 5.11 as bandas que apresentaram melhor qualidade 

no sequenciamento e similaridade. Algumas bandas com a mesma classificação foram observadas 

em alturas distintas do gel (bandas B e J, E e G, F e M).  

1       2        3       4

A

B

C

D
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Tabela 5.11: Identificação das bandas de DGGE a partir do RDP Classifer e Blastn 

Banda RDP Classifer Blastn 
Similaridade

1
 

(%) 
N° de Acesso 

A Ca. Brocadiaceae Ca. Brocadia caroliniensis 98 KF810110.1 

B Rhodocyclaceae Denitratisoma oestradiolicum 97 KF810114.1 

C Myxococcales Myxococcales 92 FJ552616.1 

D Chloroflexi Anaerolineaceae 97 HE648186.1 

E Rhodospirillales Acetobacteraceae 91 EU193085.1 

F Chloroflexi Caldilinea sp 84 HQ043268.1 

G Acetobacteraceae Acetobacteraceae 93 EU921207.1 

H Ca. Brocadia sp. Ca. Brocadia sinica 99 AB565477.1 

I Chlorobi Chlorobi 88 KJ941776.1 

J Rhodocyclaceae  Denitratisoma oestradiolicum 98 KF810114.1 

K Actinomycetales  Propioniferax sp 90 KP419698.1 

L Anaerolineaceae  Chloroflexi 97 JF703582.1 

M Caldilinea sp Chloroflexi 94 AY921707.1 

N Planctomycetes Planctomycetales 80 FJ517124.1 

O Thermoflexus sp. Chloroflexi 95 AY921707.1 

P Chloroflexi Chloroflexi 96 AY921913.1 
1 

As porcentagens representam similaridade entre as sequencias das bandas do DGGE com as 

sequencias mais próximas no GenBank. As bandas destacadas em negrito correspondem às 

sequencias relacionadas às bactérias anammox, desnitrificantes e do Filo Chloroflexi. 

A identificação das bandas isoladas a partir do gel de DGGE revelou que a maioria das 

sequências obtidas está relacionada com micro-organismos dos Filos Proteobacteria, 

Chloroflexi e Planctomycetes. A Tabela 5.12 apresenta, resumidamente, os micro-organismos 

identificados a partir no sequenciamento das bandas do gel de DGGE.  

 

 

http://www.ncbi.nlm.nih.gov/nucleotide/378401417?report=genbank&log$=nucltop&blast_rank=13&RID=XWPY640M014
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/nucleotide/166092703?report=genbank&log$=nucltop&blast_rank=26&RID=XYPCNXTY014
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/nucleotide/310322767?report=genbank&log$=nucltop&blast_rank=1&RID=XYS3YW9N01R
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/nucleotide/197203333?report=genbank&log$=nucltop&blast_rank=46&RID=XWSF1DVC014
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/nucleotide/332144656?report=genbank&log$=nucltop&blast_rank=2&RID=XWSXU3HE014
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/nucleotide/667676870?report=genbank&log$=nucltop&blast_rank=42&RID=YZ707E55014
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/nucleotide/575789113?report=genbank&log$=nucltop&blast_rank=4&RID=XWT4KN5Z015
http://eol.org/pages/7875/overview
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/nucleotide/829097861?report=genbank&log$=nucltop&blast_rank=1&RID=XZAVXHXY014
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/nucleotide/333034788?report=genbank&log$=nucltop&blast_rank=21&RID=XWUFB794014
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/nucleotide/60266253?report=genbank&log$=nucltop&blast_rank=33&RID=XWUS359C014
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/nucleotide/219693601?report=genbank&log$=nucltop&blast_rank=30&RID=Y0U2JJDF01R
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/nucleotide/60266253?report=genbank&log$=nucltop&blast_rank=41&RID=XWUX5K9F015
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/nucleotide/60266459?report=genbank&log$=nucltop&blast_rank=32&RID=XWV21VDV015
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Tabela 5.12: Micro-organismos identificados a partir do gel de DGGE 

Bandas 
Micro-organismo 

      Filo                       Identificação 

Fase em que foi 

encontrado 

Metabolismo 

Principal 
Características 

A Planctomycetes 
Ca. Brocadia 

caroliniensis 
I, II, R* e III 

Oxidação Anaeróbia da 

Amônia 

Essa espécie de bactéria anammox é comumente encontrada em biorreatores, 

principalmente em sistemas que tratam efluentes de suinocultura (VANOTTI et 

al., 2011). 

B e J Proteobacteria 
Denitratisoma 

oestradiolicum 

B - I, R*e III; 

J - I, II, R*e III 
Desnitrificação 

Presente em sistemas de lodos ativados. Utiliza o 17beta-estradiol (E2) como 

fonte de carbono, oxidando-o a CO2 e H2O e o NO3
-
 como aceptor de elétrons 

(FAHRBACH et al., 2006). 

C Proteobacteria Myxococcales I, II, R* Organotróficos 
São encontradas em ambientes com muita matéria orgânica, podem realizar a 

redução dissimilatória do Fe(III), são anaeróbios facultativos (GARRITY, 2005). 

D e L Chloroflexi Anaerolineaceae 
D - I; L - I, II, R* 

e III 
Organotróficos 

Anaeróbias, podem utilizar uma ampla gama de carboidratos como fonte de 

energia, encontradas em solos, fontes termais e lodo aeróbio e anaeróbio 

(SEKIGUSHI et al. 2003). 

E e G Proteobacteria Acetobacteraceae I, II, R* e III Oxidação ácido acético 

Realizam uma oxidação incompleta de álcoois produzindo uma acumulação de 

ácidos orgânicos como produtos finais. São aeróbios e resistentes a pH ácido 

(MADIGAN et al., 2010). 

F e M Chloroflexi Caldilinea sp 
F - I, II, R*e III; 

M - Fase III 
Organotróficos 

Anaeróbias facultativas, utilizam substratos orgânicos para a obtenção de energia. 

Presentes em sistemas de lodos ativados e exercem papel importante na estrutura 

dos flocos comumente formados nesses sistemas (KRAGELUND et al., 2011). 

H Planctomycetes Ca. Brocadia sinica I, II, R*e III; 
Oxidação Anaeróbia da 

Amônia 

Espécie de bactéria anammox enriquecida em biorreatores de membrana 

(OSHIKI et al., 2011) 

I Chlorobi Chlorobi R* e III Fotoautotrófico 
Anaeróbias, encontradas em ambientes aquáticos, sedimentos e  ambientes ricos 

em sulfeto (MADIGAN et al., 2010). 

K Actinobacteria Propioniferax sp II, R* e III; Organotróficos 
Bactérias anaeróbias envolvidas na degradação do fenol.  Produzem ácido 

propiônico e acético (MADIGAN et al., 2010). 

N Planctomycetes Planctomycetales R*e III; Diversos As informações sobre este filo estão presentes na revisão de literatura, item 3.3. 

O Chloroflexi Thermoflexus sp. I, II, R* e III; Organotróficos Heterotróficos, compreende o grupo das bactérias verdes não sulfurosas e 

filamentosas. Esse gênero ainda foi encontrado em amostras ambientais e águas 

termais (MADIGAN et al., 2010). 
P Chloroflexi Chloroflexi I, II, R*e III; Organotróficos 

*R: Refere-se à Fase de Recuperação, onde não foi adicionado matéria orgânica no RBS 

http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Fahrbach%20M%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=16825628
https://pt.wikipedia.org/wiki/Mat%C3%A9ria_org%C3%A2nica
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As bactérias pertencentes ao Filo dos Planctomycetes estiveram presentes em todas as etapas 

da pesquisa, o que foi confirmado pela técnica da PCR, descrito anteriormente. As bandas A e 

H foram aproximadamente relacionadas com as bactérias do gênero Brocadia, e as espécies 

encontradas, conforme a identificação do Gen Bank (Blastn) foram Ca. Brocadia 

caroliniensis e Ca. Brocadia sinica, estas espécies foram descritas recentemente por Vanotti 

et al. (2011) e Hu et al. (2010), respectivamente.  Essas espécies são comumente encontradas 

em sistemas para tratamento de águas residuárias. Ca. Brocadia sinica tem sido relatada em 

reatores anammox na China, Japão e Alemanha, o que mostra a ampla distribuição dessas 

bactérias no mundo (OSHIKI et al. 2011). Costa et al. (2014) através da técnica de 

Pirosequenciamento-454, encontraram para o inóculo de wetland sequências relacionadas à 

Ca .Brocadia sp. 40, Ca. Brocadia fulgida e Ca. Brocadia carolinienses.  

Oshiki et al. (2011) compararam as características fisiológicas da espécie Ca. Brocadia sinica 

com as espécies Ca. Brocadia anammoxidans e Ca. Kuenenia stuttgartiensis e foi observado 

que a espécie Ca. Brocadia sinica apresenta uma taxa de crescimento maior, contrastando 

com uma menor afinidade pelo substrato em relação às outras duas espécies observadas. 

Nesse estudo, foram testadas diversas condições, como temperatura, oxigênio dissolvido, pH, 

salinidade e a inibição por compostos orgânicos (acetato, propionato, glicose e metanol). Os 

autores observaram que em reatores onde há condições adversas e alta carga de amônia e 

nitrito, a espécie Ca. Brocadia sinica é dominante em relação às outras bactérias anammox.  

O Filo Chloroflexi compreende as bactérias verdes não sulfurosas. São organismos estritamente 

anaeróbios e fototróficos, filamentosos que podem ser encontrados em ambientes aquáticos que 

contenham enxofre elementar como águas termais e sedimentos de lagos e rios (VAL-MORAES, 

2008). Também são encontrados em estações de tratamento de esgotos, sendo muito comuns em 

sistemas de lodos ativados (KRAGELUND et al., 2011). Cho et al. (2010), investigando a 

comunidade microbiana em um reator anammox de fluxo ascendente e biomassa granular, 

também observaram que bactérias filamentosas do filo Choroflexi estiveram presentes e 

participaram da estrutura dos grânulos formados. Bactérias desse filo são comumente encontradas 

em reatores anammox. Segundo os autores, esta coexistência parece estar relacionada à 

compatibilidade destes dois grupos de micro-organismos, com ambientes ricos em amônio e 

nitrito, oligotróficos e anaeróbios. 
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Egli et al. (2003) estudando a composição de um biofilme formado em reatores com biodiscos 

tratando lixiviado de aterro de resíduos industriais na Suiça, verificou a presença de bactérias 

filamentosas, além de bactérias anammox e nitrificantes no biofilme formado. Foi visto que as 

bactérias filamentosas presentes, exerciam um papel estrutural importante para a formação do 

biofilme. Martins (2010) também relatou a presença de bactérias da espécie Anaerolinea 

thermophila e Caldilinea aerophila em RBS sob condições anóxicas. O autor ressaltou que, 

por serem micro-organismos heterotróficos, sobrevivência dos mesmos no reator só foi 

possível devido à presença de ácidos orgânicos de cadeia curta oriundos da decomposição da 

biomassa endógena. 

O Filo Proteobacteria é o maior e mais diverso grupo dentro do domínio Bacteria. Todos os 

micro-organismos presentes nesse grupo são gram-negativos e exibem uma diversidade muito 

ampla de mecanismos de produção de energia, contendo espécies quimiolitotróficas, 

quimiorganotróficas e fototróficas. Possuem fisiologia diversa, incluindo formas anaeróbias, 

microaerófilas e aeróbias facultativas. Quanto à morfologia, também é muito variável entre as 

diferentes espécies, podendo possuir formas de bacilos retos e curvos, cocos, espirilos e 

formas com brotamento e apendiculadas (MADIGAN et al., 2010). O grande número de 

micro-organismos incluídos nesse filo, aliado a enorme diversidade e versatilidade metabólica 

de seus constituintes pode explicar a grande abundância relativa do mesmo no RBS. 

Dentro os micro-organismos encontrados no RBS pertencentes ao Filo Proteobacteria, 

destaca-se a bactéria Denitratisoma oestradiolicum, uma bactéria desnitrificante, presente em 

sistemas de lodos ativados e foi isolada em uma planta de tratamento de esgotos na 

Alemanha. Essa bactéria utiliza o 17beta-estradiol (E2) como fonte de carbono, oxidando-o a 

CO2 e H2O e o NO3
-
 é reduzido a N2O e N2 (FAHRBACH et al., 2006). Esse micro-

organismo foi encontrado em todas as etapas dessa pesquisa, o que pode ser explicado pelo 

fato de um dos inóculos utilizados para compor a biomassa do reator ser proveniente de lodos 

ativados (PEREIRA et al., 2014).  

O Filo Actinobacteria constitui um dos maiores filos dentro do domínio Bactéria e é 

composto por micro-organismos com enorme diversidade em termos de morfologia, fisiologia 

capacidades, e metabólicas. Esses micro-organismos também possuem alto teor de guanina e 

citosina (GAO & GUPTA, 2012). O gênero Propioniferax identificado no reator é encontrado 

em diferentes habitats como o solo, lagoas e plantas de tratamento de esgotos. São micro-

http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Fahrbach%20M%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=16825628
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organismos anaeróbios facultativos e participam da degradação do fenol.  Produzem ácido 

propiônico e acético (MADIGAN et al., 2010; GAO & GUPTA, 2012). Pereira et al. (2014) 

aplicou concentrações crescentes de fenol em um reator anammox operado em bateladas 

sequenciais. A biomassa presente nesse reator foi utilizada como o inóculo I na presente 

pesquisa, após passar por um período de recuperação, o que pode justificar a detecção desse 

gênero no RBS. 

A Figura 5.25 apresenta o dendograma gerado pelo software BioNumerics a partir dos perfis 

populacionais obtidos pela técnica de DGGE, indicando os coeficientes de similaridade entre 

os perfis. A análise de agrupamentos separa as amostras em grupos que compartilham 

características semelhantes (perfis de conjuntos de bandas) a partir de uma matriz de 

similaridade que foi gerada da matriz de presença e ausência de bandas obtida nos géis de 

DGGE. O coeficiente de similaridade leva em consideração o número total de bandas 

apresentadas no DGGE e o número de bandas comuns presentes nas amostras. 

 

Figura 5.25: Dendograma baseado no perfil das bandas do gel de DGGE. Os valores nos pontos de 
ramificação do dendograma referem-se à similaridade. Legenda das amostras: (1) Fase I; (2) Fase II; 

(3) Fase de Recuperação e (4) Fase III 

O perfil obtido pelo gel de DGGE apresentou dois agrupamentos distintos (que apresentaram 

somente 49,9% de similaridade) foram observados. O primeiro agrupamento apresentou 

85,7% de similaridade e inclui as amostras 1 e 2, que correspondem respectivamente à 

biomassa coletada ao final da Fase I (349 dias de operação), onde os inóculos utilizados já 

estavam bem estabelecidos, e a amostra coletada após a Fase II (482 dias de operação), onde a 

biomassa foi submetida a diferentes relações DQO/N (glicose como fonte de carbono) 

utilizando a glicose como fonte de carbono orgânico. A similaridade observada no segundo 

agrupamento foi de 81,1% e corresponde às amostras de biomassa coletada após um período 

de recuperação (amostra 3, 500 dias de operação), onde não houve aplicação de compostos 

orgânicos e anterior ao teste com efluente de UASB e a amostra 4 (558 dias de operação) que 
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foi coletada ao final da Fase III, após a alimentação com o efluente anaeróbio. Percebe-se que 

as amostras coletadas em períodos mais próximos (1 e 2; 3 e 4) apresentaram maior 

similaridade entre si, o que é confirmado pelo Índice de Shannon, que analisa a diversidade 

entre comunidades microbianas, onde as amostras 1 e 2 apresentaram respectivamente os 

índices de 2,49 e 2,50, e as amostras 3 e 4 que apresentaram valores iguais a 2,66 e 2,82, 

respectivamente. A partir dos resultados apresentados, observou-se que a adição de glicose ou 

do efluente anaeróbio no RBS, não alterou de forma significativa a diversidade da 

comonuidade bacteriana presente no reator. 

5.4 Quantificação de bactérias totais, bactérias anammox e 
desnitrificantes por PCR em tempo real 

A Figura 5.26 apresenta os resultados das quantificações por PCR em tempo real do n° de 

cópias dos genes de bactérias totais (RNAr 16S), bactérias anammox  e bactérias 

desnitrificantes por grama de lodo. Cabe ressaltar que, no caso de desnitrificantes, foram 

quantificados cópias do gene nosZ, envolvido na redução do N2O a N2, portanto, somente as 

bactérias que realizam a desnitrificação completa foram quantificadas. 

 

Figura 5.26: (A) Estimativa do número de cópias do gene RNAr 16S de bactérias anammox 
e desnitrificantes em relação ao número de cópias do gene RNAr 16S de bactérias totais 
nas Fases I, II e III; (B) Abundância relativa, em porcentagem, de bactérias anammox e 

desnitrificantes em relação às bactérias totais 

Os resultados obtidos pela PCR em tempo real demonstraram que as concentrações na Fase I 

do gene RNAr 16s de bactérias anammox foram iguais a 1,05 x 10
9
 cópias/g de lodo, 

bactérias desnitrificantes foram 2,57 x 10
9
 cópias/g de lodo e bactérias totais foram 1,59 x 

10
10

. Na Fase II, quando o RBS foi submetido a diferentes relações DQO/N com a aplicação 

da glicose, as concentrações do gene RNAr 16s de bactérias anammox foram iguais a 2,08 x 
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10
9
 cópias/g de lodo, bactérias desnitrificantes foram 9,28 x 10

9
 cópias/g de lodo e bactérias 

totais foram 2,45 x 10
10

. Na Fase III, o reator estava sendo alimento com o efluente anaeróbio 

e o RBS apresentou as concentrações de 1,90 x 10
9
 cópias/g de lodo para as bactérias 

anammox, 7,57 x 10
9
 cópias/g de lodo para as bactérias desnitrificantes e 1,65 x 10

9
 cópias/g 

de lodo para o valor total de bactérias.  

Van der Star et al. (2007) utilizaram a técnica de PCR em tempo real para monitorar o 

crescimento de bactérias anammox em um reator escala plena instalado em Rotterdan, na 

Holanda. A eficiência de remoção de nitrogênio pode estar associada com o crescimento 

exponencial da biomassa. A técnica de PCR quantitativo provou ser um método adequando 

para o monitoramento das bactérias anammox, indicando o tempo de duplicação das bactérias 

anammox de 10 a 12 dias. Ni et al. (2010) cultivando bactérias anammox em um reator em 

escala de bancada do tipo UASB encontrou concentrações máximas de RNAr 16S de 

bactérias anammox igual a 4,6 x 10
8
 cópias/mL de lodo, resultado inferior ao obtido no 

presente estudo (3,8 x 10
9
 cópias/g de lodo). Essa concentração foi encontrada quando o 

reator apresentava melhor desempenho, aos 300 dias de operação, em que o mesmo era 

alimentado com concentrações de amônia e nitrito de aproximadamente 200 mg.L
-1

 e era 

capaz de remover 94% do nitrogênio total afluente. 

A Fase I apresentou percentual de população de bactérias anammox (9%) e bactérias 

desnitrificantes (16%). Nesta fase, o reator era alimentado com meio mineral e autotrófico e 

apresentava boa remoção de N-NO2
-
 (97%) e N-NH4

+
 (95%). A partir dos resultados 

apresentados, percebe-se que houve uma pequena redução na população de bactérias 

anammox na Fase II. Vale ressaltar que nessa fase o reator apresentou também redução 

significativa na remoção de N-NH4
+ 

(28,06%) quando a DQO afluente era de 487,50 mg.L
-1

 e 

a relação DQO/N de 3,5. Nesse período a biomassa ficou com cor negra e o nitrito era 

praticamente todo consumido, tal fato pode ser explicado pela redução de bactérias anammox 

e aumento das bactérias desnitrificantes devido à presença de uma fonte orgânica de carbono. 

Entretanto, a alta concentração de DQO não foi capaz de eliminar totalmente as bactérias 

anammox do meio e após a etapa de recuperação, a atividade anammox foi reestabelecida. Na 

Fase III percebe-se que a concentração da população de bactérias totais diminuiu em relação à 

Fase II. Tal fato pode ser explicado pelo período crítico em que o reator passou quando a 
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relação DQO/N foi de 3,5. Na Fase III, a eficiência de remoção de N-NH4
+
 variou de 50% a 

98%, sendo a menor eficiência observada no início desta fase.  

A remoção de DQO concomitante com o consumo de amônia e nitrito foi observada no reator 

durante as Fases II e III, o que pode ser explicado pela presença de bactérias desnitrificantes, 

comprovada pelas técnicas de PCR-DGGE e PCR em tempo real. A presença de bactérias 

desnitrificantes heterotróficas no RBS ao longo de todo o tempo de operação sugere a 

ocorrência de desnitrificação heterotrófica após a alimentação do reator com afluente 

contendo compostos orgânicos, pois a glicose e a matéria orgânica presente no efluente 

anaeróbio poderiam servir como fonte de carbono para o metabolismo desses micro-

organismos.  

Kartal et al. (2012) destacaram que independente das condições ambientais existentes para as 

bactérias anammox, as mesmas adquirem os substratos (nitrito e amônia) em cooperação e 

competição com outros micro-organismos presentes no Ciclo do Nitrogênio, como as 

bactérias nitrificantes e desnitrificantes. O diferencial é a afinidade pelo substrato que cada 

espécie de bactérias anammox possui. Além disso, as bactérias anammox apresentam uma 

vantagem competitiva através da utilização (suplementar) de outros compostos orgânicos 

(acetato, propionato e formiato) e inorgânicos (Fe2
+
 e MnO2) como doadores de elétrons para 

auxiliar no seu metabolismo. Pode-se inferir que as bactérias anammox são K-estrategistas, 

enquanto as bactérias desnitrificantes heterotróficas são R-estrategistas. Micro-organismos K-

estrategistas apresentam crescimento mais lento, porém têm maior afinidade pelo substrato, ao 

contrário dos micro-organismos R-estrategistas, que apresentam taxas de crescimento maiores, 

entretanto, com menor afinidade pelo substrato. Portanto, a cooperação e a competição entre os 

micro-organismos são importantes no que se refere às novas tecnologias aplicadas ao 

tratamento de águas residuárias.  
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6 CONCLUSÕES 

Os testes com diferentes relações DQO/N (com a glicose) mostraram que valores de DQO 

superiores a 300 mg.L
-1

 inibiram o processo, corroborando com dados da literatura. Não 

obstante, mostrou-se neste trabalho que relações altas de DQO/N (de 5,0, mas DQO até 300 

mg/L) não inibiram o processo anammox e permitiram a coexistência de atividade anammox e 

atividade desnitrificante no reator. 

Na Fase III avaliou-se o efeito da matéria orgânica e dos micro-organismos de um efluente 

anaeróbio sobre o processo Anammox. A instabilidade observada na etapa A era esperada, 

pois as condições do afluente aplicado eram diferentes dos meios sintéticos aplicados nas 

Fases I e II. O efluente do reator UASB tratando esgoto doméstico, além de conter matéria 

orgânica, baixa concentração de N-NH4
+
, e micro-organismos, poderia ainda apresentar 

compostos inibidores do processo Anammox, como fosfatos, sulfetos, entre outros. Não 

obstante, quando o reator foi alimentado com o efluente anaeróbio real, verificaram-se 

excelentes resultados quanto à remoção de amônia, de DQO, e de nitrito. Portanto, indicando 

que é possível aplicar o processo Anammox na remoção de nitrogênio amoniacal de águas 

residuárias domésticas previamente tratadas por processos anaeróbios. 

Os resultados obtidos pelas técnicas de biologia molecular confirmaram a presença das 

bactérias anammox no RBS, corroborando assim, com os resultados físico-químicos, que 

evidenciaram fortemente que a remoção de nitrogênio amoniacal no reator foi 

predominantemente pela via da oxidação anaeróbia da amônia, mas parte da remoção de 

nitrito também ocorreu pela desnitrificação heterotrófica. Bactérias anammox foram 

detectadas em todas as amostras de biomassa coletadas do RBS nos diferentes tempos de 

operação. A análise do perfil da comunidade microbiana ao longo do tempo demonstrou que 

as bactérias anammox persistiram durante todo o experimento e que bactérias desnitrificantes 

estiveram presentes e coexistiram com as anammox. Os resultados da PCR em tempo real 

revelaram que houve redução na proporção de bactérias anammox com o aumento da DQO (> 

400 mg.L
-1

), mas depois a população voltou a aumentar durante a aplicação do efluente 

anaeróbio.  Portanto, conclui-se que o processo anammox tem potencial para ser utilizado no 

pós-tratamento de efluentes anaeróbios que contenham baixa concentração de nitrogenio 

amoniacal e DQO, como é o caso de efluentes provenientes de reatores UASB. 
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7 RECOMENDAÇÕES 

 

A partir dos resultados obtidos e com base nas dificuldades e limitações identificadas no 

presente trabalho, recomenda-se: 

 Promover a nitrificação parcial d amônia no reator através de aeração, para obter 

nitrito disponível para as bactérias anammox por meio de uma oxidação parcial da 

amônia, com o objetivo de favorecer a aplicação em maior escala, descartando-se a 

necessidade de adicionar o nitrito. 

 Caracterizar toda a comunidade microbiana presente no reator, utilizando técnicas 

mais avançadas de sequenciamento, como o Pirosequenciamento ou o 

Sequenciamento de Nova Geração. 
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