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RESUMO

A atividade de mineracdo de carvao possui grande importancia historica e econdomica para o
estado de Santa Catarina. Entretanto, estima-se que haja em torno de mil minas abandonadas
no estado, e por conta disto, a Bacia Carbonifera Catarinense ¢ altamente impactada, pois
mesmo abandonadas, estas minas continuam liberando Drenagem Acida de Mineragdo (DAM).
Desta forma, diversos rios € mananciais desta regido sdo considerados mortos, por se tratar de
um efluente extremamente toxico, visto que além de ser 4cido e rico em sulfato (SO4>"), a DAM
apresenta elevada concentracao de metais dissolvidos. A presente pesquisa visou a remediagao
de dgua de rio impactada por DAM (AIDAM) focando na remogao de sulfato, sendo utilizadas
duas vertentes: a bioestimulagdo das Bactérias Redutoras de Sulfato (BRS), ¢ a
eletrocoagulagdo (EC), ambas no tratamento da AIDAM oriunda do rio Sangdo. No tratamento
bioldgico, foram construidos microcosmos livres de oxigénio usando como fontes de carbono:
quitina comercial (QUIT) e casca de camardo (CC). Variaram-se também outras condi¢des de
opera¢do: adi¢dao ou ndo de in6culo, remogao prévia dos ions metalicos da AIDAM, adigdo de
carbonato. Todos os ensaios efetuados com CC apresentaram sulfato-reducdo. Nestes ensaios

foram avaliadas as cinéticas da remogdo de sulfato e fons metélicos (Fe, AI**

e Mny), bem como
a analise da comunidade microbiana através da técnica de sequenciamento high throughput.
Excelentes remog¢des de poluentes foram obtidas apos 41 dias de tratamento nos diferentes
ensaios realizados utilizando CC como substrato, e embora tenham-se detectado BRS (géneros
Desulfosporosinus e Desulfovibrio), em nenhum dos casos as BRS representaram a maioria,
apresentando abundancia relativa em torno de 1% ou menos; ja as bactérias fermentadoras,
anaerdbias facultativas, produtoras de quitinase e/ou ligadas a atividade sulfato-redutora
(géneros Clostridium, Klebsiella, Citrobacter e Klebsiella) predominaram. No ensaio com
AIDAM livre de ions metélicos e CC, predominou o género Comamonas, € muito brandamente
detectou-se Desulfovibrio. Concluiu-se com estes resultados, que a sulfato-reducao esteve mais
ligada a matéria organica disponivel as BRS que a sua abundancia, provavelmente porque as
bactérias fermentadoras e produtoras de quitinase sdo as responsaveis por quebrar a estrutura
complexa da quitina, deixando o substrato disponivel para as BRS, através de uma relagdo de
sinergia entre o consdrcio microbiano. Para os ensaios utilizando QUIT como fonte carbonica,
nenhum deles apresentou atividade sulfato-redutora, nem mesmo com correcdo de pH com
carbonato, evidenciando que apenas a quitina ndo ¢ substrato adequado para o desenvolvimento
das BRS. Em consequéncia, deduz-se que a caracteristica de substrato adequado para a sulfato-

reducdo apresentada pela CC seja provavelmente devida a sua composi¢do (quitina + proteinas



+ minerais). Nos ensaios de eletrocoagulagdo, foram testadas diferentes densidades de corrente
(35, 50 e 65 A-m?) e modos de exposi¢do a corrente elétrica (intermitente ou continuo), e
juntamente a estes dados, foi realizado um planejamento fatorial 22, no intuito de convergir para
a melhor condi¢do na remogdo de SO4>". Apos 5 horas de ensaio, a densidade de corrente de 65
A'm? em modo de exposi¢do continuo mostrou-se a melhor condi¢do, proporcionando
eficiéncia de 70,95% na remocio de SO+, seguindo uma cinética de decaimento de terceira
ordem. Para fins de comparagao, e visando um possivel uso nao potavel da agua tratada, foram
efetuados ensaios toxicoldgicos com Landoltia punctata para os efluentes resultantes dos
tratamentos bioldgico e eletroquimico de AIDAM. Os resultados obtidos mostraram baixa
toxicidade do efluente apds eletrocoagulacdo e, em contrapartida, elevada toxicidade do
resultante apds ensaio bioldgico, provavelmente devido a presenga de sulfeto de hidrogénio.
Este resultado, aliado ao fato de o efluente possuir odor, impede a possibilidade de seu uso
secundario nao-potavel, elevando, portanto, o tratamento por eletrocoagulacdo como a opg¢ao

mais viavel de tratamento testada neste trabalho para a remocgao de sulfato de AIDAM.

Palavras-chave: Drenagem 4cida mineral (DAM); dguas impactadas por DAM (AIDAM);
remocdo de sulfato; materiais quitinosos; bactérias redutoras de sulfato (BRS);

eletrocoagulacao.



ABSTRACT

The coal mining activity has historically great economic importance for the Santa Catarina
State. However, it is estimated that there are around one thousand abandoned mines in the
region, and because of this, the Santa Catarina Carboniferous Basin is highly impacted, because
even if abandoned, these mines continue to release acid mine drainage (AMD). Thus, several
rivers and watercourses in this region are considered to be dead, as it is an extremely toxic
effluent, since besides being acid and rich in sulfate (SO4>"), AMD has a high concentration of
dissolved metals. This doctoral research aimed the remediation of river water impacted by
AMD (mine-impacted water — MIW), focusing on the sulfate removal, being used two strands:
the biostimulation of sulfate-reducing bacteria (SRB), and the electrocoagulation (EC), both in
the treatment of MIW from the Sangdo River. In the biological treatment, oxygen-free
microcosms were build-up using as carbon sources: commercial chitin (CHIT) and shrimp shell
(SS). Other conditions were also varied: inoculum addition or not, using metal-free MIW, and
carbonate addition. All assays using SS presented sulfate-reduction. In these assays the kinetics
of sulfate removal and metallic ions (Fe;, AI**, and Mn) were evaluated, as well as the analysis
of the microbial community, through the high throughput sequencing technique. Excellent
pollutant removals were obtained after 41 days of treatment in the different assays performed
using SS as a substrate, and although SRB (Desulfosporosinus and Desulfovibrio genera) were
detected, in none of the cases the SRB represent the majority, with relative abundance of around
1% or less; fermenter, facultative anaerobic, chitinase-producing, and/or linked to sulfate-
reducing activity (Clostridium, Klebsiella, Citrobacter, and Klebsiella genera) predominated.
In the metal-free MIW and SS assay, Comamonas genus prevailed, and very mildly
Desulfovibrio was detected. It was concluded from these results, that the sulfate-reduction is
more linked to the available organic matter to SRB, than to its own abundance, probably
because the fermenter and chitinase-producing bacteria are responsible for breaking the
complex structure of chitin, leaving the substrate available for SRB, through a synergy
relationship between the microbial consortia. For the CHIT assays, none of them exhibited
sulfate-reducing activity, not even with pH correction with carbonate, showing that only chitin
is not a substrate adequate for SRB development. As a consequence, it is deduced that the
suitable substrate for sulfate-reducing presented by SS, is probably due to its composition
(chitin + proteins + minerals). In the electrocoagulation assays, different current densities (35,
50, and 65 A-m) and modes of exposure to electric current (intermittent or continuous) were

tested, and together with these data, was performed a 2%-factorial design, in order to converge



to the best condition regarding sulfate removal. After 5 h assay, the 65 A'm current density,
in continuous exposure mode, proved to be the best condition, providing 70.95% efficiency in
sulfate removal, following a third-order decay kinetics. For comparison purposes, and aiming
a possible non-potable use of treated water, toxicological tests were carried out with Landoltia
punctata, for the effluents resulting from biological and electrochemical MIW treatments
proposed in this research. The obtained results showed low toxicity for the resultant after
electrocoagulation treatment and, on the other hand, high toxicity for the resultant after
biological treatment, probably due to the presence of hydrogen sulfide. This result, allied to the
fact that this last effluent has pungent odor, makes the possibility of its non-potable secondary
use fall to the ground, thus raising the electrocoagulation treatment as the most viable treatment

option tested in this work for the removal of sulfate from MIW.

Keywords: Acid mine drainage (AMD); mine-impacted water (MIW); sulfate removal;

chitinous materials; sulfate-reducing bacteria (SRB); electrocoagulation.
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1. INTRODUCAO

O processo de extracdo e beneficiamento de carvao mineral ¢ uma das principais
atividades economicas do sul do Estado de Santa Catarina-Brasil (MACAN et al., 2012), com
reservas de cerca de 1,53 bilhdes de toneladas (BRASIL, 2017). Entretanto, a exploracao do
carvdao mineral no estado foi historicamente realizada de forma extrativista, sem os devidos
cuidados com os impactos que esta atividade poderia causar (NASCIMENTO et al., 2002). As
minas de carvao que tém suas reservas esgotadas, ou mesmo inviabilizadas de operar, passam
por processos de encerramento de atividades, onde estio elencados, entre outros procedimentos,
a recomposi¢do ambiental das areas impactadas e fechamento das bocas de minas (KREBS et
al., 2010). Atualmente, as minas em funcionamento nao apresentam um grande problema, pois
seus residuos e efluentes, sdo em teoria, devidamente tratados; o desafio consiste nas minas
desativadas e abandonadas.

Estima-se que haja mais de mil minas abandonadas na Regido da Bacia Carbonifera de
Santa Catarina e em funcao disto, esta regido ¢ impactada ambientalmente, pois mesmo apos
encerrarem suas operagdes, essas minas continuam liberando Drenagem Acida Mineral (DAM),
um efluente 4cido, rico em ions metalicos e sulfato, contaminando as aguas superficiais e
subterraneas (MACAN et al., 2012; MAMELKINA et al., 2017; VITAL et al., 2018). A maioria
dos rios desta regido sdo contaminados com DAM, e entdo nenhum uso pode ser dado a sua
agua (NUNEZ-GOMEZ et al., 2016, 2017a), como é o caso do Rio Sang#o, em Forquilhinha —
SC (28°45'38.7"S 49°25'58.1"W). A DAM ¢ resultante de uma série de reacdes de oxidagao do
sulfeto (presente em pilhas de rejeitos das jazidas de carvao), que ocorre em presenca de ar €
agua, de dificil controle de geragio (NUNEZ-GOMEZ et al., 2016). Estudos apontam um
passivo ambiental em Santa Catarina de aproximadamente 200 milhdes de toneladas de rejeitos
de carvao, sendo responsaveis por gerar de centenas a milhares de metros cubicos de DAM
diariamente (BUZZI et al., 2013). A degradagdo ambiental oriunda da DAM ¢ de resolugdo
complexa, porque necessita tratamento quimico continuo, fato este que torna o processo
oneroso e logisticamente inviavel, em areas de dificil acesso e sem energia elétrica, como € o
caso das diversas minas abandonadas. Como resultado, esta regido carbonifera apresenta poucas
perspectivas de recuperagdo (LUZ; SAMPAIO, 2015).

Em estudos recentes, a biorremedia¢ao de DAM através de bactérias redutoras de sulfato
(BRS) tem sido considerada uma alternativa promissora em relacdo aos métodos tradicionais,
mostrando-se eficiente tanto em ensaios de campo quanto laboratoriais, sendo considerada uma

tecnologia globalmente aceita (COSTA; RODRIGUEZ; SANCINETTI, 2017; DEV et al.,
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2015; DEV; ROY; BHATTACHARYA, 2017; GUO; KANG; FENG, 2017; HUSSAIN et al.,
2016; LE PAPE et al., 2017; SANCHEZ-ANDREA; TRIANA; SANZ, 2012; ZHANG et al.,
2017b; ZHANG; WANG, 2016). Também em estudos recentes, a técnica de eletrocoagulacao
tem apresentado resultados razoaveis no tratamento deste tipo de efluente (MAMELKINA et
al., 2017, 2019; NARIYAN; SILLANPAA; WOLKERSDORFER, 2017; NARIYAN;
WOLKERSDORFER; SILLANPAA, 2018), principalmente por conta do baixo pH
(caracteristico da DAM), pois em condi¢des mais acidas, as espécies carregadas positivamente
interagem eletrostaticamente com os anions (como o SO4%), formando precipitados e espécies
carregadas (como [AI(OH)J*"; [A1(SO4)]*; [AI(OH)2]"; AI(OH)s; [AL(SO4)2] ; [AI(OH)4]).

Neste estudo avaliou-se a biorremediacdo de agua de rio impactado com DAM (AIDAM)
através da construcdo de microcosmos, bioestimulando o crescimento destas bactérias. E como
fonte de carbono, foram utilizados materiais quitinosos, oriundos da casca de diversos
crustaceos, entre elas a casca de camardao (CC), por ser um residuo abundante da industria
pesqueira de Santa Catarina, cuja producdo em 2018 foi de 311,8 toneladas (EPAGRI; CEPA,
2019), aliado ao fato de sua disposi¢do inadequada também gera problemas ambientais
(KARDAS et al., 2012). Variaram-se também outras condi¢des de operacao: adicdo ou ndo de
in6culo, remocgao prévia dos ions metéalicos da AIDAM, corre¢do do pH com carbonato. Além
do tratamento biologico, também foram feitos ensaios de eletrocoagulacao (EC) no tratamento
de AIDAM, variando-se a densidade de corrente e a forma de exposi¢do a corrente elétrica
(intermitente ou continua), avaliando-se ambas formas de tratamento.

Desta forma, o presente trabalho de doutorado consistiu em avaliar sistemas de tratamento
de AIDAM, visando principalmente a remoc¢ao do sulfato, adequando-o de acordo com os
padrdes legais pertinentes, viabilizando seu uso secundario ndo-potavel, sendo o tema central
do Laboratorio de Reuso de dguas (LaRA), que nos ultimos anos vem desenvolvendo, entre
outras linhas de pesquisa, a de tratamento deste tipo de efluente (NUNEZ-GOMEZ (2014),
ROSICH-GIMENEZ (2017), NUNEZ-GOMEZ (2018), JEREMIAS (2019)).

1.1. Justificativa

Diante dos sérios impactos causados pelas atividades de mineragao ao redor do mundo e
tendo em vista a importancia da atividade mineradora na regido da Bacia Carbonifera de Santa
Catarina, aliada ao elevado numero de minas abandonadas, a probleméatica ambiental da DAM
emerge de forma intensiva, por conta da alta toxicidade e persisténcia no meio, podendo
comprometer ainda mais os recursos hidricos da regido.

A CC foi selecionada por ser um residuo que contém entre outros compostos, a quitina,
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cuja capacidade sortiva de metais ja era conhecida e CaCOs3, que ¢ um agente neutralizante de
acidez. Desta forma, o presente trabalho pretendeu trazer contribuigdes cientificas, tecnologicas

e socioambientais, sendo elas:

» Utilizagdo de técnicas de bioestimulagdo e eletrocoagulag@o para o tratamento de AIDAM
priorizando a remocao do sulfato;

» Emprego de um residuo, a casca de camardo, no tratamento, proporcionando dupla
sustentabilidade ao trabalho;

» Elucidagdo da dindmica bacteriana das BRS frente ao processo de sulfato-redugdo e na
identificacdo das bactérias;

» Discussdo sobre bactérias capazes de realizar sulfato-reducdo e ndo serem classificadas
como BRS;

» Producdo, via eletrocoagulagdo, de efluente final ndo téxico, com baixa concentracao de
acidez, metais e sulfato, sendo adequado para uso nao potavel, no uso da dgua para fins

menos nobres, poupando assim os escassos mananciais de qualidade da regido.

1.2. Hipoteses
Com base na fundamentacdo da literatura, nesta pesquisa foram verificadas as seguintes
hipoteses:
» A casca de camarao (CC) é melhor fonte de carbono do que a quitina comercial para o
crescimento das BRS;
» A CC contribui no tratamento, possui capacidade de efetuar tratamento da AIDAM, pelos
seguintes motivos:
I. A molécula de quitina possui uma relacdo C:N Otima para crescimento
bacteriano;
II. A quitina possui conhecida capacidade sortiva de ions metalicos;

III. A CC possui carbonato de calcio (CaCO3) em sua composicao, que € um agente
removedor de acidez (alcalinizante), além de outros compostos organicos, como
proteinas.

» O sedimento de local contaminado com DAM (boca de mina) contém in6culo para
cultivo das BRS.

» A corregdo prévia do pH viabilizaria o desenvolvimento das BRS;

» Nos ensaios de eletrocoagulacdo, a redugdo do tempo de exposicao a corrente elétrica,

bem como menores densidades de corrente, resultam em menores eficiéncias de remogao.
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1.3. Objetivos

1.3.1. Objetivo geral

Avaliar sistemas de tratamento alternativos para remediagdo de a4gua de rio impactada por
DAM (AIDAM) através da bioestimulagao de bactérias redutoras de sulfato (BRS) e de
eletrocoagulacao (EC).

1.3.2. Objetivos especificos

» Comparar a eficiéncia de duas fontes de quitina (casca de camardo e quitina comercial) no

desenvolvimento das BRS em ensaios com microcosmos;

» Analisar a influéncia das variaveis envolvidas no processo de desenvolvimento das BRS
(adicdo ou ndo de ino6culo, remogdo prévia dos ions metalicos, correcdo do pH com

carbonato);

» Determinar a eficiéncia de remocgao de sulfato e taxa de remogao de ions metalicos (Fex,

A" e Mny);

» Identificar a comunidade bacteriana desenvolvida nos ensaios que apresentaram sulfato-

reducgao;

» Avaliar a eficiéncia do tratamento eletroquimico de AIDAM através de ensaios de

eletrocoagulacao;

» Avaliar a possibilidade da obtengdo de agua adequada para uso secundario nao-potavel,
por meio da comparagao da composi¢ao dos efluentes tratados com os valores maximos

permitidos (VMP) pela legislacdo vigente e de estudo toxicologico.
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2. REVISAO BIBLIOGRAFICA

2.1. Mineracio de carvao

Santa Catarina esta entre os estados com uma das maiores reservas de carvao mineral do
Brasil, possuindo cerca de 1,53 bilhdes de toneladas (BRASIL, 2017). Estas reservas
encontram-se na regido sul de Santa Catarina, que caracterizou-se pela intensa exploragdo deste
carvao a partir do século XIX e passou a ser denominada “Bacia Carbonifera de Santa Catarina”
(delimitada na Figura 1). Atualmente, esta drea apresenta uma extensdo total de 1.850 km?,
abrangendo as Bacias Hidrograficas dos rios Ararangud, Tubardo e Urussanga, que compreende
os municipios de Orleans, Lauro Miiller, Cricitima, Sideropolis, Treviso, Urussanga,

Forquilhinha, Maracaja e Araranguad (NASCIMENTO et al., 2002).

Figura 1. Delimitacdo da Bacia Carbonifera dentro das Bacias Hidrograficas do sul de Santa
Catarina.

SI‘O:G'W 52‘0.'U'W
26'00°S9
28°00°54
"

Legenda

[_] Bacia Carbonifera

[] Bacia H.do Rio Ararangua
[ Bacia H.do Rio Tubardo
B Bacia H.do Rio Urussanga

Fonte: (BRASIL, 2018).

A exploracdo do carvao mineral de Santa Catarina foi considerada estratégica para a
industrializagdo brasileira, pois durantes as duas guerras mundiais, o pais esteve a beira do
colapso de atividades vitais para sua economia, devido a escassez de combustivel para a

industria e transportes maritimo e ferroviario. Desta forma, a utilizagdo do carvao serviu de
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suporte, evitando maiores consequéncias no contexto social. Consequentemente, foi uma
oportunidade para o surgimento das diversas empresas carboniferas na regido (BELOLLI;
QUADROS; GUIDI, 2002).

Atualmente, o Brasil, por ser bastante dependente de hidrelétricas, em épocas de estiagem
prolongada ou com risco de apagdo, ainda recorre as termelétricas (que incluem o uso do carvao,
entre outras fontes de energia ndo-renovaveis). Portanto, mesmo nao sendo a fonte de energia
ambientalmente mais limpa, o carvao ainda possui um valor estratégico para o estado de Santa
Catarina e para o pais.

O carvao mineral brasileiro possui baixo poder calorifico e alto teor de impurezas, entre
elas, cinzas e o enxofre (em média 2%, podendo chegar a 8%) (BELOLLI; QUADROS; GUIDI,
2002) e os residuos de pirita constituem cerca de 50 a 65% do carvao extraido (BUZZI et al.,
2013). A extragdo do carvao pode ser realizada em minas a céu aberto ou subterraneas,
dependendo da profundidade em que se encontra a camada e da geologia do depdsito mineral.
Ambas exercem impacto significativo, entretanto as minas a céu aberto sdo potencialmente
mais impactantes, em razao da producdo de grandes quantidades de rejeitos que, dispostos de
forma incorreta, juntamente com o problema de inversdo da cama do solo, ocasionam sérios
problemas ambientais, segundo dados do Servico Geologico do Brasil (2014). A passagem de
agua pelos vazios subterraneos deixados pelas atividades mineradoras, que foram depositadas
sobre a superficie, ocasionam a formagdo da drenagem d4cida de mineragdo (DAM)
(BWAPWA; JAIYEOLA; CHETTY, 2017).

Embora a estimativa de minas abandonadas na regido da Bacia Carbonifera Catarinense
seja superior a 1.000 (LATTUADA et al., 2009), o nimero oficial segundo o 11° Relatério de
Monitoramento dos Indicadores Ambientais, apresentado ao Ministério Publico Federal, aponta
para 822 bocas de minas abandonadas ja imputadas em juizo (BRASIL, 2018). Na Figura 2
tem-se uma estimativa da distribui¢do das bocas de minas na regido. O termo "boca de mina"
¢ usado para designar as aberturas construidas para acesso a camada de carvao nas minas
(KREBS et al., 2010). A imagem da Figura 2 refere-se as bocas de minas cadastradas até abril
de 2010, sendo o intuito meramente ilustrativo, uma vez que ha uma certa dificuldade para
encontrar-se dados e cartas topograficas consolidadas e atualizados para este tipo de

informacao.



Figura 2. Mapa das bocas de minas abandonadas na Bacia Carbonifera Catarinense.
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2.2. Drenagem Acida Mineral (DAM)
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A drenagem acida mineral (DAM) ocorre em areas nas quais os residuos de minas (pilhas

de rejeitos provenientes do beneficiamento), ricos em sulfetos, permanecem expostos a dgua e
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ao ar, sofrendo processos de oxidagdo (DEMERS et al., 2015; FRIPP; ZIEMKIEWICZ;
CHARKAVORKI, 2000). Sua formagdo ocorre por uma séric de processos quimicos e
biologicos, envolvendo a oxidagdo destes sulfetos, gerando um efluente com altas
concentragdes de sulfato, elevada acidez (pH entre 2 e 4) e consequentemente ions metalicos
dissolvidos (Fe, Al, Mn, Zn, Cu, Pb, etc.) (COSTA; RODRIGUEZ; SANCINETTI, 2017,
MOREIRA et al., 2017; NANCUCHEO; JOHNSON, 2014; NUNEZ-GOMEZ et al., 2017a;
SANCHEZ-ANDREA et al., 2014), sendo normalmente o Fe o mais abundante dentre eles
(SANTOS; JOHNSON, 2017). A natureza acida da DAM favorece que os metais pesados se
solubilizem (JOHNSON, 1998; NUNEZ-GOMEZ et al., 2016; SANCHEZ-ANDREA et al.,
2011, 2012a), o que a torna altamente toxica e corrosiva (NLEYA; SIMATE; NDLOVU, 2016).

Segundo Skousen et al. (1998), estes sulfetos de origem geoldgica, que inicialmente
estavam inertes sob condi¢des andxicas, oxidam quando sdo expostos a atmosfera, seja por
atividades mineradoras ou outros tipos de escavagdes profundas. Na Tabela 1 sdo indicados os
sulfetos mais comumente encontrados em regides de mineracao, os quais variam de acordo com

a geologia do entorno.

Tabela 1. Principais sulfetos metalicos tipicos de regides de mineracao.

Formula quimica Nome
FeS» Pirita e Marcassita
FexSx Pirrotita
CuS Calcosita
CuS Covelita

CuFeS; Calcopirita
MoS» Molibdenita
NiS Milerita
PbS Galena
/nS Esfalerita
FeAsS Arsenopirita
CoS Cobaltita
FeNiS Pentlandita

Fonte: (MASINDI; OSMAN; ABU-MAHFOUZ, 2017; NATARAJAN, 2008).

As Equagdes de 1 a 4 ilustram o conjunto de reacdes oxidativas (BWAPWA; JAIYEOLA;
CHETTY, 2017; KEFENI; MSAGATI; MAMBA, 2017; NLEYA; SIMATE; NDLOVU, 2016;
SKOUSEN et al., 2017) e de natureza auto-catalitica. A pirita foi selecionada para representar
areagdio, pois reportam-se teores superiores a 95% deste mineral em rejeitos de minas (PEREZ;
SCHWARZ; URRUTIA, 2017) e também por ser mineral de sulfeto mais abundante da crosta
terrestre (MOODLEY et al., 2018; SANCHEZ-ANDREA et al., 2014).
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FeS, + 3,50, + H,0 —» Fe** + 250, +2H* Eq. 1
Fe** + 0,50, + 2H* > Fe3* + H,0 Eq.2
Fe3* + 3 H,0 - Fe(OH); | + 3H™ Eq.3

FeS, + 14 Fe3* + 8 H,0 —» 15 Fe?* + 250, + 16H*  Eq.4

Na Eq. 1, a pirita ¢ oxidada, gerando ion ferroso (Fe?"), sulfato (SO4>) e acidez (H"). O
Fe?" em atmosfera suficientemente oxidante, é oxidado a ion férrico (Fe**), seguindo a Eq. 2,
que por sua vez, em pH entre 2,3 e 3,5, ¢ hidrolisado e precipitado a hidroxido férrico (Fe(OH)3)
(RYAN; KNEY; CARLEY, 2017), juntamente com formacao de mais acidez, conforme a Eq.
3. Ou ainda, o Fe*" pode agir como um catalisador, atacando diretamente a pirita e gerando
grandes quantidades de ions ferrosos, sulfato e acidez (Eq. 4), cessando o processo apenas
quando a pirita se esgotar. Esta oxidagao catalitica ocorre de 18 a 170 vezes mais rapida que a
da Eq. 1 (SANCHEZ-ANDREA et al., 2011).

A Eq. 2, além da via quimica, pode ocorrer biologicamente, pela acdo das bactérias
quimiolitotroficas acidofilicas de género Thiobacillus, podendo esta oxidagdo bioldgica ocorrer
desde centenas até milhdes de vezes mais rdpida que a oxida¢do quimica (JING et al., 2018;
NLEYA; SIMATE; NDLOVU, 2016; SANCHEZ-ANDREA et al., 2011).

A fim de evitar que haja oxidacao de sulfetos e consequentemente aumento da acidez e
capacidade de lixiviagdo do efluente, a eliminacdo do contato do ar e/ou 4gua do sistema seria
suficiente para cessar a oxidacdo da pirita (DEMERS et al., 2015). Tal condicdo, de fato ocorre
nas regioes profundas ou no interior de rochas macigas, onde as condi¢des de oxidagao sdao
limitadas. Desta forma, a pirita permaneceria inerte ou reagiria minimamente, sendo que a
pouca acidez gerada poderia ser diluida ou mesmo neutralizada por rochas alcalinas. O
infortiinio ocorre quando grandes quantidades de pirita sdo expostas a condigdes oxidantes por
um longo periodo de tempo, assim, o problema surge de forma massiva, o que ¢ o caso da
mineragdo (MOODLEY et al., 2018; SKOUSEN et al., 1998).

Durante uma coleta da DAM ou mesmo numa fase inicial do estudo, reporta-se que um
exame visual pode fornecer algumas informacdes qualitativas, tais como (FRIPP;
ZIEMKIEWICZ; CHARKAVORKI, 2000):

» Manchas alaranjadas e agua turva, podem indicar a presencga de Fe e pH > 3,5.
» Manchas vinho e agua limpida, podem indicar a presenga de Fe e pH < 3,5.
» Manchas brancas podem indicar a presenca de Al e pH > 4,5.

» Manchas castanho escuras podem indicar a presenca de Mn ¢ pH > 7.
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» Em lagoas, a cor azul pode indicar Al e o marrom avermelhado pode indicar Fe.

Nao h4 uma estimativa precisa da quantidade de DAM gerada no mundo, no entanto,
acredita-se que uma unica mina pode levar a formagdo desde centenas a milhares de metros
cubicos de DAM. E nos paises em desenvolvimento, apenas uma fragao desse valor ¢ tratada

ou gerenciada (VITAL et al., 2018).

2.3. Efeitos prejudiciais na satide e no ambiente: pH, metais e sulfato

A DAM representa um problema ambiental significativo (KEFENI; MSAGATI,
MAMBA, 2017; MENDEZ-GARCIA et al., 2015; MOREIRA et al., 2017), representando a
principal fonte de poluigao de dguas doces superficiais no planeta (MESA et al., 2017), sendo
neste presente trabalho denominado AIDAM (4guas impactadas por DAM). Diversos rios da
regido de Santa Catarina s3o considerados “mortos”, pelo elevado nivel de toxicidade por ela
causado (LATTUADA et al., 2009; NUNEZ-GOMEZ et al., 2016; OSORIO et al., 2014). Estes
problemas ambientais sdo frutos de mais de 130 anos de atividade mineradora, juntamente a
outras fontes de poluigdo (SILVA et al., 2013). Na Figura 3 tem-se uma fotografia do Rio
Sangdo, um dos diversos rios impactados com DAM, localizado na Bacia do Rio Ararangua.
Nele, ¢ possivel notar a existéncia de um revestimento amarelo-alaranjado acumulado no

sedimento do rio.

Figura 3. Rio Sangdo (Forquilhinha-SC), altamente contaminado por DAM.

Fonte: a autora, em 28/08/2017.
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Tal sedimento € o hidréxido férrico (Eq. 3), também chamado de ocre por alguns autores
(JOHNSON; HALLBERG, 2005; SIMATE; NDLOVU, 2014) e de yellow boy por outros
(KEFENI; MSAGATI; MAMBA, 2017; MOODLEY et al., 2018; NAME; SHERIDAN, 2014),
o qual pode prejudicar o habitat, inclusive comprometer a desova de alguns peixes (BECERRA
et al., 2009). Simate e Ndlovu (2014) reportam que esse acimulo de sedimentos pode cimentar
os substratos presentes no fundo do rio, que servem de alimento para organismos bentonicos,
que por sua vez, servem de alimento para outros animais e assim sucessivamente, até esgotar a
cadeia alimentar. Becerra (2010) cita que nao foram encontrados peixes ou invertebrados ao
longo de 2 km a jusante de um rio, ap6s um unico despejo de DAM oriundo de uma mineradora
abandonada de pirita, em Massachusetts, EUA.

A produgdo e a circulagdo destas correntes acidas, gera problemas para a recuperagdo
destas 4reas, pois impedem o estabelecimento da vegetagdo, inclusive provocando o
desaparecimento da mesma ja bem estabelecida (NAME; SHERIDAN, 2014). Diversos efeitos
negativos diretos ou indiretos em cursos hidricos podem ser citados quando estes sdo

contaminados com DAM, estando alguns dos principais compilados na Figura 4.

Figura 4. Principais efeitos oriundos de contaminacdo com DAM.
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Fonte: Adaptado de (BECERRA et al., 2009; SANTOS; JOHNSON, 2017).

Em relagdo ao pH, um meio acido pode comprometer os equilibrios dinamicos, como
troca de ions e respiracdo dos organismos nele presentes, pois a maioria dos processos
fisiologicos da biota aquatica ocorre em pH entre 6-9 (SIMATE; NDLOVU, 2014). Quando o
pH sai desta faixa, pode incorrer em numerosos efeitos subletais, como taxa de crescimento
reduzida ou até mesmo em mortalidade. Na Tabela 2 sdo apresentadas as principais implicagdes

no meio aquatico causados pela acidificagao.
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Tabela 2. Efeitos na biota aquatica decorrentes do baixo pH da dgua.
pH Efeito no corpo hidrico

<5 Espécies ndo desejaveis de plancton e musgos come¢am a invadir, algumas
- espécies de peixes desaparecem.

<4,5 Biota essencialmente desprovida de peixe.

<9 Apenas algumas algas sobrevivem, sendo poucos os organismos deste tipo e as

suas tolerancias extremas ndo refletem o pH tolerado pela maioria.

Fonte: (SIMATE; NDLOVU, 2014).

Com o aumento da acidez do meio, também ocorre uma dissolu¢ao de metais, como Al,
Mn, Fe (sendo oriundos das particulas de solo), Zn, Cu, Cd, As (metaloide), Cr, Hg, entre
muitos outros (MOREIRA et al., 2017; NUNEZ-GOMEZ et al., 2016). Os metais pesados
presentes neste tipo de efluente, geralmente coexistem com outros metais, i.e., eles dificilmente
sdo a Unica espécie cationica presente, geralmente a AIDAM contém varios ions metalicos
presentes, variando de acordo com a composi¢do do solo (FLORENTINO et al., 2016b;
NUNEZ-GOMEZ et al., 2017a; PAPIRIO et al., 2013).

O risco de absorc¢ao de metais nos seres humanos ¢ em animais reside em dois aspectos:
na capacidade de persistirem nos organismos por longos periodos (bioacumulacdo) e na
capacidade de se acumularem em sucessivos niveis troficos (biomagnificacdo) (NUNEZ-
GOMEZ, 2014; NUNEZ-GOMEZ et al., 2017a), podendo assim causar doencas agudas e
cronicas, afetando principalmente os seres humanos, pois estdo no topo da cadeia alimentar.
Em geral, os metais pesados causam alteracdes de fungdes metabolicas de oOrgdos vitais,
bloqueio de atividades bioldgicas, podendo inativar enzimas, induzir estresse oxidativo severo,
inibir a absor¢ao de metais essenciais e causar danos irreversiveis, como lesdes nos rins, figado,
cérebro, sistemas reprodutor e nervoso central, reportando-se até mesmo efeitos carcinogénicos
e mutagénicos (BARBOSA et al., 2014; NAJIB et al., 2017; SIMATE; NDLOVU, 2014).

Os ions metéalicos mais comumente encontrados em DAM de minas abandonadas de
carvao sdo Fe, Mn e Al (SEO et al., 2017), sendo estes também os mais abundantes nas aguas
contaminadas do rio Sangdo-SC (NUNEZ-GOMEZ et al., 2016), objeto desta pesquisa. Para os
metais Fe e Mn, embora sejam considerados essenciais, sua ingestdo em excesso pode ocasionar
danos irreversiveis a saude humana, conforme indicado na Tabela 3.

O Al, além de ndo ser um nutriente, ¢ bastante toxico para varias formas de vida, mesmo
quando presente em baixas concentragdes; desta forma, sua remogao ¢ altamente desejavel e
necessaria antes que essas aguas entrem em contato com ambientes pristinos e sua principal
fonte em ambientes acidos ¢ a intemperiza¢do de minerais de aluminossilicato presentes nas

rochas (FALAGAN et al., 2017). Permanece em solucio até pH 6: em pH inferior a 1,
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predomina a forma Al**, j4 em pH entre 1,5 e 6, em 4guas ricas em sulfato, como é o caso da
DAM, predominam as forma soltveis de complexos de sulfato (como AISO4" e Al(SO4)2)
(FALAGAN et al., 2017; SANCHEZ-ESPANA, 2007). Apesar de outros trabalhos (FRIPP;
ZIEMKIEWICZ; CHARKAVORKI, 2000; SHEORAN; SHEORAN, 2006) reportarem que o
Al ja precipite em pH > 5, de forma que ocorre sua hidrdlise e precipitacdo na forma de
hidréxido. Fripp, Ziemkiewicz e Charkavorki (2000) e Sheoran e Sheoran (2006) também
reportam que a precipitagio do Mn ocorre em pH > 7 e o Fe?" (em auséncia de oxigénio)
precipita apenas em pH > 8,5, mas, em presenca de oxigénio, este precipita em forma de Fe**

em pH > 3,5.

Tabela 3. Principais efeitos na saiide humana de alguns metais.

Metal Funcao nutriente Excesso

Componente das proteinas do

Fe  grupo heme, havendo de 3-5 g
de Fe no organismo humano

Efeitos cardiovasculares e enddcrinos, problemas
hepaticos e diabetes.

Cofator de enzimas envolvidas Manganismo, necrose epitelial, afeta sistema
Mn na fosforilacio e sintese de nervoso central, rins, figado, causa desordens
colesterol e acidos graxos psiquidtricas, irritabilidade.

Complicagdes renais e dsseas, incapacidade
pulmonar, anemia, osteoporose, atrapalha
Al Metal ndo-essencial absor¢ao e metabolismo de diversos nutrientes,
niveis elevados relacionados a mal de
Alzheimer.
Fonte: (APHA, 2017; CETEM, 2001; LEE et al., 2018; NECULITA; ROSA, 2019).

Relacionado ao sulfato, embora possua risco ambiental relativamente baixo quando
comparado com os outros poluentes, pois a maioria dos efeitos ambientais ¢ indireto, sua alta
concentragdo eleva o teor de sélidos totais dissolvidos nos corpos receptores, afetando sua
utilidade a jusante, como potabilidade, irrigagdo ou mesmo uso industrial (MOODLEY et al.,
2018; MOOSA; NEMATI; HARRISON, 2005). Alguns autores (LIAMLEAM;
ANNACHHATRE, 2007; MAMELKINA et al., 2017; MOODLEY et al., 2018; MORET;
RUBIO, 2003; NAJIB et al., 2017; RUNTTI et al., 2018) citam alguns efeitos nocivos do
sulfato:

> Pode causar diarréia quando ingerido em altas concentragdes (> 500 mg-L'), bem

como mudangas no niveis de metemoglobina e sulfemoglobina;

»  Stress osmorregulatorio, podendo levar espécies aquaticas a letalidade;

» Na auséncia de oxigé€nio ¢ de nitrato (anaerobiose), pode atuar como aceptor de
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elétrons e gerar gas sulfidrico (H2S). Este fenomeno cria problemas de odor,
corrosdo, além de ser toxico para os seres humanos. Portanto, as 4guas residuais ricas
em sulfato requerem tratamento antes de serem liberadas para o meio ambiente;

» O gas sulfidrico pode causar morte em seres humanos dentro de 30 minutos em
concentragdes gasosas entre a faixa de 800 — 1.000 mg'L™"! ou morte instantdnea em
concentragdes mais elevadas;

» Existem evidéncias de que altas concentra¢des de sulfato podem ocasionar liberagao
de fosfatos ligados ao sedimento, podendo causar eutrofizagao;

» Aumento do potencial de corrosdo para tubulagdes e estruturas de tubulagdes.

A DAM ¢ considerada um dos mais sérios problemas ambientais, pois seus efeitos em
corpos d’agua podem persistir por séculos (KEFENI et al., 2015; SILVA et al., 2013;
SKOUSEN et al., 2017). Tal problematica encontra-se amplamente difundida em paises onde
houve ou hé pratica de atividades mineradoras em larga escala (PAPIRIO et al., 2013; SIMATE;
NDLOVU, 2014). Outros autores relatam que tais efeitos sdo de abrangéncia global, a excegao
da Antarctica, que afetam seriamente os ecossistemas ao redor das areas de mineragdo
(GREMBI; SICK; BRENNAN, 2016; ZHANG; WANG, 2016). Diante deste cenario, estima-
se que a verdadeira escala da poluicdo ambiental causada seja dificil de avaliar precisamente
(JOHNSON; HALLBERG, 2005).

Ao longo dos anos, a medida que os efeitos ambientais advindos da DAM tornaram-se
mais evidentes, estudos t€ém sido dedicados ao desenvolvimento de técnicas de remediagao,
controle de origem e de migracio (MOODLEY et al., 2018; SIMATE; NDLOVU, 2014).
Fundamentado em toda esta problematica e complexidade referente aos impactos gerados por
lancamento de efluentes de mineragdo, o Ministério Publico tem se tornado cada vez mais
restritivo nas agdes publicas: em 2000, moveu uma agdo publica (sentenca n°® 20.097, de
05.01.2000, proferida pela Justica Federal), condenando solidariamente a Unido, o estado de
Santa Catarina e as empresas mineradoras a promoverem a recuperagao ambiental da area
atingida pela atividade de extracdo de carvao no sul do estado (KREBS et al., 2010).

Desta maneira, salienta-se a grande importancia de pesquisas relacionadas ao tratamento
da DAM, no sentido de evidenciar a problematica, cujos efeitos em corpos hidricos sao
significativos espacial e temporalmente, podendo comprometer a vida aquatica nos corpos
receptores, além de inviabilizar o uso desta dgua para abastecimento.

Como os ecossistemas resultantes de contaminagdo com DAM sao muito acidos € ricos

em metais dissolvidos, a microbiota presente restringe-se quase inteiramente a alguns
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microrganismos, cujas fungdes metabolicas sdo especializadas em lidar com estas condigdes
severas, podendo inclusive ser de interesse biotecnologico (CHEN et al., 2016; MENDEZ-
GARCIA et al., 2015), que serdo discutidas no topico a seguir.

2.4. Bactérias Redutoras de Sulfato (BRS) e a sulfato-reducio

As Bactérias Redutoras de Sulfato (BRS) sdo organismos anaerobios, procaridticos (dos
dominios bacteriano e arquea)', que podem usar o sulfato como aceptor de elétrons no seu
metabolismo energético, i.e., sao capazes de realizar a redugdo dissimilatoria do sulfato,
convertendo-o a sulfeto (LIU et al., 2014; MUYZER; STAMS, 2008; RABUS et al., 2015;
SANCHEZ-ANDREA et al., 2013; ZHOU; XING, 2015). Este produto final da sulfato-
reducdo, o sulfeto de hidrogénio (H»S), ¢ de extrema importancia, pois participa de muitos
processos biogeoquimicos, principalmente os que envolvem a presenca do ferro e do enxofre
(CHEN et al., 2016; MADIGAN et al., 2016; MUYZER; STAMS, 2008; SAUNDERS et al.,
2005). Estudos estimam que a taxa anual de sulfato-reducdo seja de 1,3 tera mol, valor
correspondente a oxidacdo de até 30% do fluxo de carbono orgénico para o fundo do mar
(RABUS et al., 2015).

A reducdo biologica do sulfato pode ser realizada pelos metabolismos assimilatério e
dissimilatorio. No primeiro, o enxofre € incorporado no crescimento celular, sinteses proteicas,
em alguns co-fatores, tais como biotina € em aminoacidos (como cisteina, metionina)
(POSTGATE, 1984). J4 no metabolismo dissimilatério, as BRS utilizam o sulfato como aceptor
de elétrons na respiragdo anaerobia celular, o sulfato ¢ reduzido a sulfeto de hidrogénio e
excretado no meio, sob condi¢des anaerobias (SANCHEZ-ANDREA et al., 2014). Estima-se
que o metabolismo dissimilatorio utilize de 10 a 100 vezes mais enxofre que o assimilatorio
(POSTGATE, 1965).

A redugdo dissimilatdria do sulfato ¢ ilustrada bioquimicamente pela Figura 5, sendo a
redugdo endergonica a sulfito catalisada por enzimas soluveis (ATP sulfurilase e APS redutase).
Em seguida, ocorre a reducao exergonica do sulfito, catalisada por sulfito redutase, a sulfeto de

hidrogénio (THAUER; STACKEBRANDT; HAMILTON, 2007).

" Embora inclua as arqueas, o termo BRS foi utilizado para referir-se aos membros de ambos

os dominios, assim como a maioria dos autores o fazem.
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Figura 5. Rota bioquimica da reducdo dissimilatoria do sulfato.
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A enzima ATP sulfurilase também ¢ denominada por SAT (sulfato adenilil transferase) e
a APS redutase por AprBA (adenilil-sulfato redutase) por alguns autores (ANANTHARAMAN
et al., 2018; GREIN et al., 2013). Esta reducao de sulfato a HoS requer oito elétrons e ocorre
por meio de varios estdgios intermedidrios: como o sulfato ¢ bastante estavel quimicamente, ¢
ativado por intermédio do ATP (adenosina-trifosfato) e da enzima ATP sulfurilase, que catalisa
a ligacdo do sulfato ao ATP, levando a formagdo de APS (adenosina-fosfossulfato). Esta
ativacdo eleva o potencial de reducdo padrio em pH 7 do sulfato a sulfito (E®’=—-0,52 V) para

préximo de 0 V, fazendo a reducdo do sulfato possivel. A por¢do de sulfato presente na APS ¢é



37

reduzida a sulfito (SOs%) através da APS redutase, liberando AMP (adenosina-monofosfato), e
o sulfito juntamente & enzima dsr (dissimilatério sulfito redutase), levando a formagdo de
sulfeto de hidrogénio (MADIGAN et al., 2016).

As BRS estdo naturalmente presentes numa ampla gama de habitats, como sedimentos
anoxicos, fontes hidrotermais ou hipersalinas, regides vulcanicas, locais contaminados com
DAM, entre outros (DEV et al., 2015; MADIGAN et al., 2016; MENDEZ-GARCIA et al.,
2015; RABUS et al., 2015). Alguns autores reportam que sua presenca ¢ restrita a zonas
andxicas ou anaerdbias, por serem incapazes de tolerar oxigénio (SINGLETON; ODOM;
SINGLETON JR, 1993). A toxicidade do oxigénio molecular ¢ em grande parte devida a
formagao de espécies parcialmente reduzidas, aliadas a presenca de grupos livres de ferro,
sulfetos ou sulfidrilas, levando a formagdo de radicais superdxido e perdxidos (SASS;
CYPIONKA, 2007). Contudo, Saunders et al. (2005) reportam que as BRS, sdo onipresentes
em ambientes aquosos naturais, mesmo sob condi¢des predominantemente aerdbias e Hao et
al. (1996, 2014) citam que as BRS podem sobreviver a uma exposi¢ao temporaria ao oxigénio
e voltar a se tornar ativas em condi¢Oes anacrobias. Em estudos mais recentes, foram detectadas
adaptacdes fisiologicas para lidar com o oxigénio, tal como a respiragdo aerobia de algumas
BRS (LIU et al., 2014; THAUER; STACKEBRANDT; HAMILTON, 2007). No entanto, esta
“reducdo de sulfato aerébia” ainda permanece duvidosa, dado que poderia ser explicada pela
provavel presenga de microrregides anoxicas nos sedimentos (SASS; CYPIONKA, 2007).

As BRS sdo diversas fisiologica e filogeneticamente (LIU et al., 2014; OKABE, 2007),
podendo crescer num amplo espectro de ambientes: temperaturas de 0 a 100 °C, salinidade
desde agua doce a salinas (HAO et al.,, 2014) e pertencendo aos cinco maiores grupos
bacterianos Deltaproteobacteria, Clostridia, Thermodesulfobacteria, Thermodesulfobiaceae,
Nitrospirae, e aos dois das arqueas Euryarchaeota e Crenarchaeota (DEV; ROY;
BHATTACHARYA, 2016).

Além de condigdes anaerobias, as BRS heterotroficas também requerem uma fonte
carbonica (doador de elétrons) para a ocorréncia da sulfato-redugdo (COSTA; RODRIGUEZ;
SANCINETTI, 2017; FLORENTINO et al., 2015; PAPIRIO et al., 2013). Como a DAM ¢
escassa em matéria organica (COSTA; RODRIGUEZ; SANCINETTI, 2017; FLORENTINO
et al., 2015), faz-se necessario adiciona-la ao meio para que ocorra o processo de sulfato-
redugdo. A Eq. 5 ilustra a redugdo heterotrofica, sendo CH,O0 a representagdo de um composto

organico genérico, que serd a fonte energética da reagao.

$0,% +2CH,0 - H,S +2HCO3~ Eq.5
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Hussain et al. (2016) reportam a preferéncia das BRS por compostos organicos de menor
massa molecular como fontes carbonica e energética. Substratos mais simples, como acidos
graxos de cadeia curta, acetato ou etanol, podem ser utilizados diretamente pelas BRS (HAO et
al., 1996; SANCHEZ-ANDREA; TRIANA; SANZ, 2012). Entretanto, os substratos mais
complexos (proteinas ou oligo e polissacarideos) devem antes ser hidrolisados e fermentados
por outras bactérias, para tornarem-se disponiveis e serem utilizados pelas BRS (MUYZER;
STAMS, 2008).

Alguns trabalhos (DAUBERT; BRENNAN, 2007; ROBINSON-LORA; BRENNAN,
2009a, 2010, 2011) utilizaram com sucesso materiais quitinosos, como cascas de crustaceos
(camarao ou caranguejo), como substrato para a bioestimulagcao de BRS, com a prerrogativa da
quitina contida neste material possuir uma 6tima relagdo C:N (6,9:1) para a atividade das BRS.
Estes nutrientes sdo utilizados na sintese de compostos metabolicos para o crescimento
microbiano (aminoacidos, proteinas, enzimas e cofatores enzimaticos) (DEV etal., 2015; DEV;
ROY; BHATTACHARYA, 2017). A molécula de quitina sera descrita com maiores detalhes
adiante no item 2.8.

Nas condig¢des padrao, estequiometricamente o consumo de 0,67 g de DQO (demanda
quimica de oxigénio) por BRS, reduz 1 g de SO4+* (CAMILOTI et al., 2014; MATTEI et al.,
2014). Isto significa que quando a relagio DQO/SO4* estiver abaixo de 0,67, mais substrato
organico ¢ necessario para atingir a remoc¢ao total de sulfato, via sulfato-reducao (GODOI;
DAMIANOVIC; FORESTI, 2015). Entretanto, caso esta relagdo fique acima, numa cultura
mista pode se intensificar a competicio de BRS com outros procariontes (bactérias
fermentativas, homoacetogénicas ou arqueas metanogénicas) pelo mesmo substrato (DAS et
al., 2015). Damianovic e Foresti (2007) enfatizam que diversos outros fatores, como cinética
de crescimento, propriedades de imobilizagdo de microrganismos, difusdo de substrato no
biofilme, bem como condi¢des ambientais (concentracdo de H»oS, pH, temperatura, etc.)
também afetam a competi¢ao entre estes microrganismos.

Alguns estudos reportam problemas associados ao desenvolvimento de BRS: elevadas
concentragdes de metais podem causar inibi¢do, sendo este um dos fatores cruciais na
biorremediacdo (ZHANG; WANG, 2016). Outro problema associado ¢ o baixo pH, que afeta
serlamente o crescimento microbiano e compromete a performance da biorremediacao
(SANCHEZ-ANDREA et al., 2014).

Uma vez gerado, o sulfeto de hidrogénio pode reagir com os metais dissolvidos,
preferencialmente os bivalentes (carga 2+, genericamente M*"), tipicamente presentes na DAM,

precipitando-os na forma de sulfeto metalico (Eq. 6) (FLORENTINO et al., 2016a; SANCHEZ-
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ANDREA; TRIANA; SANZ, 2012).
M2+(aq)+HZS_> MS(s) ~L+2H+ Eq.6

Este precipitado de sulfetos metalicos possui coloragdo preta (principalmente devido a
formagdo de sulfeto ferroso), conforme pode ser observado na Figura 6A, podendo ser um
indicador da atividade das BRS e sulfato-redu¢ao (ROBINSON-LORA; BRENNAN, 2009a;
SANCHEZ-ANDREA et al., 2012b). FeS geralmente ¢ precursor da pirita (FeS,), portanto,
precipitar metais na forma de sulfeto ¢, tipicamente fechar o ciclo que os removeu da origem,
revertendo assim, a reagdo de oxidag¢do (Eq. 1), cujo produto ¢ liberado ao meio ambiente
(SKOUSEN et al., 2017). Desta forma, ressalta-se que a sulfato-redu¢do realizada pelas BRS
tem duplo beneficio: remove o sulfato (transformando-o em sulfeto de hidrogénio) e o sulfeto
precipita metais pesados do efluente (KIRAN; PAKSHIRAJAN; DAS, 2017). Na Figura 6B,

tem-se representada a rota de formagao dos sulfetos de forma compartimentada.

Figura 6. (A) Cultura de enriquecimento de BRS: a esquerda, meio estéril, ao centro, um
enriquecimento positivo revelando sulfeto ferroso (FeS). (B) Modelo de atenuagdao de AIDAM
por sulfato-reducao dissimilatoéria.
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Fonte: (A) (MADIGAN et al., 2016) e (B) adaptado de (BECERRA, 2010).

Sabe-se que quando comparados com hidroxidos metalicos, os sulfetos metélicos sdo
mais estdveis numa ampla faixa de pH, produzem menor volume de lodo e possibilidade de
serem recuperados (AYALA-PARRA; SIERRA-ALVAREZ; FIELD, 2016; PAPIRIO et al.,
2013). Entretanto, devido a sua baixa solubilidade, os sulfetos metalicos sdo de controle
complexo durante a precipitagdo, pois muitas particulas pequenas sdo formadas durante este
processo, como aglomerados nanométricos (2-10 nm) ou coloides (faixa de 1 pm). Desta forma,
sao de dificil recuperagao da fase aquosa através de processos de separagao solido-liquido,
como filtracao (VILLA-GOMEZ, 2013; VILLA-GOMEZ et al., 2012). Alguns autores ainda
reportam que a recuperacdo de metais sob forma de sulfeto, nem sempre pode ser alcancada,

uma vez que os metais precipitam-se parcialmente na biomassa, dificultando sua recuperagao
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(VILLA-GOMEZ et al., 2011).
Moosa, Nemati e Harrison (2005) ressaltam que em alguns casos, na auséncia de metais
suficientes para precipitarem o sulfeto, faz-se necessaria uma etapa adicional para remover o
excesso de sulfeto de hidrogénio, porque este exerce efeito inibitdrio sobre o crescimento
bacteriano (HAO et al., 1996; LIU; YU; LIU, 2015). Sulfeto de hidrogénio ¢ um poluente
atmosférico com odor desagradavel, sendo tdxico para seres humanos.
Como o ciclo do enxoftre ¢ de alta complexidade para balangos de massa, pois a interface
do biofilme nado descreve as transformacgdes dos ciclos internos, seria necessario explorar mais
ferramentas analiticas a fim de superar este problema. A comunidade de BRS e seu rendimento
metabolico em biofilmes e em tratamento de DAM ainda sdo tratados como “caixa-preta”,
devido a limitagdo das técnicas tradicionais dependentes de cultura e a falta de técnicas
analiticas suficientes para esta elucidacdo (VASQUEZ et al., 2018).
Muyzer e Stams (2008) enfatizam que embora tenham-se bastantes informagdes na
literatura sobre a diversidade, fisiologia e bioquimica das BRS, a comunidade cientifica esta
apenas “arranhando a superficie” sobre elas e que novas tecnologias, como high-throughput
(que sera elucidada no item 2.6), podem aumentar o sucesso em identificar BRS ainda ndo
elencadas. Hua et al. (2015) reiteram que, de uma forma geral, ainda sd3o poucos os
conhecimentos sobre os papéis ecoldgicos e funcionais dos microrganismos existentes nos
ecossistemas terrestres.
Sabe-se que a maioria das BRS conhecidas € neutrofilica e altamente sensivel a acidez,
sendo a faixa de pH o6tima para crescimento entre 5 e 8§ (GREMBI; SICK; BRENNAN, 2016).
Inclusive, atribui-se que a principal falha com o uso de BRS no tratamento da DAM ¢ a
sensibilidade aguda dos microrganismos a acidez, o que limita consideravelmente sua aplicacao
(LIU; GONG; LIU, 2014). Todavia, nos ultimos anos, t€ém sido reportadas diversas evidéncias
de bactérias acidofilicas, bem como a tolerancia a acidez (BATTAGLIA-BRUNET et al., 2012;
KOSCHORRECK, 2008; RABUS et al., 2015; SANCHEZ-ANDREA et al., 2014; ZHANG;
WANG, 2016), como por exemplo:
» Kolmert e Johnson (2001) relataram o desenvolvimento de uma cultura mista
acidofilica de BRS em pH 3;

» Desulfurellaceae acetivorans cresce a pH 4,3, embora o valor 6timo seja em pH 6-7
(FLORENTINO; STAMS; SANCHEZ-ANDREA, 2017);

» Atividade sulfato-redutora foi detectada numa cultura isolada de Desulfosporosinus
acididurans, na faixa de pH 3,6-3,8 (SANCHEZ-ANDREA et al., 2015) e também em
biorreatores na faixa pH 2,2-2,5 (NANCUCHEO; JOHNSON, 2012).
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No passado, ja foi questionada a existéncia de BRS acidofilicas, e pensava-se que a
presenga destas em ambientes acidos era explicada pela existéncia de micronichos de maior pH
(KOSCHORRECK, 2008). As bactérias acidofilicas possuem mecanismos extras para manter
a homeostase do pH, como o uso de enzimas especificas para bombear protons para o meio
extracelular (potencial reverso de membrana), permeabilidade seletiva, tamanho reduzido dos
canais da membrana, aumento da capacidade tamponante e aumento de cargas superficiais
positivas, entre outros. Por isso, os microrganismos acidofilicos suportam pH mais acidos do

que os neutrofilicos. Na Figura 7 ilustram-se os principais mecanismos estruturais presentes.

Figura 7. Adaptacdes de organismos acidofilicos em ambientes 4cidos.
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Fonte: adaptado de (SHARMA; PARASHAR; SATYANARAYANA, 2016).

De uma forma geral, as BRS acidofilicas possuem as membranas altamente impermeaveis
e de baixa fluidez, para restringir a entrada de protons para o citoplasma (SHARMA;
PARASHAR; SATYANARAYANA, 2016). Quimicamente, estas membranas sao mais rigidas
e menos sensiveis a hidrélise dcida: possuem ligagdo éter ao invés de éster, que sdo comumente
encontradas nas membranas bacterianas e eucarioticas. O baixo pH pode danificar biomoléculas
na célula, que requerem mecanismos reparadores: isto pode explicar o maior nimero de genes
reparadores de DNA e proteinas presentes no genoma de diversas acidofilicas (FLORENTINO
etal., 2016b).
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2.5. Cinética de crescimento bacteriano
Para melhor compreender uma cultura isolada de microrganismos, cujo meio possui
nutrientes e condigdes bioquimicamente favordveis, tem-se a cinética de crescimento
bacteriano, podendo esta ser expressa em fun¢do do tempo, obtendo-se assim, uma curva de
crescimento. Para culturas em batelada, existem quatro fases: /ag, log (ou exponencial),
estacionaria e de declinio (ou morte). Na Figura 8 pode-se observar cada uma destas fases e na

Tabela 4 encontra-se cada um de seus embasamentos tedricos.

Figura 8. Curva tipica de crescimento bacteriano em batelada.
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Fonte: adaptado de (MAIER, 2009).
Tabela 4. Fases de crescimento bacteriano.
Fase Crescimento celular Principio Equacio
Muito baixo. Etapa de adaptagao
Lag S o - -
fisiologica e transitdria.
Etapa de maior crescimento, sendo dx

Log proporcional ao n° de células, em —=X.u X =Xp.ett
qualquer instante desta fase. dt
Sem aumento liquido celular, embora
ainda haja crescimento, ¢ dx
Estaciondria ~ contrabalanceado com o n° de mortes. —=0 X = constante
Normalmente ocorre quando cessa algum dt
nutriente.
Decaimento celular. Apesar de também dx
Declinio ser exponencial, ¢ uma taxa um pouco = — = —K,. X X = X,.e Kat
mais lenta. dt

X =n° células;

X, =n° células iniciais;

U = taxa de crescimento;

K, = constante de decaimento.
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Para a fase /ag, ndo existe uma regra clara de quando ela termina e comega a exponencial,
mas alguns autores (YATES; SMOTZER, 2007) citam ser quando o nimero de células duplica.
Ja para a fase estacionaria, um exemplo classico de escassez de nutriente ¢ o metabolismo
endogeno: quando a fonte de carbono se esgota, ndo necessariamente o crescimento cessara,
pois pode haver a lise de algumas células mortas, suprimindo a necessidade deste nutriente
(MAIER, 2009).

As BRS tém crescimento relativamente lento, quando comparado aos demais
microrganismos presentes no solo e na dgua. Entretanto, possuem crescimento superior ao das
bactérias metanogénicas (RODRIGUEZ et al., 2012), pois a sulfato-redugdo ¢ cinetica e
termodinamicamente mais favoravel que a metanogénese, em se tratando de substratos simples,
como acetato e hidrogénio (LIU et al., 2014; SUN et al., 2014).

Em ambientes anaerobios, a associagdo entre bactérias fermentadoras e BRS ¢
energeticamente favoravel: as fermentadoras podem quebrar substratos grandes em cadeias
menores, tornando-as disponiveis para as BRS (DEV; ROY; BHATTACHARYA, 2016;
MUYZER; STAMS, 2008; OREN, 2010). Nestes mesmos ambientes, as BRS coexistem com
as metanogénicas, pois ambas sdo ativas em condigdes estritamente anaerobias, com similar pH
e temperatura de crescimento (GODOI; DAMIANOVIC; FORESTI, 2015; MADIGAN et al.,
2016; MATTEI et al., 2014; SANCHEZ-ANDREA et al., 2014). Entretanto, elas podem
competir pelos substratos hidrogénio e acetato (KOSCHORRECK, 2008; MUYZER; STAMS,
2008).

2.6. Analise de sequenciamento high-throughput 16S

As pesquisas com a tecnologia de sequenciamento high-throughput 16S, desenvolvidas
ao longo das ultimas décadas, tém promovido grandes avangos para a ciéncia e, especificamente
para a microbiologia ambiental, por disponibilizar uma analise compreensiva do genoma de
diversos microrganismos, que desempenham papéis fundamentais para a manutencdo dos
ecossistemas (KONOPKA; LINDEMANN; FREDRICKSON, 2015; LEI et al., 2017,
VANWONTERGHEM et al., 2014).

Estas novas metodologias de sequenciamento estio revolucionando a microbiologia, pois
diversos microrganismos incultivaveis (por meio de cultura), podem agora ser identificados a
partir da extracdo de seu DNA, de uma amostra ambiental, seguida da determinagdo da
sequéncia de nucleotideos que compdem seu DNA, garantindo resultados rapidos e de alta
resolucdo (CAPORASO et al.,, 2011; CHRISTOFF et al., 2017; HUA et al.,, 2015;
KLINDWORTH et al., 2013; MA et al., 2015). Para se ter uma ideia, estima-se que mais de
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99% dos microrganismos ambientais sdo incultivdveis nas condi¢des laboratoriais atuais
(VOLLMERS; WIEGAND; KASTER, 2017). Desta forma, a analise de sequenciamento Aigh-
throughput 16S permite portanto, estudar de maneira mais ampla a diversidade estrutural de
uma comunidade microbiana (LEI et al., 2017).

Largamente utilizado para identificar bactérias, o gene 16S rRNA (RNA ribossomal) ¢
atualmente o marcador filogenético de maior compreensao disponivel, pois apresenta uma boa
resolucao filogenética bacteriana e uma das maiores bases de dados de sequenciamento de DNA
(CHRISTOFF et al., 2017, VANWONTERGHEM et al., 2014). E um excelente marcador
filogenético, pois € conservado entre procariotos com regides variaveis especificas, que podem
ser usadas para classificagdes taxondmicas, permitindo a identificagdo de membros de diversas
comunidades bacterianas (CAPORASO et al., 2011; JO; KENNEDY; KONG, 2016).

Apos extraido o DNA, a primeira etapa desta andlise, refere-se a amplificacao das regides
V3-V4 do gene 16S rRNA (KLINDWORTH et al., 2013) por meio de ensaios de Reagdo em
Cadeia da Polimerase (PCR), que trata-se de uma técnica de biologia molecular empregada para
obten¢do de amplificagdes exponenciais de DNA in vitro, utilizando elementos do processo
natural de replicagdo do DNA. Esta etapa de amplificagdo ¢ necessaria, pois a maioria da
amostras ambientais, ndo possui quantidade suficiente de DNA, e por isso precisam ser
amplificadas (CHRISTOFF et al., 2017). Por conseguinte, estes fragmentos sao agrupados nas
bibliotecas de sequenciamento para quantificacdo e normalizacdo, dentro da plataforma
[llumina MiSeq. Na sequéncia, por intermédio de um software de bioinformatica, € realizado o
processamento dos dados das leituras obtidas, para enfim chegar a classificacdo taxondmica. A
Figura 9 representa de forma concisa, a série de procedimentos adotados para o
sequenciamento.

O répido aumento na capacidade de sequenciamento, levou a uma espécie de “corrida
armamentista” na qual plataformas de sequenciamento, por gerarem dados em escalas sem
precedentes, extrapolam as ferramentas existentes e, por consequéncia, novos softwares sao
lancados para explorar estas quantidades massivas de dados, de forma a processar e “traduzir”
todas estas informacdes (CAPORASO et al., 2011). Assim, ferramentas computacionais foram
utilizadas para conduzir o tratamento das sequéncias de DNA e posterior comparacdo com uma

base de dados de 16S rRNA conhecida para identificagdo dos microrganismos.
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Figura 9. Ilustragdo esquematica para sequenciamento
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Fonte: adaptado de (JO; KENNEDY; KONG, 2016).

2.7. Quitina

A quitina € um polissacarideo linear nitrogenado, de ocorréncia natural, formado por
unidades de 2-acetamido-2-desoxi-D-glicose, unidas por ligagdes glicosidicas do tipo B (1-2>4)
(LIU et al., 2013; NUNEZ-GOMEZ et al., 2016, 2017a; ZEMLIJIC et al., 2012). Sua estrutura
possui de 1.000 a 3.000 unidades monoméricas (KARDAS et al.,, 2012; SHAHIDI;
ABUZAYTOUN, 2005), sendo esta unidade representada pela Figura 10.

Figura 10. Estrutura monomérica da quitina.
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E o segundo polimero natural mais abundante, depois da celulose, por ser o constituinte
do exoesqueleto de artropodes (insetos e crustdceos), moluscos e alguns fungos (ascomicetos,
zigomicetos, basidiomicetos e deuteromicetos), tendo funcao bioldgica estrutural (KARDAS et
al., 2012; NUNEZ-GOMEZ, 2014; ZEMLIIC et al., 2012). Estima-se que sua produgéo anual
na biosfera seja superior a 10 giga toneladas (10" kg) (SHAHIDI; ABUZAYTOUN, 2005). E
pouco soluvel em dgua, solventes organicos, acidos diluidos e bases (BARIKANTI et al., 2014).

Comercialmente, a quitina ¢ extraida de cascas de camarao, siri e lagosta, entre outros
crustaceos (KARDAS et al., 2012). A composi¢ao quimica da casca de camarao tem em média
(base seca): 17 a 20% de quitina, 33 a 40% de proteina, ¢ 32 a 38% de minerais (principalmente
CaCO;3, cuja funglo é calcificar o exoesqueleto) (RODDE; EINBU; VARUM, 2008). Os
conteudos variam de acordo com a idade e o ciclo reprodutivo dos animais: os espécimes mais
antigos possuem exoesqueleto mais calcificado e uma porcentagem relativamente menor de
quitina (SYNOWIECKI; AL-KHATEEB, 2003).

Por possuir grupos hidroxila e acetamido no anel de glicose, os pares de elétrons tornam-
se disponiveis para coordena¢do, comportando-se assim como base de Lewis (SHI; ZHAO;
ZHANG, 2007; SOFIANE; SOFIA, 2015). Por isso, a quitina possui capacidade de adsorver
ions metélicos em solugdo aquosa acida, formando complexos estaveis (BARIKANI et al.,
2014; SHAHIDI; ABUZAYTOUN, 2005).

Diversos trabalhos (DAUBERT; BRENNAN, 2007; ROBINSON-LORA; BRENNAN,
2009a, 2010, 2011) utilizaram materiais quitinosos oriundos de casca de crustdceos para
remediacao de DAM, obtendo-se satisfatoriamente a sulfato-reducdao. Em todos eles, afirmou-
se que a quitina ¢ adequada como substrato para a sulfato-reducdo, por sua degradacao criar
condigdes redutoras, que podem promover processos anaerdbios, pois durante a sua
fermentacdo libera hidrogénio, acetato e alguns acidos graxos, além de apresentar teor de
nitrogénio relativamente alto (de 6 a 7% em sua composicao estrutural) e proporcionando uma

boa relagao C:N.

2.8. Cinéticas de adsorcao

Metcalf e Eddy (2003) definem adsor¢ao como o processo de acumulo de substancias que
estdo em solucao numa superficie disponivel, tratando-se de uma operagao de transferéncia de
massa, na qual um constituinte da fase liquida (sorvato) ¢ transferido a fase sélida (adsorvente),
resultante do excesso de energia na superficie do adsorvente (energia livre superficial), que
possibilita a interagdo entre as fases.

No processo de adsor¢ao, a particula de sorvato ¢ aderida a superficie do adsorvente. J&
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no processo de absor¢do, o sorvato passa a fazer parte da estrutura interna do sorvente, sendo
esta a diferenca fundamental entre elas (MONTANHER; OLIVEIRA; ROLLEMBERG, 2007).
Quando nao se sabe exatamente qual o mecanismo (adsor¢do ou absorcdo), diz-se
genericamente sor¢do (NUNEZ-GOMEZ, 2014).

As ligacdes entre sorvato e sorvente podem ser fisicas ou quimicas (ATKINS; JONES,
2004; NUNEZ-GOMEZ, 2014). Na adsor¢io fisica (fisiossor¢do), ha interagdes de van der
Waals, que ocorrem por uma diferenca de energia e/ou forcas de atracao de longo alcance
(dipolos permanente ou induzido, sem alteragdo dos orbitais atobmicos ou moleculares das
espécies). Trata-se de uma adsorc¢ao exotérmica e reversivel, de intensidade mais fraca, na qual
o equilibrio ¢ estabelecido rapidamente e a adsor¢ao pode ocorrer em multicamadas (ANDIA,
2009; NASCIMENTO et al., 2014).

Na adsor¢do quimica (quimiossor¢do), os ions unem-se por ligagdes quimicas
(usualmente covalentes) de intensidade mais forte e tendem a se acomodarem em sitios que
propiciem o nimero maximo de coordenagdo (ATKINS; JONES, 2004; NUNEZ-GOMEZ,
2014). Neste processo, ha compartilhamento de elétrons e rearranjo dos orbitais moleculares,
havendo forma¢ao de monocamada. O processo inverso a sor¢ao também pode ocorrer, sendo
denominado dessorg¢ao.

No intuito de determinar a velocidade de adsorc¢ao e os mecanismos nela envolvidos, faz-
se uso de estudos cinéticos. Estes estudos sao importantes, pois além do mecanismo, descrevem
a taxa que controla o tempo de contato na interface liquido-solido (SAMUEL; SHANTHI;
VASHANTHA, 2016). A cinética de adsorcao tem alta dependéncia das propriedades fisicas e
quimicas dos adsorventes, por isso 0 seu conhecimento ¢ essencial na escolha das melhores
condicOes de operagdo em larga escala (MONTANHER; OLIVEIRA; ROLLEMBERG, 2007).

Devido as diversas possibilidades de mecanismos envolvidos no processo sortivo, as
taxas de transferéncia de massa sdo dificeis de prever; desta forma, recorre-se a diversos
modelos cinéticos para caracterizar a natureza do processo sortivo (MONTANHER;
OLIVEIRA; ROLLEMBERG, 2007). Todas as informagdes cinéticas permitem avaliar a
natureza das etapas determinantes da velocidade, entretanto, uma equagdo de taxa satisfatoria
muitas vezes pode nao oferecer todas as informagdes necessarias para elucidar o mecanismo;
porém, podem ser de grande valia pratica no quesito tempo e quantidade de material consumido

(ANDIA, 2009).

2.8.1. Modelo de pseudo-primeira ordem
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O modelo cinético de pseudo-primeira ordem possui sua modelagem baseada na adsor¢ao

em fase solida, sendo a taxa de adsor¢do baseada na capacidade do adsorvente (HO, 2006;

NUNEZ-GOMEZ, 2014), tendo sido proposto inicialmente por Lagergren®. E amplamente

usado para descrever processos liquido-solido (WEI et al., 2017), e sua defini¢do parte da Eq.
7:

S = k. (4 — q0) Eq.7

Onde g, ¢ quantidade de sorvato retida por grama do sorvente no tempo t, g, € quantidade

de sorvato retido por grama do sorvente no equilibrio e k; € a constante de pseudo-primeira

ordem. Integrando com as condi¢des de contorno t=0 e t=t ¢ q,=0 a q;=q,, tem-se o modelo de

pseudo-primeira ordem, mostrado pela Eq. 8:

In(q. — q¢) =Inq, — ky.t Eq. 8

Entretanto, este modelo apresenta algumas limitacdes, como ndo apresentar linearidade

durante todo o tempo de contato e q, ser desconhecido (MARTINS, 2004).

2.8.2. Modelo de pseudo-segunda ordem
O modelo de pseudo-segunda ordem, proposto por Ho e Mckay (1999), admite que a
capacidade de adsor¢do € proporcional ao niimero sitios ativos no adsorvente. E também que
esta interagdo envolve troca de elétrons, assumindo-se quimiossor¢cao (HO; MCKAY, 1999;
LOBO-RECIO et al., 2013; NUNEZ-GOMEZ, 2014; WEI et al., 2017). Neste modelo, admite-
se que a taxa de adsor¢do depende da taxa adsorvida elevada ao quadrado, conforme mostrado

pela Eq. 9:

d
—£=ka. (g — q1)? Eq.9

De maneira anéloga, apds a integragao, obtém-se a Eq. 10, que sendo rearranjada resulta

na Eq. 11.

1 t
—— -t =t Eq. 10

2 LAGERGREN, S.Y. Zur theorie der sogenannten adsorption geldster stoffe. Kungliga
Svenska Vetenskapsakad, Stockholm. v. 24 (4). p. 1-39, 1898.
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t 1 1
e = kZ.qu + ;. t Eq. 11

O modelo de pseudo-segunda ordem possui a vantagem de k, e g, podem ser obtidos a
partir do intercepto e da inclinacdo do grafico de (t/q;) versus t, sendo que ndo existe a
necessidade de se conhecer previamente nenhum parametro, como se faz necessario para o
modelo de pseudo-primeira ordem (HO, 2006; WU; TSENG; JUANG, 2001).

Embora muitos fatores possam influenciar a capacidade de adsor¢ao, como concentragdo
inicial do adsorvato, pH da solugdo, o tamanho da particula adsorvente, entre outros, tal modelo
cinético estd focado apenas no efeito dos pardmetros observaveis na taxa global e tem sido
aplicado com sucesso em diversas adsor¢des metalicas em solugdes aquosas (HO; MCKAY,
1999) e também em muitas cinéticas de adsor¢do durante todo o periodo do ensaio (WEI et al.,
2017). Em diversos casos, a capacidade de adsor¢cdo no equilibrio ¢ desconhecida, e a
quimiossor¢ao tende a tornar-se imensuravelmente lenta e a quantidade adsorvida ¢

infinitamente menor que a adsorvida no equilibrio (HO, 2006; HO; MCKAY, 1999).

2.8.3. Modelo de difusio intraparticula

O modelo de difusdo intraparticula, foi proposto por Weber e Morris (1963), no qual
admite-se que a etapa limitante (lenta) do processo seja a adsor¢ao sobre a superficie interna
(intraparticula), desprezando os processos difusivos do filme sobre o adsorvente (etapas
rapidas) (NUNEZ-GOMEZ, 2014; WEBER; MORRIS, 1963; WEI et al., 2017), sendo
derivado da lei de Fick de Difusdo (ANDIA, 2009). Este mecanismo esta esbogado na Figura
11, na qual a estrutura I é a lenta, e as estruturas II e III instantaneas. E definido pela Eq. 12 ¢
diferentemente das cinéticas de pseudo-primeira e pseudo-segunda ordens, este modelo define

0 mecanismo do processo.

q: = Kin Nt + Cyyy Eq. 12

Onde k;, ¢ a taxa de difusdo intraparticula e C;, ¢ a constante relacionada com a
espessura da camada de difusdo. Segundo alguns autores (HAMEED; TAN; AHMAD, 2008;
WEI et al., 2017), caso a reta do grafico passe pela origem, a difusdo intraparticula ¢ a inica
etapa de controle de taxa, em caso negativo, outros mecanismos podem estar envolvidos no

processo de adsorcao.
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Figura 11. Esbo¢o do mecanismo difusivo
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Fonte: (METCALF; EDDY, 2003).

Outros estudos (ANDIA, 2009; BERTOLINI; FUNGARO, 2011) também indicam que a
adsorc¢ao pode ocorrer em duas ou mais etapas, podendo desta forma, os graficos apresentarem
multilinearidade, segmentando-o em retas diferentes, sendo cada uma destas etapas controlada
por um processo diferente. Uma indicacdo pratica de que hd multilinearidade, ¢ o fato de as

constantes cinéticas variarem com o tempo ou com a concentragao em fase solida.

2.8.4. Modelo de Elovich

O modelo de Elovich, originalmente apresentado por Zeldowitsch®, também é baseado na
capacidade de adsor¢do e assume quimiossor¢do (HO, 2006). Inicialmente utilizado na
descricdo de gases em solidos, este modelo ¢ amplamente utilizado para adsorcdo lenta,
assumindo-se superficie heterogénea (apresentando assim, diferentes energias de ativagao)
(NUNEZ-GOMEZ, 2014; WEI et al., 2017). Assim como o modelo de pseudo-segunda ordem,
o modelo de Elovich também admite quimiossor¢do, entretanto, este modelo nao reflete com a
mesma precisao os valores de g, obtidos (WEI et al., 2017). A taxa de adsor¢dao diminui com o

tempo, devido ao aumento da cobertura superficial (WU; TSENG; JUANG, 2009), conforme

3 ZELDOWITSCH, J. Uber den mechanismus der katalytischen oxydation von CO an MnO,.
Acta Physicochimica. URSS, v. 1, p. 364-449, 1934.



51

mostrado pela Eq. 13:

dac _ B4
5 —ae Eq. 13

Onde a ¢ a taxa inicial de adsor¢do (dq;/dt = a, quando q; = 0) e 8 é a constante de
Elovich relacionada ao grau de cobertura no processo de quimiossor¢io (NUNEZ-GOMEZ et
al., 2018). Apds a integracao entre 0 e q,, obtém-se a Equagdo de Elovich, mostrada pela Eq.
14.

q; = %ln(a[?) +I§1n t Eq. 14

2.9. Tratamentos quimicos para DAM: opcdes disponiveis, vantagens e
desvantagens

Em areas de mineracdo abandonadas, que sdo de localizacdo remota, a solucdo mais
realista para tratamento de DAM seria o tratamento passivo, como € o caso da biorremediacao,
que ¢ de tratamento duradouro, de baixo custo e ambientalmente sustentavel, sem necessidade
de fornecimento de energia. Skousen et al. (2017) definem o sistema passivo como tratamento
baseado em ocorréncias naturais. Entretanto, para alguns casos, onde € necessaria a rapida
remediacdo de enormes quantidades de agua, o tratamento ativo ¢ tido como alternativo ao
tratamento passivo da DAM (MATTEI et al., 2014; SIMATE; NDLOVU, 2014).

Os métodos de tratamentos ativos utilizam agentes neutralizantes para aumentar o pH até
atingir os padrdes de qualidade, precipitar os metais em solu¢do em forma de lodo insoluvel e
em seguida enviar o efluente ao corpo receptor (SEO et al., 2017). Entre alguns métodos ativos,
pode-se citar o uso de um agente precipitante de baixo custo para sulfato. No Brasil ¢ bastante
utilizado precipitacdo com cal (Ca(OH)>) e carbonato de calcio (CaCOs3). Desta forma, os
metais sdo convertidos a hidréxidos, precipitados e removidos por filtragdo e/ou sedimentacao.
Como possuem teor variavel de sulfato, o desafio estd justamente em encontrar um método
eficaz para esta aplicagio (FERREIRA; LIMA; LEAO, 2011). A precipitacdo com cal pode ser
utilizada no tratamento de DAM com alto teor de sulfato e metais, diferente dos métodos de
remogao biologica e fisica (adsor¢do, troca idnica ou membranas). No entanto, a eficiéncia de
remocao de sulfato por precipitagdo com cal € limitada a solubilidade do sulfato de calcio
(1.500-2.000 mg-L™"), dependendo das condig¢des da solugio (TOLONEN et al., 2016).

Contudo, o método de precipita¢do exige uma grande dose de agentes alcalinizantes para
aumentar o pH tipicamente acido, e entdo precipitar e remover os metais toxicos, gerando uma

grande quantidade de lodo residual contendo hidroxidos metalicos, gesso e material inerte
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(DEMERS et al., 2015). Além disso, este lodo residual ndo tem valor econdmico, devido a
dificuldade de reciclagem dos metais usados e também necessitam uma disposi¢do dispendiosa,
por ser descartado em aterros que ocupam grandes areas de terra (NLEYA; SIMATE;
NDLOVU, 2016; SEO et al., 2017; VITAL et al., 2018), o que requer projetos especiais para
evitar a redissolugdo e posterior migracao destes metais, podendo assim, inviabilizar seu uso
(KEFENTI et al., 2015; RUBIO; SILVA; COSTA, 2013). Desta forma, existe uma forte
necessidade de uma tecnologia que oferega sustentabilidade a este tratamento.

No que tange a remog¢ao de sulfato da DAM e AIDAM, foi possivel sua remogao
utilizando-se quitosana, com remogdes proximas & 90% da DAM (NUNEZ-GOMEZ, 2018).
Entretanto, seu uso fica restrito a pH’s superiores a 5, pois a quitosana, um biopolimero similar

a quitina, quando em meio mais 4cido, apresenta aspecto gelificado e inviabiliza seu uso.

2.9.1. Eletrocoagulacao (EC)

As recentes tendéncias da tecnologia de tratamento da DAM e AIDAM buscam recuperar
metais, de forma que possam ser manipulados para subsidiar os custos de tratamento, reducao
de lodo, bem como seus custos associados a manipulagdo (RYAN; KNEY; CARLEY, 2017).
Estudos recentes (MAMELKINA et al, 2017, 2019; NARIYAN; SILLANPAA;
WOLKERSDORFER, 2017; NARIYAN; WOLKERSDORFER; SILLANPAA, 2018)
aplicaram eletrocoagulagdo (EC) para o tratamento deste tipo de efluente.

EC ¢ uma tecnologia baseada na aplicacdo de corrente elétrica, para desestabilizar
contaminantes em suspensdo, emulsionados ou dissolvidos em uma solugdo, através de uma
célula eletrolitica composta por um anodo e um catodo (MAMELKINA et al., 2019). No
processo de EC, considerado um método eficiente e ambientalmente favoravel (WU et al.,
2019), diversos anodos podem ser usados, mas destaca-se o de Al e de Fe, por gerarem ions
multivalentes, favorecendo assim o processo (AN et al., 2017). Nao coincidentemente, estes
sdo os eletrodos mais usados, sendo o de Al em meios acidos (pH < 6) e o de Fe em meios
neutros e alcalinos (BENER et al., 2019).

Esta tecnologia destaca-se por promover boas eficiéncias de remog¢ao de sulfato em pH
muito baixos (que ¢ tipico de DAM). Tal efic4cia ¢ devida ao fato de que em meios 4cidos as
diversas espécies catidnicas presentes podem interagir eletrostaticamente com os anions,
formando precipitados, enquanto que em pH’s neutros e alcalinos o mecanismo ¢ diferente: as
espécies coagulantes primarias sdo precipitados como hidroxidos metdlicos amorfos, que

conforme sua carga superficial, podem adsorver os ions em suas superficies, com uma elevada
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gama de possibilidades para fixacdao dos ions sulfato (MAMELKINA et al., 2017). Os anions
sulfato que sdo atraidos para estas superficies carregadas, formam hidroxissulfatos metalicos,
que sao grandes estruturas que varrem os ions ao longo da solug¢ao (SINGH; RAMESH, 2014).
Ademais, a eletrocoagulacao eleva o pH acido do meio e seu lodo gerado ¢ muito mais
compacto, quando comparado a precipitagio convencional (NARIYAN; SILLANPAA;
WOLKERSDORFER, 2017).

Na eletrocoagulacdo (Figura 12), a oxidagdo e redugdo ocorrem simultaneamente: na
superficie do anodo ocorre a oxidagdo, causando a dissolugdo dos ions e hidrolise do Al°
liberando AI** no meio (Eq. 15 e 16). Estes cations por sua vez, ligam-se com os hidroxidos
(OH") produzidos a partir da redu¢ao que ocorre na superficie do catodo (Eq. 17 e 18), que
juntamente com os 4nions SO4> presentes na solug¢io, geram complexos sulfatados de aluminio,
que formam particulas coloidais (Eq. 19), cuja especiagdo varia conforme o pH do meio

(VEPSALAINEN; SILLANPAA, 2020).

Figura 12. Esquema de EC: as diversas espécies instaveis formadas comecam agregando-se,
iniciando a coagulagdo, floculagdo e flotagao.
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Al - AP +3e” Eq. 15

A3 + H,0 > Al(OH); + 3H" Eq. 16
0, +2H,0 +4e” > 40H~ Eq.17
2H;0 +2e” > 20H™ + H; Eq. 18

AB* + OH +50,% — [AL(OH)]?*; [AL(S0,)]*; [AL(OH),]*; AL(OH)s; Al,(SO,)s;
[AL(S04)2]7; [Al(OH)4]™ Eq. 19

Os coloides sdo estaveis em agua devido as interacdes resultantes das forcas repulsivas
eletrostaticas e atrativas de van der Waals entre as particulas (SHAMAEI et al., 2018;
VEPSALAINEN; SILLANPAA, 2020). Quanto mais forgas repulsivas entre as particulas,
maior serd a dispersao entre elas, e consequentemente, maior a estabilidade (ADAIR; SUVACI;
SINDEL, 2001), sendo esta for¢a repulsiva causada pela sobreposicao das camadas de elétrons
(VEPSALAINEN, 2012). No processo de coagulagio, estas particulas coloidais sdo
desestabilizadas pela diminui¢do desta energia repulsiva ocasionada pelo coagulante, sendo
mais facilmente aglomeradas. E a floculacdo ocorre quando estas particulas aglomeradas ligam-
se umas as outras através de uma ligagao fraca (van der Waals), sendo esta forca inversamente
proporcional a distancia entre as particulas, conforme descrito pela teoria DLVO (Derjaguin,

Landau, Verwey e Overbeek, Figura 13) (SHAMAETI et al., 2018).

Figura 13. Interagdes de repulsdo e atrag@o entre as particulas ao longo da distancia entre as
mesmas, segundo a teoria DLVO.
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Uma vez formados, estes flocos podem ser flotados (aderidos as bolhas) pelo H»
produzido no citodo (VEPSALAINEN et al, 2011; VEPSALAINEN; PULLIAINEN;
SILLANPAA, 2012). Estes mesmos flocos também poder ser removidos por sedimentacio (no
caso destas particulas serem de maior densidade). A taxa de reagdes eletroquimicas ¢
proporcional a densidade de corrente, mas em pH alcalino, esta taxa ¢ inferior a calculada pela
lei de Faraday (Eq. 20), indicando assim, que diversas outras reagdes podem ocorrer no anodo

(VEPSALAINEN, 2012).

I t. My,
T ZF

Eq. 20

Onde m ¢ a quantidade de metal dissolvido do eletrodo (g), I, ¢ a densidade de corrente
aplicada (A'm), t é o tempo (s), M,, é a massa molecular do eletrodo (Al = 26,98 g'mol™!), z é
n°® de oxidacdo (elétrons transferidos, Al = 3), e F é a constante de Faraday (96.485 C-mol™)
(NARIYAN; SILLANPAA; WOLKERSDORFER, 2017).

2.10. Uso secundario da agua e legislacdes ambientais aplicaveis

Segundo o Conselho Nacional de Recursos Hidricos (CNRH, 2014), o Brasil tem como
um de seus maiores desafios a implementacdo de saneamento bésico a toda sua populagdo.
Diante da grande demanda que isto representa, torna-se importante adotar estratégias
alternativas que possam contribuir para a reduc¢do dos custos. Sugere-se, entre outras medidas,
o investimento no reuso de aguas, pois ¢ considerado uma opg¢do inteligente de preservar os
mananciais da regido, pois reduz a demanda sobre agua de qualidade para abastecimento
populacional (NUNEZ-GOMEZ, 2014; NUNEZ-GOMEZ et al., 2016; TELLES; COSTA,
2007).

No presente trabalho, os padrdes adotados para o reuso da agua foram utilizados como
norte para o uso secundario ndo-potavel da dgua. As dguas de reuso podem ser utilizadas para
fins menos nobres do que a potabilidade, como: irrigacdo, usos industriais, refrigera¢do de
motores, usos urbanos, como rega de jardins, lavagem de calgadas, patios, ruas, sistemas
decorativos, descargas sanitdrias, entre outros.

Mesmo para fins menos nobres, esta d4gua de reuso deve atender a critérios e diretrizes
estabelecidas para a pratica de reuso direto ndo-potavel. Pode-se citar as Resolucdes CONAMA
357/2005 e 430/2011 como referéncias nacionais e Food and Agriculture Organization of the
United Nations (FAO, 1985) como referéncia internacional. A Resolugdo CONAMA 357, que

classifica corpos hidricos, atribui para rios de classe 3 usos como irrigagao, pesca amadora,
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recreacdo de contato secundario, entre outros (BRASIL, 2005). A FAO recomenda e orienta
quanto a valores maximos para dguas de irrigacdo, assegurando padrdes minimos de seguranga,
principalmente em locais aridos, ou com pouca oferta da agua potavel. O Manual de
conservagao e reuso da dgua na industria (HESPANHOL et al., 2006) também pode ser citado,
apresentando bons exemplos de gestdo de recursos hidricos e de consumo de agua, entretanto
possui mais enfoque para a industria. Na Tabela 5 sdo apresentadas, de forma compilada, estas
legislagdes, normativas ou mesmo guias, no sentido de orientar a viabilidade de se realizar uso

secundario nao-potavel dos efluentes tratados.

Tabela 5. Normas ambientais vigentes.

Norma Definicao
Resolugio CONAMA 357 Dlspoe sqbre a classificagdo dos corpos hldl:lCOS e diretrizes
ambientais para o seu enquadramento, também estabelece as
de 17 de margo de 2005 condigoes e padroes de langamento de efluentes, entre outras
(BRASIL, 2005) goesep gament ’
providéncias.

Dispde sobre as condi¢des e padrdes de langamento de
efluentes, complementa e altera a Resolugdo 357, de 17 de
margo de 2005, do Conselho Nacional do Meio Ambiente-

CONAMA.

Resolugdo CONAMA 430
de 13 de maio de 2011
(BRASIL, 2011)

Organizagao das Nagdes Unidas para Alimentagdo e
Water Quality for Agricultura, referéncia para paises em desenvolvimento,
Agriculture (FAO, 1985)  para assegurar boas praticas agricolas e seguranga alimentar.
Recomenda valores maximos para aguas de irrigacao.

Estabelece modalidades, diretrizes e critérios gerais para a
Resolugao CNRH 54 (2005) pratica de reuso direto ndo potavel de 4gua, e d4 outras

providéncias.
Manual de conservacdo e Orienta quanto a pratica do reuso em sistemas industriais,
retiso da dgua na industria ~ desenvolvimento e a implantagao de planos de conservagao e
(HESPANHOL et al., 2006) reuso de agua.

Além dos critérios e padrdes previstos nas normas, deve-se também avaliar a seguranga
deste uso (como por exemplo, na irrigagdo). Tal estimativa pode ser realizada através de ensaios
toxicoldgicos, por meio dos quais € possivel identificar os riscos associados a exposi¢ao, desde

curto até longo prazo. Esta questdo sera discutida no topico a seguir.

2.11. Ensaios toxicologicos
Os ensaios toxicoldgicos sdo um conjunto de investigacdes destinadas a avaliar a

toxicidade de poluentes, seu grau e natureza, sobre determinados seres vivos. Sao ferramentas
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de extrema importancia para avaliar a qualidade das 4guas e os efeitos nocivos causados pela
exposicdo de organismos vivos a elas, garantindo niveis seguros de exposicao (LEE et al.,
2018). Nestes ensaios, ¢ possivel identificar os riscos associados a tal exposi¢ao, uma vez que
somente as analises fisico-quimicas tradicionalmente realizadas, ndo sdo capazes avaliar
mudangas metabolicas e morfologicas causadas pela exposi¢do. Apesar disso, os testes de
toxicidade ndo substituem estas andlises fisico-quimicas tradicionais, apenas complementam-
nas (COSTA et al., 2008). A escolha do organismo-teste, deve incluir, entre outros fatores,
facilidade de reproducdo e cultivo, baixo custo, boa disponibilidade, facilidade de manipulagao,
bem como um razoavel base de dados na literatura para comparacdes (LEE et al., 2018).

As plantas sdo organismos que desempenham um papel muito importante como fonte de
alimentos dentro de ecossistemas aquaticos, participam dos ciclos biogeoquimicos produzindo
oxigénio, removendo excesso de nutrientes e também na ciclagem de ions metdlicos
(STEGEMEIER et al., 2017). Aliado ao fato que organismos de niveis troficos mais baixos,
além de bioacumular poluentes, podem bioamplificar para os proximos niveis troficos os efeitos
toxicos aos organismos (LALAU et al., 2015; MARTINS, 2014).

Landoltia punctata ¢ uma macroéfita lemnacea, membro de um grupo de pequenas plantas
aquaticas flutuantes (STEGEMEIER et al., 2017), que tem sido usada com sucesso nos ensaios
toxicoldgicos nos ultimos anos, principalmente em tratamento de efluentes (LALAU et al.,
2015, 2020; PEREIRA et al., 2018; PERREAULT et al., 2010; PERREAULT; SAMADANI;
DEWEZ, 2013).

A partir dos ensaios toxicoldgicos com Landoltia punctata, as respostas obtidas em
diferentes diluicdes nas taxas de crescimento (7), e consequentemente de inibigdo (1), sdao
precedidas por alteragdes nas estruturas bioquimica e fisioldgica, em niveis tecidual e celular,
que podem causar danos no metabolismo fotossintético, € consequentemente inibir o seu

desenvolvimento (LALAU et al., 2020).
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3. MATERIAIS E METODOS

A presente pesquisa foi conduzida no Laboratério de Reuso de Aguas (LaRA), no
Departamento de Engenharia Sanitaria e Ambiental da UFSC. Os tdpicos seguintes descrevem
em maiores detalhes os procedimentos e metodologias adotados para determinagdao dos
objetivos pertinentes a este estudo. Na Figura 14 tém-se ilustrado de forma esquematica as
etapas desenvolvidas neste estudo de doutorado, juntamente aos quatro artigos* resultantes

desta pesquisa, que foram denominados da seguinte forma:

% Artigo 1 - Chitin as a substrate for the biostimulation of sulfate-reducing bacteria in the

treatment of mine-impacted water (MIW)

% Artigo 2 - Biostimulation of sulfate-reducing bacteria and metallic ions removal from coal

mine-impacted water (MIW) using shrimp shell as treatment agent

¢ Artigo 3 - Sulfate removal from mine-impacted water by electrocoagulation: statistical

study, factorial design, and kinetics

% Artigo 4 - Estudo de toxicologia aguda com Landoltia punctata como organismo-teste de
agua de rio impactada com drenagem acida de mineragdo (AIDAM) apos tratamentos

paralelos via bioestimulacdo de BRS e eletrocoagulacao

4 Os artigos 1 e 2 foram publicados no Journal of Hazardous Materials (ISSN 0304-3894),
periodico cientifico de alta relevancia, listado em 3° colocado no ranking CiteScore (2019) da
categoria Engenharia Ambiental, entre outras categorias
(https://www.scopus.com/sourceid/25858#tabs=1), e 11° no ranking de fator de impacto na area

de Ciéncias Ambientais (https://www.scijournal.org/impact-factor-of-j-hazard-mater.shtml).
Fator de impacto 2019: 9,038.

O artigo 3 sera publicado no periddico Environmental Science and Pollution Research (ISSN
0944-1344 ¢ 1614-7499), elencado em 26° no ranking CiteScore (2019) da categoria Poluicao,
(https://www.scopus.com/sourceid/23918?origin=sourcelnfo&zone=refpointrank#tabs=1), e
69° no ranking de fator de impacto na area de Ciéncias Ambientais
(https://www.scijournal.org/impact-factor-of-environ-sci-pollut-r.shtml). Fator de impacto
2019: 3,056.

O artigo 4 estd em fase de confeccdo, para submissao futura.


https://www.scopus.com/sourceid/25858#tabs=1
https://www.scijournal.org/impact-factor-of-j-hazard-mater.shtml
https://www.scopus.com/sourceid/23918?origin=sourceInfo&zone=refpointrank#tabs=1
https://www.scijournal.org/impact-factor-of-environ-sci-pollut-r.shtml

Figura 14. Fluxograma metodoldgico geral do estudo de tratamento de AIDAM.
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3.1. Area de estudo e pontos amostrais

As amostras para realiza¢do dos ensaios foram coletadas de dois locais diferentes, dentro
da Bacia Hidrografica do Rio Ararangua (Regido Hidrografica 10: “Extremo Sul Catarinense”):
as amostras de AIDAM foram coletadas no Rio Sangdo e os sedimentos bénticos em uma boca
de mina de carvao desativada, localizada no municipio de Urussanga-SC.

No rio Sangdo, que ¢ um curso hidrico superficial impactado com os efluentes acidos da
mineragdo, dentre outros efluentes industriais e urbanos (NUNEZ-GOMEZ et al., 2016), foi
realizada a coleta em local de fécil acesso, no bairro de Sdo Roque, em Forquilhinha-SC
(28°45'38,7"S/49°25'58,1"W), conforme mostrados na Figura 15. As amostras foram coletadas
em garrafas ndo-estéreis de polipropileno, sem headspace (APHA, 2012; NUNEZ-GOMEZ et
al., 2016, 2017).

Figura 15. Coleta de AIDAM no Rio Sangdo
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Fonte: a autora.

O local de coleta dos sedimentos bénticos consiste numa boca de mina desativada, tendo
como geologia de entorno uma regiao que sofreu extragao de carvao a céu aberto (28°29'19,7"S/
49°22'58,1"W). Trata-se de um manancial subterraneo impactado pela grande quantidade de
pirita exposta na area, devido a inversdo do perfil edafico (NUNEZ-GOMEZ et al., 2016).
Reporta-se na literatura que tal ambiente ¢ uma fonte promissora de BRS do tipo acidofilica,
além de algumas bactérias fermentativas e resistentes a presenca de metais pesados
(FLORENTINO et al., 2015). As aliquotas de sedimento foram transportadas em tubos falcon,
estéreis, mantidos a 4 °C (ROBINSON-LORA; BRENNAN, 2009a).
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3.2. Caracterizacao da AIDAM
Na Tabela 6 sdo apresentadas de forma compilada as metodologias empregadas na
caracterizacdo dos parametros de interesse da AIDAM, sendo metodologias baseadas no
Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater (2017). As andlises
fotocolorimétricas (Fer, Mng, A", SO4* ¢ S*) foram feitas com kit’s da HACH®.

Tabela 6. Metodologias para caracterizacdo dos compostos de interesse da AIDAM.

Parametro Metodologia Faixa de leitura Equipamento
Feq Ferrover ! 0,02-3,00 mg-L!
Mn Oxidagdo por periodato 2 0,1-20,0 mg-L"!
3+ . 3 } g
éAz)l4z- Ashlll?fl;sgﬁ 0’002%706%?12,?-% L Espectrofotometro HACH
S* Azul de metileno ° 5-800 pg-L! DR 5000
Colorimétrico de refluxo T
DQO fechado ¢/ digestdo ¢ 3-150 mg O>L
COT’ Carb;ﬁfggige'l nao- - Shimadzu TOC-LCSH
u Leitura em pHmetro 1-14 pHmetro Thermo Scientific
p p Orion
OoD?® Leitura em oximetro - Sonda 6tica YSI ProODO
Balango do fluxo ¢/
CH4 pressao estatica e 0-200 ppmv GEM 5000 gas analyzer
Landtec

diferencial
! Converte Feioral em Fe?* soltivel, que reage com 1,10-fenantrolina, formando cor alaranjada,
proporcional a [Fe], com leitura em 510 nm.

2 Mngotal reage com 1047, sendo oxidado 8 MnOs’, cuja cor roxa gerada é proporcional a [Mn],
com leitura em 525 nm.

3 Indicador reage com Al, formando uma cor laranja-avermelhada, proporcional a [Al], com
leitura em 522 nm.

4S04* reage e precipita como BaSOa. A turbidez formada é proporcional a [SO4>], com leitura
em 450 nm.

3 H,S reage com sulfato de N,N-dimetil-p-fenilenodiamina, formando azul de metileno, cuja
cor azul é proporcional a [S*7], com leitura em 665 nm.

® Matéria organica ¢ aquecida e oxidada com excesso de Cr.07>, que reduz-se a Cr’". O
remanescente de Cr®" é determinado, com leitura em 420 nm.

7 COT = Carbono organico solavel total.

8 OD = oxigénio dissolvido.

3.3. Obtencao e processamento da casca de camarao e da quitina comercial
A casca de camardo (CC) foi adquirida de peixarias locais, sendo esta escolhida por ser

fonte de quitina e possuir CaCOs3 (agente neutralizante de acidez) em sua composi¢do. A CC
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foi imediatamente refrigerada até seu processamento, apenas fisico, que deu-se conforme o
procedimento proposto por Nufiez-Gomez (2016, 2017a, 2018, 2019), que consiste em lava-la
com agua corrente e seca-la em estufa por 72 horas (48 horas a 100 °C e 24 horas a 50 °C), para
eliminar umidade, restos de matéria organica e outros materiais grosseiros da CC.
Posteriormente, a CC foi pulverizada em liquidificador e peneirada, de modo a homogeneizar
e promover elevada superficie de contato. Até o momento do uso, a CC foi mantida em
dessecador, para evitar absorver umidade da atmosfera e consequentemente haver um
comprometimento na qualidade da mesma.

A quitina comercial, por consistir em flocos secos de quitina com pureza de 70%, segundo
informagdes da fabricante (Polymar Ciéncia e Nutrigdo S/A), foi pulverizada, peneirada, e

mantida em dessecador até o uso.

3.4. Montagem dos microcosmos

A montagem trata-se de uma adaptagdo baseada na metodologia de Robinson-Lora e
Brennan (2009a), que construiram instrumentos para cultivo de BRS, chamando-os de
microcosmos, para remog¢ao de metais e sulfato de AIDAM, usando casca de crustdceos como
substrato para desenvolvimento de tais bactérias.

As amostras de AIDAM foram purgadas com gés N2 e monitoradas com o oximetro, de
modo a garantir um minimo de anoxia (OD < 0,5 mg-L!). Os frascos de vidro também foram
purgados com N antes, durante e ap0s a insercdo da AIDAM, que foi feita com auxilio de uma
bomba peristaltica (para evitar uma reoxigenag¢do e aumentar OD), e demais reagentes,
permanecendo devidamente selados durante os experimentos. Os frascos foram dispostos em
local protegido da incidéncia de luz (para evitar uma possivel ocorréncia de fotossintese),
mantidos em sala climatizada a temperatura de 20 °C, controlada por termdmetro de parede.

Nos Ensaios 1 e 2, nos quais houve uso de sedimentos, existem os microcosmos ativos e
controles, sendo estes diferenciados pela presenca ou nao da fonte carbonica (nos controles nao
ha adi¢cdo de CC ou QUIT, ndo fomentando assim, o desenvolvimento das BRS). Ja nos Ensaios
3 e 4, ndo houve adi¢do de sedimento, apenas AIDAM e a fonte carbdnica (CC ou QUIT), e no
Ensaio 5, a AIDAM foi previamente submetida a um processo de remoc¢do de metais, em
seguida tratada com CC. No Ensaio 6 utilizou-se como fonte carbonica a QUIT juntamente com
CaCOs. A Figura 16 ilustra o conteudo de cada um dos seis diferentes ensaios de bioestimulagao

nos microcosmos realizados.
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Figura 16. Diferentes ensaios de bioestimulacdo de BRS com microcosmos: os ensaios 1 e 2
sdo referentes ao artigo 1 e os ensaios 3 ao 6 compreendem o artigo 2.

Ensaio 1 Ensaio 2 Ensaio 3 Ensaio 4 Ensaio § Ensaio 6
Ativos
\ L \ \
AIDAM + CC AIDAM + QUIT AIDAM + CC AIDAM + QUIT AIDAM Ewre AIDAM +QUIT +
+ sadamesion + sedmentos & metais = 00 Callh + dedmmentios
Controles

— S

AIDIAM + solmenios  ATDAM + sedimentos ADAM + QUIT +
CaCi0y

Fonte: a autora.

Os volumes em cada frasco consistiram em: 260 mL de AIDAM, 2,6 g de fonte carbdnica
(CC ou QUIT), proporcionando uma relagio CC/AIDAM (ou QUIT/AIDAM) de 10g-L ! e
(especificamente para os Ensaios 1,2 € 6) 8,15 g de sedimento imido (equivalendo esta aliquota
a 0,23 g de sedimento seco). Durante o periodo de incubagdo, os microcosmos foram agitados
manualmente uma vez ao dia e, em dias pré-estipulados, os frascos foram abertos e seu conteudo
filtrado e analisado. Estes dias (1, 2, 7, 9, 11, 16, 20, 24, 30 e 41 dias) foram estipulados com
base na cinética de desenvolvimento das BRS (ROBINSON-LORA; BRENNAN, 2009a). Em
cada um destes dias, as andlises foram realizadas em duplicata, de modo a minimizar os erros
experimentais e superar as discrepancias que um sistema biologico pode apresentar. Trata-se
de um método do tipo “sacrificio” no qual os frascos analisados sdo abertos e as amostras
analisadas, e tais frascos ndo retornam ao experimento.

Para o Ensaio 1, foram também realizadas esporadicamente analises qualitativas dos
gases formados dentro dos microcosmos, de modo a aferir a formag¢ao de metano nos mesmos.
Esta caracteriza¢ao dos gases foi feita por meio do aparelho medidor de gases GEM 5000 gas
analyser, da marca Landtec.

Para os ensaios nos quais houve sucesso na sulfato-reducao (ensaios 1, 3 e 5), foram

congeladas amostras do inicio e fim da fase log, para posteriores analise de comunidade
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microbiana, que sera elucidada adiante no topico 3.5.

3.4.1. Sistema de filtracao dos microcosmos

Para a realizagdo das analises fisico-quimicas nos dias de abertura dos microcosmos, foi
montado um sistema de filtragdo em atmosfera de N», no intuito de preservar os compostos a
serem analisados, para evitar possivel oxidacdo. Para este sistema, foi montada uma linha de
N2 que foi conectada ao sistema de filtracdo a vacuo, composto por kitasato com membrana
filtrante de acetato de celulose de 0,45um de diametro de porosidade, bomba a vacuo e bomba
peristaltica. As amostras foram bombeadas dos microcosmos e transferidas diretamente ao
sistema de filtracdo. Todo o procedimento foi realizado dentro de uma capela, para evitar a

inalacdo de possiveis gases toxicos, liberados pela amostra, conforme ilustrado pela Figura 17.

Figura 17. Sistema de filtragdo em atmosfera de nitrogénio.

1-Microcosmo. 2-Bomba peristaltica. 3-Kitasato. 4-Armadilha de vacuo. 5-Bomba a vécuo.
6-Cilindro N,. 7-Capela de exaustao.

Fonte: a autora.

3.4.2. Eliminacao do sulfeto de hidrogénio nos microcosmos

Simultaneamente a remog¢ao de sulfato da AIDAM pelas BRS, ocorre a formagado de
sulfeto de hidrogénio. Em comparagdo com o sulfato, o sulfeto de hidrogénio possui toxicidade
muito mais elevada (YANG et al., 2015), sendo também afetada pelo pH: quanto mais acido o

meio, mais toxico o sulfeto de hidrogénio ¢ (DAMIANOVIC; FORESTI, 2007). Foi removido
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o sulfeto de hidrogénio através da purga dos microcosmos com N (gés inerte), para arrasta-lo
e fazé-lo entrar em contato com uma solu¢do de NaOH, de maneira a gerar sulfeto de sodio
(NaxS) soluvel, conforme mostrado na Eq. 21.

H,S + 2NaOH - Na,S + 2H,0 Eq. 21

3.5. Analise da comunidade microbiana

Com o intuito de obter informag¢des mais detalhadas a respeito do perfil das comunidades
microbianas, que podem estar atuando nos processos de sulfato-reducdo e discernir sobre os
microrganismos-chave envolvidos (ex. BRS), foi realizada andlise de sequenciamento high-
throughput do gene 16S ribossomal (rRNA). Amostras do conjunto lodo e AIDAM, foram
coletadas no inicio e fim da fase log (de maior atividade metabolica) dos microcosmos, sendo
armazenadas a -20 °C até o momento das analises. As amostras brutas foram enviadas para a
empresa Neoprospecta Microbiome Technologies, Inc. (Florianopolis, Brasil), para extragdo do
DNA (Kit PowerSoil DNeasy) e subsequente metodologia molecular, para o sequenciamento
do gene 16S rRNA (RNA ribossomal). O procedimento foi conduzido num sequenciador
1llumina Genome Analyser-Miseq, que promove o sequenciamento do DNA, numa plataforma
capaz de gerar informagdes sobre milhdes de bases, numa tnica andlise. Os resultados da
diversidade filogenética foram expressos em forma de abundancia relativa dos diferentes niveis
taxondmicos dos microrganismos presentes nas amostras (CHRISTOFF et al., 2017; LEI et al.,
2017; OKABE, 2007) (Figura 18).

Para amplificar os genes 16S, foram feitas reagdes de PCR (reagdes em cadeia de
polimerase) em triplicata usando Platinum Taq (Invitrogen, USA), de acordo com as instrugdes
do fabricante (CHRISTOFF et al., 2017): 95 °C por 5 minutos, 25 ciclos de 95 °C por 45
segundos, 55 °C por 30 segundos e 72 °C por 45 segundos € uma extensao final de 72 °C por 2
minutos para o primeiro PCR. No segundo, as condi¢des foram: 95 °C por 5 minutos, 10 ciclos
de 95 °C por 45 segundos, 66 °C por 30 segundos e 72 °C por 45 segundos e uma extensao final
de 72 °C por 2 minutos. A reagdo final de PCR foi limpa usando AMPureXP (Beckman Coulter,
Brea, CA) e as amostras foram reunidas nas bibliotecas de sequenciamento para quantificagao.

Todas as leituras 16S rRNA foram analisadas usando fragmentos da regido V3-V4 do
DNA extraido. Tal regido foi selecionada porque ¢ de alta cobertura taxondmica em bactérias
e arqueas (CHRISTOFF et al., 2017) e por ser a mais variavel, possibilitando a analise das
variacoes da sequéncia e sua correlacdo com os diferentes géneros e espécies. Foram utilizados
os primers 341F 5" CCTACGGGRSGCAGCAG-3" (WANG; QIAN, 2009) e 806R 5’
GGACTACHVGGGTWTCTAAT-3" (CAPORASO et al., 2011), por possuirem alta cobertura
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taxondmica em bactérias e arqueas (TAKAHASHI et al., 2014). Finalmente, os produtos

purificados foram sequenciados e conduzidos a analise de sequenciamento microbiano.

Figura 18. Esquema de como foram realizadas as andlises de sequenciamento high-throughput
a partir dos ensaios com microcosmos.
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As leituras dos primers V3-V4 foram realizadas em paired-end, sendo feitas 20 mil
leituras por amostra. As quimeras e outras leituras erroneas foram eliminadas usando pipeline
de filtro da Neoprospecta, cuja metodologia ¢ baseada na probabilidade do erro O-score. As
leituras obtidas foram submetidas a etapa de tratamento de dados com recursos computacionais,
processados pelo software de bioinformatica Epiome® (CHRISTOFF et al., 2017). As
sequéncias foram agrupadas em Unidades Operacionais Taxonomicas (OTU’s), utilizando
critério de similaridade de 97% (0,03 de distancia filogenética) (LEFTICARIU et al., 2015; MA
et al., 2015) e entdo foram sujeitas a classificagdo taxondmica, comparando-as com a base de
dados 16S rRNA SILVA (PRUESSE et al., 2007; QUAST et al., 2013). Apenas as sequéncias

representativas, abrangendo 99% de identidade no alinhamento, foram consideradas.
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3.6. Eletrocoagulacio na remocao de sulfato

O aparato eletroquimico para os ensaios de eletrocoagulacao (EC) foi construido em
escala de bancada, conforme adaptacdo da metodologia proposta por Mamelkina et al. (2017),
cujo sistema consistiu em replicatas de reatores de EC operados em paralelo, para experimentos
em duplicata e triplicata. Cada reator de EC tratava-se de béquer de pléastico de 1L de
capacidade, e dentro deles imersos eletrodos planos de Al (anodo) e aco inoxidavel (catodo),
sendo espacados 5 cm entre eles (Figura 19A e C). As dimensdes do eletrodo (anodo) foram de

5,65x%13,9 cm, constituindo uma area Util de 28,76 cm?.

Figura 19. (A) Ilustragdo e (B) Fotografia dos ensaios de EC em escala de bancada; (C) Perfil
superior e (D) Perfil lateral de reator de EC juntamente a seus eletrodos imersos.
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Fonte: a autora.
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Foi utilizado um agitador magnético em velocidade baixa para homogeneizagao do meio,
pois por conta das reagdes de reducao e oxidagdo que ocorrem nos eletrodos, causa-se um
gradiente de concentragdes das espécies quimicas. A passagem de corrente elétrica advinda de
uma fonte de alimentacao (PS-A305D) para os reatores foi regulada por intermédio de um
painel de controle, fornecendo modos de exposi¢ao continuo ou intermitente (um tempo ligado
e um tempo desligado), que incidiram nos reatores com as mesmas intensidades de corrente
(Figura 19B e D).

Ensaios com AIDAM (1 L por béquer) foram conduzidos em triplicata sob trés diferentes
intensidades de corrente (0,101, 0,144 ¢ 0,187 A), produzindo densidades de corrente de 35, 50
e 65 A-m?, respectivamente. O local de realizacdo dos experimentos foi climatizado, e a
temperatura foi monitorada com termdmetro de parede e mantida a 23 = 1 °C, sendo o tempo
total de cada ensaio de 5 h, sob lenta agitacdo constante. Para cada ensaio, de hora em hora
amostras foram coletadas, filtradas a vacuo (membrana de 0,45 um de porosidade), e entdo
medidos o pH e concentragdo de sulfato do meio. Foram extraidas as médias das triplicatas e
seu respectivo desvio-padrdo. Variou-se também o modo de exposi¢cao (continuo ou
intermitente) com as diferentes densidades de corrente.

Apos coletados estes dados ao longo do tempo, foram feitos estudos cinéticos (para
determinar a ordem da cinética desta reagcdo de remocgao de sulfato), estudos estatisticos (para
verificar se as remogdes em cada densidade de corrente diferem estatisticamente) e
planejamento fatorial (para saber qual combinagdo de modo de exposicdo com densidade de

corrente proporciona a melhor remogao de sulfato).

3.6.1. Ordem da cinética de decaimento

A ordem cinética de uma reagdo (n) trata-se do expoente da concentragcdo do analito de
interesse (neste caso o sulfato) na taxa de consumo, sendo geralmente expressa de forma
empirica e normalmente resolvida através do método tentativa-erro (HELFFERICH, 2004).
Quando ndo se sabe o0 mecanismo, a solucao por tentativa-erro ¢ utilizada, para ajustar os dados
as taxas de decaimento de n—¢sima ordem (LEVENSPIEL, 1999). Na Tabela 7 tém-se
indicados alguns modelos de ordens de cinéticas (de 0 a 4), que foram testados, a partir da taxa
de consumo em relacdo ao tempo. Apds testadas as diferentes ordens, selecionou-se a que
obteve (apresentou) maior coeficiente de determinacao (R?) na plotagem concentracao versus

tempo.
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Tabela 7. Alguns modelos para cinética de consumo de sulfato.

Ordem Taxa de consumo Equacio linearizada

0 _dc _ C=Cy—k.t
dt
095 _d_C — k CO,S \/E = CO - O,Sk t
dt '
1 —d—C—kC InC=InCy—k.t
& !
2° 2
——= —=—+kt
ac - et C G,
d —d—C=k63 l—i+2k1:
dt C?  (,? '
42 dc 1 1
——=k.C* —=—+3k.t
dt c: ¢’

Fonte: (LEVENSPIEL, 1999).

C = concentragao de sulfato;

C, = concentracao inicial de sulfato;
k = constante cinética.

3.6.2. Estudos estatisticos

Os dados obtidos de concentragdao média de sulfato para os ensaios de EC com densidades
de corrente 35, 50 e 65 A-m™, para os tempos de 3, 4 e 5 horas e em modo de exposicio
continuo, foram avaliados através do Método de Analise de Variancia (ANOVA) utilizando o
teste de Tukey, o qual garante um intervalo de confianga de 95% (p < 0,05), utilizando o
software R (livre e aberto). Esta andlise avaliou se as concentragdes de sulfato nos determinados

tempos e densidades de corrente diferiam-se estatisticamente.

3.6.3. Planejamento fatorial

O planejamento fatorial avaliou a influéncia que a densidade de corrente juntamente com
o modo de exposi¢ao exerce na eficiéncia de remocao de sulfato apds 5 horas de ensaio. Desta
forma, foi utilizado o planejamento fatorial 22 em duplicata com ponto central em triplicata. As
varidveis dependentes (% remocao ou reposta) foram obtidas através de diferentes combinagdes
das variaveis independentes (densidade de corrente e modo de exposi¢do), sendo testadas em
niveis minimos ¢ maximos (-1 e +1) e o ponto central (0) ¢ a distancia simétrica entre ambas.
A matriz da combinagdo das diferentes variaveis proporcionou sete diferentes experimentos,

sendo determinado pelo soffware Statistica 8 (Statsoft), os quais estdo ilustrados na Tabela 8.
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Tabela 8. Variaveis utilizadas no planejamento fatorial e a matriz da combinagao das varidveis
independentes.

Variavel independente (-1) 0 (+1)
Densidade de corrente (A-m™) 35 50 65
Modo de exposicao 5/0 5/5 5/10
(min. ligado/min. desligado) (Continuo)  (Intermitente)
Dens. corrente

Modo (A'm?) | 35 50 65
de exposi¢do
Continuo 5/0 X X

X
Intermitente 33 (triplicata)
5/10 X X

3.7. Avaliacio da toxicidade dos efluentes tratados

Os procedimentos dos ensaios toxicoldgicos foram realizados no Laboratério de
Toxicologia Ambiental (LABTOX), do Departamento de Engenharia Sanitaria e Ambiental da
UFSC. As plantas aquaticas Landoltia punctata foram coletadas do ambiente natural e
adaptadas as condigdes laboratoriais, segundo o protocolo de normas (ISO/DIS 20079, 2010;
OECD, 2002). O procedimento de inoculacdo da planta no meio de cultura, foi realizado
conforme descrito por Lalau et al. (2015): as plantas foram cuidadosamente lavadas em solugao
de hipoclorito de sédio (0,5%), deixando em repouso por 4 minutos, que permitiu remover
possiveis microrganismos aderidos, como microalgas e fungos. Em seguida, as plantas foram
lavadas duas vezes com agua ultrapura. Posteriormente, as amostras de L. punctata foram
inseridas em frascos com volume de 100 mL e 3 cm de profundidade, sendo estas amostras
cultivadas um més antes do inicio dos ensaios toxicoldgicos.

O meio de cultivo foi preparado e adaptado as normas-padrao (ISO/DIS 20079, 2010;
OECD, 2002), em pH entre 6,5 ¢ 7,0, a 25 = 2 °C, com ciclo diario de luz de 16 h e 8 h no
escuro, cuja composicdo foi a seguinte: MgSO4.7H,O (15 gL!), NaNOs (8,5 gL™),
CaCl,.2H,0 (7,2 gL'), Na,CO; (4,0 g'L'), KHoPOs (1,34 gL!), H;BO; (1,0 gL,
MnCl.4H,0 (0,2 g'L'"), NaaMoO4.2H>0 (0,01 g-L ), ZnS04.7H,0 (0,05 g-L"), CuS04.5H>0
(0,005 g-'L1), Co(NO3):.6H20 (0,01 g-L'"), Na,EDTA (0,28 g-L!), FeCls.6H,0 (0,168 g-L™)
(LALAU, 2014).

Foram testados os seguintes efeitos toxicos: da AIDAM bruta, AIDAM com pH corrigido,
AIDAM ap6s bioestimulagdo de BRS (microcosmos) e AIDAM apds eletrocoagulagdo. Para
cada uma destas andlises, foram realizadas dilui¢des das amostras em porcentagens, chamados

de fatores de concentragao (FC) de 0, 25, 50, 75 e 100%, sendo 0 apenas o meio de cultura
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(também considerado o controle) e 100% a amostra bruta, com um total de seis replicatas por
dilui¢do, extraindo-se a média destas.

Os ensaios iniciaram-se com 10 folhas (F;) de lemnas para cada dilui¢do, com duragdo
total de 7 dias (t; — ty). Ao final do teste, foi medido o nimero de folhas (F;) de lemnas, sendo
a taxa de crescimento (r, adimensional) calculada de acordo com a Eq. 22, e a taxa de inibi¢ao

(I, %) do crescimento especifico, segundo a Eq. 23:

- = InGF)—In(Fo) Eq. 22
t1—to
1=""x100 Eq. 23

Tc

Onde 7, ¢ a média da taxa especifica de crescimento do controle (i.e. valores obtidos com
FC = 0 de cada ensaio) e 1, a média da taxa especifica de crescimento dos fatores de
concentra¢do. Foram plotados no gréafico os valores de 7 e I e seus respectivos FC’s, e através
dos dados de inibi¢do, foram extraidas as equagdes de reta (através de regressdes lineares ou
ndo-lineares), e partir de cada uma destas, as respectivas concentragdes para atingir a CEso

(concentragdo de efeito para inibigdo do crescimento de 50% das folhas).
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4. RESULTADOS E DISCUSSAO

Esta se¢do foi dividida e apresentada em forma de quatro artigos cientificos
(esquematizados anteriormente pela Figura 14), os quais foram publicados e/ou submetidos a

periodicos cientificos.

4.1. Artigo 15 - Chitin as a substrate for the biostimulation of sulfate-reducing

bacteria in the treatment of mine-impacted water (MIW)

RESUMO GRAFICO:
Control —— = |Kinetic study for Fe remaval
AMD ( .
MIW + sediments
- Sulfate and metal removal
Sediments A 875 caomx 100005 smane

CHIT-active

- (CHIT + MIW
+ sediments)

Sangao River Sufate  Fe Mn N

Microbial community analysis

MIwW - I_’.

- (SS +MIW .= W
+ sediments) i i il
H - a8
L i R
Durll Duy B
> Este artigo deu origem a seguinte publicagdo:
Journal of Hazardous Materials 375 (2019) 330-338
Contents lists available at ScienceDirect l
H. RDOUS
MATERIALS
Journal of Hazardous Materials R? 0 3
i ‘? \!E‘:-;.
journal homepage: www.elsevier.com/locate/jhazmat ? ' ~
Chitin as a substrate for the biostimulation of sulfate-reducing bacteria in )
the treatment of mine-impacted water (MIW) G|
b

Caroline Rodrigues™, Damaris Nifiez-Goémez®, D.D. Silveira®, Flavio R. Lapolli®, Maria A. Lobo-Recio™

# Department of Environmental Engineering, Federal University of Santa Catarina (UFSC), 88040-900, Floriandpolis, SC, Brazil
DDepartmenr of Energy and Sustainability. Federal University of Santa Catarina (UFSC). 88900-000. Ararangud. SC. Brazil

https://doi.org/10.1016/j.jhazmat.2019.02.086
CiteScore 2019: 13,1.
Fator de impacto 2019: 9,038.



https://doi.org/10.1016/j.jhazmat.2019.02.086

74

ABSTRACT

This study aims to know the basis of sulfate-reducing bacteria (SRB) and chitin source
relationship for the development of a biotreatment system for mine-impacted water (MIW). The
MIW consists of river water impacted by coal acid mine drainage (AMD), an extremely acid
effluent, rich in sulfate and dissolved metal ions, with a high pollutant potential. Chitin was
used as metal ion sorbent and biostimulant of SRB, whose anaerobic dissimilatory metabolism
reduces sulfate to sulfide. Microcosms were built in an oxygen-free atmosphere using chitin
from two different sources: commercial chitin and shrimp shell waste, which contains calcium
carbonate, an acidity removal agent, in addition to chitin. The results indicate that the shrimp
shell performs best in removing sulfate (99.75%), iron (99.04%), aluminum (98.47%), and
manganese (100%) ions. The iron ion sorption kinetics of the sediments were also studied;
pseudo-second order behavior was observed. High-throughput sequencing analysis revealed the
present bacterial community and its abundance in the microcosms after 11 and 30 treatment
days: SRB were detected but were not the majority. Thus, this research aims to contribute to
the sustainable treatment MIW through the employment of an abundant and low-cost

biomaterial.

Keywords: Mine-impacted water (MIW); Chitin; Metal removal; Sulfate-reducing
bacteria (SRB); High-throughput sequencing.

RESUMO

Este estudo teve como objetivo conhecer as bases da relagdo entre as bactérias redutoras
de sulfato (BRS) e a fonte de quitina para o desenvolvimento de um sistema de tratamento
biologico para aguas impactadas por drenagem acida de mineracdo (AIDAM - 4aguas
impactadas com DAM). AIDAM consiste em agua de rio impactada por drenagem 4cida de
mineracao (DAM) de carvao, um efluente extremamente acido, rico em sulfato e ions metélicos
dissolvidos, com elevado potencial poluidor. Quitina foi usada como adsorvente de ions
metalicos e também como bioestimulante de BRS, cujo metabolismo dissimulatorio anaerobio
reduz sulfato a sulfeto. Foram construidos microcosmos em atmosfera andxica utilizando duas
fontes de quitina: quitina comercial (QUIT) e residuo de casca de camarao (CC), que contém
carbonato de célcio, um agente removedor de acidez, além da quitina. Os resultados indicam
que casca de camardo atua melhor na remocao dos ions sulfato (99,75%), ferro (99,04%),
aluminio (98,47%) e manganés (100%). A cinética de adsor¢ao de ferro nos sedimentos também

foi estudada, sendo observado uma cinética de comportamento de pseudo-segunda ordem.
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Andlises de sequenciamento high-troughput revelaram a comunidade bacteriana presente, bem
como a sua abundancia nos microcosmos ap6és 11 e 30 dias de tratamento: BRS foram
detectados, mas ndo constituiram a maioria das bactérias. Desta forma, esta pesquisa visa
contribuir para o tratamento sustentavel de AIDAM através do emprego de um biomaterial

abundante e de baixo custo.

Palavras-chave: Agua impactada com DAM (AIDAM); quitina; remogdo metalica;

bactérias redutoras de sulfato (BRS); sequenciamento high-throughput.

Transcrigdo adaptada do Artigo:

4.1.1. Introduction

Acid Mine Drainage (AMD) from abandoned/inactive mines is a major environmental
issue in countries with large-scale mining activities (MAMELKINA et al., 2017; PAPIRIO et
al., 2013). Therefore, the carboniferous basin in the south of the Santa Catarina (SC) State,
Brazil, has been highly impacted by AMD (OSORIO et al., 2014). This pollution has occurred
over the last 30 years and fluvial water and sediments have been altered. Most rivers in this
region are considered to be dead because of the high level of toxicity (LATTUADA et al., 2009;
NUNEZ-GOMEZ et al., 2016).

AMD forms via several chemical and biological processes in the presence of air and
water, involving the oxidation of sulfides of geological origin (e.g., pyrite). An acid effluent is
generated, which is characterized by a pH between 2 and 4 and high concentrations of sulfate
(SO4%) and dissolved metallic ions (e.g., Fe, Al, Mn, Zn, Cu, and Pb) depending on the
geological strata of the mining area (KEFENI; MSAGATI; MAMBA, 2017; NANCUCHEO;
JOHNSON, 2012, 2014; NUNEZ-GOMEZ et al., 2017a; ROBINSON-LORA; BRENNAN,
2009a; SANCHEZ-ANDREA et al., 2014). The AMD formation is a cycle of autocatalytic
reactions, which is difficult to control, ceases only when pyrite is exhausted (KEFENI;
MSAGATI; MAMBA, 2017), and continuously contaminates surface and groundwater
(MAMELKINA et al., 2017), known as mine-impacted water (MIW). Once MIW is generated,
it is difficult to control the process and water treatment is expensive (KEFENI; MSAGATI;
MAMBA, 2017), can persist for centuries and reach extensive distances of watercourses
(LATTUADA et al., 2009).

An alternative substrate for MIW bioremediation method was tested, which is based on

the ability of microorganisms to generate alkalinity and immobilize metals ions
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(NANCUCHEO; JOHNSON, 2012). Sulfate-reducing bacteria (SRB) are a group of
prokaryotes (from bacteria and archaea domains) that oxidize organic compounds under
anaerobic conditions using sulfate as a final electron acceptor in the energy metabolism,
perform dissimilatory sulfate reduction, and thus convert sulfate to hydrogen sulfide and release
bicarbonate (Eq. 5), whose generic and simple organic compound CH>O, available to SRB, is
the electron donor and energetic source of the reaction.

Biological sulfate reduction can be performed by assimilatory and dissimilatory
metabolisms. In the first, sulfate is incorporated to cellular growth, protein synthesis, etc. In the
dissimilatory, sulfate is an electron acceptor, along with organic compounds (or H») as electron
donors, being reduced to hydrogen sulfide and excreted in the medium (SANCHEZ-ANDREA
et al., 2014). This reduction process requires 8§ electrons and is catalyzed by several enzymes
(ATP sulfurylase, APS reductase and dissimilatory sulfite reductase), as illustrated in Figure
20.

Figure 20. Biochemical pathway of dissimilatory sulfate reduction

N =
N
9 o o o ¢ |
: . SN (e N =
o o + 0—P—0—P—0—P—0 o ]
| | | |
o] o o
Sulfate
HO HO
ATP sulfurylase ‘ \( ATP (Adenosine triphosphate)
NH,
N =
N
o 9 | )
. =
%1 o—#—o-T—o o NN
O_T_O_T__O + o o
o o]
PPi HO HO

- .
(2 inorganic phosphates) APS (Adenosine-phosphosulfate)

2¢e"
— APS
reductase

NH,

N \“‘-N

0 0 /r\

'o—é—o' + 'o—||]=|—o o <N N’)
C

Sulfite

HO HO
6e" Dissimilatory sulfite AMP (Adenosine monophosphate)
— reductase

H—E—H

Hydrogen sulfide




71

Sulfate is activated through ATP (adenosine-triphosphate) and enzyme ATP sulfurylase,
that catalyzes the sulfate binding in ATP, leading to the formation of APS (adenosine-
phosphosulfate). This activation makes the standard reduction potential from sulfate to sulfite
(E”’=-0.52 V) be raised to near 0 V, enabling the reduction. The sulfate group in APS is reduced
to sulfite (SOs*), through enzyme APS reductase and releasing AMP (adenosine-
monophosphate). Once sulfite is formed, the enzyme dissimilatory sulfite-reductase leads to the
formation of sulfide (GOLDHABER, 2003; MADIGAN et al., 2016).

Hydrogen sulfide may react with dissolved metals, preferably bivalents (M?"), that are
typically present in MIW and precipitate them in the form of sulfides (Eq. 6), which is an
important bioprocess for the removal of metals from AMD and MIW (COSTA; RODRIGUEZ;
SANCINETTI, 2017; FLORENTINO et al., 2016a; PAPIRIO et al., 2013).

These SRB are naturally present in anoxic sediments and places contaminated with AMD
such as marine sediments and lakes (MADIGAN et al., 2016; NANCUCHEO et al., 2016). The
metabolism of SRB and environmental conditions in which they prosper are versatile
(MUYZER; STAMS, 2008). Due to the potential for the combined removal of acidity, metals,
and sulfate, biological sulfate-reduction appears to be a highly promising MIW treatment and
metal recovery method (KIRAN; PAKSHIRAJAN; DAS, 2017; ZHANG; WANG; HAN,
2016).

In addition, it has been reported that sediments can retain over 90% of metals and
metalloid water pollutants, which is important for metal cycling in ecosystems (REIS et al.,
2016). The particle size and sediment composition are related to the binding capacity of
contaminants and the ability to retain metal ions via adsorption, chelation, and ion exchange
mechanisms (MIZUTANI et al., 2017).

Generally MIW contains very low concentrations of dissolved organic carbon and
therefore an additional organic carbon source must be added as electron donor to adequately
develop SRB (COSTA; RODRIGUEZ; SANCINETTI, 2017; FLORENTINO et al., 2015;
PAPIRIO et al., 2013). Studies (ROBINSON-LORA; BRENNAN, 2009a) concluded that the
chitin chain may be used as an adequate substrate for the SRB culture because it has a suitable
C/N ratio (6.86 on mass basis) and creates reducing conditions during its degradation, which
promotes anaerobic processes. Previous studies (DAUBERT; BRENNAN, 2007) already
showed that chitinous materials can be effectively used for AMD bioremediation.

Chitin is a biopolymer that is widely distributed in nature. Its main sources are the
exoskeletons of many crustaceans and insects. Chemically, it is a high-weight molecular

polymer comprising units of N-acetyl-2-amino-2-deoxy-D-glucose linked by B-glycosidic
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bonds (1 — 4), forming a linear chain (LIU et al., 2013; NUNEZ-GOMEZ et al., 2016, 2017a).
Chitin is also a metal-ion adsorbent; it can be used to remove metals from aqueous solution
(LOBO-RECIO et al., 2013; NUNEZ-GOMEZ et al., 2016, 2017a). It has been successfully
used in in the MIW treatment (NUNEZ-GOMEZ et al., 2017a) because of its acetamide and
hydroxyl groups, which behave as Lewis bases, serve as coordination sites, and form stable
complexes (BARIKANI et al., 2014).

Shrimp shell (SS) is one of the sources of chitin. It is an abundant and low-cost residue,
which is available in large quantities due to the processing of the fishing industry in the SC
State (NUNEZ-GOMEZ et al., 2017a). It has the following composition: 17%-20% chitin,
33%-40% proteins, and 32%-38% mineral salts (mainly calcium carbonate) (RODDE;
EINBU; VARUM, 2008). The latter guarantees the increase of the alkalinity in the medium,
which is an advantage over other sources of chitin.

Thus, in this work, chitin was chosen as electron donor source for dissimilatory sulfate
reduction. For comparative purposes, two different sources of chitin were tested: SS and
commercial chitin (CHIT). Preliminary studies demonstrated that SS is a better AMD treatment
agent than CHIT (NUNEZ-GOMEZ et al., 2016) because of its CaCO; content.

This study aims to establish the basis for the development of a treatment system for coal
MIW bioremediation based on the use of different sources of chitin as SRB biostimulant. The
bacterial community and its abundance were also studied. Additionally, iron adsorption was

observed in the sediment that was used as inoculum and the kinetics are described.

4.1.2. Materials and methods

4.1.2.1. Collection and characterization of mine-impacted water (MIW)

The MIW was obtained from the Sangao River in carboniferous basin of the southern SC
state, Brazil. The samples were collected in non-sterile polypropylene bottles with no headspace
(APHA, 2017), filtered using a 0.45 pm membrane under vacuum, and characterized before
and after the treatments. The parameters pH, Fe,, Mn*", AI**, SO4*, S*, CHa, and dissolved

oxygen (DO) were analyzed as described previously (Tabela 6).

4.1.2.2. Chitin source
The SSs were acquired from fish markets, washed with tap water, dried for 72 h (for 48
hours at 100 °C and 24 hours at 50 °C), pulverized in a regular blender and sifted (to give greater



79

homogeneity and adequate contact surface), and kept in glass desiccator prior to analysis, to
avoid absorption of atmosphere moisture, as described by Nufiez-Goémez et al. (2016, 2017a,
2018). The CHIT consisted of chemically treated flake chitin for commercial purpose with 70%
purity based on the manufacturer's information (Polymar Ciéncia e Nutri¢do S/A). Because the
CHIT was already chemically treated, no additional steps were required; it was just pulverized

in the blender and sifted.

4.1.2.3. MIW treatment: experimental setup for microcosms

To evaluate the potential of SRB for MIW bioremediation, experiments were carried out
in batch microcosms under N, atmosphere to ensure anoxia (DO < 0.5 mg-L!). The purpose
was to biostimulate the development of SRB and thus remove the sulfate and dissolved metallic
ions as insoluble sulfides (ROBINSON-LORA; BRENNAN, 2009a).

The microcosms were prepared in 500 mL total capacity glass bottles, sealed with a
silicone stopper and kept protected of light in a special room. Three sets of 20
bottles/microcosms were prepared (total of 60 microcosms). Two sets of active microcosms
were prepared. Each flask contained 0.23 g of dry sediment (8.15 g of wet sediment), 260 mL
of MIW and 10 g-L™! of source of chitin, CHIT or SS. The sets were labelled “CHIT-active”
and “SS-active” respectively. The dry sediment weight was determined by drying the wet
sediment in a stove at 105 °C during 24 hours, to eliminate its humidity (this weight was used
for kinetics calculations). The third set of bottles was analogously prepared but without the
chitin source and was labeled “control group.” All bottles were purged with N, sealed,
incubated in the dark at 20 °C, shaken manually once a day, and opened (sacrificed) after
predetermined times (1, 2, 7, 9, 11, 16, 20, 24, 30 and 41 days). The temperature was constant
during the tests and it was controlled with a wall thermometer, in a closed room with air
conditioner, programmed for 20 °C continuously. The contents were filtered inside a fume
hood in a N> atmosphere (to avoid oxidation of the compounds) and the filtrates were analyzed.
Every experiment was performed in duplicate to minimize the experimental error and overcome

any potential discrepancies of the biological system.

4.1.2.4. Adsorption kinetics of the sediments
Benthic sediments of an abandoned mine located in Urussanga, SC, were used as

microbial inoculum source because this place is a promising source of SRB (FLORENTINO et

al., 2015).
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During the experimental process, parallel to the active essays, the control group flasks
(MIW + sediments) were monitored, and a significant reduction of ion Fe was observed. The
conditions were the same as described in item 2.3 (only without chitin source), since the purpose
was to check if is there any other occurrence (biological or chemical) in the absence of source
of carbon. This way, a kinetic study about the adsorption of iron by the sediment was carried
out to determine the kinetic parameters and removal mechanism: the experimental data were
analyzed using four kinetic models: pseudo-first order, pseudo-second order, intraparticle

diffusion, and Elovich.

4.1.2.5. High-throughput sequencing

For the evaluation of the bacterial community involved in the sulfate reduction, two
samples were taken throughout the operation of the SS-active essay, on days 11 and 30
(beginning and end of the log phase, the higher metabolism period), respectively (ROBINSON-
LORA; BRENNAN, 2009a). The collected samples were stored at -20 °C prior to the analyses.
High-throughput sequencing was used as molecular method to provide qualitative and
quantitative results (relative abundance) for the bacterial community present in the samples. To
determine the phylogenetic diversity of the bacterial communities of different treatments, the
genus data were used.

All 16S rRNA data were analyzed using gene sequencing of the region V3—V4 on the
extracted DNA (CHRISTOFF et al., 2017; TAKAHASHI et al., 2014). Universal primers, such
as 341F 5° CCTACGGGRSGCAGCAG-3* (WANG; QIAN, 2009) and 806R 5’
GGACTACHVGGGTWTCTAAT-3’ (CAPORASO et al., 2011), were used because both have
a great taxonomy coverage with respect to bacteria and archaca (TAKAHASHI et al., 2014).
Finally, the libraries were sequenced using the MiSeq platform (MiSeq, [llumina Inc., USA) by
Neoprospecta Microbiome Technologies, Inc. (Florianopolis, Brazil).

Chimeras were eliminated using the proprietary Neoprospecta filtering pipeline, which
is based on the probability of Q-score errors. Operational Taxonomic Units (OTU’s) with 97%
similarity (0.03 phylogenetic distance) were selected and then subjected to taxonomic
classification by comparing them with the 16S rRNA SILVA database (QUAST et al., 2013).
Only representative sequences with hits of 99% identity in an alignment covering over 99%
were considered. Subsequently, the data for relative abundance construction were processed
using specialized bioinformatics software (Epiome®) and loaded onto a specific platform for

the analysis and interpretation of the results (CHRISTOFF et al., 2017).



81

4.1.3. Results and discussion

4.1.3.1. MIW characterization and microcosm tests

The characterization of the parameters of interest of the MIW is showed in Table 9
together with Brazilian and international guidelines to compare the MIW with the maximum
allowable values based on legislations. None of the parameters analyzed agrees with the norms,
indicating the poor quality of this river water, which is not adequate for irrigation and non-

potable reuse and is off standards for effluent release.

Table 9. MIW analytical data
Collection Collection CONAMA CONAMA

Parameter  Unit 1 52 3573 430" FAOS
pH i 2.61 3.14 6-9 59 ;
SO4* mg-L! 400 420 250 - -
Fe mg-L! 324 35.8 5 15 5
Mn mg-L! 2.8 2.6 0.5 1.0 0.2
Al mg-L! 25.24 19.52 0.2 - 5

! Used for SS-active essay.

2 Used for CHIT-active essay.

3 Maximum allowable values for Class III water, adequate for non-potable reuse (BRASIL,
2005).

4 Brazilian conditions and standards of effluent releases (BRASIL, 2011).

> Maximum recommended level in irrigation waters recommended by the United Nations Food
and Agriculture Organization (1985).

Figure 21 shows the sulfate and pH variations for CHIT- and SS-active essays over time
and organizes them according to the maximum allowable value (MAV) for secondary non-
potable water reuse recommended by the Brazilian environmental legislation (CONAMA
357/2005 (BRASIL, 2005)). In the SS-active essay, sulfate removal and hydrogen sulfide
formation (70 + 34 ug-L!') become apparent after 7-9 days of experiment. The characteristic
smell and dark appearance of hydrogen sulfide (Figure 22A, B and C) due to the formation of
black precipitates, possibly metal sulfides, confirm the beginning of the sulfate-reducing
activity (MADIGAN et al,, 2016; ROBINSON-LORA; BRENNAN, 2009a). Thus, an
acclimation (lag) time of approximately 9 days can be inferred. After 30 days of treatment, the
sulfate concentration was lower than the MAV for non-potable reuse water. The sulfate was
almost completely removed after 41 days. The initial pH (2.61) strongly increased due to the
increase of the alkalinity caused by CaCOs. It reached a plateau near neutrality after one day

(Figure 21B) at an average value of 7.15 + 0.50.
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Figure 21. (A) Sulfate concentration and (B) pH variations over time of the SS-active and
CHIT-actives sets of microcosms. The data points represent duplicate average values and the
error bars represent the standard deviation.
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In contrast, neither the sulfate nor pH considerably changed in the CHIT-active essay
(Figure 21): the pH remained stagnant at a mean value of 4.29 + 0.12, the sulfate maintained a
mean of 388.10 + 14.40 mg-L"!, and the visuals remained unchanged throughout the experiment
(Figure 22D, E and F). The sulfate removal reached only 10.71% after 41 days of experiment.
The low pH of the CHIT-active essay may be related to the poor sulfate removal, possibly

derived from inadequate physiological conditions during the development and establishment of
SRB.
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Figure 22. Microcosm of the SS-active essay on (A) day 0, (B) day 7, and (C) day 30 and
CHIT-active essay on (D) day 0, (E) day 7, and (F) day 30. This illustrates the evidences of
black sulfides formation in the SS-active essay but not the same for the CHIT-active assay, in
the same period.

In this sense and based on previous studies (SANCHEZ-ANDREA et al., 2013, 2015;
ZHANG; WANG, 2016), the vast majority of known species of SRB are neutrophilic, have a
better growth at pH 6-8, and are highly sensitive to acidity NANCUCHEQ; JOHNSON, 2014).
Although acidophilic SRB were reported in the literature in recent years (FLORENTINO et al.,
2015, 2016a; SANCHEZ-ANDREA et al., 2013, 2014) and sulfate reduction was successfully
carried out down to a pH of 2.5 (NANCUCHEO; JOHNSON, 2012) on CHIT-active essays,
the bacterial development is inadequate for reaching a successful sulfate-reducing activity.
Koschorreck (2008) stated that there is no clear explanation for the absence of sulfate reduction
under certain low-pH conditions because it is a widespread phenomenon. Different reports
(NANCUCHEO etal., 2016; PAPIRIO et al., 2013) on the isolation of acidotolerant SRB show
that (i) organisms with a low metabolic energy yield, such as SRB, might be especially

susceptible to a low pH and to the fact that metabolic products of anaerobic bacteria, such as
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hydrogen sulfide and organic acids, are potentially toxic at an acidic pH because neutral
molecules (unionized) permeate easily to the cell membrane; (ii) low pH environments often
contain elevated concentrations of dissolved metals, which might be toxic to bacteria
(deactivating enzymes and denaturing proteins); (ii1) there are cases in which sulfate reduction
is stimulated by simple organic substrates but not by complex substrates, suggesting that other
fermenting bacteria are inhibited by the low pH.

Based on data points from days 9 to 41 for the SS-active essay, the average rate of sulfate
reduction (slope of the fitting curve) was calculated to be -13.172 mg-L'd™! (Figure 23). This
rate is in agreement with the reported (ROBINSON-LORA; BRENNAN, 2009a), ranging from
-11.9 to -16.5 mg-L'd"!. If the sulfate decay is independent of the concentration, the kinetics

are considered to be of zero order.

Figure 23. Variation of sulfate concentration over time during log phase (higher metabolism)
and its decay rate.
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In addition to sulfate, Fe;, AI**, and Mn*" ions were successfully removed from the SS-
active essay (Figure 24 and Figure 25). The Fe and Mn ion concentrations decreased to the
MAYV after 30 and 7 treatment days, respectively (Figure 24A and B), reaching a 99.94% and
100% removal at the end of the experiment (41 days; Figure 25). The Al ion removal has been
fast and very efficient (98.47%) since the first day of treatment, although the concentration is
slightly higher than the Brazilian MAV (0.2 mg-L™!, Figure 24C and D) but adequate for
irrigation based on the FAO (Food and Agriculture Organization of the United Nations) (Table
9). Aluminum is toxic for many life forms, even at relatively low concentrations, and its

removal from acidic waste waters, such as MIW, is highly desirable (FALAGAN et al., 2017).



Figure 24. Variations of (A) Iron, (B) Manganese, and (C and D) Aluminum ion concentration
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over time. (D) chart is an emphasis of Aluminum concentration. The data points represent
duplicate average measurements and the error bars represent the standard deviation.
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In spite of the known metal adsorption capacity of chitin, the pH value close to neutrality
of the SS-active essay (average of 7.15 + 0.50, Figure 21B) and black color of the obtained
precipitates (Figure 22C) suggest that metallic ion removal via precipitation of metallic
hydroxides, carbonates, and mainly sulfides (MARTINS et al., 2011) is the principal
mechanism. Methane was not detected during the analysis of gases in the flasks that were
opened on days 20 and 41 of the experiment, suggesting the absence of methanogenic bacteria
in the microbial community.

In the CHIT-active essay, Mn and Al ions were not removed (Figure 24B and C). Based
on literature, the Mn ion is not easily removed at a pH < 6 (KEFENI; MSAGATI, MAMBA,
2017) and the predominant form of Al in this pH range (4.29 + 0.12) is the cation AlI*" (APHA,
2017), which is soluble. In contrast, 99.61% of Fe was removed and its concentration agrees
with the MAV (Figure 24A) after 12 days of treatment. However, an even higher Fe ion removal
was observed in the control tests (water and sediments, pH = 3.82 + 0.25; Figure 26). After only
2 days, a 99% removal was obtained and the Fe concentration met environmental regulations.
This indicates an adsorptive process of Fe ion in the sediment because a sulfate-reducing

activity was not determined in the control tests.

Figure 26. (A) Iron concentrations in the control tests over time and (B) chart is an emphasis
of the concentration.
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The iron ion adsorption on the sediment was investigated using adsorption kinetics, that
1s, the pseudo-first order, pseudo-second order, intraparticle diffusion, and Elovich models. The

linearized equation and physical-chemical meaning for each model are provided in Table 10.
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Table 10. Kinetic parameters for Fe ion sorption on the sediment.

Model Linearized equation R? Parameter Value Unit
Pseudo-first In(g. — q;) 0.0290 kq 0.015 time!
order =—k;.t+1Ing, ' e 0.743 m-g’!

k 1.918 ‘mg time’!

- t ot 1 2 g'mg

Seiﬁfgi‘i or —=—t—s  0.999 e 36.101 m-g’!

qc e 2-qe h, 2.5%103 mg~g'1time'1

Intraparticle _ kin 0.3893 mg-g 'time

diffusion Ge =k NTHC 05994 0 34318 i

. 1 1 a 1.71x10*  mg-g'time™!

Elovich q: = Eln t+ Eln (aB) 0.8218 8 1,509 omg’!

q¢: amount of adsorbate in the adsorbent at time t;

q.: amount of adsorbate in the adsorbent under equilibrium;

k,: rate constant for pseudo-first order sorption;

k,: rate constant for pseudo-second order sorption;

h,: initial sorption rate (k. q,2);

k;y,: rate constant for intraparticle diffusion;

C: constant representing the resistance to mass transfer in the boundary layer;
a: initial sorption rate;

B: Elovich constant.

The pseudo-second order model provides the best fit of experimental data (R? = 0.9999).
Consequently, it was considered that chemical adsorption is the rate-controlling step for uptake
kinetics, which involves valence strength or electron exchange between sorbent (sediment) and
sorbate (Fe?*) because the sorption rate is proportional to the number of active sites (LOBO-
RECIO etal., 2013; WEI et al., 2017). Studies report that humic substances from the sediments
(containing phenolic and carboxylic groups) may attract electrostatically cations until total
saturation of its active sites (COHEN, 2006). Other authors also mention the presence of clay
colloids (SHEORAN; SHEORAN, 2006). The other models did not reach reliable fits or
parameters. The high Fe removal in the CHIT-active essay was therefore attributed to the
adsorption on the sediment and not to the process involving chitin and/or SRB.

This study shows that CHIT alone, under the studied experimental conditions, is not an
adequate treatment agent neither as metal adsorbent nor as SRB biostimulant substrate. The pH
below 5 of the experiment might have inhibited the SRB development and thus the sulfate
removal. On the other hand, previous laboratory studies (NUNEZ-GOMEZ et al., 2016) showed
that CHIT can remove metal ions from the same MIW in an acidic medium and air, where the
removal strongly depends on the agitation. In the present experiment, the flasks were shaken
once per day. The SRB acclimation and reducing environment prevented the Fe?* oxidation,

suggesting that Fe** is better adsorbed by CHIT or precipitated as hydroxide than Fe?*. In
comparison, the presence of CaCOs in SS buffered the pH value, allowing SRB development.
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This led to sulfate removal and strongly suggested that the metals are removed via precipitation

as sulfides.

4.1.3.2. Microbial community analysis
Molecular analyses were used to reveal the bacterial community present in the SS-active
essay because the evidence of sulfate-reducing activity was verified by the results mentioned
above (sulfate removal and sulfide accumulation). The microbial communities of the SS-active
essay were then analyzed by Illumina high-throughput sequencing. The media coverage
contracted for the SS-active essay was 20,000 reads/sample, with an average paired-end
fragment after quality analysis of 448 bp, on days 11 (log phase start) and 30 (log phase end).
Based on the genera found during the days of operation, the top 20 most abundant
bacteria are shown in Figure 27 (more information and numbers on relative abundance can be
seen at APENDICE A). The most abundant genus on day 11 was Citrobacter, belonging to

Proteobacteria, followed by Klebsiella, Clostridium, and Serratia.

Figure 27. Relative abundances at the genus level based on bacterial 16S rRNA gene
classification of specimens with the highest number of sequences detected.
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On day 30, the most abundant genus was Clostridium, followed by Enterobacter,
Fonticella, and Citrobacter. The other genera had low relative abundance values. Thus, a
relative abundance of only 0.09% on day 11 and 1.05% on day 30 was found for
Desulfosporosinus, a known SRB. In relation to the most abundant genera found on day 11,
Citrobacter, a facultative anaerobe Enterobacteriaceae family of bacteria that grows readily on
ordinary media (FREDERIKSEN, 2015), has been reported to be able to reduce sulfate and
produce HoS (ZHANG; WANG, 2016). Considering it does not belong to the traditional group
of SRB, its sulfate-reduction ability has not been studied extensively (QIU et al., 2009;
ZARASVAND; RAI 2016). Sulfide production is widespread among Enterobacteriaceae;
however, Citrobacter is the only organism that can reduce sulfate (ZARASVAND; RAI, 2016).
Citrobacter sp. were isolated from a mining area in China and were discovered in cooperation
with SBR on steel surfaces, forming a biofilm and producing H> (QIU et al., 2009). Another
species (Citrobacter freundii) with chitin-degrading activity and a chitinase gene was isolated
from gastrointestinal microbiota of fish (XU et al., 2016). Chitinase is an enzyme that is able to
break down the glycosydic bonds of chitin, which is the source of carbon used in this
experiment. Zarasvand and Rai (2016) stated that the isolation of C. freundii with sulfate-
reducing capabilities shows that the diversity of SRB still has potential to be expanded. They
considered strains of Citrobacter to be sulfate-reducing bacteria because of the sufficient
amount of sulfides produced. The dissimilatory sulfite reductase (dsr) gene was detected in
strain of Citrobacter sp. (ZARASVAND; RAI 2016; ZHANG et al., 2015).

The most abundant genus on day 30 was Clostridium, which had greatly increased since
day 11. These bacteria, belonging to Filo Firmicutes, are syntrophic anaerobic fermentative and
can produce H», acetate, ethanol, and lactate; some are potential pathogens (RAINEY;
HOLLEN; SMALL, 2015). Clostridium can use hexose during fermentation (MADIGAN et
al., 2016), the monomer of chitin, and is a chitinase producer (Clostridium paraputrificum var.
ruminantium isolated from the rumen of cows, rapidly degrades chitin and shrimp carapace)
(CLARKE; TRACEY, 1956; COBOS; YOKOYAMA, 1995; ZHU; ZHOU; FENG, 2007).
Based on literature, Clostridium occurs in the bacterial community related to AMD
bioremediation (MARTINS et al., 2011) and in enrichments of acidic sediment of MIW
(FLORENTINO et al., 2015). Despite being a fermentative genus, it is also considered to be a
SRB or able to carry out sulfate reduction (BAO et al., 2012, 2017; RODRIGUEZ et al., 2016;
SALLAM; STEINBUCHEL, 2009). Most SRB belong to 23 genera within Deltaproteobacteria,
followed by the gram-positive SRB within Clostridia (MUYZER; STAMS, 2008). Pokorna and
Zabranska (2015) highlighted that there is no competition between SRB and rapidly growing
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fermentative bacteria. Based on similar experiments, it was reported that Clostridium species
may provide electron donors that are utilized by Desulfosporosinus (KUMAR et al., 2014).

Traditional SRB found in this study was Desulfosporosinus. Together with
Sedimentibacter, they belong to the phylum Firmicutes and clostridia class, respectively
(HIPPE; STACKEBRANDT, 2015; LECHNER, 2015) and were found in very minute amounts
on day 11 and in slightly larger amounts on day 30. Both were detected in a sulfidogenic fixed-
bed bioreactor; genus Desulfosporosinus dominated (BATTAGLIA-BRUNET et al., 2012).

Desulfosporosinus, a spore-forming curved rod, strictly anaerobic bacterium (HIPPE;
STACKEBRANDT, 2015) and moderately acidophilic SRB, was isolated from MIW sediment
with low pH and high dissolved metal ion concentrations (ALAZARD et al., 2010;
FLORENTINO et al., 2015; SANCHEZ-ANDREA et al., 2013, 2015; WEI et al., 2014) and
from a MIW sediment with a pH range of 3.0-3.9, coexisting with Clostridium (BAO et al.,
2017). Its low relative abundance may be linked to the neutral pH of the system. Although SRB
represent only a small portion of the bacterial population of AMD, it is in agreement with the
literature (less than 0.5% of SRB) (BOMBERG; ARNOLD; KINNUNEN, 2015).
Sedimentibacter sp., whose name originated from sediments (LECHNER, 2015), was detected
in sediments of a highly acidic river (Tinto, Spain; in addition to Desulfosporosinus and
Clostridium) (SANCHEZ-ANDREA et al., 2012b) and used to treat AMD with high metal
concentrations (ZHANG; WANG; HAN, 2016).

Other detected genera were Klebsiella, Enterobacter, and Serratia. They are facultative
anaerobes, gram-negative y-Proteobacteria belonging to the family Enterobacteriaceae (enteric
bacteria). They are also fermenters and have been associated with sewage from diverse
industrial effluents (RODRIGUES et al., 2009), potential pathogens (MADIGAN et al., 2016;
WEL YU; ZHANG, 2015), and chitinase producers (CLARKE; TRACEY, 1956;
WATANABE et al., 1997; ZHANG et al., 2017a; ZHU; ZHOU; FENG, 2007). These genera
can remove heavy metals from a variety of sources, for example, at petroleum-contaminated
sites (SARKAR et al., 2017) used for biodesulfurization (MARTINEZ et al., 2017). Klebsiella
and Clostridium use hexose for fermentation (MADIGAN et al., 2016) and are very abundant
on day 11, although a decrease was observed on day 30. Klebsiella reduction may indeed have
a positive effect on the treatment due to its pathogenic potential.

Based on the high-throughput 16S rRNA high-throughput sequencing analyses of this
study, the Clostridium genus shows a greater abundance at the end of log phase. Novel high-
throughput technologies might increase the success of identifying different novel SRB;

although we have a huge amount of information about SRB, we only “scratched the surface”
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(MUYZER; STAMS, 2008). Nowadays, it is possible to detect microorganisms that may have
not been identified before, which might indicate that a newly detected type of bacteria has
always been a SRB with high activity potential. The results of this study also confirm the
relationship between SRB and fermentative bacteria (or chitinase producers), suggesting a
synergistic interaction between them. Some researchers (DEV; ROY; BHATTACHARYA,
2016; POKORNA; ZABRANSKA, 2015; ZHANG; WANG; HAN, 2016) pointed out that SRB
are unable to break down complex organic substances. As a result, the observed diverse
bacterial community structure and functional role of the corresponding partners could be the
reason for the effectiveness of this bioremediation process (MARTINS et al., 2011).
Methanogenic species were not detected, which agrees with the absence of methane in
the analyses. Although methanogenic bacteria must coexist with SRB under anaerobic
conditions based on literature, sulfate-reduction is kinetically and thermodynamically more
favorable than methanogenesis in the presence of adequate sulfate concentrations and for simple
substrates (SANCHEZ-ANDREA et al., 2014; SUN et al., 2014). Moreover, sulfides are well-
known inhibitors of methanogenesis (CAMILOTI et al., 2014) but the experiment time was too
short for this group of methanogenic bacteria to develop. Methanogenic bacteria could

negatively influence SRB because they compete for the same electron donor.

4.1.4. Conclusions

- Shrimp shell, a low-cost residue, proves to be adequate chitin source for MIW treatment
with respect to the removal of sulfate, Fe,, AI**, and Mn*" ions: SS is an adequate SRB
biostimulation substrate and electron donor under the studied conditions, achieves a very high
sulfate removal via sulfide formation, and allows the removal of metal ions via precipitation of
metallic sulfides. The carbonates in the SS cause a pH increase to neutrality, which is adequate
for microbiological development. In addition, SS is an abundant and low-cost waste material,
which is available in large quantities due to the processing of the fishing industry in the SC
State. The MIW treatment methodology adds value to a residue (SS) whose uncontrolled
disposal usually generates environmental problems, providing to the process sustainability.

- In the conditions tested, contrarily to the established in the literature for chitin, the CHIT
essay was inadequate for the complete development and establishment of SRB and,
consequently, to achieve adequate MIW treatment, demonstrating the importance of the pH for
the SRB development and removal of sulfate and metal ions.

- The Fe?' ion is adsorbed by the sediment; the process follows pseudo-second order

kinetics.
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- Although SRB was detected (Desulfosporosinus), it was not the most abundant bacteria.
Citrobacter and fermentative Clostridium were most abundant in the beginning and at the end
of the log phase, respectively. Both species are endorsed in the literature: Citrobacter reduces
sulfates and there is evidence of Clostridium being a SRB. Thus, both of the bacteria seem to
be key players in the anaerobic degradation of sulfate. There might be a possible synergic
relation between SRB and fermentative bacteria. Furthermore, the detected bacteria, which
produce chitinases (Citrobacter, Clostridium, Serratia, Klebsiella, and Enterobacter), form the
majority, indicating the cooperation in degrading chitin and thus synergistic interactions
between SRB and fermentative (or chitin degrader) bacteria. Therefore, revealing diverse
microbial communities will provide new insights in the relationship between the genera found
in this work.

In order to verify the occurrence of sulfate-reducing activity, other strategies varying
conditions, such as no sediment addition, previous removal of metals in solution and check
other factors that diverge from the established for chitin (not) being suitable substrate for SRB

are described in next article.
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4.2. Artigo 26 - Biostimulation of sulfate-reducing bacteria and metallic ions removal

from coal mine-impacted water (MIW) using shrimp shell as treatment agent

RESUMO GRAFICO:
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ABSTRACT

This paper comprises several assays aiming to identify the basis for the bioremediation

of mine-impacted water (MIW). To do so, the conditions for build anoxic microcosms for

treating this effluent were varied, containing MIW, and a source of chitin, to biostimulate

sulfate-reducing bacteria (SRB). The chitin sources were: commercial chitin (CHIT) and shrimp

shell (SS) waste, which in addition to chitin, contains CaCOs3, and proteins in its composition.
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The CHIT assays were not successful in sulfate-reduction, even when the pH was increased
with CaCOs. However, in all SS assays the SRB development was successful (85% sulfate
removal for assay 3), including the metal-free (MF-SS) assay (75% for assay 5). High-
throughput sequencing analysis revealed the structure of bacterial community in the SS assay:
the most abundant genera were Clostridium and Klebsiella, both fermentative and chitinase
producers; a few SRB from the genera Desulfovibrio and Desulfosporosinus were also detected.
In the MF-SS assay, Desulfovibrio genus was detected but Comamonas was dominant. It could
be deduced that SS is a suitable substrate for SRB development, but CHIT is not. The sulfate-
reduction process was provided by the cooperation between the consortia of
fermentative/chitinase-producer bacteria together with SRB, which leads to efficient MIW

treatment, removing sulfate and metallic ions.

Keywords: Coal mining contamination; Bioremediation; Chitinous materials; Sulfate

removal; Bacterial community structure.

RESUMO

Este trabalho ¢ a continuacdo e o fechamento de um estudo que objetivou identificar as
bases para biorremediagdo de AIDAM (4gua impactada com drenagem acida de mineragao),
um efluente extremamente 4cido, rico em sulfato e ions metalicos dissolvidos, de alto potencial
poluidor. Para fazermos isto, foram variadas diversas condi¢des na constru¢ao de microcosmos
andxicos para tratamento deste tipo de efluente, contendo basicamente: a AIDAM e uma fonte
carbonica de quitina, usada para bioestimular o desenvolvimento de BRS (bactérias redutoras
de sulfato). As fontes de quitina foram: quitina comercial (QUIT) e residuos de casca de
camardo (CC), que além da quitina, contém CaCOj3, proteinas e outros componentes em sua
composi¢do. Os ensaios com QUIT nao obtiveram éxito nas remocdes de sulfato e ions
metalicos, mesmo quando o pH foi elevado com adi¢ao de CaCO3 visando obter um meio mais
adequado para o desenvolvimento de BRS. Entretanto, nos ensaios com CC obteve-se sucesso
no desenvolvimento de BRS (85% de remogao de sulfato para o ensaio 3), inclusive no ensaio
livre de metais (MF-metal-free, ensaio 5, com 75% de remogao de sulfato), que consistiu em
AIDAM que passou por um processo prévio de remocdo de ions metalicos. Foram feitas
andlises de sequenciamento high-throughput, que revelaram a estrutura da comunidade
bacteriana e sua respectiva abundancia relativa em termos de género nos microcosmos:
Clostridium e Klebsiella, ambas fermentadoras e produtoras de quitinase foram as mais

abundantes, e algumas BRS do género Desulfovibrio e Desulfosporosinus foram detectadas nos
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microcosmos com SS. No ensaio livre de metais, Desulfovibrio foi detectada e Comamonas
predominou. Em consequéncia, pode ser deduzido que QUIT nao € um substrato adequado para
o desenvolvimento de BRS, mesmo em pH neutro. Em contraste, os outros componentes da CC
(além da quitina) devem contribuir para o desenvolvimento bacteriano, propiciando uma
cooperagdo no consoércio microbiano entre bactérias fermentadoras/produtoras de quitinase e as

BRS, que levou a um eficiente tratamento da AIDAM, removendo sulfato e ions metalicos.

Palavras-chave: Contaminacao por mineracdo de carvao; biorremediagdo; materiais

quitinosos; remocao de sulfato; estrutura da comunidade bacteriana.

Transcricdo adaptada do Artigo:

4.2.1. Introduction

Coal extraction and processing are some of the main economic activities in southern Santa
Catarina (SC) State, Brazil (MACAN et al., 2012). As a consequence, this region known as the
Carboniferous Basin of SC, has suffered environmental degradation due to the acid mine
drainage (AMD) release, an acid effluent rich in dissolved metallic ions and sulfate. This release
contaminates surface and groundwater (FRIPP; ZIEMKIEWICZ; CHARKAVORKI, 2000),
producing what is known as mine-impacted water (MIW), causing one of the most severe
environmental issues in the global mining industry (MENDEZ-GARCIA et al., 2015;
MOREIRA etal., 2017), that can persist for centuries (SKOUSEN et al., 2017). Studies (BUZZI
et al., 2013) indicate that SC State has an environmental liability of approximately 200 million
ton of coal wastes which results in thousands cubic meters of AMD that, in turn, generate an
exceptional amount of MIW. The circulation of MIW inhibits the growth of vegetation and
causes the disappearance of well-established vegetal cover (NAME; SHERIDAN, 2014). The
MIW can exert several direct and indirect negative effects on water courses, and some of them

are compiled in Table 11.

Table 11. MIW main effects.

Chemical Physical Environmental
- Increased turbidity Ecotoxicity
Increased acidity . . . » .
. Reduction of light penetration ~ Death of sensitive species
Destruction of buffer systems . . . . .
> ) 3 Increased sedimentation Habitat modification
(CO37, HCO37, PO4™, etc.) . . .
) Increased osmotic pressure Changes in the food chain
Heavy metals leaching . . . )
Adsorption of heavy metals in Bioaccumulation and
Increased sulfate . . . .
sediments biomagnification

Source: (BECERRA et al., 2009; SANTOS; JOHNSON, 2017).
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Anaerobic bioremediation using sulfate-reducing bacteria (SRB) has been considered a
promising process for treating this type of effluent (AL-ABED et al., 2017; PINTO; AL-ABED;
MCKERNAN, 2018; ZHANG; WANG, 2014). The SRB are anaerobic microorganisms
capable of dissimilatory sulfate reduction, increasing the pH and alkalinity, as well as
immobilizing metallic ions, in the presence of a biodegradable organic carbon source
(RODRIGUES et al., 2019) (Figure 28). This reduction process is coupled to energy
conservation, as calculated by the Gibbs free energy (SANCHEZ-ANDREA et al., 2014).

Figure 28. Sulfate reduction is a redox reaction that with the energy source coming from the
organic compound oxidation, reduces sulfate to hydrogen sulfide.

e donor

oxidizes to /
S0,*~ + 2CH,0 — H,S+ 2HCO5~

/ reduces to /

v

e acceptor

CH:0 generically represents an organic compound, that is, the available substrate to
heterotrophic SRB. The chitin, as well as proteins, are huge organic molecules, being linked by
glycosidic and peptide bonds, respectively, and SRB cannot use them directly as substrate. To
accomplish this, molecules need to be broken into shorter chain compounds, to become readily
available to SRB (ROBINSON-LORA; BRENNAN, 2009a), highlighting thus the dependence
of SRB on other microorganisms, like fermentative bacteria (MUYZER; STAMS, 2008).

This synergistic interaction between microbial consortia could be the reason for the
effectiveness of this bioremediation process (MARTINS et al., 2011; RODRIGUES et al.,
2019). It is also discussed the possibility of some fermentative bacteria (like Clostridium) being
also considered SRB (or at least having a strict connection with the sulfate reducing process)
(BAOetal.,2012,2017; RODRIGUEZ et al., 2016; SALLAM; STEINBUCHEL, 2009; ZHAO
etal., 2016).

Several studies (DAUBERT; BRENNAN, 2007; ROBINSON-LORA; BRENNAN,
2009a, 2010, 2011) used satisfactorily chitinous material as substrate, as our research used the
shrimp shell (SS). This residue is abundant in our region, available in large quantities from the
fishery industry, whose production in 2018 was 311.8 ton in the SC State (EPAGRI; CEPA,
2019). According to works (PINTO; AL-ABED; MCKERNAN, 2018; RODDE; EINBU;
VARUM, 2008), the SS composition is approximately: 17%-20% chitin, 33%—40% proteins,

32%—-38% mineral salts (mainly calcium carbonate — CaCO3), 7% moisture, and 3% ash.
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Studies (DAUBERT; BRENNAN, 2007; ROBINSON-LORA; BRENNAN, 2009a, 2009b)
report that the chitin fermentation creates reducing conditions that can sustain anaerobic and
reductive processes (because of its C:N ratio 6.9:1). Recent investigation (AL-ABED et al.,
2017) points out that besides the chitin, the protein can also serve as an electron donor in the
sulfate reducing process. Hence, it remains unclear about the ideal substrate for sulfate
reduction. Our previous study (RODRIGUES et al., 2019) (dotted in blue in Figure 29),
successfully used SS as substrate for SRB development in microcosm flasks for treating MIW.
A parallel assay was carried out using CHIT as substrate (pH = 4.29), and SRB development
was not evidenced. Control flasks were also tested (without addition of SS and consequently
no pH elevated) and again did not present evidence of sulfate-reducing activity. The hypothesis
that the low pH was the responsible for the non-development of such bacteria was raised,
thereby grounded in the literature (GREMBI; SICK; BRENNAN, 2016; LIU; GONG; LIU,
2014; NANCUCHEO; JOHNSON, 2014; SHARMA; PARASHAR; SATYANARAYANA,
2016).

Figure 29. Integrated scheme of the different assays performed. MIW: mine-impacted water;
SS:shrimp shell; CHIT: commercial chitin; MF-MIW: metal-free MIW by shrimp shell sorption

removal.
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Several questions were raised: how does the (i) sediments (SRB inoculum), (ii) pH and
(111) presence/absence of metallic ions influence the SRB development? Is the chitin an adequate

substrate for SRB, or the chitinous composition of shrimp shell (chitin + proteins + minerals +
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pigments)?

To establish the solution, the present study performed several sorts of assays, in order to
evaluate which factors are influencing the SRB development. Several conditions were varied:
the source of chitin (shrimp shell or commercial chitin — SS or CHIT); the addition or absence
of sediments (inoculum); the removal or presence of metallic ions in solution; neutralization or
not of the pH, as schematized in Figure 29. In assays 3 and 5, the initially low MIW pH was
elevated due the calcium carbonate presence coming from the SS. In assay 4, the pH was not
elevated, and consequently no evidence of sulfate reduction was observed. Therefore, assay 6
consisted of CHIT together with CaCOs, since CHIT alone was not successful in the sulfate-
reduction. Thus, this paper aimed to close these hypotheses regarding this SRB biostimulation
on MIW treatment.

Once sulfate reduction was physically and chemically established (assays 3 and 5),
samples were collected and the structure of the bacterial community was analyzed. The
objective of the analysis was to identify the bacteria present in the system and their relationship

with the sulfate reduction and MIW treatment process.

4.2.2. Materials and methods

No benthic sediments were used in the assays 3, 4, and 5, in contrast with the previous
study (RODRIGUES et al., 2019), in order to determine if the river has enough inoculum. MIW
and metal-free MIW were used as waters to be treated with the intent to compare the treatment
efficiency and bacterial community structure. In assay 6, sediments together with CHIT and

calcium carbonate were added, revealing the key factor for biostimulating SRB in microcosmes.

4.2.2.1. Sampling and characterization of MIW

The MIW was obtained from the Sangdo River, in the Carboniferous Basin of SC State
(28°45'38.7"S 49°25'58.1"W). The samples were collected in non-sterile polypropylene bottles
with no headspace and kept at 4 °C. They were filtered through a 0.45 pm membrane and
characterized on the same day that they were collected for the following parameters of interest:
pH, Fe,, A", Mn?*, SO4%*, S%, chemical oxygen demand (COD), non-purgeable organic carbon
(NPOC), and dissolved oxygen (DO). Analytical techniques and equipment were described
previously (Tabela 6), adapted from Standard Methods for the Examination of Water and
Wastewater (APHA, 2017).

The benthic sediments were collected in an abandoned coal mine (28°29'19.7"S
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49°22'58.1"W), whose environment is a promising source of SRB (FLORENTINO et al., 2015).
The aliquots were transported in sterile falcon tubes and kept at 4 °C (ROBINSON-LORA;
BRENNAN, 2009a).

4.2.2.2. SS and CHIT processing

The SS’s were acquired from fish markets and physically processed as described
elsewhere (NUNEZ-GOMEZ et al., 2016, 2017a) to create the SS treatment agent. The CHIT
consisted of chemically treated chitin flakes with 70% purity (Polymar Ciéncia e Nutri¢do S/A),
pulverized in the blender and sifted. Unique for the assay 6, 0.6 g of CaCOs (neutralizing agent)

was added to each 2.0 g of CHIT, with the aim of reaching a similar composition to SS.

4.2.2.3. Microcosms flasks setup

To evaluate the potential of SRB for MIW bioremediation, experiments building up
microcosms were performed, as proposed in the methodology of Robinson-Lora and Brennan
(2009a). This biostimulation was prepared in glass flasks (500 mL of capacity), together with
MIW purged with N2 (until DO < 0.5 mg-L™!), and a carbon source.

Four sets of microcosms (70 microcosms total) were prepared, where three sets (20
microcosms each) contained 10 g-L™! of chitin (2.6 g per flask of SS, CHIT, or CHIT+CaCOs3)
and 260 mL of MIW, named assays 3, 4, and 6. The fourth set of microcosms (10 microcosms)
was analogously prepared, but a metal-free (MF) MIW was used, named assay 5 (Figure 29).
To obtain this last set, a contact assay of MIW with SS in air atmosphere for metallic ions
adsorption was performed, following the best conditions (48 h contact time, 188 rpm agitation,
and 8.975 g-L"' SS dosage) determined in previous Nufiez-Gomez studies (2014; 2017a). After
filtration, 260 mL of the MF-MIW obtained were introduced in each of the 10 flasks, N> purged
and 2.6 g of SS per flask were added.

All the microcosm flasks were again purged with N», sealed with a silicone stopper, and
kept in a dark room at 20 °C (controlled with a wall thermometer). They were shaken manually
once a day, to ensure homogeneity and their contents were analyzed at predetermined times (1,
2,7,9,11,17,21,28, 31, and 42 days), based on the kinetic development of SRB (ROBINSON-
LORA; BRENNAN, 2009a). In assay 5, as the metallic ions were not monitored, fewer analyses
were done (on days 7, 9, 20, 29, and 41). Before being analyzed, the microcosm contents were
filtered through a 0.45 pm membrane inside a fume hood with an N atmosphere. Every

experiment was performed in duplicate to minimize experimental error and overcome any
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potential discrepancies of the biological system. The parameters of interest (soluble Fe, Al, Mn,
SO4%, and S*") were analyzed with spectrophotometric lecture (Tabela 6).

The methane was not measured, and several reasons made us believe that methanogenic
bacteria were not present: (1) methane was not detected in our previous work (RODRIGUES et
al., 2019); (ii)) SRB are kinetic and thermodynamically in advantage over the methanogenic
(LIU et al., 2014; SUN et al., 2014); and (iii) SRB outcompete methanogens (BIANCO et al.,

2020) can be mentioned.

4.2.2.4. Statistical analysis

Sulfate removal data for assays 3 and 5 (i.e. those who presented biological sulfate
reduction) were evaluated through a completely randomized design (CRD). This is a statistical
treatment indicated for homogenous experiments (where environmental effects are easily
controlled), that admits any difference among each them to be considered as experimental error
(FAO, 1999). In this case, the CRD was made up of one dependent variable (% sulfate removal),
and one factor (microcosm assay). An analysis of variance (ANOVA) was generated from
sulfate removal data from microcosm assays 3 and 5, at the end of the period (42 and 41 days,
respectively). The statistical analysis was done with the R software (v3.6.3, 2020), and p-value

less than 0.05 was considered to indicate statistical difference, at a 95% confidence level.

4.2.2.5. Microbial community analysis

To evaluate the bacterial community involved in the sulfate-reduction, four samples were
extracted during the operation of two assays: from the SS assay (3) during days 11 and 31, and
from the MF-SS assay (5), during days 9 and 41 (start and end of log phase, respectively). The
collected samples were stored at -20 °C until the moment of the analysis.

Bacterial identification was performed via high-throughput sequencing of the V3/V4
regions of the 16S rRNA gene. Qualitative and quantitative results (a form of relative
abundance) were obtained for the bacterial community in the samples. The preparation of the
libraries followed the proprietary protocol (Neoprospecta Microbiome Technologies, Brazil)
described below. The primers used were 341F (CCTACGGGRSGCAGCAG) (WANG; QIAN,
2009) and 806R (GGACTACHVGGGTWTCTAAT) (CAPORASO et al., 2011). The libraries
were sequenced using the MiSeq Sequencing System (Illumina Inc., USA) with the V2 Kit and
300 paired-end nucleotides; 20,000 reads were performed. The PCR (polymerase chain

reaction) reactions were carried out in triplicate using Platinum Taq (Invitrogen, USA)
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according to the manufacturer’s instructions (CHRISTOFF et al., 2017).

After sequencing, bioinformatics filtering pipeline developed by the company was used
to analyze the sequences and generate results that were subjected to taxonomic classification
comparing them with 16S rRNA 119 SILVA database (QUAST et al., 2013). Only the
representative sequences with hits of 99% of identity in an alignment covering over 99% were
considered. The data for relative abundance construction were processed using specialized
bioinformatics software (Epiome®) and loaded onto a specific platform for analysis and

interpretation of results (CHRISTOFF et al., 2017).

4.2.3. Results and discussion

4.2.3.1. MIW characterization and treatment

The initial characterization of MIW parameters of interest is shown in Table 12. The
maximum allowable value (MAV) was based on the Brazilian environmental legislation for
non-potable water use (Class III), from CONAMA Resolution 357/2005 (BRASIL, 2005).
Complementarily, CONAMA 430/2011 (BRASIL, 2011), which provides conditions and
standards for effluent discharge, was also considered as a supplementary reference. All metallic
ions and sulfate showed significant higher concentration than the MAV (except for sulfate in

collection 3), showing the impact over the treatment.

Table 12. MIW analytical data for the initial condition assay.

Collection 2P

Parameter Collection Before After Collection CONAMA CONAMA
12 P 3¢ 357 (MAV)4 430°¢
re-treatment

pH 3.11 3.02 7.90 3.37 6-9 5-9
SO4* (mg-L™) 400 540 540 220 250 -
Fe( (mg-L") 49.2 548  0.14 18.4 5 15

Mn?* (mg-L) 2.0 32 0.1 2.0 0.5 1.0
AT (mg-L'l) 22.8 246 0.034 14.32 0.2 -

4 Used for SS and CHIT assays (3 and 4).

b Used for MF-SS assay (5), before and after pre-treatment (metallic ion removal).

¢ Used for CHIT + CaCOs assay (6).

4 Maximum allowable values for Class III water, adequate for non-potable reuse (BRASIL,
2005).

¢ Brazilian conditions and standards of effluent releases (BRASIL, 2011).

The results for non-purgeable organic carbon and COD were 0 and 36 mgL",

respectively. However, COD might have been overestimated because MIW contains high
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metallic ions concentrations (such as Fe?* and Mn?"), and they can interfere with the results
(can be oxidized in the dichromate digestion). Therefore, only organic carbon was considered
(0), and this was expected, since a dead river usually presents no life forms and organic matter.
As such, assuming that MIW contains very low/no organic matter, a source of carbon (chitin)

was added.

Figure 30. (A) pH variation over time in the microcosms for SS, CHIT, and MF-SS assays. (B)
Variation of sulfate concentration over time for SS, CHIT, MF-SS and CHIT-CaCOs-sediments
assays. (C) Sulfate decay rate for SS and MF-SS from (approximately) the start to the end of
the log phase. (D) Sulfide in solution measured over time for SS, CHIT, CHIT-CaCO3, and
MF-SS assays. The data points of all graphics represent duplicate average values, and the error
bars represent the standard deviation.
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pH variations over time for the four microcosm sets are shown in Figure 30A. For assay
3 (MIW + SS), the initial pH (3.11) increased, reaching neutrality after one day, and the average
pH of the entire period was 7.51 £ 0.33, in accordance with MAV. This increase of alkalinity
was caused by the CaCOs in the SS. The same happened to assay 6 (MIW + CHIT + CaCO3 +
sediment): pH raised from 3.37 to 7.19 in the same period, with an average of 7.28 + 0.12, both



103

because of the CaCO3 added. Assay 3 presented the same behavior of assay 1 (RODRIGUES
et al., 2019): after only one day a plateau was reached and then average pH was between 7.15
and 7.51. Nevertheless, in assay 4 (MIW + CHIT), pH did not suffer considerable changes, due
to the absence of carbonate, being stagnant at an average of 3.53 = 0.11. For assay 5 (MF-MIW
+ SS), initial pH was 7.90 because of the previous SS contact assay for the removal of metallic
ions, and the pH remained at an average of 7.21 + 0.34.

In assay 4, sulfate removal was minimal, reaching only 10% after 42 days, remaining at
an average of 382.73 + 15.71 mg-L™!' throughout the experiment (Figure 30B). However, in
assay 3, sulfate removal was reasonable: 85% average during the same period. From day 28 on,
the sulfate concentration was already in accordance with MAV (BRASIL, 2005). In assay 5,
sulfate removal was also detected, and so SRB development was deduced. Based on assay 3,
data from days 9 to 42, the average rate of sulfate reduction (slope of the fitting curve) was
calculated as 10.161 mg-L'd"! (Figure 30C). For assay 5, sulfate removal reached 75% over
similar period, and the removal rate was 12.121 mg-L'd"!. These rates were similar to the ones
provided by Robinson-Lora and Brennan (2009a). Due to the proximity of sulfate removal
provided by assays 3 and 5 (85% and 75%, respectively), CRD was performed to check
statistical difference between them, and the ANOV A demonstrated they differ statistically (p =
2x107'%). Fcalculated Was higher than Frabulated, indicating that this statistical analysis is valid, at

the 95% confidence interval (Table 13).

Table 13. Analysis of variance for sulfate removal for assays 3 and 5.

DF SS MS Falculated Ftabulated® y 4
Treatment 1 100 100 1.264x10%! 18.51 2x10°1°
Residuals 2 0 0

? Tabulated values for a 95% confidence level (BOX; HUNTER; HUNTER, 1978a);
DF: degrees of freedom;

SS: sum of squares;

MS: mean square;

F: factor F,

p: probability.

Sulfate from assay 6, initially 220 mg-L™!, had an increase in the following day to 640
mg-L!, probably because of the sediment content, that is from an abandoned mine, with high
sulfate concentration. This concentration oscillated from 455 to 590 mg-L™! over time, therefore,
no significant sulfate removal was detected. Furthermore, no dissolved hydrogen sulfide was
detected in the microcosms from this assay, and combining the fact that the flasks remained

unchanged throughout the experiment (no black color formation no pungent smell), this assay
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presented no evidences of sulfate-reduction, as well as no MAV accordance for the sulfate
standard. These results demonstrate that CHIT is not enough as carbon source for the
development of the SRB, even with carbonate added to attain an adequate pH for these bacteria.
In parallel to assay 6, a similar assay without sediment (CHIT+MIW+CaCO3) was also carried

out, and very similar results were observed: no biological sulfate removal (Figure 31).

Figure 31. Variation of sulfate concentration over time for assay 6 and a similar assay without
sediment (CHIT+MIW+CaCO3): both experiments did not present sulfate removal. The data
points represent duplicate average values, and the error bars represent the standard deviation.
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In contrast, according to the assay 3, the high sulfate removal must be directly related
with the presence of SRB. Thus, other components of SS, in addition to chitin, are necessary
for the biological sulfate removal, i.e., CaCOj3 (which rises the pH to values adequate for the
SRB development), protein and/or other carbon sources, or both. The presence of chitinase
enzyme producer bacteria in the reactional medium is necessary to allow chitin to be a carbon
source for the SRB. This will be discussed below, in the study of the developed bacterial
community in the experiments.

In assay 3, as sulfate was consumed, sulfide was generated. It increased after 7 days (171
+ 4 ug- L") and became apparent after 9 days (430 + 308 ug-L™!), reaching values of 4,565 +
3,514 pug-L! (day 31, Figure 30D). Thus, the acclimation time (lag phase) is assumed to be
approximately 9 days. In addition to the dissolved sulfide measured, the characteristic smell
and the formation of black precipitates were evidenced. The high standard deviation in some
days, especially the day 31, may be explained by the fact that part of dissolved sulfide may have
volatized (as gaseous H2S) part may have precipitated as metallic sulfides, and there might be
intrinsic discrepancies in a biological system. For assay 5 (Figure 30D), this generation emerged

faster when compared with the assay 3: a concentration of 1,695 + 49 ug-L! was detected in
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day 7, and 5,900 £ 1,556 ug-L"! in day 29. These results can be explained by the absence of
metals, which did not precipitate in the form of metal sulfides, so a higher amount of the sulfide
remained in the solution. In assays 4 and 6 (also Figure 30D), sulfide generation was negligible,

demonstrating the absence of sulfate-reducing activity.

Figure 32. (A) Iron, (B) Manganese, and (C and D) Aluminum ion variations versus total days
of microcosm with SS and CHIT. The data points of all graphics represent duplicate average

values, and the error bars represent the standard deviation.
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In assay 3, in addition to sulfate, the removal of metallic ions was also efficient: Mn** ion
was in accordance with MAV after only one day, AI** ion after two days, and Fe?" ion after
seven days (Figure 32). At the end of the experiment, these metallic ions reached 100%,
99.94%, and 99.93% removal, respectively (Figure 33). In assay 4, no relevant ion removal was
detected, except for Fe, which reached 68.60% removal, a value in accordance with Resolution
CONAMA 430/2011 for effluent discharge. For the Fe ion, due to the reducing atmosphere in
the microcosms, Fe** must be the dominant specie. Since Fe?* hydroxide does not precipitate
in pH < 8.5 (FRIPP; ZIEMKIEWICZ; CHARKAVORKI, 2000; SANCHEZ-ESPANA, 2007),

it can be inferred that: i) Fe’" may have precipitated as sulfide (exclusively in the assay 3); ii)
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an adsorptive process on chitin occurred (BARIKANI et al., 2014); and/or iii) Fe** might have
been used by bacteria (OLADIPO et al., 2018) (growth and metabolism, also exclusively in the
assay 3). So, the adsorbent capacity of chitin for Fe?", even at acidic pH, can be confirmed
through assay 4.

Mn?* ion is not precipitated as hydroxide in pH < 6 (KEFENI; MSAGATI; MAMBA,
2017). Thus, in the assay 4 the non-removal was probably due to the low pH (3.53 + 0.11).
Analogously, the pH was the responsible for the remaining of Al in solution: Al ions are soluble
until pH 6; at very low pH (<1) AI’" is dominant; and at pH 1.5-6, soluble sulfate ionic
complexes (e.g., AlSOs" and Al(SO4)y) prevail (FALAGAN et al., 2017; SANCHEZ-
ESPANA, 2007). In the assay 3, considering the pH value (7.51 + 0.33) and evidences of
sulfide, as well as chitin presence, it can be concluded that the main mechanisms of metallic
ion removal were precipitation (via formation of hydroxides, carbonates, and mainly sulfides)
(MARTINS et al., 2011), and adsorption on chitin (NUNEZ-GOMEZ et al., 2017a, 2018,
2019). For the assay 6, can be inferred that the metallic ions were removed by precipitation as
hydroxides, carbonates and/or bicarbonates precipitation, as well as via adsorption on chitin. It
can be cited that in pH near 8, if Fe** concentration is considerable higher that Mn?", the co-

precipitation may occur (KAUR et al., 2018).

Figure 33. Removal efficiencies obtained at the end of the current assay: comparison with
assay 1 (RODRIGUES et al., 2019).
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The evaluations between the removal efficiencies obtained of metallic ions, as well as
sulfate, of previous study (RODRIGUES et al., 2019) and the present paper is shown in Figure

33. Comparing sulfate and metallic ions removal efficiencies between assays, it is corroborated



107

the success of MIW treatment with SS. Even without inoculum addition in the microcosms, the
sulfate reduction made the treatment of MIW possible: metallic sulfide precipitation occurred
and, in addition, adsorption of metallic ions on the chitin contained in SS must be considered.
Also, biosorption mechanism in SRB biofilm (due its cell wall surface binding properties), and
sorption mechanism onto the precipitates formed (with surfaces charged negatively) (VILLA-
GOMEZ et al., 2012) can be mentioned.

The unsuccessful assays 2 (RODRIGUES et al., 2019) and 4 demonstrated that
commercial chitin is not an appropriate carbon source for the SRB biostimulation at low pH.
Although the impact of the low pH in biological treatment was proposed in order to explain this
fact (GREMBI; SICK; BRENNAN, 2016; LIU; GONG; LIU, 2014; NANCUCHEO;
JOHNSON, 2014; RODRIGUES et al, 2019; SHARMA; PARASHAR;
SATYANARAYANA, 2016), this theory fell down with the result of assay 6: commercial
chitin does not promote SRB development at neutral pH either, and thus the necessity of the

other components in SS for bioremediation of MIW is evidenced.

4.2.3.2. Bacterial community structure

Since evidence of the sulfate-reducing activity was verified (sulfate removal and sulfide
accumulation) through the physicochemical analysis, the 16S rRNA MiSeq sequencing
analyses were performed in the beginning and end of the log phase. Two different tests were
conducted for assays 3 and 5 (SS and MF-SS, respectively), with the purpose of verifying their
dominant microbial communities.

In the SS-assay, based on data from the 16S rRNA gene, 16 bacterial genera exhibited
more than 1% relative abundance (more information and numbers on relative abundance can
be seen at APENDICE B and APENDICE C). These abundant genera did not belong to the
traditional SRB group. For the MF-SS assay only one genus was dominant. The results for the
two samples from assay 3 (days 11 and 31) (Figure 34) demonstrated a bacterial diversity with
predominance of the genera Clostridium, Klebsiella, and Lysinibacillus. As expected, these
three genera are chitinase producers (KUMAR et al., 2018; MALLAKUNTLA et al., 2017;
ZHU; ZHOU; FENG, 2007).
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Figure 34. Top 20 relative abundances at the genus level based on bacterial 16S rRNA gene classification of specimens with the highest
number of sequences detected from SS (3) and MF-SS (5) assays. The days represent the beginning and end of the higher metabolism of each
assay. For the MF-SS assay, except for Comamonas, the other genera presented less than 1% of relative abundance.
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More specifically, Clostridium showed greater relative abundance with 27.04% at the
beginning of the log phase. It decreased to 12.75% at the end of the log phase. Clostridium are
syntrophic, anaerobic, and fermentative bacteria. Some articles have reported the presence of
this genus linked to AMD biotreatment system (HONG; PRUDEN; REARDON, 2007;
MARTINS et al.,, 2011; RODRIGUES et al., 2019; VASQUEZ et al., 2018) and to the
production of H»S (LEFTICARIU et al., 2015). Some authors (BAO et al., 2012, 2017;
RODRIGUEZ et al., 2016; SALLAM; STEINBUCHEL, 2009; ZHAO et al., 2016) even
consider this genus to be an SRB or able to perform sulfate-reduction. This genus belongs to
the new group of bacteria outside the group of traditional SRB. One species previously
classified as SRB (Desulfotomaculum guttoideum), was reclassified as a Clostridium species
(STACKEBRANDT et al., 1997). Aoyagi et al. (2017) defined this genus as essential for the
MIW treatment, since it ferments organic substrate into small molecules that become available
for SRB. Similarly, the relative abundance of the Klebsiella genus decreased through the log
phase from 26.03% to 9.82%. Klebsiella is a fermentative nitrogen fixing bacteria, typically
found in soils (GRIMONT; GRIMONT, 2015). This genus has been identified by several
authors as organisms present in areas contaminated by metals (e.g., mine tailings) and used in
bioremediation processes, since these microorganisms have a great potential for adaptation and
resistance in inhospitable environments (MITRA et al., 2018; NAVARRO-NOYA et al., 2012;
OLADIPO et al., 2018). In our research, K/ebsiella has been identified in the SS microcosms
with (RODRIGUES et al., 2019) and without inoculum (this paper), but its abundance resulted
< 1% in the MF-SS assay because of the absence of metallic ions. Klebsiella is also able to
perform thermophilic biodesulfurization of petroleum derivatives (dibenzothiophene)
(BHATIA; SHARMA, 2012; MARTINEZ et al., 2017).

A small amount of Lysinibacillus was detected at day 11 (2.75%) from assay 3, increasing
to a significantly higher value at day 31 (18.13%). Literature also reported it in acidic sediments
of the Tinto River (SANCHEZ-ANDREA etal., 2011, 2012b), which has similar environmental
characteristics of the Sangdo River. And its presence was related to remove Mn from MIW
(BARBOZA et al., 2015; TANG et al., 2016).

Between others, as known SRB, were detected Desulfovibrio (0.28% at day 31) and
Desulfosporosinus (0.03% at day 31), both acid-tolerant, anaerobic, Fe- and sulfate reducer
(BAO et al., 2018). Among SRB found in for AMD biotreatment, Desulfosporosinus is said to
be the most abundant and metabolically versatile in terms of substrate use for sulfate-reduction

(SATO et al., 2019). Despite the low relative abundance, studies (MIRJAFARI; BALDWIN,
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2016; SATO et al., 2019) reiterate that low abundances of SRB can sustain high rates of sulfate
reduction, and that this process is more correlated with the supply of readily available carbon
sources provided by organic matter degraders. Fermenters (e.g., Clostridium, Klebsiella, and
Anaerotruncus) probably broke down complex organic substances, as SRB are unable to do so
(ZHANG; WANG; HAN, 2016). Moreover, low similar abundances of SRB were detected in
other studies (PESTER et al., 2010; RODRIGUES et al., 2019). Therefore, it was evident that
through the high-throughput 16S rRNA sequencing for the SS assay, the chitinase producers
and fermenters were the majority in the beginning and end of log phase. Martins et al. (2011)
sustain that the diversity observed in the bacterial community structure can be the reason for
the effectiveness of the bioremediation process.

In assay 5 (also Figure 34), Comamonas genus was predominant (96.11% at day 9, and
97.52% at day 41). According to Ma et al. (2009), this genus can adapt well ecologically and
physiologically to complex and diverse environments (physiochemical adverse conditions).
The highly effective adaptation might have been responsible for its high dominance, since in
this assay the metallic ions were previously removed; this is probably a key factor for the non-
predominance of other bacteria. Although considered aerobic, Comamonas are able to grow
anaerobically (WILLEMS; GILLIS, 2015). In addition, it has been reported that species
belonging to the Comamonas genus, such as the known sulfur-metabolizing bacteria C.
testosteroni, can grow under an anoxic environment, with sulfate (XIA et al., 2015) and reduce
nitrate (WU et al., 2015). C. thiooxidans is able to produce H>S (NARAYAN; PANDEY; DAS,
2010).

Studies detected Comamonas genus in microbial community from landfill and concluded
to play an important role in the metabolism of H>S in its cover soil (XIA et al., 2015). This
genus was also detected in the sludge from coal-mine wastewater treatment plants (MA et al.,
2015), in a closed mine in Finland (BOMBERG; ARNOLD; KINNUNEN, 2015), in a gas coal
mine in China, in coal bed reservoirs in India (WEI et al., 2014), in passive AMD treatment
bioreactors (VASQUEZ et al., 2018). The genus has also been isolated from the sulfur spring
sediment (NARAYAN; PANDEY; DAS, 2010), and associated with severely polluted
environments (PIOTROWSKA-SEGET; CYCON; KOZDROJ, 2005). Tang et al., (2016)
demonstrated high manganese removal efficiency by this genus, as well as by Lysinibacillus.
For the MF-SS assay, except for Comamonas, the other genera presented less than 1% of
relative abundance. The only SRB detected was Desulfovibrio (0.05% at day 41). Its abundance
was compatible with previous literature (BOMBERG; ARNOLD; KINNUNEN, 2015;
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PESTER et al., 2010; SATO et al., 2019).

This work aimed to biostimulate SRB in microcosms, with and without metallic ions, and
identify the bacterial community structure. Both communities resulted very different, probably
due to the lack of micronutrients in assay 5. As expected, SRB was observed but did not
represent the majority, also endorsed by our previous work (RODRIGUES et al., 2019).
Syntrophy between fermenter and/or chitinase producers and traditional SRB may be
suggested. It is also important to consider that these last were historically reported based on a
limited method (culture technique). Therefore, new insights are being considered, leading to
include some bacteria as SRB (or having a strict connection with the sulfate reduction process),
as reported in several recent studies using molecular microbiological methods, which was also

reaffirmed by our work.

4.2.4. Conclusions

Although the chitinous material SS is a suitable substrate for the SRB development, the
chitin alone showed not be, even when the pH was neutralized. Thus, it is deduced that inside
the studied conditions, the cluster of SS composition (chitin + proteins + minerals) concatenates
as efficient substrate for SRB development, and not only the pH neutralization.

Addition of inoculum (benthic sediments) for the development of the microcosms SRB
1s not necessary: the contact of MIW with SS is enough to reach the desired treatment (assay 3)
related to sulfate removal. This was also possible even with very low content of metallic ions
(assay 5).

In assay 3, fermentative bacteria (Clostridium, Klebsiella, and Anaerotruncus) were
highly detected, as well as chitinase producers (Clostridium, Klebsiella, and Lysinibacillus).
Although traditionally known SRB were detected (Desulfovibrio and Desulfosporosinus), they
remained at very low relative abundance (< 0.28% at day 31). Clostridium genus is suggested
as being a SRB (or related to carry out sulfate reduction). In the assay 5, bacterial development
and sulfate reducing activity were evident. Comamonas genus was highly dominant, probably
due its capacity of good adaptability to adverse conditions. The SRB Desulfovibrio was also
detected.

Futures studies using other carbon sources, such as protein, in order to verify the

occurrence of sulfate-reducing activity, will be carried out.
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ABSTRACT

This work aimed to remove sulfate and acidity from mine-impacted water (MIW) via
electrocoagulation (EC), a technique which stands as an advanced alternative to chemical
coagulation in pollutant removal from wastewaters. The multiple electrochemical reactions
occurring in the aluminum anode and the stainless-steel cathode surfaces can form unstable
flakes of metal hydroxysulfate complexes, causing coagulation, flocculation, and floatation; or,
adsorption of sulfate on sorbents originated from the electrochemical process can occur,
depending on pH value. Batch experiments in the continuous mode of exposition using different
current densities (35, 50, and 65 A-m) were tested, and a statistical difference between their
sulfate removals was detected. Furthermore, the intermittent mode of exposure was also tested
by performing a 2%-factorial design to verify the combination with different current densities,
concluding that better efficiencies of sulfate removal were obtained in the continuous mode of
exposition, even with lower current densities. After 5 hours of electrocoagulation, sulfate could
be removed from MIW with a mean efficiency of 70.95% (in continuous mode of exposition
and 65 A-m™ current density), and this sulfate removal follows probable third-order decay
kinetics in accordance with the quick drop in sulfate concentration until 3 h of exposure time,

remaining virtually constant at longer times.

Keywords: Acid mine drainage (AMD); mine-impacted water (MIW);

electrocoagulation; sulfate removal; decay kinetics; factorial design.

RESUMO

O presente trabalho objetivou remover sulfato e acidez de 4guas impactadas por drenagem
acida de mineragdo (AIDAM) através de eletrocoagulagao (EC), uma técnica que se apresenta
como uma excelente alternativa a coagula¢do quimica na remocao de poluentes em efluentes.
As multiplas reacdes eletroquimicas que ocorrem no anodo de aluminio e no catodo de ago
inox, formam flocos instaveis de complexos hidroxissulfatados de metais, causando
coagulac¢do, floculacdo e flotacdo; ou bem, adsorcao de sulfato nos adsorventes originados no
processo eletroquimico, podendo ocorrer a depender do pH. Experimentos em batelada em
modo continuos de exposi¢do utilizando diferentes densidades de corrente (35, 50 e 65 A-m?)
foram testados, e uma diferenga estatistica entre as remogoes de sulfato foi detectada. Além
disso, 0 modo de exposi¢do intermitente também foi testado através de um planejamento fatorial

22, para verificar a combinag¢do com diferentes densidades de corrente, concluindo que melhores
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eficiéncias de remocao de sulfato foram obtidas no modo de exposi¢do continuo, mesmo com
densidades de corrente mais baixas. Apds 5 horas de ensaio de eletrocoagulagdo, o sulfato pode
ser removido da AIDAM com eficiéncia média de 70,95% (em modo continuo de exposigdo e
densidade de corrente de 65 A-m™), e esta remogdo de sulfato segue uma provavel cinética de
terceira ordem de decaimento, de acordo com a rapida queda na concentragao de sulfato até 3

h de tempo de exposicdo, permanecendo virtualmente constante em periodos mais longos.

Palavras-chave: Drenagem acida de mineracao (DAM); aguas impactadas por DAM
(AIDAM); eletrocoagulacdo; remocdo de sulfato; cinética de decaimento; planejamento

fatorial.

Transcricdo adaptada do Artigo:

4.3.1. Introduction

Mining industry is an essential contributor to the world’s economy, as it is in Brazil. The
process of extraction and beneficiation in coal mining is one of the main economic activities in
the Carboniferous Basin of southern Santa Catarina State, Brazil (MACAN et al., 2012). During
periods of intense drought, in which the hydroelectric power plants cannot work, coal (among
other thermoelectric sources) prevents the risk of electrical blackout in Brazil (BRASIL, 2007).
As a part of the Brazilian energy matrix, with over 130 years of mining activity (SILVA et al.,
2013), the social and environmental impacts of the mines are substantial; almost one thousand
abandoned mines exist throughout the Carboniferous Basin (BRASIL, 2018). The active mines
are not currently a significant environmental concern because, in theory, the mining companies
properly treat their effluents. However, the abandoned and inactive mines produce acid mine
drainage (AMD), a heavy-metal and rich sulfuric acid effluent, which is a global environmental
concern (DEMERS et al., 2015; KEFENI; MSAGATI; MAMBA, 2017, MOODLEY et al.,
2018; PEIRAVI et al., 2017). AMD is produced when sulfidic minerals, like pyrite (FeS>), are
exposed to oxygen and water to form sulfuric acid. Therefore, its highly toxic and corrosive
characteristics are due to its acidic pH values (between 2 and 4), with high concentrations of
sulfate (SO4%) and dissolved metallic ions (e.g., Fe, Al, Mn, Zn, Cu, and Pb).

The AMD formation constitutes the primary source of pollution of fresh surface waters
worldwide (MESA et al., 2017), known as mine-impacted water (MIW). AMD as well as MIW
remediation is a complex process that typically involves acid neutralization and sulfate and

dissolved metallic ion removal (AL-ABED et al., 2017). Several physico-chemical technologies
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have been applied to treat this type of effluent, such as reverse osmosis (MASINDI; OSMAN;
ABU-MAHFOUZ, 2017); sorption technologies (adsorption and ion exchange)
(GUIMARAES; LEAO, 2014; SILVA; LIMA; LEAO, 2012); and chemical precipitation as
gypsum, barium sulfate, ettringite, jarosite, or ferrite (KEFENI et al., 2015; MASINDI;
OSMAN; ABU-MAHFOUZ, 2017; TAIT et al.,, 2009; TOLONEN et al., 2016). These
technologies can be efficient, and moreover, some have the possibility of metal recovery.
However, some disadvantages can be mentioned, like the production of large brine volumes
and fouling formation on the membrane due to the gypsum formation (leading to the need of a
membrane downstream pre-treatment); lowered efficiency of limestone as an adsorbent and
precipitant agent in acid conditions; large volume of sludge and its subsequent treatment,
considering that sludges containing barium are of greater concern than those containing sulfate
(BARBOSA et al., 2014; MASINDI; OSMAN; ABU-MAHFOUZ, 2017; SILVA; LIMA;
LEAO, 2012).

Previous studies in our research group (RODRIGUES et al., 2019, 2020b) have evaluated
the biological treatment of MIW biostimulating sulfate-reducing bacteria (SRB), obtaining
excellent removals of sulfate (85% and 99.75%) and metallic ions (Fe (= 99.04%), Al (>
98.47%), and Mn (100%)), and neutralizing pH, however, the sulfide formation increases the
toxicity. Additionally, the physical-chemical treatment of MIW and AMD with shrimp shells
as a sorption agent has been studied extensively (NUNEZ-GOMEZ et al., 2016, 2017a, 2017b,
2018, 2019), and substantial metallic ions (Fe, Al, and Mn) removal and pH neutralization were
obtained, although the sulfate anion remained as a challenge in the treatment of these effluents.
Due its high solubility and stability in aqueous solutions, sulfate is not easily removed from
water (MAMELKINA et al., 2017). The adverse effects include (i) increased dissolved solids
of the receiving waterbody, affecting its usefulness downstream for drinking, irrigation, or
industry (MOOSA; NEMATI; HARRISON, 2005); (ii) can cause problems of odor and
corrosion to concrete buildings (MAMELKINA et al., 2017); (iii) the ingestion of water
containing above 500 mg-L! can cause diarrhea (NAJIB et al., 2017).

Therefore, a new technology for sulfate removal was tested: electrocoagulation (EC).
Several recent studies (MAMELKINA et al., 2017, 2019; NARIYAN; SILLANPAA;
WOLKERSDORFER, 2017; NARIYAN; WOLKERSDORFER; SILLANPAA, 2018) have
addressed this type of treatment in MIW. The EC treating MIW stands as a promising
technology, providing better efficiencies for sulfate removal at low pH (characteristic of MIW)

than at higher pH values, because in acidic conditions, the numerous cationic species can
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interact electrostatically with the anions (MAMELKINA et al., 2017), forming precipitates,
while at neutral and alkaline pH, the mechanism is different: the primary coagulant species are
amorphous metal hydroxide precipitates, that according to the surface charge can adsorb ions
in its surface (MAMELKINA et al., 2017). Additionally, these precipitates can be positively or
negatively charged (because of the adsorption of hydroxometallic ions on the surface), with a
large number of possibilities for the fixation of sulfate ions (MAMELKINA et al., 2017). The
sulfate ions are attracted to the charged precipitates and form metallic hydroxysulfates with
high adsorption properties. These hydroxysulfates form larger structures and sweep through the
water (coagulation) (SINGH; RAMESH, 2014). Furthermore, the process can generate a more
neutral pH (range of 6—7) and compact sludge, when compared with conventional coagulation
(NARIYAN; SILLANPAA; WOLKERSDORFER, 2017). In the EC process, considered to be
efficient and environment-friendly method (WU et al., 2019), various anodes can be used, but
Al and Fe are superior metals for producing multivalent ions, favoring the processes. Not
coincidentally, these are the most common anodes used as electrodes in EC (AN et al., 2017;
NARIYAN; SILLANPAA; WOLKERSDORFER, 2017), generally, the Al electrode in acidic
medium (pH < 6) is used, and in neutral and alkaline medium, the Fe electrode is more suitable
(BENER et al., 2019).

In the EC technology (summarized in Figure 35), oxidation and reduction occur
simultaneously. On the anode surface (framed in red), the oxidation reaction occurs, causing

1’ into the medium, which binds with the

the dissolution and hydrolysis of the Al’, releasing A
hydroxide ions (OH") produced from the cathode surface reduction (framed in black), as well
as with the sulfates in solution, thus giving rise to aluminum sulfate complexes that form
colloidal particles (VEPSALAINEN; SILLANPAA, 2020).

Colloids are stable in water due to the net interactions between electrostatic repulsions
and attractive van der Waals interactions between the particles (SHAMAEI et al., 2018;
VEPSALAINEN; SILLANPAA, 2020). In the coagulation process, these colloidal particles are
destabilized because the repulsive energy between them is reduced by the presence of a
coagulant, being more easily agglomerated. Flocculation occurs when these agglomerated
particles attach to each other with the formation of a weak bond (van der Waals forces) with
force inversely proportional to the distance from particle surface, as described by the DLVO

(Derjaguin, Landau, Verwey, and Overbeek) Theory (ADAIR; SUVACI; SINDEL, 2001;
SHAMAEI et al., 2018).



117

Figure 35. EC scheme: the numerous unstable species formed start to aggregate, initiating the
coagulation, flocculation, and floatation.
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Once formed, these flocs will be floated (adhered to bubbles) by the hydrogen produced
at the cathode (VEPSALAINEN et al., 2011; VEPSALAINEN; PULLIAINEN; SILLANPAA,
2012). Furthermore, the removal also may occur as sedimentation (for higher density particles).
At pH > 5.5, formation of insoluble aluminum hydroxides occurs (SANCHEZ-ESPANA,
2007), and sulfate removal can also be effected via an adsorption process (FOLLMANN et al.,
2020; NIPPATLA; PHILIP, 2019). The rate of electrochemical reactions is proportional to the
current density (SHAMAEI et al., 2018), and at alkaline pH it can be lower than the value
calculated by Faraday’s law, indicating that other reactions at the anode may be occurring
(VEPSALAINEN, 2012).

When handling a series of experiments, statistical methods can be used in order to
establish its dependence on the variables involved in the process. Therefore, the factorial design
stands as a technique that allows the combination of all variables at all levels, obtaining the
simultaneous effect of each variable over the response. The 2 factorial design is the simplest

type of factorial design, that involves two or more independent variables (named factors (k)) in
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two levels (+1 and -1), being very useful during the initial stages of the study when there are
many variables to investigate, providing the lowest number of runs in a complete factorial
design (CALADO; MONTGOMERY, 2003).

In this sense, this work aimed to evaluate the EC processes for the MIW sulfate removal,
under different current densities (35, 50, and 65 A-m™). As EC involves electric energy,
different modes of exposure (continuous and intermittent) were tested. The relation between
the independent variables (exposure mode and current density) was evaluated by means of a 2°-
factorial design. Moreover, a kinetics study for the assay with the highest removal of sulfate

was performed.

4.3.2. Material and methods

4.3.2.1. MIW collection and analytical methods

MIW from the Sangdo River (inside the Carboniferous basin of southern Santa Catarina
State, Brazil) was used for the treatment tests. The samples were collected, filtered under
vacuum through a 0.45 um pore membrane, as described in the references (APHA, 2017;
NUNEZ-GOMEZ et al., 2016, 2017a; RODRIGUES et al., 2019, 2020b) and characterized.
The sulfate concentration was determined before and after the EC tests, by photocolorimetry
on a HACH 5000 Spectrophotometer using colorimetric kits Sulfaver HACH, compatible with
the Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater procedure (APHA, 2017).
Likewise, for the metallic ions (Fe, Al, and Mn) initial characterization, the HACH colorimetric
kits were also used (ferrover, aluminon, and periodate oxidation, respectively). These metals
were selected since they are the most commonly found in AMD from abandoned coal mines
(SEO et al., 2017). The total organic carbon was measured as non-purgeable organic carbon
(NPOC) in the high-temperature combustion method (APHA, 2017) (Shimadzu TOC-LCSH)

and the pH was monitored with a Thermo Fisher Scientific pHmeter.

4.3.2.2. Experimental set-up for electrocoagulation

An electrochemical system was mounted for bench-scale testing, adapted from
Mamelkina et al. (2017). The system consisted of replicates of the EC reactors in parallel to
execute experiments in duplicate and triplicate. Each EC reactor consisted of a 1-L plastic
beaker, in which flat plate electrodes of Al (anode) and stainless steel (cathode) were immersed,

spaced 5 cm from each other. The electrodes had the dimensions of 5.65%13.9 cm, with a useful
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area of 28.76 cm? (anode). A magnetic stirrer was used to homogenize the samples because a
chemical species concentration gradient naturally occurs. The passage of electric current from
the power supply (PS-A305D) to the reactors was regulated by a control panel, providing
continuous or intermittent current exposure that went into the reactors with the same electric

current intensity (Figure 36).

Figure 36. (A) An illustration and (B) A photograph of the EC tests, operated in laboratory
scale.
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Three experiments were carried out in triplicate with three different current intensities
under the continuous mode of exposure: 0.101, 0.144, and 0.187 A, yielding current densities
of 35, 50, and 65 A-m™, respectively. For all experiments, 1 L of MIW per beaker was used,
the temperature was controlled at 23 + 1 °C, and the total time of electric current passage was
5 hours under agitation. Samples were taken hourly, filtered under vacuum (0.45 pum pore
membrane filter), and the pH and sulfate concentration were then measured. The data obtained

was then used for statistical study and to determine the appropriate kinetics.

4.3.2.2.1. Statistical study

Sulfate removal data for current densities 35, 50, and 65 A-m™ and EC times of 3, 4 and
5 h were evaluated by the analysis of variance method (ANOVA), and the difference between
the means was evaluated using the Tukey test, at a 95% confidence level (p < 0.05). These

analyses were performed using the R software (v3.6.3, 2020).

4.3.2.2.2. Kinetics studies

The order (n) of a reaction is defined as the exponent of the species concentration in the
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rate equation, and generally is expressed in empirical quantities, deduced from observed
behavior (HELFFERICH, 2004). The rate equation is expressed in Eq. (24) and is valid for
irreversible reactions in a homogenous reactor (FOGLER, 1999). When the mechanism is not
known, a trial-and-error solution is often attempted to fit the data with empirical rate equations
of n™ order obtained from the integral method (LEVENSPIEL, 1999). In the integral method of
analysis, the rate equation after appropriate integration and mathematical manipulation,
generates Eq. (25), where C is the sulfate concentration at time t, C, is the initial concentration,
n is the kinetics order, and k,, is the n'"-order reaction constant.

— o = k" Eq. 24

1
cn-1

= # +(m—Dk,t, forn=1 Eq. 25
0

If a reasonably linearity is obtained, then the rate equation is said to satisfactorily fit the
data. Generally, it is suggested that integral analysis is attempted first (due its higher accuracy),
and, if not successful, the differential method is then tried. Although the latter requires larger
amounts of data, the differential method is a useful tool in uncertain situations (LEVENSPIEL,
1999). The differential method of analysis deals directly with the differential rate equation to
be tested (Eq. 26), evaluating all terms in the derivative equation and examining the quality of

the experiment equation fit.

dc
log (— E) = logk, +nlogC Eq. 26

4.3.2.2.3. Factorial design

The influence of the different current densities with different exposure modes on the
sulfate removal from MIW was investigated, using the 2°-factorial design in duplicate with the
central point in triplicate. The factor scores (-1 and +1) indicate the minimum and maximum
level for each test of the variables, and the central point (0) is the symmetrical distance between
both, as shown in Table 14.

The mode of exposure and current density were the independent variables (k), and as the
dependent variable (response), the efficiency of sulfate removal (%) after 5 h treatment was
selected. Therefore, the combination of all variables provided seven experiments, which were
determined by the Statistica software, following the matrix in Table 14. The sulfate removal
was evaluated by the analysis of variance ANOVA, Pareto diagrams, and response surface (3D

and 2D) graphs, using the Statistica 8 software (Statsoft, Inc.).
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Table 14. Factorial design results for sulfate removal efficiency by EC.

Independent variable

(level) (-1) 0 (+1)
Current density (A-m™) 35 50 65
Mode of exposure 5/0
(on/off)? (continuous) >/ >/10
Independent variables Dependent variable
Current Mode of Efficiency Mean efficiency +
density exposure (% removal) SDP
. 63.68
Experiment 1 35 5/0 66.84 65.26 £2.23
. 72.38
Experiment 2 65 5/0 69.52 70.95 +2.02
. 18.33
Experiment 3 35 5/10 10.00 14.17 £5.89
. 44.71
Experiment 4 65 5/10 45 38 4529 +0.83
Experiment 5 50 5/5 51.11
Experiment 6 50 5/5 52.22 50.37 +£2.31
Experiment 7 50 5/5 47.78

 (minutes on/minutes off) of electric current;
®SD: standard deviation.

4.3.3. Results and discussion

4.3.3.1. pH rise and sulfate removal in continuous mode of exposure

Initially, the MIW pH was 3.30 and sulfate concentration was 210 mg-L™! (for the 65
A-m assay), and 190 mg-L™! (for the 35 and 50 A-m™ assays). This difference on the sulfate
concentration values is because the assays were performed in different days, and it is known
that MIW composition varies over time. The metallic ions concentrations were 29.4, 11.24, and
2.0 mg-L!, for Fe, Al, and Mn, respectively, and the non-purgeable organic carbon was 0
mg-L!. Although the sulfate concentrations in these samples did not exceed the maximum
allowed value (MAV) by the Brazilian normative (250 mg-L™! for freshwater) (BRASIL, 2011),
sulfate removal is important due to sulfate-reducing bacteria, capable of transforming sulfate
into toxic sulfide, in the Sangdo River (RODRIGUES et al., 2020b), where the MAV cannot
exceed 0.3 mg-L! in Class III freshwater (adequate for reuse as non-potable) (BRASIL, 2005).
Figure 37A shows the pH variations over electric current flow and time: the 50 and 65 A-m™
current densities curves presented a similarly high slope with the corresponding increase in pH
until 3 hours and, after that, a smoother curve was produced. In contrast, with the 35 A-m?

curve, the pH rise was less pronounced.
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Figure 37. (A) pH and (B) Sulfate concentration decay profile for the different electric current
densities tested. The data points represent triplicate average values and the error bars represent
the standard deviation.
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Although, for the 3 current densities tested, at the end of the 5-hour experiment, the final
pH values were not under 7.70 (7.70 + 0.27, 8.75 £ 0.14, and 8.06 + 0.42 for 35, 50, and 65

A-m, respectively). The pH rise is probably derived from the hydrolysis reactions that occur

at the cathode, generating hydroxyl anions (OH"). The rate of the electrochemical reaction is

directly proportional to the current density, and the test with the lowest current density (35 A-m”

2) corroborates this: less hydroxyl was produced, so its pH was slightly lower, though very close

to the other two currents tested. Analogously, in the sulfate decay curves (Figure 37B), at the

lowest current density, less sulfate was removed (i.e., a lower rate of sulfate decay had occurred)

when compared to other current densities. For the sulfate concentration, the 65 and 50 A-m™

curves followed the same pattern of decay: until 2 hours presented a higher decay and, after

that, a smoother curve came out, with very similar sulfate concentrations over time. For the 65
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A-m, the sulfate concentration decay was faster after 1 hour. The 35 A-m2 assay presented a
much smoother decay in the first 2 hours. However, at the end of 5 hours, the concentration of
the three assays were similar (< 65.33 mg-L!).

In relation with sulfate concentration over time, ANOVA showed no significant
difference between 3, 4 and 5 h for the current density of 65 A'‘m™ (p = 0.3930). In contrast, for
the 50 A-m current density, the ANOVA showed difference between them (p = 0.0294): the
Tukey test showed no difference between 4 and 5 hours (p = 0.9840) but presented difference
between 3 and 5 hours (p = 0.0396), and between 3 and 4 hours (p = 0.0486). Consequently,
viewing the lowest power consumption, 50 A-m current density during 4h EC, or 65 A-m™
with 3h EC time can be chosen as convenient treatment conditions. Furthermore, an estimation
based on Faraday’s law indicates that both conditions release to the medium approximately the
same Al mass (67.11 g and 65.44 g for 50 A-m during 4h and 65 A-m™ during 3h, respectively)

and then, a similar power consumption can be deduced (see Eq. 20 and Figure 38).

Figure 38. Released AlI** estimation over time for different current densities tested, based on
Faraday’s law.
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According to the speciation diagram of aluminum in AMD (SANCHEZ-ESPANA, 2007),
several aluminum sulfate complexes are formed at pH 0 — 6.5, AI(OH); precipitates at pH 5.5
— 8, and the formation of soluble aluminate occurs at pH > 6. Thus, sulfate removal via
flocculation/coagulation until 2 h of exposure time (formation of AISO4" and Al(SO4)y"), and
participation of adsorption on Al(OH); between 2 and 3 h can be suggested. After 3 h of
exposure time, in the 50 and 65 A'm™ cases, pH is near of 8 and then aluminum from anode
remains mostly dissolved as aluminate and sulfate removal does not occur (Figure 37).

Consequently, it can be deduced that pH values > 8 are not adequate for removing sulfate via
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electrocoagulation processes.

The mean efficiency obtained for sulfate removal in each test after 5 hours (Figure 39A)
indicates that values were also close in terms of removal. The mean efficiencies obtained were
65.26 +£2.23, 69.12 + 2.65, and 70.95 £ 2.02 (% sulfate removal) for the current densities 35,
50, and 65 A-m, respectively. However, the ANOVA showed that there was a significant
difference in the removal efficiencies (p = 0.0432). To compare the difference between the
means of each treatment, the Tukey test was performed. The 65 A-m™ assay differs statistically
from the 35 A-m™ (p = 0.0387), but the 50 A-m™ assay does not differ statistically from either
the 35 A-m? (p = 0.1582) or the 65 A-m™ (p = 0.5364). This comparison is also illustrated in
the alignment of the error bars in Figure 39A: the bar corresponding to the assay at 50 A-m™ is
aligned with the others efficiencies bars, but the 65 A-m™ bar is not aligned with the 35A-m™
bar. The Figure 39B shows the best sulfate removal efficiency for each current density (at
different times), reiterating that the 65 A-m™ with 3h time can be chosen as convenient treatment

conditions, as stated before in the ANOVA analysis.

Figure 39. (A) Efficiencies for sulfate removal after 5 hours of continuous mode of exposure.
(B) Comparison of the best sulfate removal efficiency for each current density (at different
times of exposure). The bars represent the standard deviation of the mean values.
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A small number of studies regarding the removal of sulfate via EC were found, in which
substantially different experimental conditions were used: Hossini et al. (2015) reached
approximately 85% sulfate removal from a synthetic wastewater at pH 8 with 80 mg-L"! sulfate
using an iron anode and a current density of 120 A-m™ for 90 min EC time. Nariyan et al. (2017)
reached a 41% removal from real AMD containing 13,000 mg-L! sulfate after 2 hours EC time

using 700 A-m current density. Higher EC times had not been tested. In the current research,



125

64.29% sulfate removal was reached after 2 h treatment (65 A-m assay), although it progressed
to 71.43% after 3 h and oscillated to 70.95% after Sh (Figure 39A). Comparison of these results
seems confirm that very high current densities do not improve the sulfate removal when
aluminum anode is used, because the high pH elevation drives to the formation of soluble
aluminate (KAUR et al., 2018), which does not contribute to the EC process. Tait et al. (2009)
studied precipitation in the form of gypsum crystallization for sulfate contaminated wastewaters
with high concentrations (up to 11,400 mg-L"), concluding that the method is effective for
considerably high concentrations but limited for low sulfate concentrations. Therefore, it can
be inferred that EC is potentially an adequate method for relatively low sulfate concentrations

and precipitation is effective for higher concentrations.

4.3.3.2. Kinetics study over the highest sulfate removal assay

A kinetics study of the sulfate removal was performed because a decay on the sulfate
concentration over time was evident. The determination of the kinetic reaction order (n) was
carried out for the 65 A-m™ continuous mode of exposure assay because this condition showed
the best sulfate removal after 5 h. Several n values were considered (ranging from 0 to 4, in 0.5
increments) and k,, was calculated according to the corresponding equations (Eq. 25). In Table
15, the calculations are listed in descending order of the coefficient of determination (R?) from

the tested kinetic equations.

Table 15. Sulfate decay kinetics tested obtained from the integral method for 65 A-m™.

R? Order (n) Linearized Eq. Linear regression k, k,unit
0.9857 3 % = $+ 2kt é =2x107+ 8x107°t 4x107 L2.mg-2h-1
09820 3.5 % = % + 2.5kt % =2x 10-7 +1x 10—5t 4% 10—6 L2'5'mg'2'5h'1

1 1 1 - ; . 1.5

0.9809 2.5 s ot 1.5kt E:4X104+ 5%10%t  3.3x10™ L'S-mg " Sh!
09731 4 é: %.}. 3kt éz 3X10-7+2X10-6t 6'7X10-7 L3_mg—3h—l
0.9643 2 c= Cl+kt %z 5.7x1034+3.4x10°t 3.4x1073 L-mg'h’

1 1 1 _ 0.5 -0.5¢,-1

—= — —=0. +0. .
0.9338 1.5 7 JC_O+ 0.5kt NG 0.0763 + 0.0162t  0.0324 L™ mg™h
0.8896 1 InC=InC, -kt InC=5.1395-0.3231t  0.3231 h!
0.8354 0.5 VC= Gy~ 05kt VC =13.087 - 1.6662t  3.3324 mg"3-L03h!

0.7771 0 C=Co—kt C=173-35.6t 35.6 mg-L'h’!
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As Table 15 indicates, three different orders reached high and similar R? (n = 3, 3.5 and
2.5, providing R?=0.9857, 0.9820, and 0.9809, respectively). Therefore, as a complementarily
test and as tiebreaker criteria, the differential method was tested (Eq. 26), and Figure 40 shows

the corresponding plot.

Figure 40. Graphical determination of the sulfate decay reaction order by the differential
method: the curve slope is the order (n), and the intercept is the logarithm of k,,.
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Through linear regression, the angular coefficient gives n that approaches 3 (2.9036).
Therefore, it indicates that the kinetic is of third order. The k; value obtained from the
differential method was 2.8x107° L?-mg~h’!, relatively close to the k3 value from the integral
method (4x107 L?-mg~h’!, Table 15).

A sulfate decay kinetics of third order implies in a high and a low decay rate at high and
low sulfate concentrations, respectively. This is in agreement with the behavior observed in the
figure 3b, in which the sulfate concentration drops quickly until 3 h of exposure time remaining
virtually constant between 3 and 5 h. The kinetic studies of sulfate decay is controversial and
there is no general agreement between the various authors. Hossini et al. (2015) proposed first
order kinetics and Nariyan et al. (2017), a second order model on the basis of the R? value only,
and other orders have not been tested.

Considering that each point of the data had been obtained from triplicate experiments, the
temperature was controlled and constant (23 = 1 °C), and both methods (differential and
integral) converged to similar values of k3, there is sufficient rationale to consider n = 3 to be
adequate. As the integral method has higher accuracy, the k5 generated by this method was

considered.

4.3.3.3. Factorial design
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A factorial design was carried out to verify the best combination between the values of
the independent variables (factors) selected: current density and mode of exposure, as well as
their influence level in the treatment. The current density was selected because a statistically
significant difference in the sulfate removal efficiency was found as a function of the current
density value. The mode of exposure was also varied (continuous and intermittent) to find the
best condition with the lowest possible power consumption.

Therefore, seven tests were performed according to the 22-factorial design, in duplicate
with center point in triplicate, with exposure time of 5 hours for each. Table 14 contains the
matrix with all combinations of the independent variables tested, as well as the corresponding
dependent variables (responses), and the mean and standard deviation of the tests that were
performed in duplicate and triplicate

The ANOVA showed that the model presented for sulfate removal was significant
(Fcalculated > Frabulated, for all factors that substantially affected the sulfate removal) (Table 16).
Complementarily, the model was validated by the distribution of residuals (Figure 41A). The
predicted values by the model (red line) and the observed values (blue circles) are significantly
similar, showing a strong correlation between them with an excellent adjustment (99.28%) of

the mathematical model, indicating that this model is predictive for sulfate removal.

Table 16. Analysis of variance for the sulfate removal variables in 2%-factorial design.

Factor SS df MS Fcalc Frap* p

Current density (CD)  338.744 1 338.744 71.0904 9.28 0.003501
Exposure mode (EM) 1472.641 1 1472.641 309.0553 9.28 0.000401
CD by EM 161.671 1 161.671 33.9291 9.28 0.010077
Error 14.295 3 4.765

Total SS 1987.351 6

? Tabulated values for a 95% confidence level (BOX; HUNTER; HUNTER, 1978b).
SS: sum of squares;

df: degrees of freedom;

MS: mean square;

F: F factor;

p: probability.

When performing the factorial design, the influence of each variable over the response,
as well as the interaction between them, must be identified. From the Pareto chart (Figure 41B)
the effect of each variable tested can be identified, with the interaction between them for sulfate
removal, at a confidence level of 95% (p < 0.05). The current density variable positively

influenced the sulfate removal: the higher current density applied the greater removal is
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obtained. For the mode of exposure variable, the influence was negative: so the longer the
current was off, the amount of sulfate removed decreased. Nevertheless, the interaction between
these two variables is positive: when a higher current density (positive) with more time off
(negative), is combined, the removal capacity is increased. These results confirm that lower
current densities or shorter exposure times release a lower amount of AI** to the medium, i.e.,

a lower amount of coagulant and consequently, a lower sulfate removal is attained.

Figure 41. (A) Residual distribution for the sulfate removal, indicating the goodness of fit (R?
=0.9928) and (B) Pareto chart over the variables and the interaction between them. (C) Contour
curve and (D) Response surface for % sulfate removal.
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Considering that the variance analysis showed that sulfate removal was significantly
affected by both factors individually as well as the interaction between them (p < 0.05) (Table

16), the variables’ influence was analyzed on response surface plots to determine the level for
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each factor that provides the highest removal efficiency for the parameter. Figure 41C shows
the 3D contour curve graph, and Figure 41D the 2D response surface for sulfate removal.
Analyzing the mode of exposure, the continuous (5/0) provided better sulfate removal, with
efficiencies >70% for current densities between 50 and 65 A-m™, in agreement with Figure 39.
If the exposure is intermittent (5/5 and 5/10), lower efficiencies occur for all current densities
tested, as above deduced from the Pareto chart. The best sulfate removal (70.95 + 2.02%) was

obtained with continuous mode of exposure and a current density of 65 A-m™.

4.3.4. Conclusions

This study has demonstrated that EC is a valuable sulfate removal alternative when
compared to conventional precipitation methods, especially for relatively low sulfate
concentrations. A minimum current density of 50 A-m along with 4 hours of continuous mode
of exposure, or a 65 A-m assay along with 3 hours are convenient for an effective performance.

The sulfate removal from MIW by EC on the assays with continuous modes of exposure
to the electric current yielded plausible efficiencies of up to 70.95 + 2.02% (65 A'm™). With
these conditions, the results were better than other studies with significantly higher current
densities, although the relatively low removal percentages show the difficulty in the sulfate
removal from MIW. The kinetics study showed that this sulfate removal follows a third-order
decay. EC was also efficient in increasing the pH values in the MIW to values between 7.70
and 8.75. The incomplete removal of sulfate is tentatively attributed to too high pH values (pH
> 8) and/or the third order kinetic decay.

The factorial design showed that continuous mode of exposure, together with 65 A-m™
current density are the best conditions for sulfate removal from MIW by EC, proving that an
intermittent mode of exposure does not achieve the same effect. The mathematical model of
linear regression obtained from the response-surface methodology presented an excellent
adjustment to the original model.

As a continuation of this research, the effects of initial pH, initial sulfate concentration,

as well as metallic ions (Fe, Al, and Mn) removal on EC will be thoroughly studied.
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4.4. Artigo 48 - Estudo de toxicologia aguda com Landoltia punctata como
organismo-teste de agua de rio impactada com drenagem acida de mineracio (AIDAM)

apos tratamentos paralelos via bioestimulacao de BRS e eletrocoagulacio

RESUMO GRAFICO:
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RESUMO

Dois diferentes tipos de tratamentos (bioldgico e eletroquimico) foram propostos nesta
pesquisa de doutorado para AIDAM (agua impactada com drenagem acida de mineragao),
atingindo eficiéncias de remocdo razoaveis, em se tratando de sulfato, Fe;, AI*" ¢ Mn,, bem
como acidez. Desta forma, foram realizados ensaios de toxicologia aguda com a macrofita
lemnacea Landoltia punctata, no intuito de verificar a seguranga e garantir usabilidade do
efluente resultante do tratamento. As lemnas foram expostas a diferentes diluigoes de AIDAM
(FC - fator de concentragdo), e a partir destes ensaios, foi calculada a taxa de crescimento (1),
a taxa de inibi¢do do crescimento (/) e as suas respectivas CEso’s (concentragdes de efeito para
inibicdo de crescimento de 50% da populacdo dos organismos). O efluente resultante do
tratamento bioldgico (microcosmos) apresentou uma toxicidade (CEso = 33,42%) superior a

apresentada pela AIDAM bruta (CEso = 42,78%), provavelmente devido a presenga de sulfeto

8 Artigo a ser submetido, em fase de preparacio.
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de hidrogénio, que ¢ resultante do processo de sulfato-reducdo, cuja remogdo total nao foi
possivel, por conta do pH do meio (7,19). Ja o efluente resultante do tratamento via EC
(eletrocoagulagao), de forma contraria, ndo apresentou toxicidade aguda nos ensaios, nao
atingiu sequer CEso, € inclusive apresentou taxa de crescimento superior a taxa apresentada pelo
controle (onde hd apenas meio de cultivo), evidenciando uma possivel funcdo nutriente,
podendo desta forma, este efluente apresentar seguramente apresentar potencial para uso nao-

potavel.

Palavras-chave: Drenagem 4acida de mineracdo (DAM); aguas impactadas por DAM

(AIDAM); bioestimulagdo; eletrocoagulacio; Lemna Landoltia punctata; teste toxicoldgico.

4.4.1. Introducao

As atividades de mineragao podem causar danos muito severos ao meio ambiente, devido
a formagdo de DAM (Drenagem Acida de Mineragdo). Como exemplo no Brasil, a Bacia
Carbonifera de Santa Catarina ¢ uma regido altamente impactada, pois nela houve intensa
exploracao do carvao mineral nas décadas passadas e por conta disto, diversas minas, mesmo
abandonadas, continuam liberando DAM (LATTUADA et al., 2009; SILVA et al., 2013).

A formagdo de DAM ¢ resultante da oxidagao da pirita (FeS;) através de diversas reagdes
quimicas e bioquimicas, que gera um efluente extremamente acido (pH 2-3), com elevadas
concentragdes de sulfato (SO4%) e fons metélicos (ex. Fe, Al, Mn, Zn, Cu, etc) (SANCHEZ-
ANDREA et al., 2013, 2014). A DAM, efluente extremante corrosivo e toXico contamina
continuamente as dguas de superficie e subterraneas (MAMELKINA et al., 2017) Estas aguas
sdo denominadas Aguas Impactadas com Drenagem Acida de Mineragio (AIDAM).

A concentragdo de sulfato na AIDAM pode variar de centenas a milhares de mg-L™!
(NARIYAN; SILLANPAA; WOLKERSDORFER, 2017). Em estudos anteriores
(RODRIGUES et al., 2019, 2020b), através da bioestimulagao de BRS (Bactérias Redutoras de
Sulfato) em microcosmos, utilizando casca de camarao (CC) como substrato, atingiram-se
razoaveis eficiéncias de remocao de sulfato (até 99,75%) e ions metalicos (Fe — 99,94%, Al —
99,93%, e Mn — 100%), além de neutralizacdo do pH. Ensaios de eletrocoagulagdao (EC)
também foram testados, obtendo eficiéncias de remocao de sulfato de até 70,95%, bem como a
neutralizacdo de pH (RODRIGUES et al., 2020a), corroborando o que foi encontrado na
literatura a respeito de tratamento eletroquimico nos ultimos anos (MAMELKINA et al., 2017,

2019; NARIYAN; SILLANPAA; WOLKERSDORFER, 2017; NARIYAN;
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WOLKERSDORFER; SILLANPAA, 2018).

A investigacdo toxicoldgica dos efluentes pds-tratamentos aqui proposta € essencial, pois
assim ¢ possivel identificar os riscos corridos por organismos-testes quando submetidos a sua
exposicao, dado que mudangas fisiologicas ndo podem ser identificadas apenas por analises
fisico quimicas (COSTA et al., 2008). Os ensaios toxicologicos sdo de extrema importancia,
pois avaliam e quantificam os efeitos adversos e quantificam os efeitos adversos, garantindo
niveis seguros de exposi¢ao (LEE et al., 2018). Através desta exposi¢do ao agente toxico ¢
possivel observar as mudangas metabolicas e morfologicas causadas aos organismos (LALAU
et al., 2015).

As lemnas sao macroéfitas aquaticas que crescem flutuando em ambientes Iénticos de dgua
doce. Elas oferecem diversas vantagens como bioindicadores, entre elas: tamanho reduzido,
absor¢ao direta de contaminantes pelas folhas, crescimento rapido e requisitos simples de
cultura (LALAU, 2014; PEREIRA et al., 2018; PERREAULT et al., 2010; PERREAULT;
SAMADANI; DEWEZ, 2013; ZEZULKA et al., 2013). Estes testes ja sdo amplamente usados
para determinar impactos numa ampla gama de substincias langadas ao meio ambiente
(WANG, 1990), sendo também utilizados em vdrias diretrizes internacionais para avaliagdo de
risco ecotoxicologico (ISO/DIS 20079, 2010; OECD, 2002). As plantas sdo organismos que
exercem pap¢eis fundamentais dentro dos ecossistemas aquaticos, como participagdo nos ciclos
biogeoquimicos através da producdo de oxigénio e absor¢ao de nutrientes, bem como fonte de
alimento (STEGEMEIER et al., 2017). Desta forma, podem bioacumular poluentes e, por
pertencerem ao nivel basal da cadeia alimentar, podem bioamplificar os efeitos toxicos para
outros niveis troficos (LALAU et al., 2015; MARTINS, 2014).

O objetivo deste estudo foi avaliar a toxicidade aguda de dois diferentes tratamentos de
AIDAM: biolégico (através de microcosmos, bioestimulando BRS) e eletroquimico (através de
ensaios de EC) utilizando as lemnéceas Landoltia punctata, pois ambos tratamentos propostos
proporcionaram bons resultados no tratamento deste tipo de efluente quanto a seus parametros

fisico-quimicos.

4.4.2. Materiais e métodos

4.4.2.1. AIDAM: coleta e caracterizacio
A AIDAM utilizada neste estudo foi obtida no Rio Sangdo, localizado dentro da Bacia
Carbonifera do sul de Santa Catarina, Brasil. As amostras foram coletadas em frascos nao-

estéreis de polipropileno, sem headspace (APHA, 2017), filtradas a vacuo em membrana de
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acetato de celulose de 0,45 um de porosidade, sendo caraterizadas antes e depois dos
tratamentos propostos, conforme descrito anteriormente nesta tese pelo item 3.2. Caracterizagdo
da AIDAM. A Tabela 6 mostra em detalhe as metodologias usadas nestas analises (Fe;, Mnq,

AI**, SO4*, S*, pH e OD [oxigénio dissolvido]).

4.4.2.2. Preparacdo da casca de camardo (CC), montagem dos microcosmos e remog¢do
do sulfeto de hidrogénio

As cascas de camardo (CC) foram adquiridas de peixarias, lavadas com agua corrente,
secas por 72 horas (sendo 48 h a 100 °C e 24 h a 50 °C), pulverizadas em liquidificador,
peneiradas (para dar mais homogeneidade e superficie de contato adequadas), e mantidas em
dessecador (para evitar absor¢do de umidade atmosférica), conforme descrito no item 3.3.

Os experimentos com microcosmos para bioestimulagdo de BRS foram estabelecidos
conforme descrito anteriormente no item 3.4, referente ao ensaio n° 3 (CC + AIDAM): frascos
denominados microcosmos contendo 260 mL de AIDAM e 10 g-L"! de CC (2,6 g por frasco),
foram selados com tampa de silicone e dispostos protegidos da luz, em sala climatizada em 20
+ 1 °C (temperatura controlada com termometro de parede). A AIDAM, antes de ser inserida
no frasco, passou por purga com N>, de modo a atingir anoxia (OD < 0,5 mg-L"!, monitorado
com oximetro). Totalizando 3 frascos, todos eles foram purgados com N; antes e depois de
inserir-se a AIDAM. Cada microcosmo foi agitado uma vez ao dia, o ensaio teve duragao total
de 41 dias, sendo que ao final deste periodo, o conteudo dos frascos foi filtrado (em atmosfera
de N2 e numa capela de exaustdo, com membrana de 0,45 um) para ser analisado (procedimento
este descrito no item 3.4.1).

Enquanto ocorre a sulfato-reducdo, simultaneamente gera um aumento na concentragao
de sulfeto de hidrogénio (Eq. 5). Para remové-lo, foi efetuado um ensaio de remog¢ao com linha
de N2 (Figura 42 e item 3.4.2). Como o sulfeto de hidrogénio ¢ um gés, a mistura reacional foi
purgada com Nz e em seguida o H>S liberado entrou em contato com uma solugao de hidroxido
de sédio, que reage com sulfeto, formando sulfeto de sodio soluvel (Eq. 21). Cada frasco de
microcosmo foi purgado durante 30 minutos. Apds este processo, os microcosmos foram
filtrados com filtro qualitativo, foi medida a concentracdo de sulfeto residual e o conteudo

submetido ao ensaio toxicologico.



134

Figura 42. (A) Esquema e (B) fotografia para o aparato da remocao de sulfeto de hidrogénio
dos microcosmos, sendo (1) cilindro de nitrogénio; (2) trompa de passagem de gas com quatro
divisdes; (3) frascos de microcosmos; (4) Frasco com solu¢do de NaOH.

A

4.4.2.3. Ensaios de eletrocoagulagdo (EC)

Foi montado um sistema eletroquimico em escala de bancada, sendo a metodologia
adaptada de Mamelkina et al. (2017) e mostrada no artigo 3 (RODRIGUES et al., 2020a): o
reator de EC consistiu em diversos béqueres de plastico de 1 L e neles, foram imersos eletrodos
planos de Al (anodo) e de aco inoxidavel (catodo), sendo espagados 5 cm um do outro. Os
eletrodos possuiam as seguintes dimensdes: 5,65%13,9 cm, com 4rea util de 28,76 cm? (dnodo).
Durante os ensaios, foi utilizado um agitador magnético, no intuito de homogeneizar o meio,
uma vez que ocorre naturalmente um gradiente de concentragdo de espécies quimicas. O painel
de controle regulou a passagem de corrente elétrica da fonte (PS-A305D), fornecendo a
densidade de corrente de 65 A-m™, em modo continuo de exposicdo, em dire¢iio aos reatores

conforme ilustrado pela Figura 43.

Figura 43. Perfil da EC efetuada em escala de bancada.
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Nos experimentos de EC, foi inserido 1 L de AIDAM em cada béquer, a temperatura foi
controlada e mantida a 23 + 1°C, e o tempo total de passagem de corrente elétrica foi de 5 horas,
sob agitagdao. Apds o término, o efluente tratado foi filtrado a vicuo em membrana de 0,45 um

de porosidade, caracterizados e submetidos aos ensaios toxicologicos.

4.4.2.4. Ensaios toxicologicos

As macrofitas Landoltia punctata foram coletadas em ambiente natural e adaptadas as
condi¢des laboratoriais, conforme preconizam as normas internacionais (ISO/DIS 20079, 2010;
OECD, 2002). Para inoculacdo, as plantas foram cuidadosamente lavadas em solucdo de
hipoclorito de sédio (0,5%), deixando em repouso por 4 minutos, permitindo assim, remover
possiveis microrganismos aderidos, como microalgas e fungos. Em seguida, as plantas foram
lavadas duas vezes com agua ultrapura, e inseridas em frascos com volume de 100 mL e 3 cm
de profundidade, sendo estas amostras cultivadas um més antes do inicio dos ensaios
toxicologicos. O meio de cultivo foi preparado em pH entre 6,5 ¢ 7,0, a 25 + 2 °C, com ciclo
diario de luz de 16 h e 8 h no escuro. O procedimento de inoculacdo das macroéfitas no meio de
cultura foi feito conforme descrito por Lalau et al. (2014; 2015), adaptado as normas
internacionais (ISO/DIS 20079, 2010; OECD, 2002), cuja composi¢ao foi a seguinte:
MgS04.7H,0 (15 g-L"), NaNO; (8,5 g-'L!), CaCL.2H,0 (7,2 g-L!), Na,COs (4,0 gL,
KH,PO; (1,34 g-'L'™"), H3BO;3 (1,0 g-'L!), MnCl,.4H>0 (0,2 g'L"), ZnSO4.7H,0 (0,05 gL,
Na:MoO04.2H>0 (0,01 gL', CuSO4+5H.0 (0,005 gL!), Co(NOs3).6HO (0,01 gL,
Na;EDTA (0,28 g'L!), FeCl3.6H2O (0,168 g-L™).

Para as analises dos efeitos toxicos, foram feitas diferentes dilui¢des (FC — fator de
concentracdo) da amostra em forma de porcentagem, sendo FC 0 (apenas meio de cultura),
25%, 50%, 75% e 100% (de amostra de cada tratamento sem diluir), com um total de seis
replicatas por dilui¢do (Figura 44). O teste iniciou-se (t,) com um total de dez folhas (F,) para
cada diluigdo testada, tendo duracao de sete dias. Ao fim do teste (t;), foi medido o nimero de
folhas (F,) e a taxa de crescimento (") foi calculada conforme mostrado anteriormente pela Eq.
22 e a taxa de inibi¢do (I) do crescimento, em termos de porcentagem, pela Eq. 23.

Para a determinagao de CEso, plotou-se a taxa de inibicao (/) versus FC, e através deste
grafico concentragdo-resposta, obtém-se a equagdo da curva através de regressao (linear ou ndo-
linear). CEsg trata-se da concentragao da amostra na qual 50% de efeito ¢ observado, quando

comparado ao controle; neste caso, o efeito trata-se da inibi¢do de crescimento.
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Figura 44. Ensaio com L. punctata: (A) dez folhas foram inseridas em cada béquer; (B) Seis
réplicas foram preparadas para cada uma das cinco dilui¢es testadas.

Fonte: a autora, em parceria com o LabTox.

4.4.3. Resultados e discussao

4.4.3.1. Caracterizacdo de AIDAM, ensaio com microcosmos e de eletrocoagulagdo

No ensaio de bioestimulacdo de BRS através dos microcosmos, houve sulfato-reducao e
remogcao dos parametros de interesse (SO4*, Fer, AI**, Mn e acidez) com sucesso. Similarmente
para o tratamento de EC, sulfato, acidez e ions metalicos também foram removidos, sendo todos
estes valores ilustrados pela Tabela 17, que mostra a caracterizagao dos pardmetros de interesse
da AIDAM antes e depois do tratamento, bem como as legislagdes pertinentes, para fins de
comparagdo. O Valor Maximo Permitido (VMP) foi baseado na Resolugio CONAMA
357/2005 (BRASIL, 2005), que prevé pardmetros para uso secundario ndo-potavel. A
Resolugdo CONAMA 430/2011 (BRASIL, 2011), também uma legislagdo ambiental, foi usada
apenas de forma complementar, para poder estabelecer comparagcdes com os padrdes de
langamento de efluentes.

Embora na AIDAM submetida a tratamento bioldgico o sulfato inicialmente j& atendesse
0 VMP, a bioestimulacdo de BRS apresentou uma remocao de sulfato de 98,89%, reiterando a
eficiéncia deste processo. Os ions metalicos também apresentaram remogao igual ou superior a
94% e os parametros analisados atenderam aos VMP ao final dos 41 dias de tratamento em
microcosmos. O pH apresentou um aumento consideravel, atingindo a neutralidade por conta

da presenca natural de carbonatos na CC. Provavelmente o pH elevado auxiliou no processo de
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remocdo de ions metélicos, via precipitacdo em forma de hidroxidos (OH"), bicarbonatos
(HCOs"), carbonatos (CO3%*) e sulfetos (S*). Os sulfetos ndo foram quantificados neste
momento, pois o efluente tratado ainda ndo havia sido submetido ao ensaio de purga, para

remogao do sulfeto de hidrogénio.

Tabela 17. Caracterizacdo fisico-quimica da AIDAM antes e apds o tratamento com

microcosmos e EC.
arametros H SO42' Fet Mn¢ Al3+
Tratam. P7 (mgL?) (mgLh) (mgLh) (mgL?)

Antes do tratamento 3,20 180°¢ 8,40 1,60 5,00
Apos tratamento Microcosmos 7,19 2,00 0,31 0,10 0,14
Eficiéncia de remogao - 98,89%  96,31%  93,75%  97,20%
Antes do tratamento 3,84 300 29,2 2,0 10,84
Ap0s tratamento EC 8,94 84 0,06 0,3 1,37
Eficiéncia de remoc¢ao - 72,00% 99,79% 85,00% 87,36%
CONAMA 357 (VMP)? Legislacs 6-9 250 5 0,5 0,2
CONAMA 430 (VMP)® CEISIata0 5 g : 15 1,0 ]
? Valor maximo permitido para aguas de classe III, adequada para uso ndo-potavel (BRASIL,
2005).

® Dispde sobre as condigdes e padrdes de lancamento de efluentes, complementa e altera a
Resolugdo CONAMA 357 (BRASIL, 2011).

¢Por tratar-se de um curso natural, a d4gua de rio estd sujeita a variagdes ao longo das coletas
realizadas, e eventos de chuva precedentes a este dia, provavelmente foram o motivo para a
concentragdo de sulfato e dos ions metalicos encontrarem-se bastante reduzidos, comparando-
se a média das coletas anteriores.

J& para o tratamento de EC, igualmente razoaveis remog¢des foram atingidas, além de pH
mais alcalino e um tratamento de 5 horas de duracao (frente aos 41 dias da bioestimulacao).
Entretanto, a remoc¢do de sulfato apresentada foi de apenas 72%, mas com concentragdo
adequada ao VMP. Os ions metalicos apresentaram remocao igual ou superior a 85% e com
excecio ao Al, se adequaram ao VMP. O ion AI**, embora comece a precipitar em pH igual o
superior a 6 (FALAGAN et al., 2017), em pH proximo a 9 também pode se re-solubilizar em
forma de ion aluminato (AI(OH)s") (KAUR et al., 2018), sendo provavelmente este o0 motivo
de apresentar concentracdo quase sete vezes superior ao VMP. Embora o ensaio de EC ndo foi
executado numa atmosfera redutora, como foi o caso anterior, ndo ocorreu formagao de sulfetos,
portanto a precipitacdo foi devida a formagdo de hidroxidos, (bi)carbonatos e/ou sulfatos
complexados.

Como em ambos ensaios (bioestimulacdo e eletrocoagulagdo) atingiram-se eficiéncias

razoaveis de remocao dos parametros analisados (sulfato, ions metalicos e acidez do meio),
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foram realizados ensaios toxicolodgicos, no intuito de garantir seguranca e qualidade do efluente

tratado.

4.4.3.2. Ensaios toxicologicos

Os ensaios toxicologicos com Landoltia punctata tiveram duracao de sete dias, sendo este
organismo-teste exposto a diferentes concentracdes dos efluentes brutos e tratados.
Primeiramente foram calculadas as taxas de crescimento de cada uma das amostras nas
diferentes dilui¢des (fator de concentragdao — FC), sendo este grafico ilustrado pela Figura 45A.

Percebe-se que a excecdo do ensaio de EC, todos apresentaram a mesma tendéncia: ao
aumentar a concentracdo do efluente, apresenta-se uma queda na taxa de crescimento,
destacando-se o ensaio de bioestimulacdo, que decresceu numa velocidade muito superior aos
demais. O ensaio de EC apresentou maior taxa de crescimento com amostra bruta do que no
controle (FC = 0), evidenciando que o efluente tratado pode possuir fung¢do nutriente para a
macrofita.

A partir dos dados de taxa de crescimento, obtiveram-se as taxas de inibicdo do
crescimento, sendo ilustradas pela Figura 45B. Com estes dados de inibi¢ao, extrairam-se as
suas respectivas regressdes ndo-lineares (equacdes de 2° e 3° grau) para obtencdo das curvas.
Como pode ser observado, para o efluente tratado por eletrocoagulacao (losango azul), ndo foi
atingida a concentragdo para 50% de concentragdo de efeito observado (CEso, linha pontilhada
laranja), corroborando a ndo-toxicidade deste efluente tratado. J& o efluente tratado por
bioestimulagdo (triangulo vermelho), apresentou consideravel toxicidade, atingindo 100% de
inibig¢ao ja com FC=50%, proporcionando uma curvatura superior da propria AIDAM bruta (xis
roxo), que também apresentou consideravel toxicidade. Como a norma estabelece que o pH do
meio seja entre 6,5 e 7,0, este ensaio teve pH corrigido para 6,8, com solu¢do de NaOH, para
assim, verificar se a toxicidade apresentada ¢ por conta do pH ou advinda do efluente em si.
Portanto, complementarmente, foi realizado o mesmo ensaio de AIDAM bruta com pH
corrigido (quadrado verde), apresentando assim, uma diminui¢do consideravel da toxicidade,
evidenciando que a acidez ¢ a grande responsavel pela toxicidade da AIDAM, provavelmente
porque ndo permite a precipitacdo de ions metalicos toxicos. De forma a padronizar a toxicidade
dos ensaios, na Tabela 18 encontra-se os valores de FC para cada um deles, sendo o grau de

toxicidade inversamente proporcional a concentragao correspondente ao CEso.
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Figura 45. (A) Taxa de crescimento (r) de L. punctata apds 7 dias de exposicao a diferentes
fatores de concentracdo. (B) Curvas-resposta, baseadas nas taxas de inibi¢dao (/) com suas
respectivas regressoes, para obter-se os valores de CEso.
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Tabela 18. Valores de FC para cada um dos ensaios atingir o CEso, sendo listado em ordem
decrescente de toxicidade.

Grau de toxicidade Tratamento CEso (FC, %)
mais toxico Bioestimulacgao 33,42
AIDAM bruta 42,78
AIDAM pH corrigido 92,37

menos toxico

Eletrocoagulacao
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Quanto menor o valor de FC para atingir CEso, mais tdxica apresenta-se esta substancia.
Em outras palavras: o efluente do ensaio de bioestimulacdo precisa de uma concentragdo de
33,42% para inibir metade da populacdo das macroéfitas, enquanto que para a AIDAM bruta
atingir esta mesma inibicdo, ¢ necessario um valor de 42,78%, e para AIDAM com pH
corrigido, a concentragdo salta para 92,37%.

A maior toxicidade da AIDAM tratada em microcosmos em relagio a AIDAM bruta
provavelmente deve-se a presenca de sulfeto residual, que foi medido ap6s o ensaio de purga
para remogio, € mesmo assim apresentou a concentragdo de 200 pug-L™'. O tempo de purga de
30 minutos com N> para remog¢do do H»S foi determinado em ensaios prévios, pois apos este
tempo, a concentragdo de sulfeto permaneceu constante. Isto pode ser explicado pelo pka,, que
¢ mostrado pela Eq. 27 (MARTINS et al., 2011):

H}Sqq) = H" (4q) + HS (qq) (Pka;, =6,9) Eq. 27
H3S8 qq) = H2S () Eq. 28

Como o pH do meio estava muito préximo ao pka, (7,19), estequiometricamente as

espécies no meio estavam divididas entre HS™ (4q) € H2S(4q), € para que haja volatilizagdo, a

espécie HS ~(que ndo ¢ um gas) deve estar protonada (H,S), para entdo entrar em equilibrio e
ir para a fase gasosa, conforme descrito pela Eq. 28. Portanto o pH do meio ndo permitiu
remocao total do H,S através da purga, e a concentracao residual permaneceu. Também deve-
se destacar que este efluente tratado apresenta um odor pungente, distanciando-o entdo da
aplicacdo do uso secundario ndo-potavel, pois seria inviavel utiliza-lo (por exemplo, para rega

de jardins ou lavagem de calcadas).

4.4.4. Conclusoes

De acordo com os ensaios de toxicologia aguda realizados, entre os tratamentos de
AIDAM propostos, o de bioestimulagcdo de BRS (microcosmos) e o de EC, o efluente resultante
deste tltimo ndo apresentou toxicidade, inclusive sugerindo-se que o efluente tratado apresenta
potencial nutriente para as macrofitas. Ja o efluente do ensaio de bioestimulagao, que em termos
fisico-quimicos apresentou menores teores de sulfato e ions metdlicos, apresentou elevada
toxicidade, inclusive superior a da propria AIDAM bruta. Este fato deve-se provavelmente a
presenca de sulfeto residual, que remanesceu mesmo apds o ensaio de purga, por conta do pH

mais alcalino. Por tanto, o tratamento de AIDAM via eletrocoagulacdo mostrou-se superior ao
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tratamento bioldgico, aliado também ao fato de precisar apenas de cinco horas (comparado aos
41 dias de tratamento bioldgico) e de a 4gua tratada nao apresentar odor.

Anadlises microscopicas de estruturas da epiderme da planta (estomatos) estdo sendo
efetuadas, no intuito de visualizar as alteragdes morfologicas nestes tecidos causadas pelas

diferentes exposigdes.
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5. CONCLUSOES - Sintese dos resultados obtidos

Os resultados obtidos mostraram, para as condi¢gdes operacionais testadas na pesquisa,
que algumas hipoteses formuladas para este estudo foram confirmadas. Com base nestas

hipoteses e nas questdes norteadoras, tem-se as seguintes conclusoes:

> A casca de camardo mostrou-se substrato adequado nos microcosmos para atividade
sulfato-redutora de AIDAM (apresentando razoaveis remogdes de acidez, SO4*, Fe, AI** e
Mn;) e desenvolvimento de BRS, enquanto a quitina comercial ndo apresentou, mesmo quando
ocorre correcdo do pH (adicdo de CaCOs3). Desta forma, o conjunto da composicao da casca
de camardo (quitina + proteinas + sais minerais) concatenam como o substrato ideal, ¢ nao

apenas a quitina, conforme alguns dados da literatura citavam.

> O sequenciamento genético mostrado no artigo 1 detectou BRS (género
Desulfosporosinus), entretanto em abundancia relativa bastante reduzida. Os géneros mais
abundantes foram Citrobacter, Clostridium, Serratia, Klebsiella e Enterobacter. De acordo
com a literatura, Citrobacter, Clostridium e Klebsiella, sio fermentadoras e produtoras de
quitinase, e estes resultados evidenciaram a pega-chave na relagdo entre BRS e fermentadoras
(e/ou produtoras de quitinase), sugerindo-se uma relagdo harmoénica de sinergia entre o
consorcio microbiano: quebrando a imensa série de ligagdes glicosidicas da macromolécula
quitina, deixando substrato disponivel para BRS. Dados da literatura apontam que os géneros
Citrobacter e Clostridium também possuem evidéncias de realizar a sulfato-reducao, mesmo

ndo sendo classificadas como BRS.

>  Embora a adi¢cdo de sedimentos bénticos seja uma fonte prospera para inocular BRS nos
microcosmos (e conforme feito no artigo 1), o artigo 2 mostrou que € possivel a sulfato-
reducdo sem a adicdo dos mesmos, evidenciando que apenas a agua do rio ja o possui

suficientemente.

» O sequenciamento genético mostrado no artigo 2, analogamente ao artigo anterior,
detectou BRS em abundancia bastante reduzida (géneros Desulfosporosinus € Desulfovibrio),
e predominou os géneros Clostridium, Klebsiella, Lysinibacillus € Anaerotruncus, novamente

evidenciando a relacdo sinergistica entre BRS e fermentadoras e/ou produtoras de quitinase.
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»  Também foi evidenciada a sulfato-redu¢do nos microcosmos com a prévia remog¢ao dos
ions metalicos da AIDAM, mas a comunidade microbiana foi dominada pelo género

Comamonas e minimamente detectado Desulfovibrio.

»  Nos trés ensaios em que foi evidenciada a atividade sulfato-redutora, a abundancia
bastante reduzida das BRS foi compativel com o encontrado na literatura, corroborando que
a dindmica do processo sulfato redutor esta muito mais ligada ao substrato disponivel as BRS
(que foi fornecido pelas fermentadoras e/ou produtoras de quitinase) do que com a sua

abundancia das BRS no meio.

> Os dados contidos em livros e outras publicacdes de outrora sobre BRS podem estar
atrelados a métodos menos eficientes na identificacao bacteriana, como ¢ o caso do método
de cultura, que representa menos de 1% do total da comunidade bacteriana. Portanto, com o
uso de novas tecnologias de sequenciamento, como foi usado neste trabalho, podemos estar
identificando novos nomes ainda ndo elencados como BRS, e desta forma, ajudando a escrever
novas paginas para a comunidade cientifica no que tange as BRS e as visdes acerca do
processo sulfato-redutor. Conforme a propria literatura reporta, pouco sabe-se sobre as BRS,

e estamos apenas “arranhando a superficie”.

»  No artigo 3, os ensaios de eletrocoagulacdo demonstraram que maiores tempos de
exposicao e maiores densidades de corrente proporcionam maiores remogdes de sulfato. O
ensaio de modo de exposi¢do continua de corrente elétrica, com densidade de corrente de 65
A-m apresentou a melhor remogdo apés 5 horas de ensaio, além de pH com valor superior a
8. Apos 3 horas de ensaio nesta densidade de corrente, e apos 4 horas com 50 A-m?, ja
apresentaram remog¢ao de sulfato convenientes, sendo que estas duas remocdes nao diferem

estatisticamente entre si.

»  No artigo 4, na qual foram avaliadas as toxicidades agudas para os dois tipos de
tratamentos propostos, o ensaio de eletrocoagulagdo apresentou-se praticamente atoxico,
inclusive sugeriu-se que apresente potencial nutriente para as plantas indicadoras, por
apresentar taxa de crescimento maior que no controle. O tratado biolodgico resultante da
bioestimulagdo de BRS apresentou elevada toxicidade, inclusive superior a da propria
AIDAM bruta, aliado ao fato de apresentar forte odor caracteristico de sulfeto. Portanto, neste

quesito, o tratamento de eletrocoagulagao mostrou-se superior.
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6. RECOMENDACOES

Tendo em vista os resultados obtidos com a presente pesquisa, sugere-se para trabalhos

futuros as seguintes recomendacoes:

» As analises de sequenciamento detectando a expressdo do gene da enzima dsr (dissimilatorio
sulfito-redutase), desta forma, a abordagem da comunidade bacteriana torna-se mais
abrangente, pois foca-se na presenca do gene responsavel pela enzima da sulfato-reducao, e
ndo apenas na presenga de bactérias classificadas ou nao como sulfato-redutoras, pois
conforme foi discutido nos artigos 1 e 2, ainda existem diversas lacunas sobre o processo
sulfato-redutor, uma vez que diversas bactérias que ndo sdo classificadas como BRS sao

capazes de realizar a sulfato-reducdo.

» Nos ensaios de eletrocoagulagdo, realizar as cinéticas de remogao dos ions metalicos Fe;,

AI’" e Mny, bem como suas cinéticas de decaimento.

» A partir dos ensaios de toxicidade aguda, fazer analises microscopicas dos tecidos de
Landoltia punctata (como os estomatos) apos exposi¢ao em cada uma das CEso, no intuito

de visualizar as alteracdes morfoldgicas nos tecidos causadas por tal exposi¢ao.

» Realizar ensaios de toxicidade cronica e também com organismos superiores, como 0s

crustaceos Artemia sp € Daphnia magna.
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8. APENDICES

APENDICE A — Abundéncias relativas (%) e namero de sequencias detectadas, em nivel de
género dos 20 mais detectados, no inicio e fim da fase log de crescimento.

Género dia 11 dia 30
Citrobacter 38,50% 2.658 4,84% 202
Clostridium 6,81% 470 50,60% 2.112
Klebsiella 28,81% 1.989 1,44% 60
Enterobacter 0,00% 0 23.72% 990
Fonticella 0,00% O 9,54% 398
Serratia 4,65% 321 1,82% 76
Bacillus 4,88% 337 0,00% 0
Ruminococcaceae unclassified genus 3,72% 257 0,43% 18
Terrisporobacter 2,19% 151 0,36% 15
Dysgonomonas 1,06% 73 1,75% 73
Burkholderia 2,03% 140 0,00% 0
Anaerosporobacter 1,78% 123 0,14% 6
Ruminiclostridium 1,19% 82 0,67% 28
Sedimentibacter 0,32% 22 1,87% 78
Peptoclostridium 1,20% 83 0,26% 11
Lachnoclostridium 097% 67 0,19% 8
Acidaminococcaceae unclassified genus 1,00% 69 0,00% 0
Romboutsia 0,81% 56 0,00% 0
Achromobacter 0,00% 0 1,32% 55
Desulfosporosinus 0,09% 6 1,05% 44

Total 100% 6.904 100% 4.174
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APENDICE B — Abundancias relativas (%) e nimero de sequencias detectadas, em nivel de
género dos 20 mais detectados. Entre outros (da 21% colocag@o em diante), estdo citados os dois
géneros de BRS encontradas.

Género dia 11 dia 31
Clostridium 27,04% 295 12,75% 365
Klebsiella 26,03% 284 9,82% 281
Lysinibacillus 2,75% 30 18,13% 519
Sedimentibacter 6,87% 75 9,92% 284
Anaerotruncus 10,08% 110 8,42% 241
Elizabethkingia 5,87% 64 9,26% 265
Tissierellia unclassified genus 3,85% 42 6,95% 199
Terrisporobacter 3,57% 39 4,33% 124
Ruminococcaceae unclassified genus 0,55% 6 4,30% 123
Burkholderia 0,27% 3 3,98% 114
Citrobacter 1,83% 20 1,75% 50
Tyzzerella 2,93% 32 1,33% 38
Romboutsia 0,73% 8 1,33% 38
Ruminiclostridium 1,47% 16 0,52% 15
Peptoclostridium 0,64% 7 0,84% 24
Hydrogenoanaerobacterium 1,37% 15 0,52% 15
Bacillus 1,65% 18 0,38% 11
Pseudomonas 0,00% 0 0,73% 21
Enterobacter 0,00% 0 0,66% 19
Mobilitalea 0,00% 0 0,63% 18
Outros 2,47% 27 3,42% 98
Desulfovibrio 0,00% 0 0,28% 8
Desulfosporosinus 0,00% 0 0,03% 1

Total 100% 1.091 12,75% 2.862
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APENDICE C — Abundancias relativas (%) e namero de sequencias detectadas, em nivel de
género dos 20 mais detectados. Entre outros (da 21? colocacdo em diante), esta citado o género
de BRS encontrada.

Género dia 9 dia 41
Comamonas 96,11% 14.561 97,52% 19.172
Clostridium 0,95% 144 0,27% 54
Anaerotruncus 0,26% 39 0,43% 85
Acinetobacter 0,59% 90 0,04% 7
Sedimentibacter 0,20% 31 0,24% 47
Klebsiella 0,42% 63 0,02% 4
Mobilitalea 0,00% 0 0,23% 46
Hydrogenoanaerobacterium 0,20% 30 0,03% 6
Bacillus 0,21% 32 0,02% 4
Polaromonas 0,00% 0 0,18% 36
Arcobacter 0,00% 0 0,15% 30
Stenotrophomonas 0,03% 4 0,12% 23
Comamonadaceae unclassified genus 0,07% 11 0,04% 8
Ruminococcaceae unclassified genus 0,02% 3 0,08% 15
Enterobacter 0,09% 13 0,03% 5
Diaphorobacter 0,00% 0 0,09% 17
Sporacetigenium 0,09% 13 0,02% 3
Citrobacter 0,08% 12 0,02% 3
Ruminiclostridium 0,09% 13 0,01% 2
Burkholderiales unclassified genus 0,02% 3 0,06% 11
Outros 0,58% 89 0,41% 82
Desulfovibrio 0,00% 0 0,05% 9

Total 100% 15.151 100% 19.660
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