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I. Autoreferat rozprawy
I.1. Wprowadzenie

Postepujaca industrializacja oraz dynamiczny rozwoj urbanizacji przyczyniaja si¢ do znacznego
wzrostu ilosci odpadow komunalnych i przemystowych na $wiecie. Obecnie $rednia ilos¢ odpadow
wytwarzanych na §wiecie w przeliczeniu na jednego mieszkanca wynosi 1,3 miliarda ton rocznie. Na
podstawie danych statystycznych szacuje sie, ze do 2025 roku liczba wytwarzanych na §wiecie odpadow
moze osiggnac¢ poziom 2,2 miliardow ton rocznie [Gupta i Pandey, 2019]. Wedlug danych Gtownego
Urzedu Statystycznego (GUS) w Polsce w 2018 roku odnotowano wzrost liczby zebranych odpadow
komunalnych i przemystowych w stosunku do roku poprzedniego, odpowiednio o 4,3% i 1,4%
[Bochenek i in., 2018]. Pomimo surowych wytycznych w zakresie gospodarowania odpadami ujetych
w ramowej Dyrektywie Parlamentu Europejskiego i Rady 2008/98/WE z dnia 19 listopada 2008 roku
w sprawie odpadow, w wielu krajach sktadowanie stanowi nadal jedna z najczesSciej stosowanych metod
usuwania oraz unieszkodliwiania odpad6éw [Laner i in., 2012]. W 2018 roku blisko 43% wytworzonych
w Polsce odpadow zostalo zagospodarowanych w ten sposob na 286 dzialajacych w kraju
sktadowiskach. Zlikwidowanie znacznej liczby legalnych sktadowisk odpadéw w Polsce doprowadzito
do powstania tzw. dzikich wysypisk odpadow, ktore nie posiadajg zabezpieczen izolacyjnych i nie sa
nadzorowane. Ponadto wiele z tych miejsc zlokalizowanych jest na terenach, ktore umozliwiajg
migracje zanieczyszczen do srodowiska gruntowo-wodnego [Bochenek i in., 2018, bdl.stat.gov.pl].

Bardzo waznym problemem zwigzanym z eksploatacja sktadowiska jest powstawanie odciekow
na skutek infiltracji wod opadowych przez zloze odpadéw zdeponowanych na sktadowisku. Zgodnie z
Dyrektywa Rady UE nr 1999/31/WE z dnia 26 kwietnia 1999 roku w sprawie sktadowania odpadéw,
odciek stanowi ,.kazdy plyn saczacy si¢ przez sktadowane odpady i wydzielany z/lub zawarty w
sktadowisku”. Odcieki ze sktadowisk odpadoéw, nazywane czesto ,,trudnymi $ciekami”, charakteryzuja
si¢ bardzo zlozonym i zréznicowanym sktadem, poniewaz wody infiltracyjne przeptywajac przez
sktadowisko wymywaja z niego nie tylko sktadniki odpadéw, ale takze produkty reakcji
biochemicznych zachodzacych w ztozu [Cossu i Stegmann, 2018]. Sposrod zwiazkdéw nieorganicznych,
ktore stanowia okoto 80-95% wszystkich oznaczanych w odciekach substancji, najwickszy udziat maja
azot amonowy, chlorki, siarczany, wodorowgglany i metale, takie jak: arsen, bor, cynk, chrom (VI),
kadm, miedz, nikiel, rt¢¢, potas, sod i zelazo. Natomiast do substancji organicznych, ktérych obecnosé
zostala potwierdzona w odciekach nalezg zwigzki fenolowe, wielopierScieniowe weglowodory
aromatyczne, kwasy huminowe, pestycydy oraz grupa tzw. nowo pojawiajacych si¢ zanieczyszczen
(ang. ECs, emerging contaminants), obejmujgca produkty higieny osobistej, farmaceutyki, hormony,
srodki powierzchniowo czynne i plastyfikatory [Aziz, 2012; Yu i in., 2014; Kapelewska i in., 2016]. Na
sktad jakosciowy odciekéw ma wptyw bardzo wiele r6znych czynnikéw, m.in. warunki atmosferyczne,
sktad i wiek zdeponowanych na sktadowisku odpadow oraz sposob ich sktadowania, a takze aktywnos$¢
mikroorganizméw obecnych w ztozu odpaddéw [Christensen i in., 2001]. Zmiany w skladzie
fizykochemicznym odciekow zachodzace wraz z uptywem czasu skladowania odpadow wskazuja na
wiek sktadowiska. Najwazniejsze parametry fizykochemiczne odciekow pochodzacych ze sktadowisk
o r6znym czasie eksploatacji przedstawia Tabela 1.

Zgodnie z Ustawg z 20 lipca 2017 roku Prawo Wodne (Dz. U. 2017, poz. 1566) powstajace na
sktadowiskach odpadéw wody odciekowe sa zaliczane do $ciekéw przemystowych, ktorych
oczyszczanie jest konieczne przed ich wprowadzeniem do wod lub gleby. W Polsce gospodarka
odciekami pochodzacymi ze sktadowisk odpadow realizowana jest przede wszystkim poprzez ich
odprowadzanie do miejskich oczyszczalni $ciekow, w ktorych poddawane sg one tradycyjnym
procesom oczyszczalnia wspolnie z surowymi Sciekami komunalnymi [Kalka, 2012]. Poniewaz odcieki
pochodzace ze sktadowisk odpadow, zwlaszcza tych o dlugim czasie eksploatacji, mogg zawieraé
znaczne ilosci zwigzkéw trudno rozkladalnych lub niepodatnych na procesy biodegradacji, ich


https://bdl.stat.gov.pl/

wprowadzenie do oczyszczalni SciekOw moze powodowaé zahamowanie aktywnosci biologicznej
mikroorganizmow obecnych w tym $rodowisku i doprowadzi¢ do zakldcenia procesu oczyszczania
sciekow [Atkas i Cegen, 2004; EI-Gohary i Hassan, 2016; Pieczykolan i in., 2016; Zheng i in., 2019].

Tabela 1. Charakterystyka fizykochemiczna odciekoéw pochodzacych ze sktadowisk odpadow.

Wiek sktadowiska, lata

Parametr Ponizej 5 Powyzej 10 Bibliografia
(mlode) Od’5do 10 (ustabilizowane, stare)
Foo i Hameed, 2009;
< -
oH 6.5 6.5-75 >7.5 El-Fadel i in., 2018:
3-6 6-7 >7 Scott i in., 2005
ChZT, mg O/l >10.000 1.000-4.000 <50-1000 Foo i Hameed, 2009
BZTs, mg O/l >4.000 4.000-10.000 >4.000 Foo i Hameed, 2009
Foo i Hameed, 2009;
< -
N-NHa, mg/I 400 >(300) 400 El-Fadel i in., 2018;

500-1.500 300-500 <30-200 Scott i in., 2005
ChZT - chemiczne zapotrzebowanie tlenu; BZTs — biochemiczne zapotrzebowanie tlenu; N-NH4 — azot amonowy

Potozony na terenie Swietochtowic w dzielnicy Zgoda staw Kalina (50°16'49"N, 18°55'38"E)
stanowi powazny problem s$rodowiskowy dla regionu Goérego Slaska. Zbiornik ten jest silnie
zdegradowany i zanieczyszczony zwigzkami pochodzacymi z odciekoéw ze sktadowiska odpadow
Zaktadu Chemicznego Hajduki S.A. w Chorzowie, na ktorym w latach 1888 — 1990 gromadzone byty
niebezpieczne odpady powstajace w wyniku prowadzonych tam procesow technologicznych, m.in.
szlamy wapienne zafenolowane po kaustyfikacji sody, odpady po produktach smolistych, osady z
przyzakitadowej oczyszczalni §ciekow oraz zuzel z zakladowej kotlowni. Brak zabezpieczenia hatdy
odpadow spowodowal przedostanie si¢ zanieczyszczen do przylegajacego do niej stawu Kalina, w
nastepstwie czego doszto do skazenia zbiornika fenolem, izomerami benzenu, etylobenzenu, toluenu i
ksylenu (zwigzkami z grupy BTEX), wielopierscieniowymi weglowodorami aromatycznymi oraz
metalami ciezkimi. Ponadto na dnie stawu zalegaja osady 0 wysoce alkalicznym odczynie pH (od 8,5
do 10,2), zawierajace fenole lotne w stezeniu od Kilkuset do kilku tysigcy mg/l oraz ChZT powyzej 10
000 mg O2/1 [Tkaczyk i in., 2005; Wrzesniak i Kopyczok, 2012]. Jednocze$nie staw Kalina oraz jego
okolice stanowig dzikie wysypisko odpadow wyrzucanych przez okolicznych mieszkancow. Od 1998
roku odcieki ze stawu Kalina odprowadzane sg do mechaniczno-biologicznej oczyszczalni $ciekéw
Klimzowiec w Chorzowie (50°16'42"N, 18°55'35"E). Oczyszczalnia ta jest jednym z najwigkszych tego
typu obiektow w Polsce o wydajnosci oczyszczania 5600 m3/h i zlewnii o powierzchni wynoszacej
okoto 31,7 km?, obejmujacej nastepujace miasta: Chorzéw, Swictochtowice, Katowice oraz Rude
Slaska. Oczyszczanie $ciekow w oczyszczalni Klimzowiec oparte jest na technologii osadu czynnego w
systemie Bardenpho, ktory sklada si¢ ze strefy denitryfikacji/defosfatacji, trzech reaktoréw
denitryfikacyjnych i pigciu bioreaktorow nitryfikacyjnych z trzema niezaleznymi strefami
napowietrzania [Michalska i in., 2019]. W 2014 roku rozpoczeto rewitalizacje stawu Kalina, w ramach
ktorej podjeto probe usuniecia toksycznych osadéw zalegajacych na dnie zbiornika. Efektem tych
dziatan bylo znaczne zwigkszenie stezenia zwigzkéw fenolowych w $ciekach odprowadzanych do
oczyszczalni $ciekow Klimzowiec do okoto 1700 mg/l (dane ujawnione przez firm¢ VIG Sp. z 0.0.,
odpowiedzialng za rewitalizacj¢ stawu), ktore negatywnie wptynely na prace oczyszczalni [Michalska i
in. 2020Db].

Technologia osadu czynnego jest jednym z najczesciej wykorzystywanych w Polsce systemow
biologicznego oczyszczania $ciekéw [Liwarska-Bizukojc, 2019; Piotrowski i in., 2019]. W wielu
doniesieniach literaturowych mozna znalez¢é informacje o zakonczonych sukcesem probach
zastosowania technologii konwencjonalnego i granulowanego osadu czynnego w procesie
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wspotoczyszezania wod odciekowych i sciekéw [Ranjan i in., 2016; Ren i in., 2017; de Freitas Bueno i
in., 2019]. Z przegladu literatury wynika jednak, ze w przewazajacej wigkszo$ci badan wplyw
wprowadzonych do bioreaktora odciekow na osad czynny i proces oczyszczania Sciekéw byt negatywny
[Pieczykolan i in., 2016; Brennan i in., 2017; Bolyard i in., 2018; Cecen i Tezel, 2018; De Albuquerque
i in., 2018]. Z tego powodu wielu autorow stosuje w badaniach fizykochemiczne metody
podczyszczania wod odciekowych przed ich wprowadzeniem do systemu biologicznego oczyszczania
[Palai Erden, 2004; Neczaj i in., 2007; Xiao i in., 2013]. Zabiegi te sa jednakze drogie i moga prowadzi¢
do wtornego zanieczyszczenia srodowiska [Lippi i in., 2018]. Zastosowanie technologii osadu czynnego
w oczyszczalniach §ciekow stanowi rozwigzanie bardziej przyjazne dla srodowiska i korzystne z punktu
widzenia kosztow inwestycyjnych w  poréwnaniu z zaawansowanymi technologicznie
fizykochemicznymi procesami oczyszczania [Ahmed i in., 2017]. Kontrola nad wplywem
odprowadzanych do $ciekow wod odciekowych na funkcjonowanie osadu czynnego prowadzona jest
obecnie poprzez utrzymywanie odpowiedniego stosunku objetosciowego pomigdzy Sciekami i
odciekami. W zwigzku z tym wolumetryczny udziat odciekow ze sktadowisk w oczyszczalniach zwykle
nie przekracza 10% odprowadzanych do nich s$ciekow [Kalka, 2012; Campos i in., 2014; Faudala-
Ksigzek i in., 2014].

Atrakcyjnym rozwiazaniem probleméw wielu oczyszczalni $ciekow, zwigzanych z ich
narazeniem na obecno$¢ wysokich stezen wod odciekowych w $ciekach, wydaje sie by¢ wprowadzanie
do $rodowiska osadu czynnego wyselekcjonowanych szczepow lub konsorcjow mikroorganizmow w
celu wzmocnienia potencjatu degradacyjnego mikroorganizmow autochtonicznych oraz poprawy stanu
osadu czynnego, okreslane mianem bioaugmentacji [Gerardi, 2016]. Badania potwierdzity, ze
bioaugmentacja osadu moze przyczynia¢ si¢ nie tylko do poprawy zdolnosci degradacyjnych obecnych
W nim drobnoustrojow, ale rowniez skutecznie wspomagaé¢ wydajnos¢ bioreaktora poprzez ochrong
zespotow mikroorganizméw autochtonicznych oraz kompensowaé przecigzenie organiczne i
hydrauliczne osadu [Zhang i in., 2017]. Aplikacyjne wykorzystanie tej strategii w oczyszczalniach
sciekow nie jest jednak zbyt czesto praktykowane, poniewaz los inokulowanych do osadu czynnego
mikroorganizmow jest trudny do przewidzenia i monitorowania [Dueholm i in., 2015; Zhang i in.,
2017]. Wyselekcjonowane szczepy bakterii czy grzyboéw wprowadzone do osadu sg czgsto narazone ha
wplyw réznych czynnikéw, m.in. na ztozone interakcje z mikroorganizmami autochtonicznymi,
zerowanie pierwotniakow czy wymywanie z bioreaktora wraz ze $ciekami [Ikeda-Ohtsubo i in., 2013;
Yaoiin., 2013; Fenuiin., 2015]. Uwaza sie, ze bioaugmentacja osadu czynnego z uzyciem konsorcjow
mikroorganizméw moze stanowi¢ bardziej skuteczng strategic w 0czyszczaniu trudnych $ciekow,
poniewaz konsorcja sg zazwyczaj zdolne do rozkladu wielu zwigzkow jednoczesnie, co wynika z
uzupetniania si¢ ich zdolno$ci degradacyjnych, a takze moze by¢ konsekwencja ich mniejszej
wrazliwosci na zmiany czynnikow srodowiskowych w pordwnaniu z pojedynczymi szczepami [Morris
i in., 2018; Hardo i in., 2019]. Dotychczas jednak wiekszo$¢ badan skupiata sie¢ na wykorzystaniu
pojedynczych szczepoéw bakterii do bioaugmentacji osadu czynnego oczyszczajacego Scieki
syntetyczne, zanieczyszczone jednym lub kilkoma wybranymi zwigzkami chemicznymi [Cirja i in.,
2009; Xenofontos i in., 2016; Ji i in., 2019]. Natomiast doniesienia 0 zastosowaniu tej strategii do
wspomagania oczyszczania $ciekow obcigzonych wodami odciekowymi w osadzie czynnym sa wciaz
ograniczone [Yu i in., 2014; Dadrasnia i in., 2017]. Doktadne cele, strategie i ocene efektywnosci
bioaugmentacji osadu czynnego zdefiniowanymi mikroorganizmami w usuwaniu toksycznych
zwigzkoéw chemicznych oraz zastosowanie bioaugmentacji w procesach biologicznego oczyszczania
sciekow przedstawiono w artykutach przegladowych, odpowiednio Michalskiej i in. (2018) oraz
Michalskiej i Mrozik (2018), zamieszczonych w rozdziale 11.1 i 11.2 niniejszej rozprawy doktorskiej.

Proces selekcji mikroorganizmdw o potencjalnym znaczeniu w bioaugmentacji osadu czynnego
obcigzonego odciekami ze sktadowisk odpadoéw powinien polegaé na zbadaniu i ocenie ich potencjatu
degradacyjnego w kierunku rozktadu zanieczyszczen wystepujacych w wodach odciekowych [Nguen i
in., 2017; Zhang i in., 2017]. Wprowadzenie do osadu czynnego bakterii o pozadanym potencjale
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metabolicznym nie zawsze prowadzi jednak do zwiekszonego usuwania zanieczyszczen w $ciekach [Yu
i Mohn, 2002; Monsalvo i in., 2012]. Kluczowe znaczenie dla osiagniecia efektywnego rozkladu
zanieczyszczen w osadzie czynnym bioaugmentowanym wyselekcjonowanymi szczepami bakterii ma
ich zdolno$¢ do inkorporacji w struktur¢ ktaczkow osadu, ktora utatwia im pobieranie substancji
odzywczych, zapewnia ochron¢ przed atakiem pierwotniakow i pozwala na egzystencje w tym
ekosystemie. W zwigzku z tym wybrane do bioaugmentacji szczepy bakterii powinny cechowac sie
zdolno$ciami do agregacji, adhezji, bioflokulacji i produkcji macierzy egzopolisacharydowej (EPS),
odgrywajacymi kluczowa rol¢ w procesie formowania ktaczkow [Monsalvo i in., 2012; Liu i in., 2015;
Gupta i Thakur, 2016]. Inna, pozadang cechg szczepéw wybranych do inokulacji osadu jest ich zdolno$¢
do komunikowania si¢ ze soba poprzez wydzielanie do otoczenia i rozpoznawanie czasteczek
sygnatowych, tzw. autoinduktoréw, znane pod nazwa quorum sensing. Wydzielanie autoinduktorow
przez bakterie introdukowane do osadu czynnego moze wspomaga¢ ich miedzykomorkows
komunikacj¢ z mikroorganizmami autochtonicznymi i W ten sposob umozliwia¢ skuteczne zasiedlanie
tego Srodowiska [Wang i in., 2013]. Selekcja kandydatow do bioaugmentacji osadu czynnego powinna
takze obejmowa¢ charakterystyke wybranych bakterii pod katem ich zdolnosci do wspomagania
biodegradacji zanieczyszczen w Sciekach i posiadania mechanizmow chroniacych je przed toksycznym
dziataniem zwigzkéw chemicznych [Herrero i Stuckey, 2015]. Poniewaz mikrobiologiczny rozktad
zanieczyszczen moze by¢ utrudniony z powodu hydrofobowego charakteru obecnych w $ciekach
substancji 1 wigzacej si¢ z nim ograniczonej dostepnosci dla komorek bakterii, pozadang cecha
kandydatow do bioaugmentacji jest ich zdolnos$¢ do syntezy zwiazkdéw powierzchniowo czynnych, czyli
biosurfaktantow [Cirja i in., 2009; Chen i in., 2012].

Proces osadu czynnego jest zwykle monitorowany poprzez pomiar standardowych parametréw
operacyjnych, takich jak: zawartos¢ zawiesin ogélnych (ang. MLSS, mixed liquor suspended solids),
zawartos$¢ catkowitego fosforu i azotu, pH, biochemiczne zapotrzebowanie tlenu (BZT) i chemiczne
zapotrzebowanie tlenu (ChZT). Kontrola tych parametrow dostarcza informacji o gwalttownych
zaktoceniach procesu oczyszczania $ciekow, natomiast nie pozwala na stwierdzenie pogorszenia si¢
wlasciwosci osadu czynnego i obnizenia jego aktywnos$ci. Uzyskiwanie informacji dotyczacych stanu
fizjologicznego osadu czynnego oraz proceséw biochemicznych zachodzacych w komorach
biologicznych pozwala na szybkie podjecie dziatan stuzacych ochronie mikroorganizméw
autochtonicznych wystepujacych w osadzie przed dziataniem substancji toksycznych i zapobiezenie
dlugotrwatemu zaburzeniu pracy oczyszczalni $ciekow. Dlatego tez polaczenie monitoringu
standardowych parametréw operacyjnych z pomiarem wskaznikow pozwalajacych na okreslenie
kondycji osadu czynnego, miedzy innymi: wiasciwej szybkosci pobierania tlenu (ang. SOUR, specific
oxygen uptake rate), st¢zenia catkowitego, zawieszonego i wewnagtrzkomorkowego ATP, aktywnosci
kluczowych enzymoéw zaangazowanych w procesie mikrobiologicznego rozktadu zanieczyszczen w
sciekach (dehydrogenaz, esteraz i katalaz) oraz analizy potencjatu funkcjonalnego zespotow
mikroorganizmow [Bergeron i Paice, 2001; Drewnowski, 2014; Moretti i in., 2015], wydaje si¢ by¢
uzyteczng strategia pozwalajaca na zidentyfikowanie czynnikéw wptywajacych na dzialanie i jako$¢
osadu czynnego, szczegodlnie gdy osiggaja one poziomy krytyczne. Ustalenie waznych zalezno$ci
pomigdzy parametrami operacyjnymi procesu oczyszczania $ciekow a bioindykatorami odpowiedzi
osadu czynnego na czynniki stresowe i zaburzenia moze utatwi¢ optymalizacj¢ procesu oczyszczania
sciekow i usprawni¢ dziatanie oczyszczalni bez koniecznosci wykonywania kosztownych analiz
genetycznych.



1.2. Cel pracy doktorskiej

Wspotoczyszczanie odciekow ze sktadowisk odpadow wraz ze Sciekami komunalnymi w
biologicznych oczyszczalniach $ciekéw stanowi w Polsce powszechnag praktyke. Ze wzgledu jednak na
zroznicowany sktad i potencjalng toksycznos¢ wody odciekowe moga stanowi¢ powazne zagrozenie dla
mikroorganizméw osadu czynnego i niekorzystnie wptywaé na proces usuwania zanieczyszczen w
ciekach. Obecnie proces wspotoczyszczania odciekow ze $ciekami kontrolowany jest przede
wszystkim poprzez utrzymywanie ich odpowiedniego stosunku objetosciowego. W zwigzku z tym w
niniejszej pracy doktorskiej podjeto probe zastosowania bioaugmentacji osadu czynnego z uzyciem
nowo wyizolowanych i wyselekcjonowanych bakterii w procesie biologicznego wspotoczyszczania
odciekéw z osadow dennych stawu Kalina i $ciekéw imitujgcych $cieki komunalne odprowadzane do
oczyszczalni $ciekéw Klimzowiec, ktorych stosunek wolumetryczny wynosit 3,5%, 5,5% oraz 12,5%.

Aby osiggngé powyzszy cel, podjete zadania badawcze obejmowaty:

1. Analize sktadu fizykochemicznego i mikrobiologicznego odciekow,

2. Okreslenie toksycznosci ostrej i chronicznej odciekdow wzgledem mikroorganizméw
autochtonicznych osadu czynnego,

3. Ocene zmian parametréw operacyjnych procesu wspdtoczyszczania odciekow i Sciekow,

4. Analiz¢ wptywu odciekow na stan fizjologiczny, potencjat funkcjonalny, réznorodnos¢ strukturalng
mikroorganizméw autochtonicznych i strukturg ktaczkow osadu czynnego,

5. Oceng przydatnosci nowo wyizolowanych ze $rodowiska szczepow bakterii oraz wybranych
szczepOW bakterii pochodzacych z kolekcji depozytowych (polskich i zagranicznych) do
biocaugmentacji osadu czynnego obcigzonego odciekami ze stawu Kalina na podstawie ich potencjatu
degradacyjnego w kierunku rozktadu konkretnych zwigzkow aromatycznych, zdolnosci do produkcji
zwigzkéw wspomagajacych rozktad zanieczyszczen w $ciekach oraz przezywalnosci w osadzie
czynnym,

6. Analize toksycznos$ci odciekow wzgledem badanych kandydatow do bioaugmentacji osadu
czynnego,

7. Wybor szczepoéw bakterii 0 pozadanych wiasciwosciach i wprowadzenie ich do osadu czynnego
obcigzonego odciekami ze stawu Kalina,

8. Oceng wptywu inokulowanych bakterii na efektywno$¢ procesu oczyszczania $ciekow, jakos$é
oczyszczonych $ciekow, zmiany zywej biomasy i potencjatu funkcjonalnego mikroorganizmow
autochtonicznych w osadzie czynnym.



1.3. Materialy i metody

W badaniach wykorzystano odcieki pochodzace z osadéw zalegajacych na dnie stawu Kalina w
Swietochtowicach. Probki osadéw dennych ze zbiornika pobrano zgodnie z normami: EN 1SO 566-
13:2011 i EN I1SO 19458:2007P, w odlegtosci 2 m od brzegu i z glgbokosci 2 m z miejsca, w ktorym
odcieki z hatdy odpadow poprodukcyjnych Zaktadéw Chemicznych Hajduki S.A. przedostawaty si¢ do
stawu. Probki pobierano w okresie od kwietnia 2017 roku do czerwca 2018 roku, po zakonczeniu
procesu rewitalizacji stawu Kalina. Analizy sktadu fizykochemicznego wod odciekowych pozyskanych
z pobranych osadéw dennych przeprowadzono zgodnie z nastgpujacymi polskimi normami: PN-ISO
10390:1997, PN-ISO 7150:1-2002, PN-I1SO 6439:1994, PN-C-04576-4:1994, PN-82/C-04576/08 i PN-
73/C-04576/06. Dodatkowo warto$¢ krotkotrwatego biochemicznego zapotrzebowania tlenu (BZTs)
okre$lono na podstawie metody respirometrycznej [Hagman i Jansen, 2007]. Oznaczenie wybranych
grup mikroorganizméw psychrofilnych w wodach odciekowych wykonano zgodnie z norma EN 1SO
8199:2010. Liczebnos¢ bakterii z grupy coli, w tym bakterii fekalnych, okreslono za pomoca
referencyjnej metody filtracji membranowej zgodnie z normg EN 1SO 9308-1:2014-12/A1:2017-04 na
agarze z laktoza, chlorkiem trdjfenylotetrazoliowym (TTC) i Tergitolem 7 oraz podtozu m-Endo LES.

Osad czynny wykorzystany w badaniach pozyskano z komory nitryfikacyjnej oczyszczalni
$ciekow Klimzowiec w Chorzowie. Nastepnie osad aklimatyzowano w warunkach laboratoryjnych w
sekwencyjnych reaktorach porcjowych (SBR) do $ciekdéw syntetycznych przez okres trzech tygodni
[Michalska i in., 2016]. W celu zbadania toksycznosci odciekow ze stawu Kalina przeprowadzono test
inhibicji wzrostu mikroorganizméw autochtonicznych osadu czynnego z wykorzystaniem plytek
mikrotitracyjnych. W tym celu zawiesing mikroorganizmoéw heterotroficznych o masie 0,1 g/l (50 ul),
pozyskanych z osadu czynnego na drodze ekstrakcji z uzyciem metody homogenizacji, wprowadzono
do dotkéw plytki mikrotitracyjnej zawierajacych 250 pl mieszaniny $ciekow syntetycznych z
odciekami, ktorych stezenie wynosito od 0 do 12,5%. Sktad $ciekow syntetycznych byt zblizony do
sciekow komunalnych odprowadzanych do oczyszczalni $ciekow Klimzowiec i zostal opisany w pracy
Michalskiej i in. [2019]. Po 24 godzinach inkubacji z wytrzasaniem w temperaturze 23+2°C mierzono
wzrost mikroorganizmow, okreSlajac stgzenie ich biomasy. Wartosci NIC (ang. non-inhibitory
concentration), ECsp (ang. half maximal effective concentration) i MICi0 (ang. minimal inhibitory
concentration, which completely inhibit the microbial growth) wyznaczono za pomoca oprogramowania
GraphPad PRISM 6.05, w ktorym wykonano modelowanie krzywej inhibicji wzrostu
mikroorganizmow.

Badania chronicznego wptywu odciekow ze stawu Kalina w stezeniach 3,5 i 5,5% na stan osadu
czynnego 1 proces oczyszczania $ciekow prowadzono w reaktorach typu SBR, ktore pelnig wszystkie
funkcje konwencjonalnej biologicznej oczyszczalni $ciekow, opartej na technologii osadu czynnego.
Uktad doswiadczalny oraz etapy prowadzonych badan przedstawiono na rys. 1A, natomiast stosowane
techniki badawcze szczegotowo opisano w pracy Michalskiej i in. [2019], stanowiacej rozdziat 11.3
niniejszej rozprawy doktorskiej. Wplyw odciekow na wybrane parametry operacyjne procesu
oczyszczania $ciekOw analizowano w oparciu o pomiar zmian ChZT, zawarto$ci zawiesin w komorze
osadu czynnego, w tym zawiesin lotnych (ang. MVLSS, mixed liquor volatile suspended solids), pH oraz
indeksu opadowego osadu czynnego (10) [APHA, 1999]. W trakcie procesu wspotoczyszczania
odciekow wraz ze $ciekami okreslano zmiany liczebnosci mikroorganizméw heterotroficznych
pozyskanych z osadu czynnego, hodujac je na agarze odzywczym zgodnie z EN ISO 8199:2010.
Ponadto w trakcie badan mierzono aktywnos$¢ kluczowych enzyméw zaangazowanych w proces
mikrobiologicznego rozktadu zanieczyszczen w $ciekach, tj. dehydrogenaz (EC. 1.1.1) [Miksch, 1977]
i niespecyficznych esteraz (EC. 3.1) [Schumacher et al., 2015].
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Analiza wplywu odciekow na parametry operacyjne procesu oczyszczania
sciekéw i mikroorganizmy autochtoniczne wystepujgce w osadzie czynnym

Rys. 1. Etapy prowadzonych badan. A — badanie wptywu odciekéw na oczyszczanie sciekoéw metoda
osadu czynnego, B — charakterystyka badanych szczepow bakteryjnych, C — bioaugmentacja osadu
czynnego obcigzonego odciekami z uzyciem wyselekcjonowanych szczepow bakterii.

Zmiany potencjatu funkcjonalnego populacji mikroorganizméw osadu czynnego obcigzonego
odciekami monitorowano przy uzyciu metody BIOLOG®EcoPlate™, ktora opiera si¢ na analizie profili
metabolizowania tatwo przyswajanych zrodet wegla przez zespoly mikroorganizméw (ang. CLPPs,
community-level physiological profiles). Uzyskane dane empiryczne wzrostu zespolow
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mikroorganizméw w obecnosci poszczegolnych substratow zostaty dopasowane do modelu krzywej
logistycznej Verhulsta za pomocg algorytmu Levenberga-Marquadta [Peleg i in., 2007]. Modelowanie
danych empirycznych wzrostu populacji mikroorganizméw oraz wyznaczanie parametrow
kinetycznych réwnania wzrostu i wskaznikéw réznorodnos$ci funkcjonalnej opisano szczegdélowo w
pracy Michalskiej i in. [2019], stanowiacej rozdziat 11.3 niniejszej rozprawy doktorskiej. Dziatanie to
pozwolito na okreslenie czasu, w ktorym badana populacja mikroorganizmow osiggata najwyzsza
0golna aktywno$¢ metaboliczng. Stworzyto to mozliwo$¢ poréwnania z duzo wigksza doktadnoscia
zespotéw mikroorganizmow w probkach osadu czynnego pobranych w réznych czasie. W celu
monitorowania zmian strukturalnych zachodzacych w populacji mikroorganizméw wykorzystano
analize metylowych estréw kwasow tluszczowych (ang. FAMEs, fatty acid methyl esters) izolowanych
bezposrednio z osadu czynnego, poddanego uprzednio homogenizacji. FAMEs ekstrahowano z probek
osadu czynnego zgodnie z procedurg opisang przez Kozdroja [2000] i identyfikowano z
wykorzystaniem oprogramowania MIDI-MIS (ang. Microbial Identification System). Na podstawie
analizy uzyskanych profili FAMEs okreslono podobienstwa miedzy strukturami zespotow
mikroorganizmow przy uzyciu wskaznika réznorodnosci Shannona-Wienera [Nowak i Mrozik, 2018] i
indeksu podobienstwa (ang. SIM, similarity index) [Son i Hall, 2003]. Na zakonczenie tego etapu badan
analizowano strukture ktaczkow osadu czynnego z wykorzystaniem mikroskopii jasnego pola oraz
mikroskopii fluorescencyjnej, poddajac ktaczki osadu barwieniu oranzem akrydyny.

W celu doboru odpowiednich mikroorganizméw do inokulacji osadu czynnego obcigzonego
odciekami ze stawu Kalina, 10 szczepéw bakteryjnych zbadano i oceniono pod katem ich potencjatu
degradacyjnego, zdolnosci do wzrostu w obecnosci odciekéw, wspomagania rozktadu zanieczyszczen
w $ciekach i wbudowywania si¢ w strukture ktaczkow osadu czynnego. Dwa szczepy Pseudomonas sp.
(VTT E-93486) i Pseudomonas putida mt-2 (VTT E-022150) pozyskano z kolekcji VTT (Espoo,
Finlandia), natomiast szczep Pseudomonas fluorescens (PCM 2123) otrzymano z Polskiej Kolekcji
Mikroorganizméw w Instytucie Immunologii i Terapii Doswiadczalnej im. Ludwika Hirszfelda we
Wroctawiu. Kolejne trzy szczepy Planococcus sp. S5, Stenotrophomonas maltophilia KB2 i
Pseudomonas putida pochodzity z kolekcji mikroorganizméw Instytutu Biologii, Biotechnologii i
Ochrony Srodowiska, Wydziatu Nauk Przyrodniczych, Uniwersytetu Slaskiego w Katowicach.
Pozostate cztery szczepy Pseudomonas putida KB3 i Rhodococcus erythropolis KB4 oraz Pseudomonas
putida OR45a i Glutamicibacter soli OR45b wyizolowano odpowiednio z wolnego od zanieczyszczen
uzytku rolnego (Siewierz) oraz z osadu czynnego obcigzonego $ciekami z przemyshu rafineryjnego
(Jedlicze) [Michalska i in., 2020a]. Wyizolowane szczepy zidentyfikowano do gatunkéw za pomoca
metody 16S rDNA [Marchlewicz i in., 2016]. Otrzymane sekwencje genu 16S rDNA dla szczepu
Pseudomonas putida KB3, Rhodococcus erythropolis KB4, Pseudomonas putida OR45a i
Glutamicibacter soli OR45b zostaly zdeponowane w bazie danych GenBank pod nastgpujacymi
numerami akcesyjnymi: KU299960, KU299961, MN508083 i MN508084. Analize cech
funkcjonalnych badanych szczepdéw przedstawiono na rys. 1B, natomiast stosowane techniki badawcze
szczegOtowo opisano w pracy Michalskiej i in. [2020a], stanowiacej rozdziat 11.4 niniejszej rozprawy
doktorskiegj.

Potencjat degradacyjny 10 wybranych szczepow bakteryjnych w kierunku rozktadu
nastepujacych zwigzkow aromatycznych: fenolu, 2-metylofenolu, 3-metylofenolu, 4-metylofenolu,
mieszaniny krezoli, kwasu 4-hydroksybenzoesowego, kwasu 2,3-dihydroksybenzoesowego i katecholu
w zakresie stezen od 250 do 1000 pg/l oraz 4-aminofenolu w zakresie stezefn od 25 do 100 pg/l oceniano
z zastosowaniem plytek mikrotitracyjnych BIOLOG®TM. Natomiast zdolno$¢ testowanych szczepow
do wzrostu w obecno$ci wod odcickowych w stezeniu od 0 do 12,5% i wybranych jonow: Cu?*, Cd?*,
Zn?*, Ba®*, Crb i Pb?" w stezeniu od 0 do 300 pg/ml oraz NHs* w stezeniu od 0 do 2000 pg/ml badano
z wykorzystaniem testu inhibicji wzrostu na ptytkach mikrotitracyjnych. Nastepnie okre§lano potencjat
bakterii do wbudowywania sie w strukture ktaczkow osadu czynnego na podstawie oceny ich zdolnosci
do autoagregacji i koagregacji z mikroorganizmami autochtonicznymi osadu, bioflokulaciji,
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wytwarzania substancji egzopolisacharydowych (EPS), a takze do komunikowania sie ze sobg (quorum
sensing) poprzez wydzielanie do otoczenia i rozpoznawanie autoinduktoréw [Michalska i in., 2020a].
Wtasciwosci autoagregacyjne i koagregacyjne potencjalnych kandydatéw do bioaugmentacji badano z
uzyciem zmodyfikowanej metody opisanej przez Malik i in. [2003], wyznaczajac wskazniki
autoagregacji (AAl) i koagregacji (CAIl). Aktywno$¢ flokulacyjng mikroorganizméw okreslano przez
spektrofotometryczny pomiar absorbancji (A = 550 nm) zawiesiny kaolinowej zawierajacej bezwodny
chlorek wapnia oraz zawiesing bakterii [Kurane i in., 1994; Zhang i in., 2007]. Oceny zdolnosci bakterii
do wytwarzania EPS dokonano na podstawie koloru przyjmowanego przez kolonie, ktére hodowano na
statym podtozu agarowym z dodatkiem czerwieni Kongo (agar CRA). Bakterie, ktorych kolonie
przyjmowaly na agarze CRA kolor czerwono-czarny o krystalicznej konsystencji uznawano za
potencjalnie zdolne do wytwarzania EPS [Freeman i in., 1989]. Zdolno$¢ do quorum sensing okreslano
jedynie dla bakterii Gram-ujemnych na podstawie ich predyspozycji do wytwarzania czasteczek
sygnatowych laktonu N-acylo-L-homoseryny (N-AHL), stosujac metod¢ kolorymetryczng opisang
przez Taghadosi i in. [2015]. Szczepy bakteryjne badano takze pod katem wspomagania usuwania
zanieczyszczen w $ciekach na podstawie ich zdolnosci do produkcji biosurfaktantow i sideroforow.
Zdolno$¢ bakterii do wydzielania biosurfaktantow badano na podstawie ich wzrostu na pozywce
mineralnej zestalonej agarem z dodatkiem 0,2 g/l bromku cetylotrimetyloamoniowego (CTAB) i 0,005
g/l blekitu metylenowego [Pacwa-Plociniczak i in., 2016]. Pojawienie si¢ ciemnoniebieskiego halo
wokot  kolonii  bakteryjnych wskazywato na obecnos¢ pozakomorkowego, glikolipidowego
biosurfaktantu. Dla szczepow, ktore byty zdolne do produkcji biosurfaktantow wyznaczono takze indeks
emulsyfikacji (E24) [Pacwa-Ptociniczak i in., 2014]. Zdolno$¢ bakterii do wytwarzania sideroforow
oznaczano jako$ciowo metoda opisang przez Lakshmanan i in. [2015] na podlozu agarowym
zawierajagcym barwnik wskaznikowy chromazurol S (agar CAS). Kolonie bakteryjne, wokoét ktorych
zaobserwowano pojawienie si¢ pomaranczowego halo uznano za zdolne do produkcji sideroforow.
Prowadzone badania obejmowaty takze wyznaczenie hydrofobowosci powierzchni komorek bakterii
metoda mikrobiologicznej adhezji do wegglowodorow [Kos i in., 2003]. Stopien hydrofobowosci
komorek okre§lano na podstawie gestosci optycznej zawiesiny komorek przed wprowadzeniem p-
ksylenu i po rozdzieleniu faz. W celu poznania odpowiedzi chemotaktycznej bakterii na obecnos¢
odciekéw badano ruchliwos¢ komorek bakterii na potstatych plytkach agarowych z dodatkiem wod
odciekowych w stezeniach 3,5 i 5,5%, zgodnie z metoda opisang przez Déziel i in. [2001].

Na podstawie przeprowadzonej charakterystyki wszystkich szczepéw, do bioaugmentacji osadu
czynnego obcigzonego odcickami z osadow dennych stawu Kalina wybrano dwa szczepy - P. putida
OR45a i P. putida KB3. W oddzielnym eksperymencie przeprowadzono sekwencjonowanie catych
genomow tych bakterii. Ekstrakcje DNA z komorek bakterii przeprowadzono przy uzyciu zestawu
GeneMATRIX Bacterial and Yeast Genomic DNA Purification Kit. Sekwencjonowanie genomu
przeprowadzono za pomocg MicrobesNG [microbesng.uk] przy uzyciu platformy Illumina MiSeq.
Wyniki sekwencjonowania analizowano z uzyciem MicrobesNG i zdeponowano w bazie danych
GenBank pod nastgpujacymi numerami akcesyjnymi: SPUUO00000000.1 i SPUTO00000000.1,
odpowiednio dla szczepu P. putida OR45a i P. putida KB3. Szczegotowe informacje dotyczace analiz
genomowych tych szczepoéw zamieszczono w pracy Michalskiej i in. [2020a], stanowigcej rozdziat 11.4
niniejszej rozprawy doktorskiej.

Eksperyment bioaugmentacyjny prowadzono w reaktorach typu SBR obcigzonych odciekami
ze stawu Kalina w stezeniach: 3,5% (do 32 dnia), 5,5% (od 32 do 64 dnia) oraz 12,5% (od 64 do 96
dnia) w nastepujacych uktadach badawczych: 1) osad czynny obcigzony $ciekami syntetycznymi -
kontrolny, 2) osad czynny obcigzony $ciekami syntetycznymi, inokulowany szczepem OR45a, 3) osad
czynny obcigzony $Sciekami syntetycznymi, inokulowany szczepem KB3, 4) osad czynny obcigzony
sciekami syntetycznymi, inokulowany konsorcjum szczepéw OR45a i KB3, 5) osad czynny obcigzony
mieszaning $ciekow syntetycznych i odciekow, 6) osad czynny obcigzony mieszaning Sciekow
syntetycznych i odciekdéw, inokulowany szczepem OR45a, 7) osad czynny obcigzony mieszaning
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sciekow syntetycznych i odciekow, inokulowany szczepem KB3, 8) osad czynny obcigzony mieszaning
sciekow syntetycznych i odciekow, inokulowany konsorcjum szczepdw OR45a 1 KB3.

Wykorzystane do badan bioaugmentacyjnych wody odciekowe zostaly dodatkowo wzbogacone
mieszaning wybranych zwigzkow fenolowych, aby odzwierciedli¢ rzeczywiste stezenie fenoli w
odciekach ze stawu Kalina, odnotowane w okresie rewitalizacji zbiornika. W tym celu do 1 litra wod
odciekowych wprowadzono 327 mg fenolu, 356 mg 3-metylofenolu, 356 mg 4-metylofenolu, 129 mg
3-etylofenolu, 60 mg 2,4-dimetylofenolu, 281 mg 3,4-dimetylofenolu i 292 mg 2,3,5-trimetylofenolu,
powodujac wzrost stezenia zwigzkoéw fenolowych w odciekach z 200 mg/l do 1700 mg/l. Rodzaje
zwigzkoéw fenolowych oraz ich wzajemny stosunek objetosciowy pochodzity z pracy Chojniak i in.
[2015]. Uktad doswiadczalny oraz etapy prowadzonych badan przedstawiono na rys. 1C, natomiast
stosowane techniki badawcze szczegdtowo opisano w pracy Michalskiej i in. [2020b], stanowigcej
rozdziat 11.5 niniejszej rozprawy doktorskiej.

Efektywnos¢ oczyszczania Sciekow w bioaugmentowanych uktadach badawczych okreslano na
podstawie zmian ChZT, stezenia zwigzkow fenolowych i azotu amonowego w Sciekach oraz zawartosci
zawiesin, warto$ci indeksu opadowego osadu i pH w dniu zatozenia eksperymentu, a nastgpnie po 32,
64 i 96 dniach prowadzenia eksperymentu. Stezenie zwigzkow fenolowych w $ciekach badano zgodnie
z normg PN-ISO 6439:1994 z uzyciem 4-aminoantypiryny. Poniewaz metoda ta nie pozwala na
oznaczenie zwigzkow fenolowych podstawionych w pozycji para, stezenie tych zwigzkéw w Sciekach
analizowano dodatkowo za pomoca wysokosprawnej chromatografii cieczowej w ukladzie faz
odwroconych, w ktorej faze mobilng stanowita mieszanina metanolu i 1% kwasu octowego w stosunku
objetosciowym 50:50 (v/v). Na podstawie pomiaru wybranych parametrow operacyjnych procesu
oczyszczania $ciekow wyznaczono indeks jakosci $ciekdw oczyszczonych (ang. WWQI, wastewater
quality index). W czasie trwania eksperymentu, a takze w dniu jego zakonczenia oceniano wptyw
introdukowanych szczepow OR45a i KB3 oraz ich konsorcjum na zmiany aktywnos$ci dehydrogenaz
[Miksch, 1977], niespecyficznych esteraz [Schumacher i in., 2015] i katalaz [Yan, 1988] oraz liczebno$¢
mikroorganizmow heterotroficznych w osadzie czynnym, w tym bakterii zdolnych do wykorzystywania
fenolu jako jedynego zrédla wegla i energii. Do okreslenia kondycji osadu czynnego wykorzystano
takze analize wiasciwej szybko$ci pobierania tlenu (SOUR) [Lim i in., 2013]. Ponadto oceniano zmiany
potencjatu funkcjonalnego populacji mikroorganizmow bioaugmentowanego osadu czynnego
obcigzonego odciekami przy uzyciu techniki BIOLOG® EcoPlate™ [Michalska i in., 2019]. Natomiast
zmiany zywej biomasy w inokulowanym osadzie czynnym monitorowano poprzez pomiar stezenia
catkowitego, zawieszonego i wewngtrzkomorkowego ATP z wykorzystaniem zestawu BacTiter-Glo™
Microbial Cell Viability kit [Jarvik i in., 2010; Pistelok i in., 2016].
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1.4 Wyniki i dyskusja

1.4.1 Charakterystyka fizykochemiczna i mikrobiologiczna odciekéw ze stawu Kalina oraz analiza
ich wplywu na oczyszczanie $ciekow metodq osadu czynnego

W pierwszym etapie pracy badawczej dokonano fizykochemicznej i mikrobiologicznej
charakterystyki odciekow pochodzacych z osadéw dennych stawu Kalina oraz oceniono ich toksyczno$é
wzgledem mikroorganizméw autochtonicznych obecnych w osadzie czynnym. Pobrane do badan
odcieki byly metne, mialy zabarwienie czarne i zapach specyficzny dla zwigzkéw fenolowych oraz
charakteryzowaty si¢ silnie alkalicznym odczynem pH (9,0). Wsrdéd wielu parametrow, ktore
umozliwiajg ocen¢ zmian sktadu jakosciowego wod odciekowych, warto$¢ pH jest uwazana za
wskaznik stopnia jego agresywnosci [El-Fadel i in., 2017]. Ze wzgledu na silnie alkaliczny odczyn
mozna uzna¢, ze odcieki ze stawu Kalina pochodzily ze starego i ustabilizowanego skladowiska
odpadow. W badanych wodach odciekowych stezenie zwigzkow organicznych wyrazonych jako ChZT
wynosito 2510 mg O-/1, podczas gdy stezenie zwigzkow ulegajacych biologicznej degradacji wyrazone
jako BZTs wynosito jedynie 13 mg O2/1. Gtéwne Zrddio azotu w odciekach stanowit N-NH.* (399 mg/l),
natomiast zawartos¢ N-NH." i N-NHs™ byta stosunkowo niska i wynosita odpowiednio 0,04 i 2,93 mg/I.
Ponadto odcieki charakteryzowaty si¢ wysokg zawartoscig P-PO4> (154 mg/1) i byty skazone zwigzkami
fenolowymi w stgzeniu 186 mg/l. Oprocz duzego tadunku zanieczyszczen chemicznych, odcieki
zawieraly rowniez znaczng ilo§¢ zanieczyszczen mikrobiologicznych i dlatego zostaly uznane jako
potencjalne zagrozenie sanitarne i epidemiologiczne dla srodowiska. Ogoélna liczba heterotroficznych
bakterii psychrofilnych w odciekach wynosita 3,04 - 108 jtk/ml. Wérdd nich duzy udzial miaty bakterie
nitkowate (5,68 - 10° jtk/ml) i promieniowce (1,25 - 108 jtk/ml). Wody odciekowe byly natomiast w
mniejszym stopniu zanieczyszczone przez grzyby (5,0 - 108 jtk/ml) i bakterie z grupy coli (1,06- 10*
jtk/ml), w tym bakterie fekalne (6,50 - 102 jtk/ml). Wysoka liczebno$¢ bakterii wskaznikowych w
odciekach moze by¢ zwigzana ze stwierdzong w nich znaczng zawartoscig fosforanow, ktore moga
stymulowac wzrost bakterii chorobotworczych w wodach odciekowych [Chudoba i in., 2013]. Poniewaz
w Polsce brak jest regulacji prawnych normujacych dopuszczalne wartosci wskaznikow zanieczyszczen
oznaczanych w wodach odciekowych, w niniejszej pracy do okre§lenia ogdlnego *ladunku
zanieczyszczen niesionych przed odcieki wykorzystano indeks zanieczyszczenia odcieku (LPI),
zaproponowany przez Kumar i Alappat [2005a]. Wartos¢ LPI dla badanych odciekéw okre§lono na
podstawie wartosci pH, zawartos§ci ChZT, zawiesin ogdlnych, N-NHs" i BZTg, a takze st¢Zenia
zwiazkoéw fenolowych 1 liczebnosci bakterii wskaznikowych. Wyznaczona dla odciekow wartosé
indeksu ich zanieczyszczenia (38,280) przekraczata ponad 5-krotnie warto$¢ graniczng LPI dla
oczyszczonych wod odciekowych, ktore moga by¢ odprowadzane do wod srodladowych (7,387) oraz
2-8-krotnie wartosci LPI oznaczone w odciekach pochodzacych ze sktadowisk krajowych (4 - 18)
[Kumar i Alappat, 2005b; Szymanska-Pulikowska, 2010]. Analiza potencjatu funkcjonalnego zespotow
mikroorganizméw obecnych w odciekach z wykorzystaniem systemu Biolog®Ecoplate™ wykazala, ze
byly one zdolne do przezycia w obecnosci zanieczyszczen wystepujagcych w wodach odciekowych,
jednak nie wykorzystywaty ich jako zrodet wegla i energii. Mikroorganizmy autochtoniczne
charakteryzowaly si¢ stabg aktywno$cig metaboliczng, o czym $wiadczyla wartos¢ wskaznika
maksymalnej aktywno$ci mikrobiologicznej (Amax) na poziomie 0,4 i warto§¢ wskaznika bogactwa
metabolicznego (S) na poziomie 6,00. Bakterie obecne w odciekach byty zdolne do utylizacji zaledwie
20% sposrod 30 substratow wzrostowych dostepnych w systemie Biolog®EcoPlate™, wykorzystujac
jako zrodla wegla i energii jedynie wybrane kwasy karboksylowe (np. kwas 4-hydroksybenzoesowy),
surfaktanty, glikogen i L-asparaging.

Przewazajaca wigkszo$¢ biologicznych oczyszczalni $Sciekow w Polsce stosuje system
wspolnego oczyszczania odciekow ze sktadowisk odpadow ze Sciekami komunalnymi, oparty na
technologii osadu czynnego [Liwarska-Bizukojc in., 2019; Piotrowski i in., 2019]. Toksycznos¢
poszczegblnych ksenobiotykow w stosunku do mikroorganizmoéw autochtonicznych obecnych w
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osadzie czynnym zalezy w duzej mierze od ich budowy i wlasciwosci fizykochemicznych. Natomiast
toksycznos¢ odciekdéw jest wynikiem synergistycznego lub antagonistycznego oddziatywania roznych
zanieczyszczen [Kalka, 2012]. Dane literaturowe wskazuja, ze przeprowadzone dotychczas badania
toksycznos$ci odciekow wzgledem mikroorganizmow obejmowaty wytacznie wptyw wod odciekowych
na pojedyncze szczepy bakterii, wchodzace w sktad komercyjnie dostgpnych testow [Matejczyk in.,
2011; Kalka, 2012]. W ramach niniejszej pracy doktorskiej oceng toksycznosci odciekow ze stawu
Kalina przeprowadzono wzgledem mikroorganizméw autochtonicznych obecnych w osadzie czynnym,
pochodzacym z oczyszczalni S$ciekow Klimzowiec. Wedlug danych udostgpnionych przez
oczyszczalnig udziat procentowy odciekow ze stawu Kalina w surowych $ciekach komunalnych wynosi
1,5% w porze suchej i 5,5% w porze deszczowej. Dane literaturowe wskazuja takze, ze rzeczywisty
stosunek objetosciowy odciekdéw do $ciekow komunalnych dla wigkszo$ci oczyszczalni §ciekow nie
przekracza stosunku 10:90 (v/v) [Kalka, 2012; Campos i in., 2014; Faudala-Ksigzek i in., 2014]. Na
podstawie tych informacji w ocenie toksycznosci wod odciekowych ze stawu Kalina wzigto pod uwage
zalezno$¢ migdzy roznymi stezeniami odciekow w $ciekach syntetycznych (od 0 do 12,5%) a wzrostem
testowanych mikroorganizméw autochtonicznych [Michalska i in., 2019]. Zastosowanie w badaniach
sciekow syntetycznych byto podyktowane konieczno$cig wyeliminowania wplywu ewentualnych zmian
sktadu rzeczywistych $ciekoéw komunalnych na wyniki prowadzonych eksperymentow. Na podstawie
wynikow uzyskanych w tecie hamowania wzrostu mikroorganizméw z wykorzystaniem phytek
mikrotitracyjnych, efektu toksycznego odciekow nie stwierdzono, gdy ich udzial procentowy w
$ciekach syntetycznych wynosit mniej niz 3,45% (warto$¢ NIC). Zahamowanie wzrostu 50% populacji
mikroorganizméw nastgpito natomiast w obecnosci 6,69% odciekow (warto$¢ ECsp). Ekspozycja
mikroorganizméw autochtonicznych osadu czynnego na dziatanie 11,26% odciekéw spowodowala
calkowite zahamowanie ich wzrostu (warto$¢ MICigo).

W dalszych badaniach analizowano wplyw dlugotrwatej obecnosci 3,5%, a nastepnie 5,5%
odciekow w $ciekach na parametry operacyjne procesu oczyszczania $ciekow syntetycznych. Badania
wykazaty stopniowy spadek efektywnosci usuwania ChZT w reaktorze typu SBR obcigzonym
odciekami, ktorych procentowy udziat w $ciekach wynosit 3,5% a nastepnie 5,5%, odpowiednio z 95%
do 69%, a nastepnie do 41%. Dla poréwnania wydajnos$¢ procesu oczyszczania $ciekow w bioreaktorze
kontrolnym utrzymywata si¢ na poziomie od 83% do 96%. Podobne zjawisko obserwowali De
Albuquerque i in. [2018], ktorzy stwierdzili obnizenie efektywnosci usuwania zanieczyszczen
organicznych z 90% do 70%, a nastepnie do 50% w bioreaktorze obcigzonym odciekami ze sktadowiska
odpadéw w Sao Carlos (Brazylia), w stezeniach odpowiednio 2% i 5%. Fluktuacjom sktadu
chemicznego $ciekdow, zwigzanym z odprowadzaniem odciekéw do oczyszczalni, mogg towarzyszy¢
zmiany parametréw operacyjnych procesu biologicznego oczyszczania $ciekow, takich jak:
temperatura, odczyn, zasolenie oraz zawartos¢ tlenu rozpuszczonego [Sipma i in., 2010]. Utrzymanie
optymalnego pH (6,5 - 8,0) w komorze osadu czynnego w trakcie procesu oczyszczania $ciekoOw ma
kluczowe znaczenie dla stabilnej pracy oczyszczalni, poniewaz wptywa 0Nno na spoistos$¢, wytrzymatosé
i tadunek powierzchniowy klaczkow osadu oraz odgrywa wazna role w prawidtlowym rozwoju
mikroorganizméw autochtonicznych. W zwigzku z tym gwaltowne zmiany odczynu $ciekéw moga
powodowa¢ uszkodzenie struktury zewnetrznej klaczkéw o0sadu oraz spadek aktywnosci
mikroorganizméw autochtonicznych, zmniejszenie ich biordznorodnosci i zahamowanie wzrostu, co
moze prowadzi¢ do pogorszenia si¢ kondycji osadu czynnego, a w konsekwencji do obnizenia
efektywnosci procesu oczyszczania sciekéw [Chong i in., 1997; Saraswathi i Saseetharan, 2010].
Ponadto warto$¢ tego wskaznika wptywa na skutecznos$¢ biodegradacji zanieczyszczen w $ciekach,
m.in. fenolu i jego pochodnych [Duan, 2011; Cozma i in., 2012]. Badania wykazaty, ze obecno$¢ wod
odciekowych w $ciekach wptyneta na wzrost wartosci pH w bioreaktorze obcigzonym 3,5% odciekami
z 7,6 do 8,1. Ponadto wraz ze wzrostem udziatu procentowego odciekéw w $ciekach z 3,5% do 5,5%
obserwowano dalszy wzrost warto$ci tego parametru do 9,3. Zmiany pH w bioreaktorze obcigzonym
odciekami byly skorelowane z pogorszaniem si¢ wlasciwosci sedymentacyjnych osadu czynnego, o
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czym $wiadczyla niska warto$¢ indeksu opadowego (I0), na poziomie 53 cm®g, oznaczona w
koncowym dniu eksperymentu. Podobnie Ghanizadeh i Sarrafpour [2001] wykazali, ze wzrost pH
$ciekow z 5,7 do 9,0 przyczynit si¢ do znacznego obnizenia 10 osadu czynnego z 96 do 44 cm¥/g.
Badania prowadzone w ramach tej pracy doktorskiej wykazaty takze, ze zmiany IO osadu czynnego
obcigzonego odcickami byly zwigzane z ich udziatem procentowym w $ciekach. Podobne obserwacje
poczynili Pieczykolan i in. [2016] oraz Ranjan i in. [2016], ktorzy odnotowali znaczacy spadek warto$ci
10 z 90 i 80 cm®g do 30 i 20 cm3/g wraz ze wzrostem stezenia odciekdéw ze sktadowisk odpadow
komunalnych w $ciekach, odpowiednio z 2,5% do 15% i 40%. Poniewaz indeks opadowy osadu
czynnego dostarcza informacji 0 ogélnej kondycji osadu czynnego, niska warto$¢ tego parametru
(ponizej 70 cm®g) dla bioreaktora obcigzonego odciekami ze stawu Kalina moze $wiadczy¢ o dominacji
w osadzie czynnym silnie rozdrobnionych ktaczkow typu pinpoint. Analizy mikroskopowe potwierdzity
zmiany morfologiczne ktaczkow w osadzie czynnym obcigzonym odciekami, ktore byty mniejsze,
bardziej rozproszone i mniej regularne niz w osadzie kontrolnym, oczyszczajacym jedynie Scieki
syntetyczne. Podobnie stopniowy wzrost ilosci matych ktaczkow w osadzie czynnym wraz ze wzrostem
jego obcigzenia odciekami w zakresie od 2,5% do 15% obserwowali Pieczykolan i in. [2016].
Monitorowanie zmian zawarto$ci zawiesin ogolnych (MLSS), w tym zawiesin lotnych
(MVLSS), jest kluczowe dla prawidtowego przebiegu procesu oczyszczania $ciekow, poniewaz ich
stosunek odzwierciedla st¢zenie biomasy w osadzie czynnym. Uwaza si¢, ze utrzymanie warto$ci MLSS
w reaktorze typu SBR na poziomie od 2,5 do 5,0 mg/l pozwala na osiagnig¢cie pozadanego stezenia
mikroorganizméw w 0sadzie czynnym [Artan i Orhon, 2005]. Wyniki badan wskazaty, ze obecnos¢
odciekow ze stawu Kalina w osadzie czynnym przyczynila si¢ do obnizenia stosunku MLVSS do MLSS
2 0.83 do 0.69. Po 64 dniach prowadzenia eksperymentu zawarto§¢ MVLSS w bioreaktorze stanowita
okoto 63% MLSS i byla zbyt niska, aby mozliwe bylo osiggnigcie efektywnego usunigcia
zanieczyszczen w §ciekach [Wang i in., 2010]. Jednoczes$nie obnizenie wartosci stosunku MLVSS do
MLSS w bioreaktorze obcigzonym odcickami bylo skorelowane ze spadkiem liczebnosci
mikroorganizméw heterotroficznych w tym srodowisku o 28% w stosunku do ich liczebnos$ci w osadzie
kontrolnym, w ktérym oczyszczano jedynie Scieki syntetyczne. Na tej podstawie mozna wnioskowac,
ze zwigzki chemiczne obecne w odciekach ze stawu Kalina miaty wplyw na wzrost mikroorganizmow
osadu czynnego, lecz ich obecnos$¢ ograniczyta lub zahamowata wykorzystanie tatwo dostepnych w
$ciekach zZrodet wegla i energii [Cegen i Tezel, 2018]. Wnioski te potwierdzaja wyniki badan
dotyczacych zmian réznorodno$ci funkcjonalnej zespotdéw mikroorganizméw zasiedlajacych osad
czynny obcigzony odciekami z zastosowaniem systemu BIOLOG®. Analiza wykorzystania fatwo
przyswajanych zrodet wegla na ptytkach EcoPlate™ wykazata utrate zdolno$ci mikroorganizmow
autochtonicznych osadu czynnego do metabolizowania 33%, a nastgpnie 40% zrodet wegla, gdy w
bioreaktorze oczyszczane byly Scieki syntetyczne o wzrastajacym udziale procentowym odciekow,
odpowiednio z 3,5% do 5,5%. Z kolei bakterie wystepujace w bioreaktorze kontrolnym byty zdolne do
wykorzystania substancji obecnych w $ciekach syntetycznych, co przyczynito si¢ do wzrostu MVLSS i
MLSS w tym ukladzie. W pordéwnaniu z mikroorganizmami nienarazonymi na dziatanie wod
odciekowych, bakterie wystepujace w 0sadzie czynnym obcigzonym odciekami preferencyjnie
metabolizowaly przede wszystkim dostepne na ptytkach EcoPlate™ weglowodany i zwigzki fenolowe.
Ponadto zwickszenie udziatu procentowego odciekow w $ciekach syntetycznych wptyngto na
metabolizm kwasow karboksylowych, surfaktantow i polimerow, powodujac obnizenie intensywnosci
ich utylizowania, odpowiednio z 19,4% do 7,8%, z 7,3% do 4,6% i z 7,5% do 4,0%. Poréwnujac
mikroorganizmy z bioreaktora kontrolnego oraz obcigzonego wodami odciekowymi pod wzgledem ich
zdolnosci do wykorzystywania zrodetl azotu i fosforu stwierdzono, ze bakterie narazone na dziatanie
odciekow w wigkszym stopniu wykorzystywaly zwigzki zawierajace azot, lecz nie potrafity
metabolizowa¢ zwigzkow zawierajacych fosfor. Obserwowane w kolejnych tygodniach roznice
pomiedzy profilami metabolicznymi uzyskanymi dla osadu czynnego oczyszczajacego jedynie $cieki
syntetyczne i wspdtoczyszczajacego $cieki z odciekami moga $wiadczy¢ o metabolicznym
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wyspecjalizowaniu si¢ mikroorganizméw w skazonym $rodowisku. Wptyw odciekdow ze sktadowisk
odpadow na roznorodno$¢ funkcjonalng zespotdw mikroorganizméow autochtonicznych wystepujacych
w osadzie czynnym jest stosunkowo stabo udokumentowany w literaturze. W badaniach
przeprowadzonych przez Roling i in. [2000] wykazano, ze sposrod 30 substratow wzrostowych
dostepnych na plytce EcoPlate™ zespoly mikroorganizméw wystepujacych w warstwie wodonosnej
zanieczyszczonej odciekami ze sktadowiska odpadow w Banisveld (Boxtel, Holandia) preferencyjnie
metabolizowaty przede wszystkim zwiazki aromatyczne. Z badan Tas i in. [2018] wynika natomiast, ze
w wodach gruntowych zanieczyszczonych wspomnianymi odciekami nastapit znaczny wzrost liczby
genow kodujacych biatka zaangazowane w metabolizm weglowodanéw i zwigzkéw fenolowych.

Aktywnos¢ enzymatyczna i metaboliczna mikroorganizméw autochtonicznych wystepujacych
w osadzie czynnym stanowig kluczowe wskazniki do oceny ich zdolnosci do rozktadu zwiazkow
chemicznych zawartych w $ciekach [Griebe i in., 1997; Oviedo i in., 2009; Xia i in., 2018]. WyniKki
przedstawione w niniejszej rozprawie doktorskiej wskazuja, ze wprowadzenie wod odciekowych ze
stawu Kalina do $ciekow znaczgco wptyneto na obnizenie aktywnosci dehydrogenaz i niespecyficznych
esteraz w osadzie czynnym, odpowiednio o0 70% i 33%. Poniewaz aktywnos$¢ badanych enzymoéw w
osadzie czynnym stale spadata w trakcie prowadzenia eksperymentu, mozna wnioskowaé, ze obecnosé¢
wod odciekowych w §ciekach stanowila czynnik stresowy dla mikroorganizméw autochtonicznych, do
ktérego nie potrafity si¢ zaadaptowaé. Wplyw réznych stezen odciekow ze sktadowisk odpadow na
aktywno$¢ dehydrogenaz w osadzie czynnym analizowali takze Li i Zhao [1999] oraz Grosser i in.
[2018]. Wyniki badan tych autoréw wskazaly na znaczacy spadek aktywnosci oddechowej
mikroorganizmow wraz ze wzrostem procentowego udzialu odciekdw w mieszaninie ze $ciekami
syntetycznymi powyzej 15%.

Chociaz aktywno$¢ enzymatyczna i metaboliczna mikroorganizméw w osadzie czynnym jest
niezwykle wazna dla prawidtowego funkcjonowania tego ekosystemu, analiza tych parametrow bardzo
rzadko jest brana pod uwage podczas oceny wplywu odciekow na funkcjonowanie oczyszczalni
scieckow. Wyniki badan przeprowadzonych w ramach rozprawy doktorskiej wykazaty, ze
mikroorganizmy w osadzie czynnym obcigzonym odciekami byty zdecydowanie mniej aktywne niz
bakterie w srodowisku niepoddanym dziataniu wod odciekowych, o czym $wiadczg nizsze wartosci
indeksu réznorodnoséci Shannona-Wienera (H’eco), bogactwa metabolicznego (S) i maksymalnej
aktywnosci mikrobiologicznej (Amax), 0dpowiednio 0 37%, 63% i 48%. Niska aktywno$¢ metaboliczna
w osadzie czynnym obcigzonym odcieckami byta skorelowana z utratg zdolnosci mikroorganizmow
autochtonicznych do utylizowania okre$lonych substratow wzrostowych (m.in. zwigzkow
zawierajacych fosfor) oraz ze wzrostem wykorzystania zwigzkow fenolowych i zawierajacych azot.
Obnizenie roznorodno$ci funkcjonalnej zespotéw mikroorganizméw w osadzie czynnym moze
wskazywacé na spadek liczebnosci grup mikroorganizmoéw istotnych dla procesu oczyszczania Sciekow,
m.in. bakterii zdolnych do solubilizacji fosforandéw, ktére mogly zosta¢ wyparte przez gatunki
mikroorganizmow pochodzace z odciekow.

Do monitorowania zmian strukturalnych zachodzacych w populacji mikroorganizméw osadu
czynnego w czasie prowadzonego eksperymentu wykorzystano metode FAMEs. Analiza uzyskanych
profili FAMESs wykazata, ze mikroorganizmy autochtoniczne osadu czynnego byty bardzo wrazliwe na
zanieczyszczenia obecne w odciekach i wykazywaly mechanizmy adaptacji do obecnosci wod
odciekowych w $ciekach syntetycznych. Zasadnicze zmiany w profilach FAMEs dotyczyly wzrostu
zawartosci kwasow 16:0, 3-hydroksy i 15:0 anteiso, odpowiedzialnych za usztywnienie struktury btony
bakteryjnej. W odpowiedzi na wzrost udziatu procentowego odciekow w $ciekach zaobserwowano
takze stopniowy wzrost udziatu kwasow rozgatezionych i cyklopropanowych, odpowiedzialnych za
usztywnienie btony bakteryjnej i obnizenie jej przepuszczalnosci [Murinova i Dercova, 2014].
Natomiast wzrost udziatu kwasow rozgatezionych o izomerii anteiso w stosunku do kwaséw o izomerii
IS0 moze by¢ wynikiem odpowiedzi mikroorganizmow autochtonicznych w osadzie czynnym na stres
pH, wynikajacy z obecnosci odciekow w $ciekach [Giotis i in., 2007]. W niniejszej pracy uzyskano
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interesujace wyniki dotyczace udziatu poszczegélnych grup mikroorganizméw w osadzie czynnym w
trakcie procesu wspotoczyszczania Sciekow z odciekami. Pomimo przewagi bakterii Gram-ujemnych w
bioreaktorze kontrolnym oraz obcigzonym odcickami, w trakcie prowadzenia eksperymentu
obserwowano stopniowe zmniejszanie si¢ udziatu procentowego biomarkerow charakterystycznych dla
tej grupy mikrobiologicznej przy jednoczesnym wzroscie zawarto$ci markerow FAME dla bakterii
Gram-dodatnich. Wyniki tej czesci badan opublikowano w pracy Michalskiej i in. [2019], ktora stanowi
rozdziat 11.3 niniejszej rozprawy.

1.4.2 Charakterystyka wybranych szczepow bakteryjnych pod katem ich przydatnosci do
bioaugmentacji osadu czynnego obciazonego odciekami ze stawu Kalina

Drugi etap badan obejmowat oceng przydatnosci 10 szczepdéw bakteryjnych do bioaugmentacji
osadu czynnego obcigzonego odciekami ze stawu Kalina. Poniewaz dane literaturowe wskazuja, ze
zbiornik ten zanieczyszczony jest w duzej mierze zwigzkami fenolowymi [Tkaczyk i in., 2005;
Wrzeéniak i Kopyczok, 2012; Chojniak i in., 2015], w badaniach oceniano zdolno$¢ wybranych bakterii
do wykorzystywania fenolu, 2-metylofenolu, 3-metylofenolu, 4-metylofenolu, mieszaniny krezoli,
kwasu 4-hydroksybenzoesowego, kwasu 2,3-dihydroksybenzoesowego i katecholu oraz 4-aminofenolu
jako zrodet wegla i energii. Stwierdzono, ze najwyzszym potencjatem degradacyjnym charakteryzowaty
si¢ szczepy: P. putida OR45a, P. putida KB3, P. putida N6 i S. maltophilia KB3, ktore byty zdolne do
wzrostu w obecnosci wysokich stezen katecholu, benzoesanu, kwasu 4-hydroksybenzoesowego, kwasu
3,4-dihydroksybenzoesowego, fenolu, 2-metylofenolu, 4-metylofenolu oraz mieszaniny krezoli.
Rozktad mikrobiologiczny tych zwiazkow jest mozliwy dzigki aktywno$ci zaleznych od zelaza
enzymow z klasy oksydaz, ktore sa odpowiedzialne za rozszczepienie pierScienia aromatycznego.
Dziatanie tych enzymow moze by¢ wspomagane poprzez wydzielanie zwigzkéw zwanych sideroforami,
ktore zwigkszajg biodostepnos¢ jonow zelaza (Fe®*) dla komorek bakterii z trudno rozpuszczalnych
substratow i Srodowisk o niskim stezeniu tego pierwiastka [Joshi i in., 2014]. Dane literaturowe
wskazuja ponadto, ze produkcja sideroforow moze réwniez pozytywnie wpltywaé na ruchliwosé
bakterii, a takze wspomaga¢ ich odpornos¢ na stres oksydacyjny i stres bedagcy wynikiem obecnosci
zwigzkoéw aromatycznych [Li i in., 2019]. Zdolno$¢ do produkcji sideroforow potwierdzono u trzech
szczepow: P. putida OR45a, P. putida KB3 i S. maltophilia KB3, zdolnych do wzrostu w obecnosci
wysokich stezen odciekow ze stawu Kalina.

Autoagregacja i koagregacja miedzy genetycznie identycznymi i odleglymi bakteriami
odgrywaja kluczowa role w tworzeniu ktaczkow osadu czynnego, ktére chronig mikroorganizmy przed
whnikaniem toksycznych zwigzkow chemicznych do ich komorek [Malik i in., 2003; Liu i in., 2015]. W
zwigzku z tym poszukiwanie bakterii posiadajacych takie cechy moze mie¢ istotne znaczenie dla
osiaggniecia efektywnej bioaugmentacji osadu czynnego [Cheng i in., 2014]. Potwierdzaja to badania
Jiang i in. [2006], ktorzy zaobserwowali przyspieszenie rozktadu fenolu i poprawg granulacji w osadzie
czynnym po jego inokulacji szczepem Propioniferax-like PG-02 zdolnym do rozktadu fenolu oraz
szczepem Comamonas sp. PB-08 wykazujacym wilasciwosci agregacyjne. Podobng kooperacje migdzy
szczepami  Rhodococcus sp. YYL, Bacillus cereus MLY1 i Bacillus aquimaris MLY2,
introdukowanymi do osadu czynnego skazonego tetrahydrofuranem, zaobserwowali takze Yao i in.
[2013]. Z kolei badania przeprowadzone przez Adav i in. [2008] oraz Di Gioia [2004] wykazaty, ze
dzigki zdolno$ciom agregacyjnym mikroorganizmy o niskim potencjale degradacyjnym moga
wspomaga¢ rozktad zanieczyszczen w osadzie czynnym prowadzony przez inne introdukowane do
niego szczepy bakteryjne. Wyniki badan zrealizowanych w ramach niniejszej rozprawy potwierdzity
dobre zdolnosci autoagregacyjne szczepow P. putida OR45a i P. putida KB3, odznaczajacych sie
jednoczesnie wysokim potencjatem degradacyjnym w kierunku rozktadu fenolu oraz szczepdéw G. soli
OR45Db i Pseudomonas sp., ktore nie byly zdolne do wykorzystywania tego zwiagzku jako zrodta wegla.
Wszystkie te bakterie wykazywaly ponadto dobrag lub silng zdolno$¢ do koagregacji z
mikroorganizmami autochtonicznymi osadu czynnego.

Wazna cechg bakterii przeznaczonych do bioaugmentacji osadu czynnego jest ich zdolno$¢ do
syntezy zwigzkéw zwanych bioflokulantami, ktore wspierajg agregacje komorek i unieruchomienie
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zanieczyszczen zawieszonych w $ciekach. Wprowadzenie takich mikroorganizméw do bioreaktora
moze przyspieszy¢ proces granulacji osadu i wspomodc tworzenie bardziej stabilnych ktaczkéw. Takie
zjawisko obserwowali Song i in. [2013], ktorzy bioaugmentowali osad czynny z uzyciem konsorcjum
bakteryjnego zlozonego ze szczepow Devosia hwasunensis i Tetrasphera elongata, produkujacych
bioflokulanty. W innych badaniach Guo i in. [2010] wykazali, Ze synteza bioflokulantéw przez Bacillus
sp. F2 i Bacillus sp. F6 przyczynita si¢ do wzrostu bakterii odpowiedzialnych za spojnosé ktaczkow
osadu i poprawe jego flokulacji. Produkcja bioflokulantoéw przez bakterie moze takze wspomagaé
usuwanie roznych zanieczyszczen w $ciekach [Tawila i in., 2018; Gomaa i EI-Meihy, 2019]. Oceniajac
zdolno$¢ badanych szczepow bakteryjnych do produkcji bioflokulantow stwierdzono, ze jedynie
szczepy R. erythropolis KB4 i P. putida N6 nie posiadaty lub miaty stabe wtasciwosci biofokulacyjne
(<20%), natomiast pozostate badane bakterie Charakteryzowaty si¢ dobrg (39% do 49%) lub silng (50%
do 70%) zdolnoscia do bioflokulacji.

Zdolnos¢ mikroorganizméw do komunikowania si¢ ze sobg poprzez wykrywanie i reagowanie
na czasteczki sygnatowe, zwane autoinduktorami (quorum sensing), jest bardzo wazna podczas wyboru
pozadanych bakterii do bioaugmentacji 0sadu czynnego, poniewaz moze ona wspiera¢ ich komunikacje
z mikroorganizmami autochtonicznymi w tym Srodowisku, a tym samym umozliwia¢ jego skuteczne
zasiedlanie. Zjawisko to badali Wang i in. [2013], ktérzy wykazali, ze laktony N-acylo-L-homoseryny
(N-AHLs) wytwarzane przez Acinetobacter sp. TW byty odpowiedzialne za ochrong komoérek przed
toksycznym wplywem $ciekow przemystowych i umozliwity wbudowanie si¢ tej bakterii w strukture
ktaczkéw osadu czynnego. Analiza zdolnosci bakterii Gram-ujemnych do wytwarzania N-AHLs w
ramach niniejszej rozprawy doktorskiej nie potwierdzita wystepowania tej cechy jedynie u szczepu P.
putida NG6.

Kolejny etap selekcji szczepdéw bakterii do bioaugmentacji osadu czynnego obejmowat ocene
ich zdolno$ci do wytwarzania substancji egzopolisacharydowych (EPS), ktore posredniczg w agregacji
komorek podczas tworzenia si¢ ktaczkow osadu czynnego, co determinuje ich budowe, tadunek i
zdolnosci sedymentacyjne [Gnida i in., 2006]. Ponadto regiony hydrofobowe i liczne anionowe grupy
funkcyjne obecne w strukturze EPS nie tylko posrednicza w gromadzeniu sktadnikow odzywczych, ale
takze wigzg zanieczyszczenia obecne w Sciekach, m.in. metale cigzkie [More i in., 2014; Gupta i Thakur,
2016]. Wyniki badan wykazaty, ze zdolnos¢ szczepow P. putida OR45a, P. putida KB3, P. putida mt-
2, P. fluorescens i S. maltophilia KB2 do wytwarzania EPS moze intensyfikowac ich wzrost w obecnosci
odciekow ze stawu Kalina w $ciekach oraz tworzenie wigkszych ktaczkow o bardziej spoistej i
regularnej strukturze. Proces powstawania klaczkow osadu czynnego jest takze Scisle zwigzany z
hydrofobowoscig powierzchni komorek mikroorganizméw (CSH). Badania wykazaty, ze inokulacja
osadu czynnego mikroorganizmami o wysokiej wartosci CSH moze przyspieszy¢ proces jego granulacji
i usuwanie zanieczyszczen w $ciekach, m.in. zwigzkdéw aromatycznych, metali, azotu i fosforu, a takze
wspomoéc adhezje i wzajemng agregacje komoérek [Adav i in., 2008; Liu i in., 2009]. Na podstawie
uzyskanych wynikow szczepy P. putida OR45a, P. putida KB3, P. putida mt-2 i S. maltophilia KB2
uznano jako te o najsilniejszych wiasciwosciach hydrofobowych (CSH > 50%). Dla poréwnania
hydrofobowo$¢ komorek pozostatych testowanych mikroorganizméw spadata w obecnosci 3,5%
odciekow, co skutkowato zmiang profilu ich blony na bardziej hydrofilowy. Zjawisko to moze by¢
wynikiem zmniejszenia dostgpnosci 1 przepuszczalnosci bakteryjnej Sciany komorkowej dla
zanieczyszczen obecnych w wodach odciekowych, aby zapobiec przedostawaniu si¢ zanieczyszczen do
wnetrza komorki [Fernandes i in., 2003]. Niemniej jednak, u dwoch szczepow - P. putida OR45a i
Planococcus sp. S5 obecnos¢ odciekow prowadzita do modyfikacji powierzchni komorek w kierunku
bardziej hydrofobowego charakteru, co moze sugerowac, ze bakterie te byty zdolne do degradacji
zanieczyszczen obecnych w wodach odciekowych. Podobne wnioski wysuneli Wick i in. [2003]
przypisujac wzrost hydrofobowosci komoérek szczepu Mycobacterium frederiksbergense w obecnosci
antracenu w podtozu wzrostu, jego zdolnosci do wykorzystania tego zwigzku jako zrodta wegla i energii.

Metabolizm wielu zanieczyszczen obecnych w $rodowisku jest czesto utrudniony ze wzgledu
na ich hydrofobowy charakter. Zdolno$¢ do produkcji zwiazkow zwanych biosurfaktantami, ktore
zmniejszaja napigcie powierzchniowe 1 miedzyfazowe, a tym samym zwigkszaja dostepnosc
zanieczyszczen dla mikroorganizmow jest pozadang cechg kandydatéw do bioaugmentacji srodowisk
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zanieczyszczonych odciekami ze sktadowisk odpadow [Fernandes i in., 2003; Liu i in., 2009]. Dane
literaturowe wskazujg na poprawe wydajnosci biodegradacji, m.in. nonylofenolu i zanieczyszczen
pochodzacych z przemyshu papierniczego W o0sadzie czynnym bioaugmentowanym odpowiednio
szczepem Sphingomonas sp. TTNP3 i Gordonia JW8 [Cirja i in., 2009; Chen i in., 2012]. Wstepna
ocena zdolnosci szczepow testowanych pod katem bioaugmentacji osadu czynnego obcigzonego
odciekami ze stawu Kalina do produkcji biosurfaktantoéw wskazata szczepy P. putida OR45a, P. putida
KB3, P. putida mt-2, P. fluorescens i S. maltophilia KB2 jako potencjalnie zdolne do produkcji
zwiazkoéw powierzchniowo czynnych. Analiza potencjalnych producentéw biosurfaktantow pod katem
ich zdolnosci do emulgowania weglowodorow obecnych w oleju diesla wykazata jednak, ze jedynie
szczepy P. putida OR45a i P. putida KB3 produkowaty zwigzki odznaczajace si¢ wysoka aktywnoscia
emulgujaca (> 45%).

Jednym z mechanizméw chronigcych bakterie przed toksycznym dziataniem zanieczyszczen w
$ciekach jest ich zdolno$¢ do chemotaksji. Na podstawie przeprowadzonych obserwacji stwierdzono, ze
obecno$¢ odciekoéw w podtozu wzrostu prowadzita do zmniejszenia si¢ ruchliwosci szczepow: R.
erythropolis KB4, Planococcus sp. S5, P. putida N6, P. putida OR45a, P. putida KB3, S. maltophilia
KB2, P. fluorescens, Pseudomonas sp. i G. soli OR45b. Sposrdd badanych bakterii jedynie szczep P.
putida mt-2 wykazywat chemotaksj¢ dodatnig w kierunku obecnych w podtozu wzrostu odciekow.

Przeprowadzone analizy fenotypowe i biochemiczne umozliwity wstepnie wytonienie dwoch
potencjalnych kandydatow P. putida OR45a i P. putida KB3 do bioaugmentacji osadu czynnego
obcigzonego odciekami ze stawu Kalina. Wybrane mikroorganizmy charakteryzowaty si¢ wysokim
potencjalem metabolicznym oraz posiadaty cechy wspomagajace degradacje zanieczyszczen i
wbudowywanie si¢ w strukture osadu czynnego. Analiza genomowa in silico potwierdzita obecno$¢ w
genomach obu bakterii genéw kodujacych enzymy zaangazowane w szlaki rozktadu zwigzkow
aromatycznych, m.in. oksydaz odpowiedzialnych za hydroksylacje i rozszczepienie pierscienia
aromatycznego (gen hcA2). W genomach obu szczepow stwierdzono takze obecno$¢ genow 1,2-
dioksygenazy katecholowej, jak rowniez 2,3-dioksygenazy katecholowej (catA i dmpB). Analizy
genomowe potwierdzity wyniki uzyskane z wykorzystaniem systemu BIOLOG®, wskazujac na
zdolno$¢ badanych szczepow do efektywnej biodegradacji fenolu i benzoesanu. Ponadto w genomach
obu szczepow wykazano obecno$¢ genu OSCA, ktory koduje zalezng od zelaza dysmutaze
ponadtlenkowa, co moze wspomagac przetrwanie tych bakterii W niesprzyjajacych warunkach. Wyniki
te sugeruja, ze bioaugmentacja osadu czynnego z uzyciem szczepow P. putida OR45a i P. putida KB3
moze by¢ pomocniczg strategia W zmniejszaniu stresu oksydacyjnego w bioreaktorach narazonych na
roézne toksyczne zwigzki obecne w $ciekach. Przeprowadzone analizy genomowe wskazaty takze na
zdolnoé¢ szczepoéw: P. putida OR45a i P. putida KB3 do syntezy alginianu. Uwaza si¢, ze ten
egzopolisacharyd peli funkcje¢ ochronng w srodowisku, w ktérym mikroorganizmy sg stale narazone
na stres oksydacyjny [Hentzer i in., 2001]. Ponadto Lin i in. [2008] wykazali, ze produkowany przez
bakterie alginian pozytywnie wptywat na proces tworzenia ktaczkéw osadu czynnego i jego wiasciwosci
sedymentacyjne. Z kolei na funkcje ochronng tego egzopolisacharydu przed drapieznictwem ze strony
pierwotniakéw zwrécili uwage Matz i in. [2004].

Wynikiem wspoétoczyszczania Sciekow z odciekami ze sktadowisk odpadow jest narazenie
mikroorganizmow autochtonicznych osadu czynnego nie tylko na dziatanie zwigzkow fenolowych, ale
réwniez rozpuszczalnikow organicznych, antybiotykow, metali cigzkich oraz jonéw amonowych.
Podstawowe mechanizmy tolerancji bakterii na obecno$¢ rozpuszczalnikow obejmujg dziatanie
systemow pomp btonowych (ang. efflux pumps), ktore usuwaja toksyczne substancje z komorki [Rojas
i in., 2001]. U obu kandydatéw do biocaugmentacji osadu czynnego potwierdzono obecnos¢ pomp
zwickszajacych opornos¢ tych szczepow na rozne rozpuszczalniki, takie jak: n-heksan, p-ksylen, toluen,
styren, m-ksylen, propylobenzen i etylobenzen. Ponadto wykazano, ze szczep P. putida KB3 jest oporny
na antybiotyki, m.in. ampicyling, penicyline G, erytromycyne, nowobiocyng i tetracykling. W genomach
obu szczepow stwierdzono obecno$é operonu mer, zwigzanego z oporno$cig komorek na jony Hg?".
Ponadto w genomie szczepu P. putida KB3 potwierdzono obecnos¢ gendéw kodujacych biatka
odpowiedzialne za przeciwdziatanie stresowi oksydacyjnemu wywotanemu przez jony chromu. Dane
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literaturowe dowodza, ze wzrost stezenia tego pierwiastka w Sciekach powyzej 10 pg/ml moze
prowadzi¢ do inhibicji oddychania i zahamowania wzrostu drobnoustrojow W 0sadzie czynnym
[Stasinakis i in., 2002]. Z przeprowadzonych badan wynika, ze obecnoé¢ jonéw chromu (Cré*) w
srodowisku wzrostu w stezeniach odpowiednio, 8,30 i 11,30 pg/ul nie powodowata zahamowania
wzrostu szczepow P. putida OR45a i P. putida KB3. Wykorzystanie tradycyjnej technologii osadu
czynnego do wspotoczyszczania $ciekow z odciekami ze sktadowisk odpadéw jest bardzo trudne,
szczegblnie w przypadku wod odciekowych pochodzacych z ustabilizowanych i starych sktadowisk,
ktore charakteryzuja si¢ wysokim poziomem azotu amonowego (360 do 2150 pg/ml) [Kumar i Allapat
2005 a czy b]. Udowodniono, ze wysokie stezenie azotu amonowego W $ciekach moze przyczyniac si¢
do zahamowania wzrostu i aktywnosci mikroorganizméw W o0sadzie czynnym i w zwigzku z tym
prowadzi¢ do zaburzenia procesu biodegradacji zanieczyszczen [Li i Zhao, 1999]. Ze wzglgdu na te
problemy konieczne jest zatem usunigcie tego zanieczyszczenia ze sciekow. Nieliczne badania wskazuja
jednak na osiggniecie efektywnego procesu wspotoczyszczania Sciekow i odciekow charakteryzujacych
si¢ wysokim stgzeniem azotu amonowego [Yu i in., 2014]. Wyniki badan prowadzonych w ramach
niniejszej rozprawy wskazuja, ze szczepy P. putida OR45a i P. putida KB3 moga by¢ wykorzystane do
bioremediacji $rodowisk zanieczyszczonych N-NHi*, ze wzgledu na ich zdolno$¢ do wzrostu w
obecnosci wysokich stezen jonow amonowych, wynoszacych odpowiednio 600 i 1000 pg/ml. Wyniki
tej cze$ci badan opublikowano w pracy Michalskiej i in. [2020a], ktora stanowi rozdziat 11.4
prezentowanej rozprawy.

1.4.3 Ocena efektywnosci bioaugmentacji osadu czynnego szczepami P. putida OR45a i P. putida
KB3 oraz ich konsorcjum w oczyszczaniu $ciekow obciazonych odciekami ze stawu Kalina

Ostatnim etapem prac bylo zbadanie efektywno$ci oczyszczania $ciekow w
bicaugmentowanym osadzie czynnym, obcigzonym odciekami ze stawu Kalina, z uzyciem
wyselekcjonowanych szczepow P. putida OR45a i P. putida KB3 oraz ich konsorcjum. Wykorzystane
w eksperymencie bioaugmentacyjnym odcieki zostaly dodatkowo skazone mieszaning siedmiu
zwiazkow fenolowych: fenolu, 3-metylofenolu, 4-metylofenolu, 3-etylofenolu, 2,4-dimetylofenolu, 3,4-
dimetylofenolu i 2,3,5-trimetylofenolu, aby odzwierciedli¢ rzeczywiste stezenie fenoli w odciekach ze
stawu Kalina, odnotowane w okresie rewitalizacji zbiornika. Po zakonczeniu eksperymentu istotne
statystyczne (p<0,05) ubytki badanych zwigzkow fenolowych stwierdzono we wszystkich
bioaugmentowanych reaktorach. Najwigkszy ubytek fenoli (95%) odnotowano w osadzie czynnym
biocaugmentowanym szczepem P. putida KB3, podczas gdy w osadzie niepoddanym bioaugmentacji, w
ktorym mikroorganizmy autochtoniczne nie byly zdolne do catkowitego rozkladu zwiazkéw
fenolowych obecnych w odcieku, szczegdlnie 4-metylofenolu, 3,4-dimetylofenolu i 2,3,5-
trimetylofenolu, byl on prawie 2-krotnie nizszy (50%). Wysoka efektywnos$¢ usuwania zwigzkdéw
fenolowych w uktadach inokulowanych szczepami P. putida OR45a i P. putida KB3 oraz ich
konsorcjum byta jednocze$nie skorelowana z wysoka skuteczno$cig usuwania zanieczyszczen
organicznych wyrazonych jako ChZT (odpowiednio 79%, 86% i 83%) oraz azotu amonowego
(odpowiednio 88%, 91%, i 88%), ktore w osadzie niebioaugmentowanym wynosity odpowiednio 45%
i 64%. Wyniki badan bioaugmentacyjnych potwierdzity dodatkowo, ze oba szczepy wykazywaty
zdolno$¢ do intensywnego usuwania azotu amonowego w $ciekach. Introdukowanie szczepow
bakteryjnych do bioreaktorow korespondowato jednocze$nie z powstawaniem wysokiej jakosci §ciekow
oczyszczonych o lekko alkalicznym pH (7,45-8,19) i WWQI mieszczacym si¢ w zakresie od 57 do 88.
Z drugiej strony zaburzenia procesu usuwania zanieczyszczen w bioreaktorze niebioaugmentowanym i
wystawionym na dziatanie odciekéw prowadzity do powstania $cickow o zlej jakosci, 0 czym
swiadczyto ich silnie alkaliczne pH (9,47) i WWQI = 250. Odczyn $ciekow jest jednym z najbardziej
krytycznych czynnikdéw $wiadczacych o stabilnej pracy oczyszczalni §ciekow, poniewaz wptywa na
wytrzymalo$¢ i fadunek powierzchniowy klaczkow osadu czynnego [Hong i in., 2016]. Bioaugmentacja
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osadu z uzyciem wyizolowanych szczepéw umozliwita utrzymanie stabilnosci procesu oczyszczania
Sciekow. Powyzsza obserwacja moze wskazywaé na to, ze miedzy inokulowanymi do bioreaktora
szczepami bakteryjnymi, jak rowniez migdzy tymi szczepami a mikroorganizmami autochtonicznymi
nie doszto do oddziatywan antagonistycznych. Udana bioaugmentacje odciekéw pochodzacych ze
stawu na wysypisku odpadéow Bukit Beruntung (Malezja) szczepem Bacillus salmalaya 139SI
przeprowadzili Dadrasnia i in. [2017], ktorzy zaobserwowali, ze wprowadzenie tej bakterii do wod
odciekowych korespondowato ze wzrostem efektywnosci usuwania ChZT i N-NH4" z okoto 30% do
odpowiednio 91% i 80%, w porownaniu do odcieku niebioaugmentowanego. Z kolei Yu i in. [2014]
wykazali, ze skuteczno$¢ usuwania ChZT i N-NHs" w $ciekach obcigzonych odciekami ze starego
sktadowiska odpadéw zlokalizowanego w poblizu miasta Chang Chun (Chiny) osiagneta 86% 1 50%
oraz 90% i 50% w uktadach inokulowanych odpowiednio Bacillus cereus Jlu i Enterococcus
casseliflavus Jlu. Dla porownania bakterie autochtoniczne obecne w tym srodowisku byty zdolne do
usuni¢cia 70% ChZT i 40% N-NH.".

Pomiar wlasciwej szybkos$ci pobierania tlenu (SOUR) jest istotnym wskaznikiem stosowanym
do oceny kondycji osadu czynnego w bioreaktorze i identyfikacji potencjalnych niestabilno$ci systemu
oczyszczania §ciekOw, poniewaz opisuje szybkos¢ oddychania mikroorganizméw, silnie zwigzang z ich
aktywnos$ciag metaboliczng oraz zywotno$cia [Zubrowska-Sudol i Walczak, 2014]. W kolejnym etapie
badan bioaugmentacyjnych przeprowadzono zatem ocen¢ wplywu bioaugmentacji na kondycje,
aktywno$¢ enzymatyczng i metaboliczng oraz potencjat funkcjonalny osadu czynnego, obcigzonego
odciekami ze stawu Kalina. Stwierdzono, ze obecnos$¢ odcieku w $ciekach przyczynita si¢ do obnizenia
warto$ci SOUR w osadzie czynnym o 53% (z 8,4 do 3,9 mgO,/g MLSS - h). Dla por6wnania parametr
ten osiggal prawie 2-3-krotnie wyzsze wartosci w bioreaktorach obcigzonych odciekami i
biocaugmentowanych szczepami bakterii (7,9 - 8,4 mgO,/g MLSS - h), a takze w reaktorze kontrolnym,
oczyszczajacym jedynie $cieki syntetyczne (9,1 mgO./g MLSS - h). Podobne zjawisko zaobserwowali
Eichner i in. [1999], ktorzy stwierdzili, ze spadek poboru tlenu przez mikroorganizmy obecne w
bioreaktorze byt wynikiem stresu spowodowanego obcigzeniem osadu czynnego wysokim tadunkiem
zanieczyszczen. Natomiast w badaniach przeprowadzonych przez Contreras i in. [2008] pomiar SOUR,
wykorzystany do oceny toksycznosci fenolu wzglgdem nieaklimatyzowanych i aklimatyzowanych
autochtonicznych mikroorganizméw w 0sadzie czynnym, wykazat, ze fenol byt toksyczny jedynie dla
mikroorganizmow, ktore wezesniej nie byly przystosowane do jego obecnosci w Sciekach. Pojawienie
si¢ tego zwigzku w 0sadzie czynnym, niemajagcym wczesniej kontaktu z fenolem, przyczynito si¢ do
obnizenia poziomu respiracji mikroorganizméow autochtonicznych w tym srodowisku 0 75%.

Aktywno$¢ enzymatyczna mikroorganizmow autochtonicznych w osadzie czynnym jest
niezwykle wazna dla wlasciwego funkcjonowania i utrzymania stabilnosci tego ekosystemu. Warto
podkresli¢, ze parametr ten z reguty nie jest brany pod uwage podczas oceny wptywu odciekow na stan
osadu. Poniewaz dehydrogenazy, nieswoiste esterazy i katalazy odgrywaja kluczowa role¢ w procesie
metabolizowania zanieczyszczen w $ciekach, w przeprowadzonych badaniach bioaugmentacyjnych
oceniono wptyw odciekow na ich aktywnos¢. Stwierdzono, ze obecno$¢ odciekow w $ciekach w
najwiekszym stopniu wptyneta na aktywnos¢ enzymow w bioreaktorze niepoddanym bioaugmentacii,
przyczyniajgc si¢ do znacznego zmniejszenia aktywnosci dehydrogenaz, nieswoistych esteraz i katalaz,
odpowiednio 0 76%, 59% i 18%. Dla porownania aktywnos¢ tych enzyméw w reaktorze kontrolnym
oraz w bioreaktorach bioaugmentowanych byta 3-4-krotnie wyzsza. Sposrod badanych enzymow
dehydrogenazy okazaly si¢ najbardziej wrazliwe na toksyczne sktadniki odciekow. Podobne zjawisko
opisali Yao i in. [2013], ktorzy stwierdzili, ze sposrod wielu enzymow, ktorych aktywnos¢ badano w
osadzie czynnym zanieczyszczonym tetrahydrofuranem, aktywnos$¢ dehydrogenaz byta zblizona do
granic poziomu wykrywalnosci i prawie catkowicie zostata zahamowana. Powyzsza obserwacja wigzata
si¢ takze ze znaczacym spadkiem réznorodnosci strukturalnej zespotéw drobnoustrojow w tym
ekosystemie. Innymi waznymi enzymami o kluczowym znaczeniu W procesie rozktadu zanieczyszczen
sg esterazy. Ze wzgledu na szeroka specyficzno$¢ substratowa, enzymy te biorg udziat w rozktadzie
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wielu zwigzkoéw naturalnych oraz ksenobiotykow [Boczar 1 in., 2001] i dzigki tej wlasciwosci mogg
stuzy¢ do oceny aktywno$ci oraz zywotnosci mikroorganizméw. Ponadto esterazy sg wrazliwe na
zmiany parametrow operacyjnych procesu oczyszczania $ciekow, m.in. pH i temperatury, i podobnie
jak katalazy uczestnicza takze w obronie komoérek mikroorganizmdéw przed stresem oksydacyjnym
[Amariei i in., 2020]. Obserwowany w 32 dniu eksperymentu nieznaczny wzrost aktywnosci esteraz w
osadzie czynnym obcigzonym odciekami w stezeniu 3,5% moze by¢ zwigzany z proba adaptacji
mikroorganizmow autochtonicznych do zanieczyszczen pochodzacych z wod odciekowych. Jednakze
gwaltowny spadek aktywnoSci tych enzyméw wraz ze wzrostem udziatu procentowego odciekow w
sciekach z 3,5% do 5,5%, a nastgpnie do 12,5% $wiadczy o toksycznym wplywie zanieczyszczeh
obecnych w wodach odciekowych na populacje mikroorganizmoéow. Poniewaz odczyn $ciekow ma duze
znaczenie dla aktywnosci esteraz, spadek ich aktywnoSci w bioreaktorze niebioaugmentowanym i
obcigzonym odciekami moze by¢ zwigzany ze znacznym wzrostem pH w §ciekach powyzej 8,5, co
moglo spowodowaé dezaktywacje tych enzymow [Martinez-Martinez i in., 2014]. Poniewaz
wprowadzenie szczepdéw P. putida KB3 i P. putida OR45a oraz ich konsorcjum do osadu czynnego
pozwolito na zniesienie efektu toksycznego wywotywanego przez odcieki, mozna sadzi¢, ze materiat
genetyczny tych bakterii niost geny kodujace biatka odpowiedzialne za przeciwdzialanie stresowi
oksydacyjnemu.

Sukces bioaugmentacji osadu czynnego zalezy w duzej mierze od zdolno$ci introdukowanych
bakterii do przezycia i utrzymania wysokiej aktywnosci w tym srodowisku. Wyniki przeprowadzonych
badan dowiodly, ze aktywnos$¢ enzymatyczna w bioaugmentowanym bioreaktorze byta wyzsza podczas
wspotoczyszezania $ciekéw z odciekami niz w bioreaktorze niepoddanym bioaugmentacji. Wzrost
aktywnosci drobnoustrojow w bioaugmentowanym osadzie czynnym obcigzonym odciekami byt
skorelowany ze wzrostem biomasy osadu, a takze liczebnosci mikroorganizméw heterotroficznych,
podczas gdy w bioreaktorze niepoddanym bioaugmentacji nastgpito znaczne obnizenie wartosci tych
parametréw. Mozna sugerowac, ze obecne w odciekach zwigzki chemiczne nie byty metabolizowane
przez mikroorganizmy autochtoniczne, ale mogly by¢ wykorzystywane przez introdukowane do osadu
szczepy bakteryjne. Na takie zjawisko moze wskazywaé wzrost liczebno$ci bakterii heterotroficznych
zdolnych do rozktadu fenolu jako jedynego zrédta wegla i energii w bioaugmentowanym osadzie
czynnym. Dodatnig korelacje pomiedzy wzrostem biomasy osadu a wydajnosciag degradacji
zanieczyszczen w bioaugmentowanym bioreaktorze wykazali takze Yao i in. [2013], ktorzy potwierdzili
calkowite usunigcie tetrahydrofuranu w $ciekach przy wzroscie biomasy osadu czynnego z 2,1 g/l do
7,3 g/l.

Wysoka wydajno$¢ metaboliczna mikroorganizméw 0sadu czynnego uwazana jest za niezwykle
wazny parametr w skutecznym oczyszczaniu SciekoOw w oczyszczalniach [Xia i in., 2018]. Stwierdzono,
ze mikroorganizmy w reaktorach SBR zasilanych mieszaning $ciekéw i odciekoéw ze stawu Kalina byly
mniej metabolicznie aktywne (Amax = 0,37) niz bakterie w bioreaktorze kontrolnym (Amax = 1,20) oraz
w bioaugmentowanych reaktorach obcigzonych odciekami (Amax = 0,90 - 1,03). Dane literaturowe
wskazuja, ze introdukowanie bakterii egzogennych do osadu czynnego moze prowadzi¢ do zmian
strukturalnych zespotéw mikroorganizméw w tym srodowisku. Fang i in. [2013] na przyktad stwierdzili,
ze szczepy bakterii inokulowane do bioreaktora moga by¢ zdolne do statego wzrostu w tym srodowisku,
przejmujac kluczowa role w usuwaniu zanieczyszczen w $ciekach. Jak wykazano wprowadzenie do
bioreaktoréw obcigzonych odciekami szczepdéw z rodzaju Pseudomonas pozwolito na utrzymanie
wysokiej aktywnosci metabolicznej i réznorodnoscei funkcjonalnej (H’eco < 2,64 — 2,94 >) w tych
systemach, w przeciwienstwie do nieinokulowanego osadu obcigzonego wodami odciekowymi, dla
ktorego wartos¢ H’eco wynosita 1,66. Analiza profili metabolicznych zespoldéw mikroorganizmow
obecnych w osadzie czynnym oczyszczajacym mieszaning Sciekow syntetycznych i odciekow wskazata
na mniejszg specjalizacje bakterii w reaktorach inokulowanych wyselekcjonowanymi szczepami
bakteryjnymi. Obecnos¢ odciekdéw w mniejszym stopniu wptyneta na efektywno$¢ wykorzystania
weglowodandéw, aminokwasow, $rodkow powierzchniowo czynnych i polimerow przez
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mikroorganizmy w bioaugmentowanym osadzie czynnym niz w S$rodowisku, do ktorego nie
wprowadzono wyselekcjonowanych szczepéw bakteryjnych. Znaczny wzrost zdolno$ci zespotdéw
mikroorganizmow autochtonicznych w osadzie czynnym bioaugmentowanym z uzyciem
wyizolowanych szczepow z rodzaju Pseudomonas do metabolizowania zwigzkow fenolowych moze
wskazywacé na zdolno$¢ inokulowanych bakterii do przetrwania i proliferacji w tym srodowisku.

Po raz pierwszy w tej pracy do oceny wplywu odciekéw na mikroorganizmy osadu czynnego
oraz efektywnos$¢ bioaugmentacji wykorzystano indeks aktywnej biomasy (ang. ABI — active biomass
index) oraz indeks biomasy narazonej na stres (ang. SBI — stress biomass index), oznaczone na
podstawie pomiarow stezenia catkowitego, zawieszonego i wewnatrzkomorkowego ATP. Archibald i
in. [2001] udokumentowali, ze pomiar ATP moze stanowi¢ uzyteczne narzedzie do monitorowania
zywotno$ci komoérek w osadzie czynnym, bedac jednocze$nie wskaznikiem oceny toksycznosci
zwigzkoéw obecnych w $ciekach. Ponadto badania przeprowadzone przez Pistelok i in. [2016] wykazaty,
ze analizy ATP mogg by¢ przydatne do szybkiej oceny efektywnosci oczyszczania $ciekow i z
powodzeniem moga uzupetié¢ informacje uzyskane z pomiarow innych wskaznikéw, migdzy innymi:
wegla organicznego, zawartosci zawiesin, BZT i ChZT. Obecnos¢ odcieku w $ciekach stanowita silny
czynnik stresowy dla mikroorganizméw w osadzie czynnym. Stwierdzono, ze bioreaktor obcigzony
odciekami nie dziatal prawidtowo, o czym $wiadczyt wysoki wskaznik SBI (> 50%). Natomiast
wprowadzenie wyselekcjonowanych szczepow bakteryjnych do osadu czynnego tagodzito toksyczne
dziatanie obecnych w odciekach substancji, a tym samym przyczyniato si¢ do obnizenia poziomu stresu
w tym $rodowisku (SBI < 40%).

Analiza parametrow operacyjnych, wskaznikoéw kondycji osadu czynnego i potencjatu
funkcjonalnego mikroorganizméw autochtonicznych w osadzie czynnym obcigzonym odciekami ze
stawu Kalina wskazala na silng korelacje migdzy bioaugmentacja a wysoka efektywnos$cig procesu
oczyszczania $ciekow i aktywnoscig mikrobiologiczng. Potwierdzony badaniami jest fakt, ze inokulacja
osadu czynnego szczepem P. putida KB3 byta nieznacznie bardziej skuteczna niz bioaugmentacja z
uzyciem szczepu P. putida OR45a oraz konsorcjum ztozonego ze szczepéw OR45a i KB3 i prowadzita
do osiagniecia wysokiej aktywnos$ci enzymatycznej w tym ekosystemie oraz tworzenia dobrej jako$ci
sciekow. Niemniej jednak inokulacja osadu czynnego szczepem P. putida OR45a korespondowata z
zachowaniem w tym ekosystemie wysokiej aktywno$ci mikroorganizméw autochtonicznych zdolnych
do wykorzystywania zrodet fosforu. Wzrost efektywno$ci usuwania wielu zanieczyszczen w osadzie
czynnym bioaugmentowanym konsorcjami mikroorganizméw o réznym sktadzie udokumentowany
zostat przez wielu autorow [Ma i in., 2009; Kim i in., 2013; Vural i in., 2020]. Przeglad literatury
wskazuje jednak na przypadki, w ktorych bioaugmentacja z uzyciem pojedynczych szczepdéw bakterii
byta bardziej skuteczna niz zastosowanie do tego celu konsorcjéw bakterii [Festa i in., 2016]. Uzyskanie
podobnych efektow w wyniku bioaugmentacji osadu czynnego z uzyciem pojedynczych szczepow P.
putida OR45a i P. putida KB3 oraz konsorcjum ztozonego z tych bakterii (1:1, v/v) moze wynikaé z
faktu, ze liczebno$¢ kazdego ze szczepéw wprowadzonych do osadu pojedynczo (1 - 10° jtk/g MLSS)
byta 2-krotnie wyzsza niz bakterii wprowadzonych do bioreaktora w postaci konsorcjum (0,5 - 10° jtk/g
MLSS. Wyniki tej czgéci badan opublikowano w pracy Michalskiej i in. [2020b], ktéra stanowi
rozdziat 11.5 niniejszej rozprawy.

24



I.5. Literatura

1.

10.

11.

12.

13.

14.

15.

16.

17.

18.

Adav S.S., Lee D.J,, Lai J.Y. 2008. Intergeneric coaggregation of strains isolated from phenol-
degrading aerobic granules. Appl. Microbiol. Biotechnol., 79: 657-661

Ahmed M.B., Zhou J.L., Ngo H.H., Guo W., Thomaidis N.S., Xu J. 2017. Progress in the biological
and chemical treatment technologies for emerging contaminant removal from wastewater: a critical
review. J. Hazard. Mater., 323; 274-298

Amariei G., Boltes K., Rosal R., Leton P. 2020. Enzyme response of activated sludge to a mixture
of emerging contaminants in continuous exposure. PLOS ONE, 15(1): e0227267

APHA. Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater. American Public Health
Association, American Water Works Association, Water Environment Federation: Washington,
DC, USA, 1999

Archibald M., Méthot M., Young F., Paice M.G. 2001. A simple system to rapidly monitor
activated sludge health and performance. Water Res., 35: 2543-2553

Artan N., Orhon D. Mechanism and design of sequencing batch reactors for nutrient removal. IWA
Publishing, London, UK, 2005

Atkas F., Cecen O. 2004. Aerobic co-treatment of landfill leachate with domestic wastewater.
Environ. Eng. Sci., 21: 303-312

Aziz S.Q., Aziz H.A., Yusoff M.S., Mohaheri S. 2012. Removal of phenol and other pollutants
from different landfill leachates using powdered activated carbon SBR supplemented technology.
Environ. Monit. Assess., 184: 6147-6158

bdl.stat.gov.pl

Bergeron J., Paice M.G. 2001. Monitoring of activated sludge systems using a combination of
specific oxygen uptake rates and specific adenosine triphosphate measurements. Water Qual. Res.
J. Canada, 36: 659-685

Bochenek D., Dzik M., Goérska A., Kietczykowska A., Kulasza A., Nowakowska B., Pawtowska
T., Rudnicka M., Sulik J., Szondelmejer K., Wojciechowska M., Wrzosek A., Wrzosek P. Ochrona
srodowiska 2018. Gtowny Urzad Statystyczny, Departament Badan Przestrzennych i Srodowiska,
Warszawa, 2018

Boczar B.A., Forney L.J., Begley W.M., Larson R.J., Federle T.W. 2001. Characterization and
distribution of esterase activity in activated sludge. Water Res., 35: 4208-4216

Bolyard S.C., Reinhart D.R., Lozinski D., Motlagh A.M. Leachate dissolved organic matter
impacts on wastewater effluent quality. In: Proceedings of the global waste management
symposium, Palm Springs, CA, USA, 11-14, 2018

Brennan R.B., Healy, M.G., Morrison L., Hynes S., Norton D., Clifford E. Suitability of municipal
wastewater treatment plants for the treatment of landfill leachate, EPA Research Report (2013-W-
FS-13). Environmental Protection Agency: Wexford, Ireland, 2017

Campos R., Ferraz F.M., Vieira E.M., Povinelli, J. 2014. Aerobic co-treatment of landfill leachate
and domestic wastewater — are slowly biodegradable organics removed or simply diluted? Water
Sci. Technol., 70: 1941-1947

Cegen F., Tezel U. Hazardous pollutants in biological treatment systems: fundamentals and a guide
to experimental research. IWA Publishing: London, UK, 2018

Chen J., Zhan P., Koopman B., Fang G., Shi Y. 2012. Bioaugmentation with Gordonia strain JW8
in treatment of pulp and paper wastewater. Clean Technol. Envir., 14: 899-904

Cheng Z., Meng X., Wang H., Chen M., Li M. 2014. Isolation and characterization of broad
spectrum coaggregating bacteria from different water systems for potential use in bioaugmentation.
PLoS ONE, 9(4): 94220

25


https://link.springer.com/article/10.1023/A:1011939312889#auth-2
https://www.researchgate.net/profile/Oezguer_Aktas
https://bdl.stat.gov.pl/

19.

20.

21.

22.

23.

24,

25.

26.

217.

28.

29.

30.

31.

32.

33.

34.

35.

36.

37.

Chojniak J., Wasilkowski D., Ptaza G., Mrozik A., Brigmon R. 2015. Application of Biolog
microarrays techniques for characterization of functional diversity of microbial community in
phenolic-contaminated water. Int. J. Environ. Res., 9: 785-794

Chong N.M, Pai S.L., Chen C.H. 1997. Bioaugmentation of an activated sludge receiving pH shock
loadings. Bioresour. Technol., 59: 235-240

Christensen T.H., Kjeldsen P., Bjerg P.L., Jensen D.L., Christensen J.B., Baun A., Albrechtsen
H.J., Heron G. 2001. Biogeochemistry of landfill leachate plumes. Appl. Geochem., 16: 659-718
Chudoba E.A., Mallin M.A., Cahoon, L.B., Skrabal S.A. 2013. Stimulation of fecal bacteria in
ambient waters by experimental inputs of organic and inorganic phosphorus. Water Res., 47: 3455—
3466

Cirja M., Hommes G., Ivashechkin P., Prell J., Schéffer A., Corvini F. X., Lenz M. 2009. Impact
of bioaugmentation with Sphingomonas sp. strain TTNP3 in membrane bioreactors degrading
nonylphenol. Appl. Microbiol. Biotechnol., 84: 193-189

Contreras E.M., Albertario M.E., Bertola N.C., Zaritzky, N.E. 2008. Modelling phenol
biodegradation by activated sludges evaluated through respirometric techniques. J. Hazard. Mater.,
158: 366-374

Cossu R., Stegmann R. Solid waste landfilling: concept, processes, technologies. Elsevier Science
Publishers Ltd., England, 2018

Cozma P., Hilhor R.M., Apostol L.C., Diaconu M., Pogacean M.O., Gavrilescu M. 2012. Aerobic
biodegradation of phenol by activated sludge in a batch reactor. Environ. Eng. Manag. J., 11: 2053—
2058

Dadrasnia A., Azirun M.S., Ismail S.B. 2017. Optimal reduction of chemical oxygen demand and
NHs-N from landfill leachate using a strongly resistant novel Bacillus salmalaya strain. BCM
Biotechnol., 17: 1-24

De Albuquerque E.M., Pozzi E., Sakamoto I.K., Jurandyr P. 2018. Treatability of landfill leachate
combined with sanitary sewage in an activated sludge system. J. Water Process Eng., 23: 119-128
de Freitas Bueno R., Piveli R.P., Campos F. 2019. Extended aeration activated sludge process
operated under low dissolved oxygen concentration: kinetic behavior of nitrifying heterotrophic
and autotrophic bacteria. Eng. Sanit. Ambient., 24: 939-947

Déziel E., Comeau Y., Villemur R. 2001. Initiation of biofilm formation by Pseudomonas
aeruginosa 57RP correlates with emergence of hyperpiliated and highly adherent phenotypic
variants deficient in swimming, swarming, and twitching matilities. J. Bacteriol., 183: 1195-1204
Di Gioia D., Fambrini L., Coppini E., Fava F., Barberio C. 2004. Aggregation-based cooperation
during bacterial aerobic degradation of polyethoxylated nonylphenols. Res. Microbiol., 155: 761
769

Drewnowski J. 2014. The impact of slowly biodegradable organic compounds on the oxygen
uptake rate in activated sludge systems. Water Sci. Technol., 69: 1136-1144

Duan Z. 2011. Microbial degradation of phenol by activated sludge in a batch reactor. Environ.
Prot. Eng., 37: 53-63

Dueholm M.S., Marques. I.G., Karst S.M., D'Imperio S., Tale V.P., Lewis D., Nielsen P.H., Nielsen
J.L. 2015. Survival and activity of individual bioaugmentation strains. Bioresour. Technol., 186:
192-199

Dyrektywa 1999/31/WE Parlamentu Europejskiego i Rady z dnia 26 kwietnia 1999 r. w sprawie
sktadowania odpadéw (Dz. Urz. UE L z 1999 r. Nr 182, s. 1)

Dyrektywa 2008/98/WE Parlamentu Europejskiego i Rady z dnia 19 listopada 2008 r. w sprawie
odpadow oraz uchylajaca niektore dyrektywy (Dz. Urz. UE L z 2008 r. Nr 312, s. 3)

Eichner C.A., Erb RW., Timmis K.N., Wagner-Débler 1. 1999. Thermal gradient gel
electrophoresis analysis of bioprotection from pollutant shocks in the activated sludge microbial
community. Appl. Environ. Microbiol., 65: 102-109

26



38.

39.

40.

41.

42.

43.

44,

45,

46.

47,

48.

49.

50.

51.

52.

53.

54,

55.

56.

57.

El-Fadel M., Sleem F., Hashisho J., Saikaly P.E., Alameddine I., Ghanimeh S. 2018. Impact of
SRT on the performance of MBRs for the treatment of high strength landfill leachate. Waste
Manag., 73: 165-180

El-Gohary F., Hassan G.K. 2016. Characterization and biological treatment of pre-treated landfill
leachate. Ecol. Eng., 94: 268-274

EN 1SO 9308-1:2014-12/A1:2017-04. Water quality—enumeration of Escherichia coli and
coliform bacteria—membrane filtration method for waters with low bacterial background flora.
Polish Committee for Standardization: Warsaw, Poland, 2017

EN ISO 5667-13:2011. Water Quality—sampling—guidance on sampling of sludges. International
Organization for Standardization: Geneva, Switzerland, 2011

EN ISO 8199:2010. Water quality—general requirements and guidance for microbiological
examinations by culture. International Organization for Standardization: Geneva, Switzerland,
2010

EN 1SO 19458:2007P. Water quality—sampling for microbiological analysis. International
Organization for Standardization: Geneva, Switzerland, 2007

Fang F., Han H., Zhao Q., Xu C., Zhang L. 2013. Bioaugmentation of biological contact oxidation
reactor (BCOR) with phenol-degrading bacteria for coal gasification wastewater (CGW) treatment.
Bioresour. Technol., 150: 314-320

Faudala-Ksiazek S., Luczkiewicz A., Fitbor K., Olanczuk-Neyman K. 2014. Nitrogen removal via
the nitrite pathway during wastewater co-treatment with ammonia-rich landfill leachates in a
sequencing batch reactor. Environ Sci. Pollut. Res., 21: 7307-7318

Fenu A., Donckels B.M.R., Beffa T., Bemfohr C., Weemaes M. 2015. Evaluating the application
of Microbacterium sp. strain BR1 for the removal of sulfamethoxazole in full-scale membrane
bioreactors. Water Sci. Technol., 72;: 1754-1761

Fernandes P., Ferreiea B.S., Cabral J.M.S. 2003. Solvent tolerance in bacteria: role of efflux pumps
and cross-resistance with antibiotics. Int. J. Antimicrob. Agents, 22: 211-216

Festa S., Macchi M., Cortés F., Morelli I.S., Coppotelli, B.M. 2016. Monitoring the impact of
bioaugmentation with a PAH-degrading strain on different soil microbiomes using pyrosequencing.
FEMS Microbiol. Ecol., 92: 1-12

Foo K.Y., Hameed B.H. 2009. An overview of landfill leachate treatment via activated carbon
adsorption process. J. Hazard. Mater.,171: 54-60

Freeman D.J., Falkiner F.R., Keane C.T. 1989. New method for detecting slime production by
coagulase negative staphylococci. J. Clin. Pathol., 42: 872-874

Gerardi M.H. Wastewater bioaugmentation and biostimulation. DEStech Publications, Lancaster
2016

Ghanizadeh G., Sarrafpour R. 2001. The effects of temperature and pH on the settleability of
activated sludge flocs. Iran. J. Publ. Health, 30: 139-142

Giotis E.S., McDowell D.A., Blair I.S., Wilkinson B.J. 2007. Role of branched-chain fatty acids in
pH stress tolerance in Listeria monocytogenes. Appl. Environ. Microbiol., 73: 997-1001

Gnida A., Chorvatova M., Vanner J. 2006. The role and significance of extracellular polymers in
activated sludge. Part I: literature review. Acta Hydrochim. Hydrobiol., 34: 411 — 424

Gomaa E.Z., EI-Meihy R.M. 2019. Bacterial biosurfactant from Citrobacter freundii MG812314.1
as a bioremoval tool of heavy metals from wastewater. Bull. Natl. Res. Cent., 43: 69

Griebe T., Schaule G., Wuertz S. 1997. Determination of microbial respiratory and redox activity
in activated sludge. J. Ind. Microbiol. Biotechnol., 19: 118-122

Grosser A., Neczaj E., Madela M., Celary P. 2018. Treatment of landfill leachate using ultrasound
assisted SBR reactor. Proceedings, 2: 648

27



58.

59.

60.

61.

62.

63.

64.

65.

66.

67.

68.

69.

70.

71.

72.

73.

74.

Guo J.,, Wang J.,, Cui D.,, Wang L., Ma F., Chang C.C., Yang J. 2010. Application of
bioaugmentation in the rapid start-up and stable operation of biological processes for municipal
wastewater treatment at low temperatures. Bioresour. Technol., 110: 6622-6629

Gupta A., Thakur I.S. 2016. Study of optimization of wastewater contaminant removal along with
extracellular polymeric substances (EPS) production by a thermotolerant Bacillus sp. ISTVK1
isolated from heat shocked sewage sludge. Bioresour. Technol., 213: 21-30

Gupta V.G., Pandey A. New and future developments in microbial biotechnology and
bioengineering: microbial secondary metabolites biochemistry and applications. Microbial
secondary metabolites. Biochemistry and applications. Elsevier, Amsterdam, Holandia, 2019
Hagman M., Jansen J.L.C. 2007. Oxygen uptake rate measurements for application at wastewater
treatment plants. Vatten, 63: 131-138

Hardo G., Karunakaran E., Couto N.A., Beckerman A.P. Pandhal J. 2019. Designing synthetic
bacterial consortia for landfill leachate treatment based on community matrices and regression tree
analysis. Frontiers, d0i:10.1101/543694

Hentzer M., Teitzel G.M., Balzer G.J., Heydorn A., Molin S., Givskov M., Parsek M.R. 2001.
Alginate overproduction affects Pseudomonas aeruginosa biofilm structure and function. J.
Bacteriol., 183: 5395-5401

Herrero M., Stuckey D.C. 2015. Bioaugmentation and its application in wastewater treatment: a
review. Chemosphere, 140: 119-128

Hong E., Yeneh, A.M., Kayaalp A., Sen T.K., Ang H.M., Kayaalp M. 2016. Rheological
characteristic of municipal thickened excess activated sludge (TEAS): impacts of pH, temperature,
solid concentration and polymer dose. Res. Chem. Intermediat., 42: 65676585

Ikeda-Ohtsudo W., Miyahara M., Kim S.W., Yamada T., Matsuoka M., Watanabe A., Fushinobu
S., Wakagi T., Shoun H., Miyauchi K., Endo G. 2013. Bioaugmentation of a wastewater bioreactor
system with the nitrous oxide-reducing denitrifier Pseudomonas stutzeri strain TR2. J. Biosci.
Bioeng., 15: 37-42

Jarvik, O., Kamenev, S., Kasemets, K., Kamenev, 1. 2010. Effect of ozone on viability of activated
sludge detected by oxygen uptake rate (OUR) and adenosine-5'-triphosphate (ATP) measurement.
Ozone Sci. Eng., 32: 408-416

Ji J., Kakade A., Zhang R., Zhao S., Khan A, Liu P., Li X. 2019. Alcohol ethoxylate degradation
of activated sludge is enhanced by bioaugmentation with Pseudomonas sp. LZ-B. Ecotoxicol.
Environ. Safe., 169: 335-343

Jiang H.L., Tay J.H., Maszenian A.M., Tay S.T.L. 2006. Enhanced phenol biodegradation and
aerobic granulation by two coaggregating bacterial strains. Environ. Sci. Technol., 40: 6137-6142
Joshi H., Dave R., Venugopalan V.P. 2014. Pumping iron to keep fit: modulation of siderophore
secretion helps efficient aromatic utilization in Pseudomonas putida KT2440. Microbiology, 160:
1393-1400

Kalka J. 2012. Landfill leachate toxicity removal in combined treatment with municipal
wastewater. Sci. World J., 2012: 1-7

Kapelewska J., Kotowska U., Wisniewska K. 2016. Determination of personal care products and
hormones in leachate and groundwater from Polish MSW landfills by ultrasound-assisted
emulsification microextraction and GC-MS. Environ. Sci. Pollut. Res. Int., 23: 1642-1652

Kim I.S., Ekpeghere K., Ha S.Y., Kim S.H, Kim B.S., Song B., Chun J., Chang J.S., Kim H.G,,
Koh S.C. 2013. An eco-friendly treatment of tannery wastewater using bioaugmentation with a
novel microbial consortium. J. Environ. Sci. Health A, 48: 1732-1739

Kos B., Suskovi¢ J., S., Vukovi¢ S., Simpraga M., Frece J., Matogi¢ S. 2003. Adhesion and
aggregation ability of probiotic strain Lactobacillus acidophilus M92. J. Appl. Microbiol., 94: 981
987

28


https://sfamjournals.onlinelibrary.wiley.com/action/doSearch?ContribAuthorStored=Mato%C5%A1i%C4%87%2C+S

75.

76.

77.

78.

79.

80.

81.

82.

83.

84.

85.

86.

87.

88.

89.

90.

91.

92.

93.

Kozdréj J. 2000. Microflora of technogeous wastes characterized by fatty acid profiling. Microb.
Res., 155: 149-156

Kumar D., Alappat B.J. 2005a. Analysis of leachate pollution index and formulation of sub-leachate
pollution indices. Waste Manag. Res., 23: 230-239

Kumar D., Alappat B.J. 2005h. Evaluating leachate contamination potential of landfill sites using
leachate pollution index. Clean Technol. Environ., 7: 190-197

Kurane R., Hatamochi K., Kakuno T., Kiyohara M., Hirano M., Taniguchi Y. 1994. Production of
a bioflocculant by Rhodococcus erythropolis S-1 grown on alcohols. Biosci. Biotech. Biochem.,
58: 428-429

Lakshmanan V., Shantharaj D., Li G., Seyfferth A.L., Sherrier J.D., Bais H.P. 2015. A natural rice
rhizospheric bacterium abates arsenic accumulation in rice (Oryza sativa L.). Planta, 4: 1037-1050
Laner D., Crest M., Scharff H., Morris, J. W.F., Barlaz M.A. 2012. A review of approaches for the
long-term management of municipal solid waste landfills. Waste Manag., 32: 498-512

Li C., Zhu L., Pan D., Li S., Xiao H., Zhang Z., Shen X., Wang Y., Long M. 2019. Siderophore-
mediated iron acquisition enhances resistance to oxidative and aromatic compound stress in
Cupriavidus necator JMP134. Appl. Environ. Microbiol., 85: e01938-18

Li X.Z., Zhao Q.L. 1999. Inhibition of microbial activity of activated sludge by ammonia in
leachate. Environ. Int., 25: 961-968

Lim JW., Tan J.Z., Seng C.E. 2013. Performance of phenol-acclimated activated sludge in the
presence of various phenolic compound. Appl. Water Sci., 3: 515-525

Lin Y., Wang L., Chi Z.M,, Liu X.Y. 2008. Bacterial alginate role in aerobic granular bio-particles
formation and settleability improvement. Sep. Sci. Technol., 43: 1642-1652

Lippi, M., Bellas, M.B.R.G., Mendez, G.P., Cardoso, R.A.F. 2018. State of art of landfill leachate
treatment: literature review and critical evaluation. Ciéncia e Natura J., 40

Liu X., Chen Y., Zhang X., Wang L. 2015. Aerobic granulation strategy for bioaugmentation of a
sequencing batch reactor (SBR) treating high strength pyridine wastewater. J. Hazard. Mater., 15:
153-160

Liu X.W., Sheng G.P., Yu H.Q. 2009. Physicochemical characteristics of microbial granules.
Biotechnol. Adv., 27: 1061-1070

Liwarska-Bizukojc W., Andrzejczak O., Solecka M. 2019. Study on activated sludge flocs
morphology and composition in a full-scale wastewater treatment plant in Poland. Environ. Prot.
Eng., 45: 69-82

Ma F., Guo J., Zhao L., Chang C., Cui D. 2009. Application of bicaugmentation to improve the
activated sludge system into the contact oxidation system treating petrochemical wastewater.
Bioresour. Technol, 100: 597-602

Malik A., Sakamoto M., Hanazaki S., Osawa M., Suzuki T., Tochigi M., Kakii K. 2003.
Coaggregation among nonflocculating bacteria isolated from activated sludge. Appl. Environ.
Microbiol., 69: 6056-6063

Marchlewicz A., Domaradzka D., Guzik U., Wojcieszynska D. 2016. Bacillus thuringiensis
B1(2015b) is a gram-positive bacterium able to degrade naproxen and ibuprofen. Water Air Soil
Pollut., 227: 1-8

Martinez-Martinez M., Lores I., Pefia-Garcia C., Bargiela R., Reyes-Duarte D., Guazzaroni M.E.,
Pelaez A.l., Sanchez J., Ferrer M. 2014. Biochemical studies on a versatile esterase that is most
catalytically active with polyaromatic esters. Microb. Biotechnol., 7: 184-191

Matejczyk M., Plaza G., Natecz-Jawecki G., Ulfig K., Markowska-Szczupak A. 2011. Estimation
of the environmental risk posed by landfills using chemical, microbiological and ecotoxicological
testing of leachates. Chemosphere, 82: 117-123

29


https://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Mart%C3%ADnez-Mart%C3%ADnez%20M%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=24418210
https://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Pel%C3%A1ez%20AI%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=24418210
https://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=S%C3%A1nchez%20J%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=24418210
https://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Ferrer%20M%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=24418210

94. Matz C., Bergfeld T., Rice S.A., Kjelleberg S. 2004. Microcolonies, quorum sensing and
cytotoxicity determine the survival of Pseudomonas aeruginosa biofilms exposed to protozoan
grazing. Environ. Microbiol., 6: 218-226

95. Michalska J., Pinski A., Zur J., Mrozik A. 2020a. Selecting bacterial candidates for the
biocaugmentation of activated sludge to improve the aerobic treatment of landfill leachate. Water,
12 (1): 1-26

96. Michalska J., Pinski A., Zur J., Mrozik A. 2020b. Analysis of the bioaugmentation potential of
Pseudomonas putida OR45a and Pseudomonas putida KB3 in the sequencing batch reactors fed
with the phenolic landfill leachate. Water, 12: 1-21

97. MichalskaJ., Gren L., Zur J., Wasilkowski D., Mrozik A. 2019. Impact of the biological cotreatment
of the Kalina pond leachate on laboratory sequencing batch reactor operation and activated sludge
quality. Water, 11: 1-24

98. Michalska J., Gren L., Mrozik A. 2018. Cele, strategie i ocena efektywnos$ci bioaugmentacji osadu
czynnego zdefiniowanymi mikroorganizmami w usuwaniu toksycznych zwigzkéw chemicznych.
Post. Mikrobiol., 57(2): 125-137

99. Michalska J. Mrozik A. 2018. Zastosowanie bioaugmentacji w procesach biologicznego
oczyszczania $ciekow i utylizacji osadow. Ochr. Sr., 40(1): 35-44

100. Michalska J., Wojcieszynska D., Gren 1. 2016. Investigation of functional diversity and activated
sludge condition using Biolog®system. ACEE J., 1: 119-126

101. microbesng.uk

102. Miksch K. 1977. Aplication of dehydrogenase activity determinations in biodegradation of refinery
sewage. Gas Water Civ. Technol., 51: 234-235

103. Monsalvo V.M., Tobajas M., Mohedano A. F., Rodriguez J.J. 2012. Intensification of sequencing
batch reactors by cometabolism and bioaugmentation with Pseudomonas putida for the
biodegradation of 4-chlorophenol. J. Chem. Technol. Biotechnol., 87: 1270-1275

104. More T.T., Yadav J.S.S,, Yan S., Tyagi R.D., Surampalli R.Y. 2014. Extracellular polymeric
substances of bacteria and their potential environmental applications. J. Environ. Manage., 144: 1—
25

105. Moretti G., Matteucci F., Ercole C., Veglio F., Del Gallo M. 2015. Microbial community
distribution and genetic analysis in a sludge active treatment for a complex industrial wastewater:
a study using microbiological and molecular analysis and principal component analysis. Ann.
Microbiol., 66: 397-405

106. Morris S., Garcia-Cabellos G., Enright D., Dyan D., Enright A.M. 2018. Bioremediation of landfill
leachate using isolated bacterial strains. Int. J. Environ. Bioremediat. Biodegrat., 6: 26-35

107. Murinova S., Dercova K. 2014. Response mechanisms of bacterial degraders to environmental
contaminants on the level of cell walls and cytoplasmic membrane. Int. J. Microbiol., 2014: 873081

108. Neczaj E., Kacprzak M., Lach J., Okoniewska E. 2007. Effect of sonication on combined treatment
of landfill leachate and domestic sewage in SBR reactor. Desalination, 204; 227-233

109. Nguyen P.Y., Carvalho G., Reis A.C., Nunes O.C., Reis M.A.M., Oehmen A. 2017. Impact of
biogenic substrates on sulfamethoxazole biodegradation kinetics by Achromobacter denitrificans
strain PR1. Biodegradation, 28: 205-217

110. Nowak A., Mrozik A. 2018. Degradation of 4-chlorophenol and microbial diversity in soil
inoculated with single Pseudomonas sp. CF600 and Stenotrophomonas maltophilia KB2. J.
Environ. Manage., 215; 216-229

111. Oviedo M.D.C, Barragan Sanchez J., Alonso J.M.Q. 2009. A new approach to toxicity
determination by respirometry. Environ. Technol., 30: 1601-1605

112. Pacwa-Ptociniczak M., Plociniczak T., Iwan J., Zarska M., Chorgzewski M., Dzida M., Piotrowska-
Seget Z. 2016. Isolation of hydrocarbon-degrading and biosurfactant-producing bacteria and
assessment their plant growth-promoting traits. J. Environ. Manag., 168: 175-184

30


https://microbesng.uk/

113.

114.

115.

116.

117.

118.

1109.

120.

121.

122.

123.

124.

125.

126.

127.

128.

129.

130.

131.

Pacwa-Plociniczak M., Ptaza G.A., Poliwoda A., Piotrowska-Seget Z. 2014. Characterization of
hydrocarbondegrading and biosurfactant-producing Pseudomonas sp. P-1 strain as a potential tool
for bioremediation of petroleum-contaminated soil. Environ. Sci. Pollut. Res. Int., 21: 9385-9395
Pala A., Erden G. 2004. Chemical pretreatment of landfill leachate discharged into municipal
biological treatment systems. Environ. Eng. Sci., 21: 549-557

Peleg M., Corradini M.G., Normand M.D. 2007. The logistic (Verhulst) model for sigmoid
microbial growth curves revisited. Food Res. Int., 40: 808-818

Pieczykolan B., Plonka I., Kosel M. 2016. Changes of the quality of activated sludge during the
biological treatment of landfill leachate. Environ. Prot. Eng., 42: 33-42

Piotrowski R., Paul A., Lewandowski M. 2019. Improving SBR performance alongside with cost
reduction through optimizing biological processes and dissolved oxygen concentration trajectory.
Appl. Sci., 9: 1-15

Pistelok F., Pohl A., Wiera B., Stuczynski T. 2016. Using the ATP test in wastewater treatment in
the Silesia province. Environ. Prot. Eng., 42: 17-32

Polska Norma PN-73/C-04576/06:1973. Woda i $cieki. Badania zawartosci zwigzkéw azotu -
oznaczanie azotu azotynowego metoda kolorymetryczng z zastosowaniem kwasu sulfanilowego i
a-naftyloaminy. Polski Komitet Normalizacyjny, Warszawa 1973

Polska Norma PN-1SO 7150-1:2002. Jako$¢ wody. Oznaczanie azotu amonowego. Cze$¢ 1.
Manualna metoda spektrometryczna. Polski Komitet Normalizacyjny, Warszawa 2002

Polska Norma PN-ISO 10390:1997. Jakos¢ gleby. Oznaczanie pH. Polski Komitet
Normalizacyjny, Warszawa 1997

Polska Norma PN-C-04576-4:1994. Woda i $cieki. badania zawartosci zwigzkéw azotu -
oznaczanie azotu amonowego przez bezposrednig destylacj¢. Polski Komitet Normalizacyjny,
Warszawa 1994

Polska Norma PN-ISO 6439:1994. Jako$¢ wody. Oznaczanie indeksu fenolowego. Metody
spektrometryczne z 4—aminoantypiryna po destylacji. Polski Komitet Normalizacyjny: Warszawa,
Polska, 1994.

Polska Norma PN-82/C-04576/08:1982. Woda i $cieki. Badania zawartosci zwigzkéw azotu -
oznaczanie azotu azotanowego metodg kolorymetryczng z zastosowaniem salicylanu sodu. Polski
Komitet Normalizacyjny, Warszawa 1982

Ranjan K., Chakraborty S., Verma M., Igbal J., Kumar R.N. 2016. Co-treatment of old landfill
leachate and municipal wastewater in sequencing batch reactor (SBR): effect of landfill leachate
concentration. Water Qual. Res. J., 51: 377-387

Ren Y., Ferraz F., Kang A.J., Yuan Q. 2017. Treatment of old landfill leachate with high
ammonium content using aerobic granular sludge. J. Biol. Eng., 11: 1-8

Rojas A., Duque E., Mosqueda G., Golden G., Hurtado A., Ramos J.L., Segura A. 2001. Three
efflux pumps are required to provide efficient tolerance to toluene in Pseudomonas putida DOT-
T1E. J. Bacteriol., 183: 39673973

Roling W.F., van Breukelen B.M., Braster M., van Verseveld H-W. 2000. Linking microbial
community structure to the pollution: Biolog-substrate utilization in and near a landfill leachate
plume. Water Sci. Technol., 41: 47-53

Saraswathi R., Saseetharan M.K. 2010. Effects of temperature and pH on floc stability and
biodegradation in paper. J. Eng. Res. Stud., 1: 166-176

Schumacher T.E., Eynard A., Chintala R. 2015. Rapid cost-effective analysis of microbial activity
in soils using modified fluorescein diacetate method. Environ. Sci. Pollut. Res., 22: 4759-4762
Scott J., Beydoun D., Amal R., Low G., Cattle J. 2005. Landfill management, leachate generation,
and leach testing of solid wastes in Australia and overseas. Crit. Rev. Env. Sci. Technol., 35: 239-
332

31



132. Sipma J., Osuna M.B., Emanuelsson, M.A.E., Castro P.M.L. 2010. Biotreatment of industrial
wastewaters under transient-state conditions: process stability with fluctuations of organic load,
substrates, toxicants, and environmental parameters. Crit. Rev. Env. Sci. Technol., 40: 147-197

133. Son K.S., Hall E.R. 2003. Use of a similarity index based on microbial fatty acid (MFA) analysis
to monitor biological wastewater treatment systems. Environ. Technol., 24: 1147-1155

134.Song Z., Ning T., Chen Y., Cheng X., Ren N. 2013. Bioaugmentation of aerobic granular sludge
with the addition of a bioflocculant-producing consortium. Adv. Mater. Res., 726: 2530-2535

135. Stasinakis A.S., Mamais D., Thomaidis N.S., Lekkas T.D. 2002. Effect of chromium (VI) on
bacterial kinetics of heterotrophic biomass of activated sludge. Water Res., 36: 3341-3349

136. Szymanska-Pulikowska A. 2010. Ocena wlasciwosci wod odciekowych z krajowych sktadowisk
odpadéw komunalnych. Infrastruktura i Ekologia Terenow Wiejskich, 8: 141-149

137. Taghadosi R., Shakibbaie M.R., Masoumi S. 2015. Biochemical detection of N-Acyl homoserine
lactone from biofilmforming uropathogenic Escherichia coli isolated from urinary tract infection
samples. Rep. Biochem. Mol. Biol., 3: 56-61

138. Tag N., Brandt B.W., Braster M., Van Breukelen B.M., Réling W.F.M. 2018. Surface landfill
leachate contamination affects metabolic potential and gene expression in the Banisveld aquifer.
FEMS Microbiol. Ecol., 94: 1-12

139. Tawila Z.M.A., Ismail S., Dadrasnia A., Usman M.M. 2018. Production and characterization of a
bioflocculant produced by Bacillus salmalaya 139SI-7 and its applications in wastewater treatment.
Molecules, 23: 2689

140. Tkaczyk A.M., Pietrzak M., Kotak G. 2005. Case of the environment reclamation in the region of
Kalina Pond in Swietochtowice. Pol. Geol. Inst. Spec. Pap., 17: 77-83

141, Ustawa z 20 lipca 2017 roku Prawo Wodne (Dz. U. 2017, poz. 1566)

142. Vural C., Vural C., Ozdemir G. 2020. Monitoring of the degradation of aromatic hydrocarbons by
bioaugmented activated sludge. J. Chem. Technol. Biot., 95: 52-62

143.Wang J., He H.,, Wang M., Wang S., Zhang J., Wei W., Xu H., Lv Z., Shen D. 2013.
Bioaugmentation of activated sludge with Acinetobacter sp. TW enhances nicotine degradation in
a synthetic tobacco wastewater treatment system. Bioresour. Technol., 142: 445-453

144. Wang L.K., Shammas N.K., Hung J. Advanced biological treatment processes. Humana Press: New
York, USA, 2010

145. Wick L.Y., Pasche N., Bernasconi S.M., Pelz O., Harms, H. 2003. Characterization of multiple-
substrate utilization by anthracene-degrading Mycobacterium frederiksbergense LB501T. Appl.
Environ. Microbiol., 69: 6133-6142

146. Wrzesniak A., Kopyczok J. Ocena stanu §rodowiska w rejonie obiektow objetych monitoringiem
lokalnym, na terenie wojewodztwa $laskiego. Biblioteka Monitoringu Srodowiska, Katowice, 2012

147. Xenofontos E., Tanase A-M., Stoica I., Vyrides I. 2016. Newly isolated alkalophilic Advenella
species bioaugmented in activated sludge for high p-cresol removal. New Biotechnol., 33: 305-
310

148. Xia Y., Wen X., Zhang B., Yang Y. 2018. Diversity and assembly patterns of activated sludge
microbial communities: a review. Biotechnol. Adv., 36: 1038-1047

149. Xiao S., Peng J., Song Y., Zhang D., Liu R., Zeng P. 2013. Degradation of biologically treated
landfill leachate by using electrochemical process combined with UV irradiation. Sep. Purif.
Technol., 117: 24-29

150. Yan C.S. Research Method for Soil Fertility. Agriculture Press, Beijing, China, 1988

151.Yao Y., Lu Z., Zhu F., Min H., Bian C. 2013. Successful bioaugmentation of an activated sludge
reactor with Rhodococcus sp. YYL for efficient tetrahydrofuran degradation. J. Hazard. Mater.,
261: 550-558

32



152.Yu D., Yang J., Teng F., Feng L., Fang X., Ren H. 2014. Bioaugmentation treatment of mature
landfill leachate by new isolated ammonia nitrogen and humic acid resistant microorganism. J.
Microbiol. Biotechnol., 24: 987-997

153.Yu Z., Mohn W.W. 2002. Bioaugmentation with the resin acid-degrading bacterium Zoogloea
resiniphila DhA-35 to counteract pH stress in an aerated lagoon treating pulp and paper mill
effluent. Water Res., 36: 2793-2801

154. Zhang C.L., Lin B., Xia S.Q., Wang X.J., Yang A.M. 2007. Production and application of a novel
bioflocculant by multiple-microorganism consortia using brewery wastewater as carbon source. J.
Environ. Sci., 19;: 667673

155. Zhang Q.Q., Yang G.F., Zhang L., Zhang Z.Z., Tian G.M., Jin R.C. 2017. Bioaugmentation as a
useful strategy for performance enhancement in biological wastewater treatment undergoing
different stresses: application and mechanisms. Crit. Rev. Environ. Sci. Technol., 47: 1877-1899

156. Zheng M., Li S., Dong Q., Huang X., Liu Y. 2019. Effect of blending landfill leachate with
activated sludge on the domestic wastewater treatment process. Environ. Sci. Wat. Res. Technol.,
5: 268-276

157. Zubrowska-Sudol M., Walczak J. 2014. Effects of mechanical disintegration of activated sludge on
the activity of nitrifying and denitrifying bacteria and phosphorus accumulating organisms. Water
Res., 61: 200-209

33



Publikacje wchodzace w sklad rozprawy

34



1.1

Michalska J., Gren 1., Mrozik A. 2018. Cele, strategie i ocena efektywnosci bioaugmentacji
osadu czynnego zdefiniowanymi mikroorganizmami w usuwaniu toksycznych zwigzkow

chemicznych. Postepy Mikrobiologii, 57(2): 125-137

35



POST. MIKROBIOL, CELE, STRATEGIE | OCENA EFEKTYWNOSCI
b rvmprmerobilogy BIOAUGMENTAC]JI OSADU CZYNNEGO
ZDEFINIOWANYMI MIKROORGANIZMAMI W USUWANIU

TOKSYCZNYCH ZWIAZKOW CHEMICZNYCH

Justyna Michalska*, Izabela Gren, Agnieszka Mrozik

Katedra Biochemii, Wydzial Biologii i Ochrony Srodowiska, Uniwersytet Slaski, Katowice

Wplynelo w sierpniu, zaakceptowano w grudniu 2017 r.

Streszczenie: Technologia konwencjonalnego osadu czynnego stanowi obecnie jedna z najpowszechniej stosowanych metod w systemach
biologicznego oczyszczania $ciekow. Jej stosunkowo nowg alternatywa jest technologia tlenowego granulowanego osadu czynnego,
zapewniajaca intensyfikacje usuwania zanieczyszczen i bardziej korzystna ekonomicznie. Wspdlczesne oczyszczalnie $ciekéw coraz
czesciej bywaja narazone na wysoki tadunek toksycznych i opornych na rozklad zanieczyszczen chemicznych doplywajacych w $ciekach.
Mikroorganizmy naturalnie obecne w osadzie czynnym czesto nie s3 jednak zdolne do wykorzystywania tych zlozonych zwigzkow
chemicznych jako zrédel wegla i energii. Zastosowanie bioaugmentacji poprzez wprowadzenie do $rodowiska osadu czynnego wyse-
lekcjonowanych szczepéw lub konsorcjow mikroorganizméw, w celu wzmocnienia potencjalu degradacyjnego mikroorganizméw
autochtonicznych, wydaje si¢ by¢ atrakcyjnym rozwiazaniem probleméw wielu oczyszczalni $ciekéw, zwiazanych z ich narazeniem na
wysokie stezenia ksenobiotykow. Jednakze aby strategia ta mogla stanowi¢ skuteczne narzedzie wspomagajace funkcjonowanie osadu
czynnego, kluczowym aspektem jest dobor odpowiednich mikroorganizméw do inokulacji. Wybrane do bioaugmentacji mikroorganizmy
powinny charakteryzowac si¢ nie tylko wysokim potencjalem degradacyjnym w kierunku rozkladu wybranych zanieczyszczen, ale rowniez
odznacza¢ si¢ zdolnoscia do chemotaksji, bioflokulacji, aggregacji, a takze produkgji substancji egzopolisacharydowych, biosurfaktantow
iautoinduktoréw. Ponadto po wprowadzeniu do osadu czynnego powinny by¢ one zdolne do wbudowywania si¢ w strukture ktaczkéw lub
tworzenia granul. Bioaugmentacja osadu czynnego moze by¢ prowadzona z udzialem zaréwno pojedynczych szczepow bakterii i grzybow,
konsorcjow bakteryjnych i grzybowych, a takze mieszanych konsorcjow mikroorganizméw. W oczyszczalniach $ciekéw wykorzystuje sie
natomiast w tym celu przede wszystkim komercyjnie dostepne preparaty handlowe. Mniej powszechna jest inokulacja osadu czynnego
mikroorganizmami genetycznie modyfikowanymi, z obawy na ich niekontrolowany transfer do srodowiska. Liczne badania wskazuja, iz
bioaugmentacja osadu czynnego moze stanowi¢ skuteczng strategie eliminacji zwiazkow ze $ciekow toksycznych, takich jak fenol i jego
pochodne, wielopierécieniowe weglowodory aromatyczne, barwniki, farmaceutyki i wiele innych.

Wprowadzenie. 2. Bioaugmentacja osadu czynnego. 3. Selekcja mikroorganizméw do bioaugmentacji osadu czynnego. 3.1. Pojedyncze
szczepy bakterii. 3.2. Pojedyncze szczepy grzybow mikroskopowych. 3.3. Konsorcja mikroorganizméw. 3.4. Mikroorganizmy modyfi-
kowane genetycznie. 3.5. Biopreparaty handlowe. 4. Podsumowanie

Objectives, strategies and evaluation of the effectiveness of activated sludge bioaugmentation
with defined microorganisms in the removal of toxic chemicals

Abstract: Among the currently used biological wastewater treatment systems, the conventional floccular-sludge method has been the
most common. Its relatively novel alternative is aerobic granular activated sludge, which offers numerous operational and economic
advantages. Although the activated sludge for modern wastewater treatment is often exposed to high concentrations of diverse chemicals,
particularly inhibitory and recalcitrant ones, its autochthonous microorganisms may not be familiar with these compounds and can
not use them as carbon and energy sources. For this reason, bioaugmentation, defined as a method for improvement of the degradative
capacity of contaminated environment by adding selected strains or consortia of microorganisms, seems to be an attractive solution
to overcome the problems associated with the exposure of sewage plants to high concentrations of xenobiotics. The most important
step in the achievement of successful bioaugmentation is the selection of proper microorganisms with desirable abilities. They should
be characterized by high degradative potential towards specific pollutant(s), ability to form biofilm, aggregation and production of
extracellular polymeric substances, bioflocculating activity, motility, biosurfactants and autoinductors synthesis. Moreover, they should
survive after inoculation into the activated sludge and possess the ability to incorporate into the flocs or form granules. In bioaugmentation
of the activated sludge, several approaches can be distinguished - bioaugmentation with: single strains of bacteria or fungi, consortia of
bacteria, consortia of fungi or mixed consortia, genetically modified microorganisms and commercial formulations. As many studies have
indicated, bioaugmentation is an effective technology for eliminating from sewage toxic compounds, such as phenols and its derivatives,
polycyclic aromatic hydrocarbons, dyes, pharmaceuticals and many others.

1. Introduction. 2. Bioaugmentation of activated sludge. 3. Selection of microorganisms for bioaugmentation of activated sludge. 3.1. Single
strains of bacteria. 3.2. Single strains of filamentous fungi. 3.3. Consortia of microorganisms. 3.4. Genetically modified microorganisms.
3.5. Commercial formulations. 4. Summary

Stowa kluczowe: bioaugmentacja, mikroorganizmy, osad czynny, zanieczyszczenia
Key words: bioaugmentation, microorganisms, activated sludge, pollutants
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Cele, strategie i ocena efektywnosci bioaugmentacji
osadu czynnego zdefiniowanymi mikroorganizmami
w usuwaniu toksycznych zwigzkéw chemicznych

1. Wprowadzenie

Gwaltowny przyrost liczby ludnosci oraz poste-
pujace procesy urbanizacji i rozwoju przemystu, jak
réwniez intensyfikacja rolnictwa przyczyniaja si¢ do
znacznego wzrostu poziomu toksycznych substancji
w $ciekach. Zwiazki te czesto odznaczajg si¢ wysoka
trwalo$cig, nie sa podatne na rozklad biologiczny
i w niskich stezeniach dzialaja toksycznie na organizmy
zywe. Narastajace skazenie $ciekow ksenobiotykami
stanowi obecnie bardzo powazny problem $rodowi-
skowy nie tylko w Polsce, ale i na calym $wiecie [66].

Wisrod substancji toksycznych, ktorych stezenie
w Sciekach stale wzrasta, znajduja sie¢ przede wszyst-
kim jednopierscieniowe weglowodory aromatyczne,
w tym fenol i jego pochodne [6], benzen, etylobenzen
oraz izomery ksylenu (BTEX) [12], wielopierscieniowe
weglowodory aromatyczne (WWA), metale cigzkie
[1], chloroform, cyjanek i tiocyjanian [45] oraz kwasy
zywiczne [8]. Nowg grupe zanieczyszczen w $ciekach,
ktorych stezenia systematycznie wzrastajg stanowig far-
maceutyki, w tym gléwnie antybiotyki, niesteroidowe
leki przeciwzapalne (NLPZ), betablokery, biomimetyki
hormonalne oraz $rodki ochrony osobistej [44].

Obecnie wéréd powszechnie stosowanych systemow
biologicznego oczyszczania Sciekéw w warunkach tle-
nowych dominuje metoda konwencjonalnego osadu
czynnego (KOC). W technologii tej zanieczyszczenia
mineralizowane sg przez rézne grupy mikroorganiz-
moéw polaczonych ze sobg w struktury, zwane klacz-
kami [63]. Mikroorganizmy naturalnie wystepujace
w osadzie czynnym czesto nie sa zdolne do wykorzysty-
wania toksycznych zwiazkow jako Zrodet wegla i ener-
gii, zwlaszcza jesli wystepuja one w postaci ztozonych
mieszanin, i jednocze$nie moga by¢ bardzo wrazliwe
na ich ekspozycje. Prowadzi to do zaburzen w funkcjo-
nowaniu osadu, zwigzanych z obnizeniem aktywnosci
i bioréznorodnosci mikroorganizméw oraz spadku
liczebnosci pierwotniakdw, istotnych dla prawidlowego
funkcjonowania tego ekosystemu. W konsekwencji tych
zjawisk moze dojé¢ do ostabienia, a nawet calkowitego
zahamowania procesu biologicznego oczyszczania
$ciekéw [5, 54]. Oczyszczanie $ciekéw bywa rowniez
utrudnione ze wzgledu na wysoki fadunek toksycznych
zanieczyszczen, brak substancji biogennych, zmienna
warto$¢ odczynu pH, a takze zasolenie [16, 67, 76].
Konwencjonalne oczyszczalnie $ciekow czesto nie sg
przystosowane do eliminacji zwigzkéw chemicznych
o zlozonej strukturze, dlatego tez wiele z nich w nie-
zmienionej postaci lub w formie réwnie toksycznych
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metabolitow posrednich co zwigzek wyjsciowy prze-
dostaje sie do gleby, wod powierzchniowych i glebino-
wych [10, 14, 54].

Stosunkowo nowym i bardzo obiecujacym rozwia-
zaniem zapewniajacym intensyfikacje usuwania zanie-
czyszczen organicznych i substancji biogennych ze $cie-
kow jest technologia tlenowego granulowanego osadu
czynnego (TGOC) [50, 56, 62]. Osad granulowany ma
postaé agregatéw powstajacych w wyniku samoimmo-
bilizacji mikroorganizméw w okreslonych warunkach
panujacych w reaktorze. Granule osadu charakteryzuja
si¢ lepszymi zdolno$ciami sedymentacyjnymi niz tra-
dycyjny osad czynny w postaci ktaczkéw, co zapewnia
wysokie stezenie biomasy w reaktorze. Ponadto gra-
nule w przeciwienstwie do ktaczkéw nie podlegaja zja-
wisku pecznienia, sa bardziej odporne na duze waha-
nia obciazenia i nieréwnomierno$¢ doptywu sciekow,
zapewniaja lepsze wykorzystanie rozpuszczalnego tlenu
i znacznie ograniczajg produkcje osadu nadmiernego.
Dzigki zréznicowanemu sktadowi gatunkowemu oraz
zroznicowanym warunkom tlenowym w strukturze
granul, mozna uzyska¢ wysoka wydajnos¢ eliminacji
zanieczyszczen ze $ciekow. Technologia TGOC ma
udokumentowang przewage nad KOC i zostata wdro-
zona juz w ponad 20 oczyszczalniach $ciekéw komunal-
nych i przemystowych na $wiecie (m.in. w Portugalii,
Holandii, Wielkiej Brytanii i Polsce) pod nazwg Tech-
nologii Nereda® [15, 36, 39]. Z uwagi na to, ze nie do
konca poznane sa wszystkie mechanizmy warunkujace
proces granulacji osadu, nadal trwaja intensywne prace
majace na celu poszukiwanie strategii przyspieszajacych
proces tworzenia granul oraz zapewniajacych utrzyma-
nie ich struktury w czasie cigglej pracy reaktora.

Celem pracy bylo dokonanie przegladu najnowszych
osiagnie¢ w zakresie réznych strategii bioaugmentacji
konwencjonalnego i granulowanego osadu czynnego
wyselekcjonowanymi mikroorganizmami w eliminacji
toksycznych zwiazkéw chemicznych ze $ciekow oraz
ocena wydajnoéci tego procesu.

2. Bioaugmentacja osadu czynnego

Atrakcyjne rozwiazanie probleméw towarzyszacych
narazeniu wielu oczyszczalni $ciekéw na wysokie ste-
zenia toksycznych zanieczyszczen stanowi metoda bio-
augmentacji (42, 48]. Polega ona na wprowadzeniu do
$rodowiska osadu czynnego wyspecjalizowanych szcze-
pow lub konsorcjéw mikroorganizméw zdolnych do
rozkladu zlozonych zwigzkéw chemicznych i zarazem
opornych na ich wysokie stezenia, co w konsekwen-
cji prowadzi do zwigkszenia efektywnos$ci usuwania
zanieczyszczen ze Sciekow [41, 54]. Mikroorganizmy
o pozadanych cechach degradacyjnych pozyskuje sie
do bioaugmentacji poprzez ich selekcje z tego samego
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lub innego zrédta o identycznym lub podobnym typie
zanieczyszczen, a nastepnie namnaza si¢ je w warun-
kach laboratoryjnych [10, 46, 76, 82]. Do skazonego
osadu czynnego mozna réwniez introdukowa¢ mikro-
organizmy genetycznie modyfikowane o wzmozo-
nej aktywnosci degradacyjnej wzgledem konkretnego
zwigzku [4]. Inng strategia jest stosowanie do bio-
augmentacji komercyjnych biopreparatéw, zawieraja-
cych zdefiniowane konsorcja mikroorganizmow i/lub
enzymy czy biosurfaktanty. Wprowadzenie wyselekcjo-
nowanych mikroorganizméw do osadu czynnego moze
nie tylko wspomagac eliminacje trudno rozkladalnych
zanieczyszczen ze $ciekow, ale rowniez usprawnia¢ pro-
ces usuwania zwiazkéw azotu i fosforu oraz poprawia¢
wlasciwosci flokulacyjne osadu [17, 37].

Aplikacyjne wykorzystanie bioaugmentacji w osa-
dzie czynnym nie jest powszechne, ze wzgledu na trudny
do przewidzenia los mikroorganizméw inokulowanych
do tego srodowiska. Introdukowane do osadu bak-
terie s3 podatne na wplyw réznych czynnikéw, miedzy
innymi na zerowanie pierwotniakéw, wymywanie wraz
ze $ciekami i zfozone interakcje z mikroorganizmami
autochtonicznymi [3, 27, 49, 78, 79]. Aby metoda
bioaugmentacji mogla stanowi¢ skuteczne narzedzie
w zwiekszaniu efektywno$ci usuwania zanieczyszczen
i wspomagajace funkcjonowanie osadu czynnego, klu-
czowym aspektem jest dobor odpowiednich mikro-
organizméw do inokulacji.

3. Selekcja mikroorganizmow do bioaugmentacji
osadu czynnego

Etap selekcji drobnoustrojow o potencjalnym zna-
czeniu w bioaugmentacji osadu czynnego polega na
zbadaniu i ocenie ich potencjalu degradacyjnego
w kierunku rozktadu wybranych zanieczyszczen. Réw-
nie istotna jest charakterystyka wyselekcjonowanych
mikroorganizméw pod katem cech pozwalajacych
na ich inkorporacj¢ w strukture ktaczkow i granul, co
zapewnia im ochrone przed atakiem pierwotniakéw,
ulatwia pobieranie substancji odzywczych i pozwala
na egzystencje w tym ekosystemie. Wybrane do bio-
augmentacji szczepy bakterii powinny cechowac sie
zdolnoéciami do agregacji i adhezji, odgrywajacymi
kluczowa role w procesie formowania klaczkéw i gra-
nul [53]. Badania Liu i wsp. [37] wskazuja na przy-
ktad, ze zdolnos¢ do agregacji szczepu Rhizobium sp.
NJUST 18 inokulowanego do sekwencyjnego reaktora
biologicznego (SBR) istotnie wplyneta na poprawe pro-
cesu granulacji osadu czynnego. Podobnie Monsalvo
i wsp. [46] stwierdzili, ze szczep Pseudomonas putida
inokulowany do osadu czynnego obcigzonego 4-chlo-
rofenolem (4-CP) przezywal w nim przez okres trzech
miesigcy, co wynikalo z jego zdolnosci do tworze-
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nia agregatow w obecnosci 4-CP oraz zmiany morfo-
logii komorek z formy wydtuzonej (bacillus) na forme
kulistg (coccus).

Inng pozadang cecha mikroorganizméw stosowa-
nych w bioaugmentacji osadu czynnego sa ich zdol-
noséci do produkeji macierzy egzopolisacharydowej
(EPS), otaczajacej komorki bakterii [64]. Wydzielanie
substancji polisacharydowych przez mikroorganizmy
nie tylko wspomaga wzajemna agregacje komorek,
wplywajac na ich fizykochemiczne wadciwosci (struk-
ture, fadunek powierzchniowy, zdolnos¢ do flokulacji
i adsorpcji), ale takze chroni je przed czynnikami s$ro-
dowiskowymi, np. zerowaniem pierwotniakow, zwigz-
kami antymikrobiologicznymi, biocydami oraz wyso-
kimi stezeniami toksycznych substancji [52]. Obecne
w strukturze macierzy egzopolisacharydowej regiony
hydrofobowe i liczne anionowe grupy funkcyjne (np.
karboksylowe, fosforylowe, sulfhydrylowe, fenylowe
i hydroksylowe) posrednicza nie tylko w akumulacji
skladnikéw odzywczych, ale takze znajdujacych sie
w $ciekach zanieczyszczen, w tym metali ciezkich [47,
65]. Gupta i Thakur [19] udowodnili do$wiadczalnie,
ze skuteczno$¢ usuwania zanieczyszczen ze Sciekow
inokulowanych szczepem Bacillus sp. ISTVK1 byla
zwigzana miedzy innymi z jego zdolnoscig do wytwa-
rzania duzej ilo$ci polimeréw zewnatrzkomoérkowych.

Zdolnos¢ mikroorganizméw do komunikowania sig
ze soba poprzez wydzielanie do otoczenia i rozpozna-
wanie czgsteczek sygnalowych, tzw. autoinduktoréw,
znana pod nazwa quorum sensing jest rownie wazna
cecha przy doborze szczepéw do inokulacji osadu.
Bakterie rozpoznajac precyzyjnie nature chemiczna
autoinduktoréw oraz ich progowe stezenie (warto$¢
quorum) w $rodowisku wzrostu, s3 w stanie reago-
wac na zachodzace w nim zmiany poprzez indukgje
ekspresji odpowiednich genéw, kontrolujacych wazne
szlaki metaboliczne i okre$lone procesy zyciowe. W ten
sposob mikroorganizmy moga monitorowa¢ liczbe
komorek oraz aktywnos¢ fizjologiczna calej populacji
[80]. Zdolnos¢ mikroorganizméw do wydzielania auto-
induktoréw moze wspomagac ich miedzykomoérkowa
komunikacje¢ z mikroorganizmami naturalnie wyste-
pujacymi w osadzie i w ten sposob umozliwia¢ sku-
teczne jego zasiedlanie. Wang i wsp. [73] wykazali, ze
szczep Acinetobacter sp. TW byt zdolny do inkorporacji
w strukture KOG, obcigzonego $ciekami z przemystu
tytoniowego, dzieki produkcji krétkotancuchowych
acylowanych laktonéw homoseryny (AHLs). Natomiast
wydzielane przez bakterie do srodowiska wzrostu AHLs
z dlugim fancuchem bocznym, byly odpowiedzialne za
ochrong komorek przed toksycznym dzialaniem obec-
nej w $ciekach nikotyny.

Zdolnos¢ mikroorganizméw do chemotaksji odgry-
wa takze istotna role w procesie oczyszczania $ciekow.
Rozpoznanie przez drobnoustroje gradientu stezenia
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substancji chemicznych obecnych w $ciekach wyzwala
kaskade przekazywania sygnalu molekularnego, wply-
wajac na modulowanie aktywnosci wici oraz ruchu
bakterii w kierunku czasteczek (atraktantéw), odpo-
wiedzialnych za stymulacje tych proceséw lub z dala od
nich (repelentéw). Chemotaksja moze zatem wspoma-
ga¢ biodegradacje zanieczyszczen w $ciekach lub sta-
nowi¢ mechanizm chroniacy mikroorganizmy przed
toksycznym wplywem ksenobiotykéw, pozwalajac im
na przemieszczenie si¢ do miejsc, gdzie panuja bardziej
sprzyjajace warunki wzrostu. Ponadto mechanizm ten
moze wspomaga¢ wspolzawodnictwo zdolnych do
ruchu mikroorganizméw z innymi drobnoustrojami
obecnymi w osadzie czynnym [9].

Ze wzgledu na fakt, ze mikrobiologiczny rozklad
wielu ksenobiotykéw moze by¢ utrudniony z powodu
ich hydrofobowego charakteru i tym samym ograni-
czonej dostepnosci dla komoérek mikroorganizmow,
pozadana cecha inokulantéw do bioaugmentacji jest ich
zdolno$¢ do syntezy zwigzkéw powierzchniowo czyn-
nych, zwanych biosurfaktantami. Zwiazki te obnizaja
napiecie powierzchniowe oraz miedzyfazowe, zwiek-
szajac w ten sposob powierzchnie zanieczyszczenia
dostepna dla drobnoustrojow [8, 18]. Cirja i wsp. [10]
wykazali, ze wzrost wydajnosci rozkladu nonylofenolu
(NF) w KOC wynikal ze zdolnosci inokulowanego
szczepu Sphingomonas sp. TTNP3 do produkgji bio-
surfaktantéw. Podobnie Chen i wsp. [8] wiazali wzrost
poziomu usuwania zwiazkoéw zywicznych ze $ciekow ze
zdolnoscia szczepu Gordonia JW8 do produkeji biosur-
faktantow i kwasow mikolowych.
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Wazna cechg mikroorganizméw wyselekcjonowa-
nych do bioaugmentacji osadu czynnego jest zdolno$¢
do syntezy zwigzkéw polimerowych, tzw. bioflokulan-
tow, wspomagajacych agregacje komorek, a takze immo-
bilizacje zanieczyszczen zawieszonych w roztworze.
Wprowadzanie do osadu czynnego takich mikroorga-
nizméw moze wplywa¢ na skrocenie czasu jego gra-
nulacji oraz powstawanie bardziej stabilnych ktaczkéow.
Potwierdzeniem tego zjawiska sa wyniki badan Song’a
iwsp. [69], ktorzy przeprowadzili w skali laboratoryjnej
bioaugmentacje KOC konsorcjum bakteryjnym ztozo-
nym ze szczepow Devosia hwasunensis i Tetrasphaera
elongata, produkujacych bioflokulanty. Guo i wsp. [17]
wykazali takze, ze zwiazki bioflokulujace syntetyzowane
przez wprowadzone do oczyszczalni $ciekow szczepy
Bacillus sp. F2 i F6 przyczynily si¢ do wzrostu w tym sro-
dowisku bakterii z rodzaju Zooglea, odpowiedzialnych
za spdjnos¢ ktaczkow, oraz poprawily zdolnosci flokula-
cyjne osadu. Etapy selekcji mikroorganizmow oraz stra-
tegie bioaugmentacji osadu czynnego ilustruje rys. 1.

3.1. Pojedyncze szczepy bakterii

W ciagu ostatnich kilku lat przeprowadzono wiele
badan dotyczacych intensyfikacji rozkladu zwigz-
kow fenolowych, WWA, barwnikéw, farmaceutykow,
pestycydow czy zwigzkow ropopochodnych przez KOC
i TOGC z wykorzystaniem pojedynczych szczepow
bakterii (Tabela I). Xenofontos i wsp. [76] po inoku-
lacji KOC, obcigzonego 4-metylofenolem (4-MF)
(750 mg/1), alkalofilnym szczepem Advenella sp. LVX4
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Rys. 1. Etapy selekcji mikroorganizmow oraz strategie bioaugmentacji osadu czynnego

AHL - acyowane laktony homoseryny, QS - quorum sensing, GEM - genetycznie modyfikowane mikroorganizmy (opracowanie wlasne).
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Pojedyncze szczepy bakterii w bioaugmentacji osadu czynnego obcigzonego toksycznymi zwigzkami chemicznymi w skali laboratoryjnej

Mikroorganizm Zrédlo pochodzenia Zwigzek, mg/l Scieki/Podloze/Rodzaj osadu Zrédlo
Comamonas oczyszczalnia $ciekow fenol, 290 $cieki z przemystu farbiarskiego: [38]
testosteroni bdq06 przemystowych, Chiny chinolina, 316 $cieki komunalne (v/v; 1:2; 1:1; 2:1);

KOC
Advenella sp. LVX4 | gleba skazona olejem 4-metylofenol, 750 podloze mineralne; KOC [76]
napedowym, Cypr
Streptomyces sp. oczyszczalnia $ciekow z przerdbki | naftalen, 38,2 $cieki surowe; KOC [77]
QWE-35 wegla, Chiny
Paracoccus oczyszczalnia Sciekow pirydyna, 250-500 $cieki z przemystu farmaceutycznego; | [75]
denitrificans W12 komunalnych, Chiny KOC
Bacillus cereus gleba skazona poliakrylamidem, | poliakrylamid, 100 podloze mineralne; KOC [74]
HWBI Chiny
Pseudomonas putida | kolekcja szczepow, Hiszpania fenol, 80-150 $cieki syntetyczne; KOC [46]
CECT 4064 4-chlorofenol, 50
Pseudomonas sp. JY2 | oczyszczalnia $ciekow fenol, 550 podloze mineralne, pH 10; KOC [58]
petrochemicznych, Chiny
Pseudomonas putida | oczyszczalnia $ciekow 4-nitrobenzaldehyd, 100 | $cieki syntetyczne; KOC [79]
ONBA-17 komunalnych, Chiny
Sphingomonas sp. osad czynny, Belgia nonylofenol, 0,220 $cieki syntetyczne; KOC [10]
TTNP3
Exiguobacterium sp. | gleba z okolic fabryki Brilliant Scarlet GR, $cieki syntetyczne; KOC [82]
farmaceutycznej, Chiny 700-1000
Pseudomonas sp. gleba skazona $ciekami nikotyna, 40-250 $cieki z przemystu tytoniowego: [72]
HF-1 z przemystu tytoniowego, Chiny woda wodociggowa (v/v; 7:100); KOC
Rhodococcus sp. FP1 | gleba skazona odciekamiz prze- | 2-fluorofenol, 9-19 $cieki syntetyczne; TGOC [12]
mystu chemicznego, Portugalia
Achromobacter sp. mieszanina gleby i osadu kwas 2,4-fenoksyoctowy, | $cieki syntetyczne bez dodatku lub [60]
QXH czynnego 1441 565 z dodatkiem glukozy; TGOC

Objasnienia: KOC - konwencjonalny osad czynny, TGOC - tlenowy granulowany osad czynny

stwierdzili calkowity rozklad tego zwiazku w ciagu
okoto 100 godzin. Natomiast mikroorganizmy w osa-
dzie niebioaugmentowanym byly zdolne do degradacji
jedynie 44% wyj$ciowej dawki 4-MFE. W innych bada-
niach Qu i wsp. [58] w wyniku bioaugmentacji KOC,
silnie skazonego zasadowymi $ciekami fenolowymi,
z uzyciem alkalofilnego szczepu Pseudomonas sp. JY2
wykazali, ze obecnos¢ introdukowanych bakterii kore-
spondowala ze wzrostem tempa usuwania hydroksy-
benzenu ze $ciekow oraz poprawa zdolnosci flokula-
cyjnych osadu. W osadzie poddanym bioaugmentacji
ubytek wyjsciowego stezenia fenolu (550 mg/1) w ciagu
36 godzin wynosit 95%, natomiast w osadzie niebioaug-
mentownym w tym samym czasie biodegradacji ulegto
45% tego zwiazku. Zakonczong sukcesem bioaugmen-
tacje KOC skazonego nonylofenolem (NF) (0,22 mg/1)
z uzyciem szczepu Sphingomonas sp. TTNP3 przepro-
wadzili takze Cirja i wsp. [10]. Efektem wprowadzenia
tej bakterii do $rodowiska osadu byl nie tylko wzrost
szybkosci rozkladu NF w $ciekach, ale rowniez zmiana
sposobu jego degradacji. Rozkladowi NF w osadzie
poddanym bioaugmentacji towarzyszyto pojawienie sie
tylko jednego, nieszkodliwego metabolitu posredniego

- hydrochinonu, natomiast w osadzie nieinokulowa-
nym rozklad tego zwiazku przebiegal z wytworzeniem
mieszaniny roznych intermediatéw o skréconych lub
utlenionych lancuchach alkilowych, wykazujacych
strukturalne podobienstwo do NF i mogacych, podob-
nie jak on, wywotlywa¢ zaburzenia w funkcjonowaniu
uktadu endokrynnego organizméw zywych.

Jednym ze zwigzkéow aromatycznych, ktorego
stezenie w $ciekach nie podlega zadnej kontroli jest
o-nitrobenzaldehyd (ONBA), stosowany w syntezie
wielu zwigzkow chemicznych, w tym barwnika indygo
oraz leku nifedypiny. Aby zbada¢ potencjalne zdolnosci
szczepu P, putida ONBA-17 (znakowanego genem gfp)
do rozkladu tego zwiazku, Yu i wsp. [79] przeprowadzili
bioaugmentacje KOC obcigzonego ONBA (100 mg/l).
Stwierdzili istnienie pozytywnej korelacji pomiedzy
wzrostem wprowadzonej bakterii a szybko$cia roz-
kladu tego zwigzku. Caltkowita mineralizacje ONBA
w osadzie czynnym inokulowanym badanym szcze-
pem uzyskali w ciaggu 8 dni, natomiast dla poréwnania
w osadzie kontrolnym, niepoddanym bioaugmentacji,
w tym samym czasie rozkladowi uleglo 24% poczat-
kowego stezenia tego zwiazku. Introdukcja szczepu
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P. putida ONBA-17 do osadu czynnego wplyneta takze
na zwigkszenie szybkosci usuwania innych zanieczysz-
czen organicznych ze $ciekow.

Coraz czeéciej w Sciekach wykrywa sie obecno$¢
toksycznych, teratogennych oraz bedacych zrédlem
odoru N-heterocyklicznych zwigzkéw aromatycznych,
takich jak pirydyna, chinolina oraz ich pochodne. Czg-
sto towarzyszg im réwniez dimetyloformamid, alkohol
4-metoksybenzylowy, toluen, izopropanol oraz dichlo-
rometan. Substancje te uzywane sa do produkgcji roz-
puszczalnikéw oraz $rodkéw farmaceutycznych lub
powstaja jako produkty uboczne przemystu chemicz-
nego i farmaceutycznego. Proces degradacji pirydyny
(384mg/l) w KOC obcigzonym $ciekami farmaceu-
tycznymi i inokulowanym szczepem Paracoccus deni-
trificans W12 badali Wen i wsp. [75]. W ciagu 15 dni
uzyskali prawie calkowita mineralizacje (97%) wyjscio-
wego stezenia pirydyny w osadzie bioaugmentowanym
bakteriami, podczas gdy w osadzie kontrolnym w tym
czasie rozkladowi uleglo 85% wprowadzonej dawki
zwigzku. Ponadto stwierdzili, Ze wyrazna dominacja
szczepu P, denitrificans w bioaugmentowanym osadzie
zmniejszala si¢ wraz ze spadkiem stezenia pirydyny
w $ciekach i byt on zastgpowany przez bardziej wraz-
liwe na wysokie stezenia tego zwigzku bakterie z rodza-
jow Sphingobium, Comamonas oraz Hyphomicrobium.
W innych badaniach Liu i wsp. [38] bioaugmentowali
KOC obciazony $ciekami, pochodzacymi z przemystu
farbiarskiego, allochtonicznym szczepem Comarmonas
testosteroni bdq06 o wysokim potencjale degradacji
fenolu oraz chinoliny. Wykazali, ze w osadzie bio-
augmentowanym nastapil catkowity rozktad obu tych
zwigzkow, pomimo wzrostu obcigzenia $ciekéw tadun-
kiem fenolu oraz chinoliny, odpowiednio z 100,2 do
153,2 mg/l oraz z 108,1 do 216,5 mg/l. W tym samym
czasie w osadzie nieinokulowanym mineralizacji ule-
glo 73-85% chinoliny oraz 82-95% fenolu. Dodatkowo
obecnoé¢ inokulanta w osadzie przyczynita sie do
zwigkszenia efektywnosci usuwania catkowitego wegla
organicznego (CWO) ze sciekow i wplynela istotnie
na wzrost bioréznorodnosci mikroorganizméw. Chen
iwsp. [8] po wprowadzeniu do reaktora SBR, obciazo-
nego $ciekami z papierni, szczepu Gordonia sp. JW8
zaobserwowali wzrost szybko$ci usuwania ChZT o 5%
w stosunku do warunkéw kontrolnych. Podobnie Wang
i wsp. [72] wykazali, ze bioaugmentacja KOC, obcia-
zonego Sciekami z przemystu tytoniowego, szczepem
Pseudomonas sp. HF-1 przyczynila sie do uzyskania cal-
kowitego rozkladu obecnej w sciekach nikotyny oraz
prowadzita do wzrostu usuniecia ChZT z 84% do 91%
w ciagu czterech kolejnych cykli pracy reaktora. Dla
poréwnania warto$¢ tego parametru w osadzie nieino-
kulowanym spadfa w tym czasie z 90% do 65%.

Wzmozona produkcja przemystowa przyczynia
si¢ takze do gwaltownego wzrostu zanieczyszczenia

$ciekow WWA. Xu i wsp. [77] przeprowadzili sku-
teczng bioaugmentacje KOC szczepem Streptomyces
sp. QWE-35, zdolnym do rozkladu naftalenu. W ciagu
10 dni uzyskali o 36% wyzsza redukcje wyjsciowego
stezenia tego zwigzku w poréwnaniu do jego rozkladu
w osadzie kontrolnym.

W wyniku stosowania w procesie oczyszczania $cie-
kéw srodkéw flokulujacych, w osadzie czynnym moga
pojawia¢ sie syntetyczne, odporne na rozklad mikro-
biologiczny polimery, jak np. poliakrylamid (PAM).
Wen i wsp. [74] wykazali, ze wprowadzenie do KOC
skazonego PAM (100 mg/l) szczepu Bacillus cereus
HWBI, zdolnego do rozkladu tego polimeru, zwigk-
szylo stopien jego eliminacji, odpowiednio o 30 i 70%
w reaktorze SBR i kontaktowym reaktorze oksyda-
cyjnym (COR).

Z przegladu literatury wynika, ze bioaugmentacja
TGOC jest réwniez skuteczna w usuwaniu toksycz-
nych zanieczyszczen ze $ciekéw. Duque i wsp. [12]
wykazali na przyklad, ze inokulacja TGOC w reakto-
rze SBR szczepem Rhodococcus sp. FP1, zdolnym do
rozkladu 2-fluorofenolu (2-FF), skutkowala eliminacja
FF ze $ciekow w stezeniu 9-19 mg/l. Natomiast TGOC
niepoddany bioaugmentacji nie byl zdolny do mine-
ralizacji FE. Na podstawie analiz genetycznych stwier-
dzono ponadto, ze inokulowany szczep FP1 obecny byt
w granulach osadu w czasie 444 dni pracy reaktora.
W innych badaniach Quan i wsp. [60] udowodnili, ze
bioaugmentacja TGOC szczepem Achromobacter sp.
QXH, zdolnym do rozkladu kwasu 2,4-fenoksyocto-
wego, zwiekszyla wydajno$¢ usuwania tego zwigzku ze
$ciekow w stezeniu 144 i 565 mg/l, odpowiednio o 36%
i 62% w poréwnaniu do osadu kontrolnego. Jedno-
cze$nie potwierdzono obecno$¢ szczepu w granulach
osadu przez 200 dni trwania eksperymentu w liczeb-
nosci komorek zblizonej do liczebnosci wyjsciowej
(10°-10° komérek/ml osadu).

3.2. Pojedyncze szczepy grzybow mikroskopowych

Mniej powszechne uzycie grzybow niz bakterii
do biaugmentacji osadu czynnego wynika z ich wol-
niejszego wzrostu oraz wypierania z tego srodowiska
w wyniku wspétzawodnictwa z innymi organizmami
[23]. Znane sa jednak gatunki grzybéw o potencjal-
nym znaczeniu w bioremediacji srodowisk skazonych
toksycznymi zwigzkami, co wynika z obecnosci w ich
komorkach lub wydzielanych zewnatrzkomoérkowo
kompleksow enzymatycznych o niskiej specyficznosci
substratowej i silnych wlasciwosciach utleniajacych [24,
25] (Tabela II). Ponadto w $cianie komoérkowej grzy-
bow wystepuja grupy funkcyjne (np. karboksylowa,
hydroksylowa, aminowa, sulfonowa i fosfonianowa)
wigzace toksyczne zanieczyszczenia. Badania Kumara
i wsp. [33] oraz Kumara i Min [34] wskazuja na zdol-
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Tabela IT
Wybrane grzyby mikroskopowe w bioaugmentacji konwencjonalnego osadu czynnego

(chlamydospory)

Grzyby mikroskopowe Rodzaj sciekow, zwigzek toksyczny (mg/l) Skala procesu/miejsce Zrédlo
Magnusiomyces ingens LH-F1 | $cieki syntetyczne, barwnik Acid Red B, 10-100 skala laboratoryjna, Chiny | [26]
Candida tropicalis TL-F1 Scieki syntetyczne, barwnik Acid Red B, 10-50 skala laboratoryjna, Chiny | [35]
Phanerochaete chrysosporium | surowe $cieki koksownicze, fenol, 1800 skala laboratoryjna, Chiny | [24]
Phanerochaete sp. HSD $cieki syntetyczne, fenol, 400-2200 skala laboratoryjna, Chiny | [23]

Trametes versicolor

$cieki syntetyczne, farmaceutyki (ibuprofen, naproksen,
ketoprofen, diklofenak, kwas salicylowy, metronidazol),
pestycydy (pentachlorofenol, atrazyna), 4-tert-butylofenol,
4-tert-oktylofenol, bisfenol A, 0,005

skala laboratoryjna, Chiny | [51]

Phanerochaete sp. HSD

$cieki syntetyczne, czern eriochromowa T, 50-400

skala laboratoryjna, Chiny | [22]

Coriolus versicolor

$cieki syntetyczne, atrazyna + aldikarb + alachlor, 10

skala laboratoryjna, Japonia | [20]

Hansenula polymorpha

surowe $cieki z przemystu chemicznego, formaldehyd, 488 i 1128

skala laboratoryjna, Polska | [31]

nosc¢ grzybow Trametes versicolor oraz Schizophyllum
commune do sorpcji fenolu oraz o- i p-chlorofenolu.

Bioaugmentacja osadu czynnego z udzialem grzy-
boéw przeprowadzana jest najczesciej w celu zwieksze-
nia efektywnosci oczyszczania $ciekow zawierajacych
wysokie stezenia lekow, zwiazkéw fenolowych oraz
barwnikow. Potwierdzaja to badania Dhouiba i wsp.
[11], ktorzy wykazali, ze inokulacja KOC w skali labo-
ratoryjnej grzybem T. versicolor, wydzielajagcym takie
enzymy jak lakaza, peroksydaza manganowa oraz ligni-
nowa, spowodowata wzrost wydajnosci transformacji
hydroksytyrozolu oraz tyrozolu, odpowiednio z 40% do
75% oraz z 31% do 55%. Z kolei Hailei i wsp. [23] wyka-
zali, ze bioaugmentacja KOC, wysoko obcigzonego
$ciekami fenolowymi, szczepem Phanerochaete chryso-
sporium przyczynila sie nie tylko do wzrostu szybko$ci
rozkladu fenolu z 840 mg/g lotnych substancji statych
(VSS) na dobe do 1450 mg/g VSS na dobe, ale takze do
utrzymania stabilnos$ci procesu oczyszczania $ciekow
o stezeniu fenolu 1800 mg/l w poréwnaniu z osadem
nieinokulowanym, zdolnym do rozktadu tego zwiazku
w stezeniu nieprzekraczajacym 1200 mg/l. Skuteczng
bioaugmentacje KOC, obcigzonego $ciekami skazo-
nymi barwnikiem Acid Red B (ARB), szczepem Can-
dida tropicalis TL-F1 przeprowadzili takze Li i wsp. [35].
Efektem tego zabiegu bylo skrécenie czasu rozkladu
barwnika w stezeniu 25 oraz 50 mg/l, odpowiednio
z 3 do 2 oraz z 6 do 3 dni. Jednocze$nie zaobserwo-
wano, ze wprowadzenie tego grzyba do osadu przyczy-
nilo si¢ do obnizenia toksycznego dzialania barwnika
na mikroorganizmy autochtoniczne.

3.3. Konsorcja mikroorganizmow

Pomimo, ze wprowadzanie do $rodowiska osadu
czynnego wyspecjalizowanych, pojedynczych szczepéw
bakterii i grzybéw czesto przynosi pozadane efekty [46,
75-77], bioaugmentacja z uzyciem mieszanych konsor-

cjow mikroorganizméw wydaje si¢ stanowi¢ bardziej
skuteczng strategie w usuwaniu toksycznych zanie-
czyszczen ze $ciekow (Tabela IIT). Mieszane konsorcja
mikroorganizméw zazwyczaj sa zdolne do rozkladu
wielu zwigzkow jednoczeénie, co wynika z uzupel-
niania sie ich zdolnoéci degradacyjnych, a takze moze
by¢ wynikiem mniejszej wrazliwoéci na zmiany czyn-
nikéw $rodowiskowych niz pojedynczych szczepow
[57]. Quan i wsp. [59] bioaugmentowali w warunkach
laboratoryjnych KOC, obciazony 2,4-dichlorofenolem
(2,4-DCP) (50 mg/1), konsorcjum bakteryjnym o skta-
dzie: Achromobacter sp. i Flavobacterium breve, zdol-
nym do rozkladu fenolu i jego pochodnych. Wykazali,
ze bakterie wprowadzone jednoczesnie do reaktora
przeplywowego z calkowitym wymieszaniem (CSTR)
odznaczaly sie lepsza zdolnoscia do tworzenia klaczkow
iinkorporacji w strukture osadu czynnego niz inokulo-
wane pojedynczo szczepy. Stwierdzili takze, ze tempo
rozkladu 2,4-DCP zalezalo od liczebnosci bakterii
w inokulacie. Najwieksza wydajno$¢ rozktadu 2,4-DCP
(88-99% w ciagu 30 dni) uzyskali, gdy introdukowane
konsorcjum bakterii stanowilo 15% objetosci reaktora.
Dla poréwnania w osadzie niebioaugmentowanym oraz
bioaugmentowanym pojedynczymi szczepami efek-
tywnos$¢ rozkladu 2,4-DCP wynosita odpowiednio
46-61% i 78-89%. Niestety wynikiem jednorazowej
inokulacji mieszaniny mikroorganizméw do reaktora
CSTR bylo ich stopniowe zamieranie i utrata aktywno-
$ci degradacyjnej w 100 dniu eksperymentu. W innych
badaniach Jiang i wsp. [29] do KOC, zanieczyszczo-
nego syntetycznymi $ciekami obcigzonymi tadunkiem
fenolu (1500 mg/1 na dobg), introdukowali 2-skfadni-
kowe konsorcjum bakteryjne ztozone ze szczepu Pro-
pioniferax PG-02 zdolnego do rozkladu fenolu oraz
szczepu Comamonas sp. PG-08 o stabym potencjale
degradacji tego zwiazku. Stwierdzili, ze wprowadzenie
do osadu mieszanej kultury tych mikroorganizméw
znaczaco poprawilo efektywno$¢ usuwania fenolu ze
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Tabela ITI
Konsorcja mikroorganizméw w bioaugmentacji osadu czynnego
i Sciekéwrzwi ) ) . ‘
Knsardjusnsiiroorganiznibe Rodzaj $ciekow, zwiazek toksyczny Skala procef»u/ miejsce / Zrédio
(mg/1) rodzaj osadu
Bacillus thuringiensis B-4-9, surowe $cieki rafineryjne: woda skala laboratoryjna, Chiny; KOC [71]
B. cereus BS-3-12 i Acidovorax ebreus JF-3 | (v/v; 1:18; 1:12,5)
surowe $cieki rafineryjne: woda (v/v; 1:18) pilotazowa oczyszczalnia Sciekow,
Chiny; KOC
Bakterie z rodzajow Pseudomonas, $cieki petrochemiczne skala techniczna, oczyszczalnia [40]
Bacillus, Acinetobacter, Flavobacterium $ciekow, Chiny; KOC
i Micrococcus
Rhodococcus sp. YYL, B. cereus MLY 1 $cieki syntetyczne, tetrahydrofuran, 1442 skala laboratoryjna, Chiny, KOC [78]
i B. aquimaris MLY2
Konsorcjum BM-S-1 $cieki garbarskie pilotazowa oczyszczalnia Sciekow, | [32]
Korea; KOC
Pandoraea sp. PG-01 scieki syntetyczne, fenol, 500 skala laboratoryjna, Chiny; KOC [29]
i Rhodococcus erythropolis PG-03
Propioniferax PG-02 $cieki syntetyczne, fenol, 500 skala laboratoryjna, Chiny; TGOC | [30]
i Comamonas sp. PG-08
Konsorcjum nieoznaczonych szczepéw, | Scieki syntetyczne, 2,4-dichlorofenol, 50 skala laboratoryjna, Chiny; KOC [59]
Achromobacter sp. i Flavobacterium breve
Coriolus versicolor, Phanerochaete surowe $cieki z przemystu papierniczego skala laboratoryjna, Chiny, KOC [81]
chrysosporium i Azotobacter sp. z dodatkiem lugu czarnego
Konsorcjum Cryptococcus humicolus scieki syntetyczne, cyjanek potasu, 25-50 skala laboratoryjna, Korea; KOC [55]
MCN?2 i bakterii rozktadajacych cyjanki
Pandoraea B-6, Comamonas B-9 mieszanina syntetycznych i surowych skala laboratoryjna, Chiny; KOC [21]
i Aspergillus F-1 $ciekow z przemyshu papierniczego
z dodatkiem lugu czarnego

Objasnienia: KOC - konwencjonalny osad czynny, TGOC - tlenowy granulowany osad czynny

$ciekéw w stosunku do eliminacji tego zwigzku w osa-
dzie bioaugmentowanym pojedynczymi szczepami.
Ponadto wykazali kooperacje pomiedzy badanymi
drobnoustrojami, dzieki wystepujacej miedzy nimi
silnej koagregacji (67-74%) oraz zdolnosci do komu-
nikacji za posrednictwem autoinduktoréw. Catkowita
mineralizacje fenolu w osadzie czynnym obserwowali
po 2 dniach od momentu wprowadzenia konsorcjum
bakteryjnego, podczas gdy inokulowanie do tego $ro-
dowiska szczepu Comamonas sp. PG-08 indywidualnie
wydluzalo czas degradacji tego zwiazku do 16 dni. Dla
poréwnania osad bioaugmentowany z uzyciem szczepu
Propioniferax PG-02 oraz osad niebioaugmentowany nie
byly zdolne do rozkladu fenolu, co skutkowato uposle-
dzeniem procesu tworzenia klaczkéw. Bioaugmentacja
osadu konsorcjum bakteryjnym wspomagala natomiast
proces tworzenia ktaczkéw juz po 7 dniach od momentu
inokulacji. Podobnie Yao i wsp. [78] stwierdzili istnienie
kooperacji pomiedzy zdolnym do mineralizacji tetra-
hydrofuranu (THF) szczepem Rhodococcus sp. YYL,
a nierozkladajacymi tego zwiazku szczepami B. cereus
MLY1 i Bacillus aquimaris MLY2, uzytymi do bio-
augmentacji KOC obcigzonego $ciekami syntetycz-
nymi zawierajacymi THF (1442 mg/l). Wykazali, ze
bioaugmentacja osadu z uzyciem mieszanej kultury
mikroorganizmoéw okazala si¢ bardziej efektywnym

rozwigzaniem w usuwaniu THF ze $ciekow niz inokula-
¢ja pojedynczym szczepem Rhodococcus sp. YYL, ktory
nie byt w stanie kolonizowa¢ tego srodowiska. Nato-
miast szczepy z rodzaju Bacillus, obdarzone cechami
umozliwiajacymi im przezywanie w osadzie czynnym,
wspomogly inkorporacje bakterii Rhodococcus sp. YYL
w strukture klaczkow, co przyczynilo si¢ do uzyska-
nia praktycznie catkowitego rozkladu THF w §ciekach
w ciggu 20 dni. W innych badaniach Chattaraj i wsp. [7]
wykorzystali mieszane konsorcjum bakteryjne VN11,
obejmujace szczepy: Providencia sp. VN11A, Breviba-
cillus sp. VN11B, Alcaligenes sp. VN11C i Pseudomonas
sp. VN11D do bioaugmentacji KOC, obciazonego typo-
wymi $ciekami doprowadzanymi do oczyszczalni $cie-
kow. Wykazali, ze wprowadzenie do osadu badanych
mikroorganizméw umozliwilo skuteczne usuwanie roz-
nego rodzaju zanieczyszczenn w warunkach tlenowych
oraz w warunkach anoksji, w temperaturze 37°C oraz
pH 7,0. Inokulacja osadu czynnego konsorcjum bakte-
ryjnym przyczynila si¢ do eliminacji substancji statych,
zwigzkow fosforu, azotu i siarki oraz fenoli na poziomie,
odpowiednio 82, 80, 86, 81 i 89%.

Dane literaturowe wskazuja, ze nie zawsze zastoso-
wanie do bioaugmentacji osadu czynnego podobnych
do siebie pod wzgledem funkcjonalnym grup mikro-
organizmow odnosi oczekiwany skutek. Park i wsp. [55]
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nie obserwowali pozytywnego wplywu bioaugmen-
tacji KOC mieszanym konsorcjum drozdzy Crypto-
coccus humicolus MCN2 oraz niezidentyfikowanych
mikroorganizmoéw na rozklad cyjanku potasu (KCN)
(25-50mg/l) w $ciekach syntetycznych. Stwierdzili
natomiast znaczne pogorszenie wlasciwosci osadu
czynnego w wyniku jego narazenia na toksyczne dziata-
nie KCN. Z kolei Jiang i wsp. [30] wykazali, ze jednocze-
sne wprowadzenie do KOC, skazonego syntetycznymi
$ciekami obcigzonymi tadunkiem fenolu (1500 mg/l na
dobe), szczepéw Pandoraea sp. PG-01 i Rhodococcus
erythropolis PG-03 prowadzilo do kompetycji miedzy
tym mikroorganizmami. Wynikiem tego zjawiska byla
dominacja bakterii Gram-ujemnej, odznaczajacej si¢
szybszym wzrostem w obecnosci hydroksybenzenu
niz bakterii Gram-dodatniej. Stwierdzili ponadto, ze
inokulowane pojedynczo do osadu szczepy byly zdolne
do przezywania w tym $rodowisku, pomimo braku
zdolnosci do agregacji, tworzenia biofilmu oraz pro-
dukgji bioflokulantéw.

3.4. Mikroorganizmy modyfikowane genetycznie

Wprowadzenie do osadu czynnego mikroorganiz-
moéw modyfikowanych genetycznie, bedacych dono-
rami genow katabolicznych zlokalizowanych w plazmi-
dach lub innych ruchomych elementach genetycznych,
takich jak transpozony czy wyspy genomowe, stanowi
alternatywe dla klasycznej bioaugmentacji (Tabela IV).
Strategia ta nie jest jednak powszechnie stosowana
w systemach biologicznego oczyszczania $ciekow ze
wzgledu na obawy zwigzane z horyzontalnym trans-
ferem genéw [68]. Ponadto zmodyfikowane szczepy
bakterii o wysokiej aktywnosci degradacyjnej po intro-
dukeji do osadu czynnego czesto trudno adaptuja si¢ do
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warunkéw panujacych w tym $rodowisku, traca zdol-
nosci rozktadu lub transformacji toksycznych zanie-
czyszczen i w konsekwencji zamieraja.

Jin i wsp. [28] w swoich badaniach oceniali wplyw
inokulacji KOC genetycznie modyfikowanym szcze-
pem Escherichia coli J]M109 (pGEX-AZR), bedacym
gospodarzem plazmidu zawierajacego gen kodujacy
enzym azoreduktaze, na wydajno$¢ dekoloryzacji barw-
nika C.I. Direct Blue 71 (DB71) przy réznych warto-
$ciach pH. Najwigksza wydajno$¢ dekoloryzacji DB71
w stezeniu 150 mg/1 (89%) autorzy uzyskali w ciagu
12 godzin w osadzie bioaugmentowanym o pH 9, nato-
miast w bioaugmentowanym osadzie o pH 5 wydajnos¢
dekoloryzacji wyniosta w tym samym czasie 67%.
Poniewaz w osadzie nieinokulowanym o pH 5 reduk-
cja barwnika ksztaltowala sie na zblizonym poziomie
(70%) jak w osadzie inokulowanym o pH9, stwier-
dzono, ze bioaugmentacja osadu szczepem E. coli
JM109 (pGEX-AZR) byla szczegoélnie efektywna
przy oczyszczaniu $ciekéw obcigzonych DB71 o sil-
nie zasadowym pH. W innych badanich Quan i wsp.
[61] inokulowali TGOC szczepem P. putida SM1443,
gospodarzem plazmidu pJP4, zawierajacym miedzy
innymi geny kodujace enzymy dioksygenaze kwasu
2,4-D-dichlorofenoksyoctowego / a-oksoglutarowego
i monooksygenaze 2,4-dichlorofenolowa, zaangazo-
wane w procesy transformacji kwasu 2,4-dichloro-
fenoksyoctowego (2,4-D). Wykazali, ze w osadzie
bioaugmentowanym 2,4-D (160 mg/1) ulegl catkowitej
degradacji w ciggu 62 godzin, natomiast w osadzie nie-
bioaugmentowanym w tym czasie biodegradacji ulegto
okolo 26% wyjsciowej dawki tego zwiazku.

Wazna zaleta ruchomych elementéw genetycznych
u bakterii jest zdolno$¢ przenoszenia informacji gene-
tycznej o syntezie enzymoéw katabolicznych miedzy

Tabela IV

Genetycznie modyfikowane mikroorganizmy w bioaugmentacji osadu czynnego w skali laboratoryjnej

Mikroorganizm Wektory/geny kataboliczne Zwigzek, mg/l/ Rodzaj osadu Zrédlo

Rhodococcus sp. p52 plazmidy pDF01 i pDF02 dibenzofuran, 300; KOC [71]
(geny kodujace dioksygenaze)

Pseudomonas putida SM1443 plazmid pJP4 (geny kodujace m.in. kwas 2,4-dichlorofenoksyoctowy, 400; [41,61]
dioksygenaze kwasu 2,4-dichlorofeno- 4-chlorofenol, 5-45; 2,4-dichlorofenol,
ksyoctowego/a-oksoglutarowego 25-45; 2,4,6-trichlorofenol, 5-20; TGOC
i monooksygenaze 2,4-dichlorofenolowa

Pseudomonas putida SM1443 kwas 2,4-dichlorofenoksyoctowy, 8-385; [61]

TGOC

Escherichia coli JM109 (pGEX-AZR) | wektor pGEX4T-1 Direct Blue 71,150-550; KOC [28]
(gen kodujacy azoreduktaze)

Comamonas testosteroni SB3 plazmid pNB2:dsRed 3-chloroanilina, 8-100; KOC (4]
(gen kodujacy dioksygenazg)

Pseudomonas putida KT2442 plazmid pWWO (geny kodujace oksyge- | alkohol benzylowy, 540; TGOC [49]
naze toluenowq oraz enzymy szlaku meta)

Objasnienia: KOC - konwencjonalny osad czynny, TGOC - tlenowy granulowany osad czynny
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komérkami nawet odleglych filogenetycznie gatunkéw
bakterii. Bathe i wsp. [4] oceniali efekt bioaugmen-
tacji KOG, skazonego $ciekami zawierajacymi 3-chlo-
roaniline (3-CA) w zakresie stezen 100-400 mg/l,
szczepem C. testosteroni SB3, gospodarzem plazmidu
pNB2::dsRed, niosacego geny kodujace enzymy zaanga-
zowane w rozklad 3-CA. Stwierdzili, ze szczep ten slabo
przezywal w osadzie i w 62 dniu eksperymentu stanowit
zaledwie 1% calkowitej populacji mikroorganizmow.
Jednoczesnie potwierdzili wzrost liczby kopii plazmidu
pNB2:dsRed w $rodowisku osadu, co wskazywalo na
transfer oraz ekspresje genéw odpowiedzialnych za
rozklad tego zwigzku w komérkach mikroorganizméw
autochtonicznych, mimo stabej przezywalnosci dawcy.
Nie mniej jednak wprowadzenie badanego szczepu
do KOC korespondowato z catkowitym rozkladem
3-CA w ciaggu 40 dni.

W innych badaniach Sun i wsp. [71] oceniali efek-
tywnos¢ transferu genéw katabolicznych zlokalizo-
wanych w plazmidach pDF01 i pDF02 z komorek
Rhodococcus sp. p52 inokulowanych do KOC do mikro-
organizméw autochtonicznych na rozklad dibenzofu-
ranu (DBF) (300 mg/1). Stwierdzili, ze w bioaugmento-
wanym osadzie calkowity rozklad DBF nastapit w czasie
60 dni, podczas gdy w osadzie nieinokulowanym bio-
degradacja tego zwigzku nie zachodzita.

3.5. Biopreparaty handlowe

Stosowane na potrzeby bioaugmentacji komercyjne
biopreparaty, zawierajace zdefiniowane konsorcja
mikroorganizméw, wykazuja wiele zalet z uwagi na ich
aspekty praktyczne. Stosowanie ich eliminuje przede
wszystkim konieczno$¢ izolowania oraz odpowied-
niego przygotowywania drobnoustrojow. Ponadto sg
one fatwe w magazynowaniu i dozowaniu. Biopreparaty
dostepne sa najczedciej w postaci roztworéw oraz liofili-
zatow, co zapewnia utrzymanie stalego stezenia mikro-
organizmow dostarczanych do reaktora biologicznego.
Poza wyselekcjonowanymi mikroorganizmami w ich
sklad moga wchodzi¢ takze enzymy, mikro- i makro-
elementy, surfaktanty, zwiazki regulujace pH i stymu-
lujace wzrost bakterii oraz sktadniki wiazace odory.
Pewna niedogodno$cia z naukowego punktu widzenia
w stosowaniu tych produktéw jest brak znajomosci ich
szczegolowego sktadu mikrobiologicznego i chemicz-
nego z uwagi na ochrone patentowa. Ponadto z wielu
prac wynika, ze mikroorganizmy w takich preparatach
mogga utraci¢ swojg aktywnos¢ lub zdolnosci do wzro-
stu na skutek liofilizacji lub nieodpowiedniego prze-
chowywania [2]. Z badan Miyamoto-Shinohara i wsp.
[43] wynika na przyklad, ze proces liofilizacji oraz
przechowywanie liofilizatéw w niskich temperaturach
i w warunkach prézni mialy istotny wplyw na przezy-
walnos¢ roznych grup mikroorganizméw. Najbardziej
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wrazliwe na dziatanie tej procedury byly drozdze Sac-
charomyces cerevisiae, ktorych przezywalnos¢ po liofili-
zacji spadla do 10% i utrzymywala si¢ na tym poziomie
w ciagu 10 lat przechowywania w warunkach prézni.
Dla odmiany $miertelno§¢ bakterii Gram-ujemnych
oraz Gram-dodatnich po liofilizacji wynosila, odpo-
wiednio 50 i 80% i wyraznie si¢ zmniejszala w wyniku
dalszego przechowywania (do 5% w ciagu 5 lat).

Obecnie sposrod wielu dostepnych na rynku bio-
preparatow tylko niektdre znajduja zastosowanie do
wspomagania rozkladu toksycznych zanieczyszczen
obecnych w $ciekach. Naleza do nich miedzy innymi
preparaty Phenol-Bac i In-balance firmy Lucerne bio-
tech, stosowane do usuwania ze $ciekoéw fenolu i jego
pochodnych, benzenu i alkoholi. Natomiast przewaza-
jaca wiekszo$¢ preparatéow uzywana jest do poprawy
struktury ktaczkow i whasciwosci flokulacyjnych osadu
czynnego, intensyfikacji procesu nitryfikacji, redukeji
pienienia, odoréw i osadu nadmiernego.

4. Podsumowanie

Z dokonanego przegladu literatury wynika, ze bio-
augmentacja KOC i TGOC jest obiecujaca metoda
w zwigkszaniu wydajnoéci usuwania szkodliwych
zanieczyszczen ze sciekow. O jej skutecznosci decy-
duje przede wszystkim doboér mikroorganizméw do
inokulacji o pozadanych zdolnosciach degradacji kon-
kretnych zwigzkow, wbudowywania si¢ w strukture
ktaczkow i granul oraz synergicznym typie oddzialy-
wan z mikroflorg autochtoniczna. Efekt bioaugmentacji
moga takze wspomaga¢ dodatkowe zabiegi poprzedza-
jace inokulacje, jak adaptacja wybranych szczepéw do
rozkladu toksycznych zwiazkow, gtodzenie, biostymu-
lacja czyli dostarczenie mikroorganizmom dodatko-
wych Zrédet wegla, azotu i fosforu, biosurfaktantéw,
substancji mineralnych oraz immobilizacja komoérek
na réznych nosénikach. Duze nadzieje wiaze sie takze
z zastosowaniem nowoczesnych technik molekularnych
do monitorowania liczebnosci i aktywnosci inokulan-
tow w osadzie. Ze wzgledu na to, ze wigkszo$¢ prowa-
dzonych badan nad bioaugmentacja osadu ogranicza
sie do skali laboratoryjnej i wiedza w zakresie inter-
akeji miedzy introdukowanymi szczepami a zespolami
mikroorganizméw autochtonicznych jest wcigz ograni-
czona, konieczne jest przeprowadzanie testow w skali
technicznej, odzwierciedlajacej rzeczywiste warunki
eliminacji zanieczyszczen oraz poszukiwanie skutecz-
nych narzedzi do monitorowania loséw inokulantow
w tym ekosystemie.

Podzigkowania
Artykul powstal w wyniku realizacji projektu nr 2016/23/N/
NZ9/00158 finansowanego ze srodkéw Narodowego Centrum Nauki.



CELE, STRATEGIE I OCENA EFEKTYWNOSCI BIODAUGMENTAC]I OSADU CZYNNEGO...

Pis$miennictwo

1.

w

-

w

(=)}

~

o

o

Almaguer-Cantu V., Morales-Ramos L.H., Balderas-Renteria I.:
Biosorption of lead (II) and cadmium (II) using Escherichia coli
genetically engineered with mice metallothionein 1. Water Sci.
Technol. 63, 1607-1613 (2011)

. Augustynowicz J., Kaszycki P.,, Ku$ M., Bialecka A., Koloczek H.:

Optimized methods for stabilization of microbial communities
specializing in biodegradation of organic environmental conta-
minants. Pol. . Environ. Stud. 17, 655-664 (2008)

. Barr].J.,, Slater ER., Fukushima T., Bond P.L.: Evidence for bac-

teriophage activity causing community and performance chan-
ges in a phosphorus-removal activated sludge. FEMS Microbiol.
Ecol. 74, 631-642 (2010)

. Bathe S., Schwarzenbeck N., Hausner M.: Bioaugmentation of

activated sludge towards 3-chloroaniline removal with a mixed
bacterial population carrying a degradative plasmid. Bioresour.
Technol. 100, 2902-2909 (2009)

. Cai B, Xie L., Yang D., Arcangeli ].P: Toxicity evaluation and pre-

diction of toxic chemicals on activated sludge system. J. Hazard.
Mater. 177, 414-419 (2010)

. Chasib K.E: Extraction of phenolic pollutants (phenol and

p-chlorophenol) from industrial wastewater. . Chem. Eng. Data,
58, 1549-1564 (2013)

. Chataraj S., Purohit H.J., Sharma A., Jadeja N.B., Madamwar D.:

Treatment of common effluent treatment plant wastewater in
a sequential anoxic-oxic batch reactor by developed bacterial
consortium VNI11. Appl. Biochem. Biotechnol. 179, 514-529
(2016)

. Chen ], Zhan P, Koopman B., Fang G., Shi Y.: Bioaugmenta-

tion with Gordonia strain JW8 in treatment of pulp and paper
wastewater. Clean Technol. Envir. 14, 899-904 (2012)

. Chen G, Zhu N,, Tang Z., Ye P,, Hu Z., Liu L.: Resource availa-

bility shapes microbial motility and mediates early-stage for-
mation of microbial clusters in biological wastewater treatment
processes. Appl. Microbiol. Biotechnol. 98, 1459-1467 (2014)

. Cirja M., Hommes G., Ivashechkin P, Prell J., Schaffer A.,

Corvini E X., Lenz M.: Impact of bio-augmentation with Sphin-
gomonas sp. strain TTNP3 in membrane bioreactors degrading
nonylphenol. Appl. Microbiol. Biotechnol. 84, 193-189 (2009)

. Dhouib A, Ellouz M., Aloui E, Sayadi S.: Effect of bioaugmenta-

tion of activated sludge with white-rot fungi on olive mill waste-
water detoxification. Lett. Appl. Microbiol. 42, 405-411 (2006)

. Duque AF, Bessa V.S, Castro M.L: Characterization of the

bacterial communities of aerobic granules in a 2-fluorophenol
degrading process. Biotechnol. Rep. 5, 98-104 (2015)

. Fatone E, Di Fabio S., Bolzonella D., Cecchi E: Fate of aroma-

tic hydrocarbons in Italian municipal wastewater systems: an
overview of wastewater treatment using conventional activated-
-sludge processes (CASP) and membrane bioreactors (MBRs).
Water Res. 45, 93-104 (2011)

. Fu W, Fu H,, Skett K., Yang M.: Modeling the spill in the Son-

ghua River after the explosion in the petrochemical plant in
Jilin. Environ. Sci. Pollut. Res. Int. 15, 178181 (2008)

. Gromiec M.J.: NEREDA - innowacyjna technologia granulowa-

nego osadu czynnego do oczyszczania $ciekow przemystowych
i komunalnych. Gaz, Woda i Technika Sanitarna, 5, 179-183
(2011)

. Guo J., Wang J. Cui D., Wang L., Ma E, Chang C-C., Yang J.:

Application of bioaugmentation in the rapid start-up and stable
operation of biological processes for municipal wastewater tre-
atment at low temperatures. Bioresour. Technol. 110, 6622-6629
(2010)

. Guo ], Penga Y., Huang H., Wang S., Ge S., Zhang J., Wang Z.:

Short- and long-term effects of temperature on partial nitrifica-

18.

20.

2L,

22.

23.

24.

25.

26.

27.

28.

29.

30.

31;

32;

33.

34.

135

tion in a sequencing batch reactor treating domestic wastewater.
J. Hazard. Mater. 179, 471-479 (2010)

Guo J.Y,, Yu J.: Sorption characteristics and mechanisms
of Pb(II) from aqueous solution by using bioflocculant
MBFR10543. Appl. Microbiol. Biotechnol. 98, 6431-6441 (2014)

. Gupta A., Thakur LS.: Study of optimization of wastewater con-

taminant removal along with extracellular polymeric substances
(EPS) production by a thermotolerant Bacillus sp. ISTVKI iso-
lated from heat shocked sewage sludge. Bioresour. Technol. 213,
21-30 (2016)

Hai E, Modin O., Yamamoto K., Nghiem L.D.: Pesticide removal
by a mixed culture of bacteria and white rot fungi. J. Taiwan Inst.
Chem. Eng. 43, 459-462 (2012)

Hailei W,, Ping L., Feng P.: The effect of bioaugmentation on the
performance of sequencing batch reactor and sludge charac-
teristics in the treatment process of papermaking wastewater.
Bioproc. Biosyst. Eng. 29, 283-289 (2006)

Hailei W, Ping L., Guosheng L., Xin L., Jianming Y.: Rapid bio-
decolourization of eriochrome black T wastewater by bioaug-
mented aerobic granules cultivated through a specific method.
Enzyme Microb. Tech. 47, 37-43 (2010)

Hailei W, Li L., Ping L., Hui L., Guoshenga L., Jianming Y.: The
acceleration of sludge granulation using the chlamydospores of
Phanerochaete sp. HSD. J. Hazard. Mater. 192, 963-969 (2011)
Hailei W, Ping L., Ling W., Lei L., Jianming Y.: Metagenomic
insight into the bioaugmentation mechanism of Phanerochaete
chrysosporium in an activated sludge system treating coking
wastewater. . Hazard. Mater. 321, 820-829 (2017)

Harms H., Schlosser D., Wick L. W.: Untapped potential: explo-
iting fungi in bioremediation of hazardous chemicals. Nat. Rev.
Microbiol. 9, 177-192 (2011)

He M., Tan L., Ning S., Song L., Shi S.: Performance of the bio-
logical aerated filter bioaugmented by a yeast Magnuaiomyces
ingens LH-F1 for treatment of Acid Red B and microbial com-
munity dynamics. World J. Microbiol. Biotechnol. 33, 39 (2017)
Ikeda-Ohtsubo W., Miyahara M., Kim S-W., Yamada T., Mat-
suoka M., Watanabe A., Fushinobu S., Wakagi T., Shoun H.,
Miyauchi K., Endo G.: Bioaugmentation of a wastewater bio-
reactor system with the nitrous oxide-reducing denitrifier Pseu-
domonas stutzeri strain TR2. J. Biosci. Bioeng. 15, 37-42 (2013)
JinR,, Yang H., Zhang A., Wang J., Liu G.: Bioaugmentation on
decolorization of C.I. Direct Blue 71 by using genetically engi-
neered strain Escherichia coli JM109 (pGEX-AZR). J. Hazard.
Mater. 163, 1123-1128 (2009)

Jiang H-L., Tay J-H., Maszenian A.M., Tay S.T-L.: Enhanced phe-
nol biodegradation and aerobic granulation by two coaggrega-
ting bacterial strains. Environ. Sci. Technol. 40, 6137-6142 (2006)
Jiang H-L., Maszenan A. M., Tay J-H.: Bioaugmentation and
coexistence of two functionally similar bacterial strains in aero-
bic granules. Appl. Microbiol. Biotechnol. 75, 1191-1200 (2007)
Kaszycki P., Koloczek H.: Biodegradation of formaldehyde and
its derivatives in industrial wastewater with methylotrophic
yeast Hansenula polymorpha and with the yeast-bioaugmented
activated sludge. Biodegradation, 13, 91-99 (2002)

Kim I-S., Ekpeghere K., Ha S-Y., Kim S-H., Kim B-S., Song B.,
Chun J., Chang J-S., Kim H-G., Koh S-C.: An eco-friendly treat-
ment of tannery wastewater using bioaugmentation with a novel
microbial consortium. J. Environ. Sci. Health A Tox. Hazard.
Subst. Environ. Eng. 48, 1732-1739 (2013)

Kumar N.S., Boddu V.M., Krishnaiah A.: Biosorption of pheno-
lic compounds by Trametes versicolor polyporus fungus. Adsorp.
Sci. Technol. 21, 31-46 (2009)

Kumar N.S., Min K.: Phenolic compounds biosorption onto Schi-
zophyllum commune fungus: FTIR analysis, kinetics and adsorp-
tion isotherms modeling. Chem. Eng. J. 168, 562-571 (2011)



136

35.

36.

37.

38.

39.

40.

41.

42,

43.

45.

46.

47.

48.

49.

50.

51.

LiH., Tan L., Ning S., He M.: Reactor performance and micro-
bial community dynamics during aerobic degradation and deto-
xification of Acid Red B with activated sludge bioaugmented
by a yeast Candida tropicalis TL-F1 in MBR. Int. Biodeterior.
Biodegrad. 104, 149-156 (2015)

Liu X.W,, Sheng G.P, Yu H.Q.: Physicochemical characteristics
of microbial granules. Biotechnol. Adv. 27, 1061-1070 (2009)
Liu X., Chen Y., Zhang X., Wang L.: Aerobic granulation stra-
tegy for bioaugmentation of a sequencing batch reactor (SBR)
treating high strength pyridine wastewater. J. Hazard. Mater.
15, 153-160 (2015)

LiuJ, Yu Y, Chang Y., Li B., Bian D., Yang W.,, Huo H., Huo M.,
Zhu S.: Enhancing quinoline and phenol removal by adding
Comamonas testosteroni bdq06 in treatment of an accidental
dye wastewater. Int. Biodeterior. Biodegrad. 115, 74-82 (2016)
Lourengo N.D., Franca R.D.G.,. Moreira M.A., Gil EN., Vie-
gas C.A., Pinheiro H.M.: Comparing aerobic granular sludge
and flocculent sequencing batch reactor technologies for textile
wastewater treatment. Biochem. Eng. ]. 104, 57-63 (2015)

Ma E, Guo J-B., Zhao L-]., Cahng C-C., Cui D.: Application of
bioaugmentation to improve the activated sludge system into
the contact oxidation system treating petrochemical wastewater.
Bioresour. Technol. 100, 597-602 (2009)

MaJ-Y.,, Quan X-C,, Yang Z-F, Li A-].: Biodegradation of a mix-
ture of 2,4-dichlorophenoxyacetic acid and multiple chlorophe-
nols by aerobic granules cultivated through plasmid pJP4 media-
ted bioaugmentation. Chem. Eng. J. 181-182, 144-151 (2012)
Martin-Hernédndez M., Sudrez-Ojeda M.E., Carrera J.: Bioaug-
mentation for treating transient or continuous p-nitrophenol
shock loads in an aerobic sequencing batch reactor. Bioresour.
Technol. 123, 150-156 (2012)

Miyamoto-Shinohara Y., Imaizumi T., Sukenobe J., Murakami Y.,
Kawamura S., Komatsu Y.: Survival rate of microbes after freeze-
-drying and long-term storage. Cryobiology, 3, 251-255 (2000)

. Miége C., Choubert J.M., Ribeiro L., Eusébe M., Coquery M.:

Fate of pharmaceuticals and personal care products in wastewa-
ter treatment plants-conception of a database and first results.
Environ. Pollut. 157, 1721-1726 (2008)

Morling S., Astrand N., Lindar A.N.: Biological removal of
nitrogen compounds at a coke-oven effluent stream. J. Water
Res. Prot. 4, 400-406 (2012)

Monsalvo V.M., Tobajas M., Mohedano A. F.,, Rodriguez J.J.:
Intensification of sequencing batch reactors by cometabolism
and bioaugmentation with Pseudomonas putida for the bio-
degradation of 4-chlorophenol. J. Chem. Technol. Biotechnol.
87,1270-1275 (2012)

More T.T, Yadav J.S.S., Yan S., Tyagi R.D., Surampalli R.Y.:
Extracellular polymeric substances of bacteria and their poten-
tial environmental applications. . Environ. Manage. 144, 1-25
(2014)

Mrozik A., Piotrowska-Seget Z.: Bioaugmentation as a strategy
for cleaning up of soils contaminated with aromatic compounds.
Microbiol. Res. 165, 363-375 (2010)

Nancharaiah Y.V,, Joshi H.M, Hausner M., Venugopalan V.P.:
Bioaugmentation of aerobic microbial granules with Pseudo-
monas putida carrying TOL plasmid. Chemosphere, 71, 30-35
(2008)

Nancharaiah Y.V,, Reddy G.K.K. Aerobic granular sludge tech-
nology: mechanisms of granulation and biotechnological appli-
cations. Bioresour. Technol. DOI:10.1016/j.biortech.2017.09.13
(2017)

Nguyen L.N., Hai FI,, Yang S., Kang J., Leuch ED.L., Roddick F,
Price W.E., Nghiem L.D.: Removal of trace organic contami-
nants by an MBR comprising a mixed culture of bacteria and
white-rot fungi. Bioresour. Technol. 148, 234-241 (2013)

52.

53.

54.

55.

56.

57.

58.

59.

60.

61.

62.

63.

64.

65.

66.

67.

68.

69.

JUSTYNA MICHALSKA, IZABELA GREN, AGNIESZKA MROZIK

Nouha K.: EPS producing microorganisms from municipal
wastewater activated sludge. J. Pet. Environ. Biotechnol. 7, 1-13
(2015)

Nwanyanwu C., Alisi C.S., Newke C.O., Chibuogwu O.: Cell
surface properties of phenol-utilizing bacteria isolated from
petroleum refinery wastewater. J. Res. Biol. 2, 383-391 (2012)
Nzila A., Razzak S.A., Zhu J.: Bioaugmentation: an emerging
strategy of industrial wastewater treatment for reuse and
discharge. Int. J. Environ. Res. Public Health, 13, 1-20 (2016)
Park D., Lee D.S., Kim Y.M., Park J.M.: Bioaugmentation of
cyanide-degrading microorganisms in a full-scale cokes waste-
water treatment facility. Bioresour. Technol. 99, 2092-2096
(2008)

Podedworna J., Piechna P.: Tlenowy granulowany osad czynny.
Koncepcje mechanizméw formowania, wlasciwosci i wymaga-
nia technologiczne. Seidel-Przywecki Sp z 0.0., Jozefostaw, 2017.
Qu Y., Zhang X., Ma Q,, Deng J., Deng Y., Van Nostrand J. D.,
Wu L., He Z,, Qin Y., Zhou J., Zhou J.: Microbial community
dynamics and activity link to indigo production from indole
in bioaugmented activated sludge systems. PLoS One, 10, 1-15
(2015)

Qu Y., Zhang R., Ma Q., Zhou J.,, Yn B.: Bioaugmentation with
a novel alkali-tolerant Pseudomonas strain for alkaline phe-
nol wastewater treatment in sequencing batch reactor. World
J. Microbiol. Biotechnol. 27, 1919-1926 (2011)

Quan X., Schi H,, Liu H., Lv P, Qian Y.: Enhancement of
2,4-dichlorophenol degradation in conventional activated
sludge systems bioaugmented with mixed special culture. Water
Res. 28, 245-253 (2004)

Quan X., Ma ], Xiong W., Wang X.: Bioaugmentation of half-
-matured granular sludge with special microbial culture pro-
moted establishment of 2,4- dichlorophenoxyacetic acid degra-
ding aerobic granules. Bioprocess Biosyst. Eng. 38, 1081-1090
(2015)

Quan X-C,, Tang H., Xiong W-C., Yang Z-E: Bioaugmenta-
tion of aerobic sludge granules with a plasmid donor strain
for enhanced degradation of 2,4-dichlorophenoxyacetic acid.
J. Hazard. Mater. 179, 1136-1142 (2010)

Sarma S.J., Tay J.H.: Aerobic granulation for future wastewater
treatment technology: challenges ahead. Environ. Sci. Water Res.
Technol. DOI:10.1039/c7ew00148g (2017)

Saunders A.M., Albertsen M., Vollertsen J., Nielsen P.H.: The
activated sludge ecosystem contains a core community of abun-
dant organisms. ISME J. 10, 11-20 (2016)

Schneider I, Topalova Y.: Microbial structure and functions
of biofilm during wastewater treatment in the dairy industry.
Biotechnol. Biotec. Eq. 27, 3782-3786 (2013)

Sheng G., Yu H., Li X.: Extracellular polymeric substances (EPS)
of microbial aggregates in biological wastewater treatment sys-
tems: a review. Biotechnol. Adv. 28 882-894 (2010)

Singhal N., Perez-Garcia O.: Degrading organic micropollutants:
the next challenge in the evolution of biological wastewater tre-
atment processes. Front. Environ. Sci. 4, 1-5 (2016)

Sipma J., Osuna M.B., Emanuelsson M.A.E., Castro PM.:
Biotreatment of industrial wastewaters under transient-state
conditions: process stability with fluctuations of organic load,
substrates, toxicants, and environmental parameters. Crit. Rev.
Env. Sci. Technol. 40, 147-197 (2010)

Soda S., Otsuki H., Inoue., Tsutsui H., Sei K., Ike M.: Transfer
of antibiotic multiresistant plasmid RP4 from Escherichia coli
to activated sludge bacteria. J. Biosci. Bioeng. 3,292-296 (2008)
Song Z., Ning T., Chen Y., Cheng X., Ren N.: Bioaugmenta-
tion of aerobic granular sludge with the addition of a biofloccu-
lant-producing consortium. Adv. Mat. Res. 726-731, 2530-2535
(2013)



70.

71.

72.

73.

74.

75;

CELE, STRATEGIE I OCENA EFEKTYWNOSCI BIODAUGMENTAC]I OSADU CZYNNEGO...

Sun §., Fang L., Song Z., Wang X., Wang J., Luo Y., Zhang Z.,
Zhang G., Jiang Q., Zhang Z.: Bioaugmentation for improving
the activated sludge process of treating refinery spent caustic:
laboratory and field pilot-scale studies. Desalin. Water Treat. 57,
1-8 (2016)

Sun Y.Q,, Ding P,, Peng P, Yang H., Li L.: Conjugative transfer of
dioxin-catabolic megaplasmids and bioaugmentation prospects
of a Rhodococcus sp. Environ. Sci. Technol. 51, 6298-6307 (2017)
Wang M.Z., Yang G.Q., Min H,, Lv Z.M,, Jia X.Y.: Bioaugmen-
tation with the nicotine-degrading bacterium Pseudomonas sp.
HF-1 in a sequencing batch reactor treating tobacco wastewater:
degradation study and analysis of its mechanisms. Water Res.
43, 4187-4196 (2009)

Wang J., He H., Wang M., Wang S., Zhang J., Wei W,, Xu H.,
Lv Z., Shen D.: Bioaugmentation of activated sludge with Acine-
tobacter sp. TW enhances nicotine degradation in a synthetic
tobacco wastewater treatment system. Bioresour. Technol. 142,
445-453 (2013)

Wen QX., Zhang H.C., Chen Z.Q.,, Zhao Y., Feng Y.].: Bioaug-
mentation for polyacrylamide degradation in a sequencing
batch reactor and contact oxidation reactor. J. Environ. Sci.
Health A Tox. Hazard. Subst. Environ. Eng. 47, 358-365 (2012)
Wen D., Zhang J., Xiong R., Liu R., Chen L.: Bioaugmentation
with a pyridine-degrading bacterium in a membrane bioreactor
treating pharmaceutical wastewater. /. Environ. Sci. 25, 2265
2271 (2013)

76.

77.

78.

79.

80.

81.

82.

137

Xenofontos E., Tanase A-M., Stoica L., Vyrides L: Newly iso-
lated alkalophilic Advenella species bioaugmented in activated
sludge for high p-cresol removal. New Biotechnol. 33, 305-310
(2016)

Xu P, Ma W,, Han H,, Jia S., Hou B.: Isolation of a naphthalene-
-degrading strain from activated sludge and bioaugmentation
with it in a MBR treating coal gasification wastewater. Bull.
Environ. Contam. Toxicol. 94, 358-364 (2015)

Yao Y.L., Lv Z.M., Zhu EX_, Min H., Bian C.M.: Successful bio-
augmentation of an activated sludge reactor with Rhodococcus
sp. YYL for efficient tetrahydrofuran degradation. J. Hazard.
Mater. 261, 550- 558 (2013)

Yu F-B., Ali S.W,, Guan L-B,, Li S-P,, Zhou S.: Bioaugmenta-
tion of a sequencing batch reactor with Pseudomonas putida
ONBA-17, and its impact on reactor bacterial communities.
J. Hazard. Mater. 176, 20-26 (2010)

Zhang W,, Li C.: Exploiting quorum sensing interfering strate-
gies in gram-negative bacteria for the enhancement of environ-
mental applications. Front. Microbiol. 6, 1-15 (2016)

Zheng Y., Chai L-Y,, Yang Z-H., Tang C-J., Chen Y-H., Shi Y.
Enhanced remediation of black liquor by activated sludge bio-
augmented with a novel exogenous microorganism culture.
Appl. Microbiol. Biotechnol. 97, 6525-6535 (2013)

Zhou J., Xu Y., Qu Y., Tan L.: Decolorization of Brilliant Scarlet
GR enhanced by bioaugmentation and redox mediators under
high-salt conditions. Bioresour. Technol. 101, 586-591 (2010)



1.2

Michalska J., Mrozik A. 2018. Zastosowanie bioaugmentacji w procesach biologicznego
oczyszczania $ciekow i utylizacji osadow. Ochrona Srodowiska, 40(1): 35-44

49



OCHRONA SRODOWISKA

Vol. 40

Justyna Michalska, Agnieszka Mrozik

2018

Nr1

Zastosowanie bioaugmentacji w procesach
biologicznego oczyszczania Sciekéw i utylizacji osadow

Przyrost liczby ludnosci. rozwdj nowych technologii
przemyslowych oraz intensyfikacja rolnictwa pochlaniaja
ogromne iloéci wody, wytwarzajac jednocze$nie olbrzymie
ilosci $ciekow, ktore — w zaleznosci od zrédla pochodze-
nia — zawieraja rozny ladunek zwigzkéw nieorganicznych
(jak zasady. kwasy. fosforany. azotany. chlorki, metale §la-
dowe) oraz organicznych (jak bialka. weglowodany, thisz-
cze). W grupie zanieczyszczen organicznych znajduja si¢
takze toksyczne zwigzki chemiczne, w tym fenol i jego
pochodne, wielopierscieniowe weglowodory aromatyczne
(WWA), pestycydy oraz farmaceutyki [1-6].

Podstawe wspolczesnej gospodarki Scickowej stanowi
technologia polegajaca na mineralizacji zanieczyszczen
przez rézne grupy mikroorganizméw polaczonych ze sobg
w zaglomerowane struktury zwane osadem czynnym [7].
Prawidlowe funkcjonowanie oczyszczalni $ciekow zalezy
zatem od skladu oraz aktywnosci mikroorganizméw natu-
ralnic wystepujacych w $cickach i osadzie czynnym |[8].
Niestety zmienny sklad $ciekow. w tym wahania tempe-
ratury, pH. stopnia zasolenia oraz zawartosci tlenu roz-
puszczonego, czgsto przyczynia si¢ do pogorszenia sta-
nu funkcjonowania osadu czynnego, a nawet zamierania
mikroorganizméw wystepujacych w tym srodowisku [9],
czego wynikiem moze by¢ oslabienie lub calkowite zaha-
mowanic procesu usuwania zanicczyszczen ze $cickow,
uwalnianie toksycznych substancji do $rodowiska oraz
emisja ucigzliwych odorow [10, 11].

Koncepcja procesu bioaugmentacji

Atrakcyjnym rozwigzaniem problemoéw zwigzanych
z duzym ladunkiem zanieczyszczen doplywajacych do
oczyszczalni jest metoda bioaugmentacji. Polega ona na
wprowadzeniu do osadu czynnego dodatkowej puli bakte-
rii lub grzybow o znacznym potencjale degradacji konkret-
nych zanieczyszczen, niewrazliwych na zmiany $Srodowi-
skowe oraz o wysokiej tolerancji na substancje toksyczne.
Inokulacja osadu takimi mikroorganizmami moze nie tylko
prowadzi¢ do zwigkszenia bioréznorodnosci oraz biomasy
mikroorganizmow bytujacych w reaktorze biologicznym,
przyspiesza¢ rozklad zanieczyszczen organicznych w $cie-
kach, usprawnia¢ proces usuwania zwiazkow azotu i fos-
foru. ale takze zapobiega¢ nadmiernemu rozwojowi bak-
terii nitkowatych, poprawia¢ wlasciwosci sedymentacyjne

Mgr J. Michalska, dr hab. A. Mrozik: Uniwersytet Slaski, Wydziat Bio-
logii i Ochrony Srodowiska, Katedra Biochemii, ul. Jagielloriska 28,
40-032 Katowice, jmichalska@us.edu.pl

osadu, przeciwdziala¢ powstawaniu piany. wspomagac¢
zdolno$ci adaptacyjne mikroorganizméw autochtonicz-
nych do zmian parametréw operacyjnych procesu oczysz-
czania oraz wspiera¢ proces regeneracji osadu. Ze wzgledu
na mozliwos$¢ stosowania bioaugmentacji na réznych cta-
pach biologicznego oczyszczania $cieckow. a takze prze-
robki osadoéw, moze ona w znaczacym stopniu usprawni¢
pracg wielu oczyszczalni $ciekow (rys. 1) [12].
Mikroorganizmy o pozadanych cechach degradacyj-
nych pozyskuje si¢ do bioaugmentacji przez ich selekcje
z tego samego lub innego zrédla o identycznym lub po-
dobnym typie zanieczyszczen, a nastepnie ich namnozenie
w warunkach laboratoryjnych [13—15]. Wprowadzenie wy-
selekcjonowanych mikroorganizmow do osadu czynnego.
z ktorego naturalnie pochodzily nosi nazwe bioaugmentacji
autochtonicznej lub reinokulacji mikroorganizmami auto-
chtonicznymi, natomiast ich introdukowanie do innego osa-
du okreslane jest mianem bioaugmentacji allochtonicznej
lub biowzbogacenia. Do osadu czynnego mozna rowniez
introdukowa¢ mikroorganizmy genetycznie modyfikowane
o wzmozonej aktywnosci degradacyjnej wzgledem konkret-
nego zanieczyszczenia (bioaugmentacja genetyczna) [16].
Powszechna metoda jest takze stosowanie komercyjnych
biopreparatow, zawierajacych zdefiniowane konsorcja mi-
kroorganizmow i/lub enzymy czy biosurfaktanty. Aby me-
toda bioaugmentacji mogla stanowi¢ skuteczne narzedzie
w zwigkszaniu sprawnosci funkcjonowania osadu czynne-
g0, najistotniejszym elementem takiej operacji jest dobor
odpowiednich mikroorganizmow do inokulacji.

Czynniki ograniczajace bioaugmentacje

Jednym z gléwnych czynnikéw ograniczajgcych po-
myslny przebieg bioaugmentacji jest slaba przezywalnos¢
mikroorganizmoéw wprowadzonych do osadu czynnego,
poniewaz ich liczebno$¢ w osadzie zazwyczaj w krotkim
czasie drastycznie maleje. Autorzy pracy [17] badajac prze-
zywalno$¢ szczepu Pseudomonas putida ONBA-17 inoku-
lowanego do osadu czynnego w sekwencyjnym reaktorze
porcjowym (SBR) zaobserwowali drastyczne zmniejszenie
liczebnosci bakterii z 6.4-10%jtk/cm? do 1.4-10%jtk/cm?
w ciggu 36d. Inokulowane bakteric poczatkowo plywaly
wolno wsrod klaczkow osadu czynnego, natomiast wraz
z uplywem czasu coraz wigcej identyfikowano ich we-
wnatrz wakuoli pierwotniakow. Przyczyng $mierci inoku-
lantow mogly by¢ brak zdolnosci konkurowania z rodzi-
mg mikroflorg o zwigzki odzywcze, obecno$¢ inhibitorow,
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Rys. 1. Zastosowanie bioaugmentacji na réznych etapach biologicznego oczyszczania $ciekéw
Fig. 1. Application of bioaugmentation at various stages of biological wastewater treatment process

drapieznictwo ze strony pierwotniakow czy infekcja bakte-
riofagami [18, 19]. Sposobem zwigkszania przezywalnosci
introdukowanych mikroorganizméw jest wprowadzanie du-
7ej ich biomasy do osadu w zakresie 10%+107 kom./cm? [20]
oraz kilkukrotne wprowadzenie mikroorganizméw (suc-
cesive bioaugmentation) w zaleznosci od tempa rozkladu
konkretnych zwigzkow chemicznych [21]. Innym rozwig-
zaniem jest unieruchomienie mikroorganizméw na réznych
nos$nikach naturalnych i syntetycznych, co wspomaga nie
tylko ich zatrzymanie i zwigkszenie biomasy w bioreakto-
1ze, ale takze eliminuje koniecznos$¢ konkurowania z inny-
mi drobnoustrojami o zwiazki odzywcze. Nosniki stoso-
wane do immobilizacji mogg takze zapewnia¢ inokulantom
ochrong przed drapieznikami oraz zmniejsza¢ narazenic na
zmiany czynnikow srodowiskowych oraz toksyczne dzia-
lanie zwigzkéw chemicznych [22]. Unieruchomione na
nos$nikach mikroorganizmy zwykle wykazuja wickszg ak-
tywno$¢ metaboliczng niz komorki swobodnie zawieszone
w osadzie czynnym [23].

Niemniej wazne od doboru odpowiednich szczepow do
inokulacji, sposobu ich dostarczenia do $rodowiska oraz
wzajemnych interakcji z rodzimg mikroflorg sa takze czyn-
niki abiotyczne. Fluktuacjom skladu chemicznego Scie-
kow moga towarzyszy¢ zmiany parametrow operacyjnych
procesu biologicznego oczyszczania $cickow, takich jak
temperatura, pH, zasolenie oraz zawarto$¢ tlenu rozpusz-
czonego [24]. Poniewaz czynniki te maja istotny wplyw na
wlasciwosci adsorpeyjne i sedymentacyjne osadu czynne-
go oraz aktywnos¢ i bioréznorodnos¢ mikroorganizmow
rodzimych, ich zmiany moga by¢ przyczyng zaburzen
w funkcjonowaniu tego ekosystemu [25,26]. Bioaugmen-
tacja osadu czynnego z uzyciem bakterii latwo adaptuja-
cych si¢ do zmieniajacych si¢ warunkow srodowiskowych
moze by¢ stosowana w celu ochrony struktury zespolow
mikroorganizmow naturalnie wystepujacych w tym $rodo-
wisku. W zwigzku z tym moze ona wspomagac utrzyma-
nie stalych warunkéw operacyjnych procesu oczyszczania
sciekow, pozwalajgc na skrocenie nie tylko fazy adaptacji
mikroorganizmow, ale takze czasu rozruchu reaktora biolo-
gicznego oraz jego stabilng prace (rys. 2) [27].

Obnizenie temperatury $ciekow, zwlaszcza zima, czeg-
sto jest przyczyna wydluzenia czasu rozruchu reaktora
biologicznego ze wzgledu na oslabienic wzrostu mikro-
organizméw w osadzie czynnym. Wynikiem tego zjawi-
ska jest zmniejszenie intensywnos$ci usuwania ze $ciekow
zwigzkow wegla, fosforu, a zwlaszcza azotu [28]. Wzgled-
na aktywno$¢ osadu czynnego w temperaturze 20°C sta-
nowi 60+70% jego aktywno$ci maksymalnej, podczas gdy
w temperaturze 10°C wzgledna aktywnos$¢ wynosi zaled-
wie 25% [29]. Obnizenie temperatury $ciekéw ponizej 5°C
prowadzi natomiast do calkowitego zatrzymania procesu
nitryfikacji, ze wzgledu na zahamowanic wzrostu bakterii
z rodzajow Nitrosomonas i Nitrobacter. Badania przepro-
wadzone w dwoch oczyszczalniach $cickow komunalnych
w Chinach, odbierajacych $cieki o zmiennej temperaturze
w zakresie 13+23°C, wykazaly, ze zwigkszenie stopnia re-
cyrkulacji biomasy do komor nitryfikacyjnych nie wplyne-
lo na skrocenie czasu rozruchu reaktorow biologicznych,
ktory wynosil w tych oczyszczalniach odpowiednio 58d
i 89d [25.30]. Z kolei z innej pracy wynika, ze zastoso-
wanie bioaugmentacji moze przeciwdziala¢ wplywowi
niskich temperatur na mikroorganizmy naturalnic wyste-
pujace w osadzie czynnym. Po wprowadzeniu do osadu
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Rys. 2. Wptyw bioaugmentacji osadu czynnego na przebieg
biologicznego oczyszczania $ciekéw
Fig. 2. Effect of activated sludge bioaugmentation on the course
of biological wastewater treatment process
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konsorcjum mikroorganizmow allochtonicznych reprezen-
towanych przez Proteobacteria. Bacterioides, Nitrospira-
les, Cyanobacteria i Bacillus w trzech konwencjonalnych
oczyszczalniach $ciekow w Chinach nastapilo skrécenie
czasu rozruchu reaktora do 12+15d, pomimo spadku tem-
peratury ponizej 15°C [31].

Na obnizenie wydajnosci procesu oczyszczania $cie-
koéw moga mie¢ rowniez wplyw zmiany wartosci pH $cie-
kow w reaktorze biologicznym. Utrzymanie optymalnego
pH w procesie osadu czynnego (6.5+8.0) odgrywa bardzo
wazng role w prawidlowym rozwoju mikroorganizméw
i formowaniu klaczkow. Ponadto wartos¢ tego wskaznika
wplywa na wlasciwosci sedymentacyjne osadu oraz sku-
teczno$¢ biodegradacji zanieczyszczen w $ciekach [32].
Wartosci pH ponizej 5 lub powyzej 10 moga spowodowac
spadek aktywnosci mikroorganizméw autochtonicznych
i zmniejszenie ich bior6znorodnosci [33]. Badania autorow
pracy [34] wykazaly, ze bioaugmentacja osadu czynnego
alkalofilnym szczepem Pseudomonas sp. JY2 byla szcze-
golnie skuteczna podczas oczyszczania silnie zasadowych
(pH=10) $cickow fenolowych. Znaczna tolerancja tego
szczepu na wysokie wartosci pH skutkowala skroceniem
czasu rozruchu reaktora SBR do 1.5d, usuni¢ciem 90%
poczatkowej ilosci fenolu (550 mg/dm?) i spadkiem warto-
sci pH z 10 do 8. Rownoczesnie w reaktorze niepoddanym
bioaugmentacji nie nastapila zmiana wartosci pH. a mine-
ralizacje fenolu na poziomie 90% stwierdzono po 3 d pracy
reaktora. W innych badaniach osad w lagunie osadowej.
narazonej na $cieki z przemyslu papierniczego i wahania
pH w zakresie 3+10, poddano bioaugmentacji szczepem
Zoogloea resiniphila DhA-35, zdolnym do flokulacji i roz-
kladu kwasu dehydroabietynowego (DhA). Wykazano, ze
zabieg ten doprowadzil do calkowitej mineralizacji DhA
(6 mg/dm?) w ciagu 1+2d. zaréwno w lagunic o pH=3, jak
i w lagunie o pH=10 [35]. Niepoddanie bioaugmentacji
osadu w lagunie o pH=3 skutkowalo calkowitym zahamo-
waniem rozkladu DhA, natomiast wzrost pH do 10 spowo-
dowal wydluzenie czasu rozkladu badanego zwigzku do 4 d.
Dane literaturowe wskazuja, ze nie zawsze bioaugmentacja
osadu czynnego mikroorganizmami zdolnymi do wzrostu
w wysokim pH odnosi oczekiwany skutek. Udowodniono
na przyklad. ze inokulacja osadu czynnego oczyszczajace-
go Scieki petrochemiczne o zmiennej wartosci pH. z uzy-
ciem konsorcjum szesciu szczepoéw z rodzajow Micrococ-
cus, Pseudomonas, Brevibacterium i Nocardia zdolnych do
wzrostu w pH=10 spowodowala calkowite zahamowanie
procesu usuwania zanieczyszczen zarowno w osadzie bio-
augmentowanym. jak i nicpoddanym bioaugmentacji [33].

Scieki przemyslowe, zwlaszcza z przemyslu chemicz-
nego. moga zawiera¢ wysoka zawarto$¢ soli. siggajaca do
4+5g/dm®. Tak znaczna ilo$¢ soli w $ciekach moze by¢
przyczyng zahamowania aktywnos$ci metabolicznej mi-
kroorganizmoéw autochtonicznych, a nawet prowadzi¢ do
plazmolizy komorek [36]. Autorzy pracy [37] po inokulacji
osadu czynnego halofilnym szczepem Halobacter halo-
bium w reaktorze SBR oczyszczajacym $cieki syntetyczne
o wzrastajgcym zasoleniu (0+6%) stwierdzili, ze wzrost za-
wartosci NaCl do 5% w osadzie bioaugmentowanym, w po-
rownaniu do osadu kontrolnego. skutkowal wigksza spraw-
noscig usuwania zanieczyszczen organicznych oraz azotu
amonowego i fosforanéw, odpowiednio o 26% oraz 15%
i 10%. Dodatkowo wprowadzenie badanego szczepu bak-
terii do osadu czynnego przyczynilo si¢ do poprawy jego
wlasciwosci sedymentacyjnych. co spowodowalo zmnicj-
szenie wartoéci indeksu osadu do 76cm’/g w stosunku

do osadu kontrolnego (97 cm?/g). W badaniach [38] udo-
kumentowano. ze st¢zenie soli. przy ktorym nie obser-
wowano istotnego pogorszenia sprawnosci oczyszczania
$ciekow osadem czynnym bioaugmentowanym halofilnym
szczepem Zunongwangia profunda oraz innymi szczepami
bakterii morskich oraz niepoddanym bioaugmentacji, wy-
nosilo odpowiednio 7+8% oraz 6+7%.

Usuwanie toksycznych zwigzkéw chemicznych

W ostatnich latach przeprowadzono wiele badan do-
tyczacych intensyfikacji rozkladu toksycznych zwigzkow
chemicznych, w tym zwigzkow fenolowych, WWA. barw-
nikow, farmaceutykow. pestycydow czy zwigzkow ropopo-
chodnych przez osad czynny wzbogacony wyselekcjono-
wanymi z r6znych zrédel pojedynczymi szczepami bakterii
i grzybow mikroskopowych oraz ich konsorcjami (tab. 1).

Jako przyklad moga posluzy¢ badania autorow pra-
cy [15], ktérzy po inokulacji osadu czynnego, zasilanego
$cickami z 4-metylofenolem (4-MF) (750mg/dm3). alka-
lofilnym szczepem Advenella sp. LVX4 stwierdzili calko-
wity rozklad tego zwigzku w ciagu okolo 100 h, przy czym
mikroorganizmy w osadzie niebioaugmentowanym byly
zdolne do degradacji jedynie 44% wyjsciowej ilosci 4-MF.
W innych badaniach [42] przeprowadzono skuteczng bio-
augmentacj¢ osadu czynnego szczepem Streptomyces Sp.
QWE-35. zdolnym do rozkladu naftalenu. W ciggu 10d
uzyskano wigksza o 36% sprawno$¢ usuwania tego zwiaz-
ku, w poréwnaniu do jego rozkladu w osadzie kontrolnym.

Bioaugmentacja osadu czynnego z udzialem grzybow
przeprowadzana jest najczesciej w celu zwigkszenia sku-
tecznosci oczyszczania Scickow zawierajacych znaczny la-
dunek lekéw, zwigzkow fenolowych oraz barwnikéw. Po-
twierdzaja to badania autorow pracy [51]. ktorzy wykazali.
ze inokulacja osadu czynnego grzybem 7rametes versico-
lor, wydzielajacym takie enzymy. jak lakaza. peroksydaza
manganowa i ligninowa. spowodowala wzrost wydajnosci
transformacji hydroksytyrozolu oraz tyrozolu. odpowiednio
240% do 75% oraz z31% do 55%. Z kolei inne badania [46]
potwierdzily, ze bioaugmentacja osadu czynnego. zasilane-
go $cieckami fenolowymi, szczepem Phanerochaete chryso-
sporium przyczynila si¢ do wzrostu szybkosci rozkladu fe-
nolu z 0,84 g/(g-d) do 1.45 g/(g-d) (w odniesieniu do suchej
masy organicznej osadu). Skuteczng bioaugmentacj¢ osadu
czynnego. oczyszczajacego $cieki zawierajgce barwnik
Acid Red B (ARB). udalo si¢ takze przeprowadzi¢ szcze-
pem Candida tropicalis TL-F1, skutkiem czego bylo skro-
cenie czasu rozkladu barwnika (25 mg/dm® i 50 mg/dm?).
odpowiednio z 3d do 2d oraz z 6d do 3d [52].

Znanych jest wiele przykladow intensyfikacji rozkladu
toksycznych zwiazkéw chemicznych przez osad czynny
bioaugmentowany zdefiniowanymi konsorcjami mikroor-
ganizmoéw. Takie mieszane kultury drobnoustrojow zazwy-
czaj sa zdolne do rozkladu wielu zwigzkow jednoczesnie.
co wynika z uzupelniania si¢ ich zdolnosci degradacyjnych.
Taka metoda wydaje si¢ bardziej skuteczna w eliminacji
niebezpiecznych zanieczyszczen ze Sciekow, w pordwna-
niu z inokulacja osadu czynnego pojedynczymi szczepami.
Potwierdzaja to wyniki badan autorow pracy [41]. ktorzy
bioaugmentowali osad czynny oczyszczajacy Scieki za-
wierajace 2.4-dichlorofenol (2.4-DCP) (50 mg/dm?) poje-
dynczymi szczepami Achromobacter sp. i Flavobacterium
breve, zdolnymi do rozkladu fenolu i jego pochodnych,
a takze konsorcjum bedacym ich mieszaning. Najwick-
sza wydajnos¢ rozkladu 2.4-DCP. wynoszgca 88+99%.
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Tabela 1. Wybrane szczepy bakterii i grzybéw mikroskopowych oraz konsorcja mikroorganizméw do bioaugmentacji osadu czynnego
Table 1. Strains of bacteria and filamentous fungi as well as consortia of microorganisms selected for bioaugmentation of activated sludge

Mikroorganizm Zwigzek — zawartos$é Scieki Kraj — miejsce badan | Zrédto
: fenol — 200 mg/dm? z przemystu farbiarskiego/
Comamonas testosteroni bdq06 T —— P — /komunalne (1/2, 11, 2/1) [39]
Paracoccus denitrificans W12 pirydyna — 250+500 mg/dm? z przemystu farmaceutycznego Chiny - laboratorium [40]
5 y A 3 z przemystu tytoniowego/

Pseudomonas sp. HF-1 nikotyna — 40+250 mg/dm /woda wodociagowa (7/100) [41]
Streptomyces sp. QWE-35 naftalen — 38,2 mg/dm? z gazyfikacji wegla [42]
Sphingobium sp. BiD32 i

bl bisfenol A — 0,0017 mg/dm? komunalne et o
Sphingopyxis sp. TrD1 — laboratorium
Rhodococcus sp. p52 majacy
plazmidy pDFO01 i pDF02 dibenzofuran — 300 mg/dm? [44]
(geny kodujace dioksygenaze)

modelowe B —
TS ; 2 iny — laboratorium
Eschenchlg coli JM1QQ (pGEX Direct Blue — 71 mg/dm?,
-AZR), majaca plazmid pGEX4T-1 | fon e 3 [45]
: : g/dm
(gen kodujacy azoreduktaze)
Phanerochaete chrysosporium fenol — 1800 mg/dm? koksownicze [46]
formaldehyd, — 488 mg/dm? ; .

Hansenula polymorpha i 1128 mg/dm® z przemystu chemicznego Polska — laboratorium | [47]
Konsorcjum Cryptococcus
humicolus MCN2 i bakterii cyjanek potasu — 25+50 mg/dm? Korea - laboratorium [48]
rozktadajacych cyjanki
Konsorcjum Achromobacter sp.
i Flavobacterium breve oraz innych | 2,4-dichlorofenol — 50 mg/dm?® mixdeiowe [49]
nieoznaczonych bakterii Chiny - laboratorium
Rhodococcus sp. YYL, B. cereus 3
MLY1 i B. aquimaris MLY2 tetrahydrofuran — 1442mg/dm [50]

uzyskano w ciggu 30d w osadzie inokulowanym tym kon-
sorcjum, natomiast w osadzie niecbioaugmentowanym oraz
bioaugmentowanym pojedynczymi szczepami skutecz-
no$¢ rozkladu 2.4-DCP wynosila odpowiednio 46+61%
i 78+89%. W innych badaniach [53] wykorzystano mie-
szane konsorcjum bakteryjne VNI11. obejmujace szczepy
Providencia sp. VN11A, Brevibacillus sp. VN11B. Alca-
ligenes sp. VN11C i Pseudomonas sp. VN11D. do bioaug-
mentacji osadu czynnego zasilanego typowymi $ciekami
komunalnymi. Wykazano. ze wprowadzenie tych mikro-
organizmow do osadu czynnego umozliwilo skuteczne
usuwanie roéznego rodzaju zanieczyszczen w warunkach
anoksycznych oraz w warunkach tlenowych, w temperatu-
rze 37°C oraz pH réwnym 7.0. Inokulacja osadu tym kon-
sorcjum przyczynila si¢ nie tylko do eliminacji fenolu ze
scickow (89%). ale takze zwiazkow fosforu (80%). azotu
(86%) i siarki (81%).

Wprowadzenie do osadu czynnego mikroorganizmow
modyfikowanych genetycznie, bedacych donorami ge-
now katabolicznych zlokalizowanych w plazmidach lub
innych ruchomych elementach genetycznych, takich jak
transpozony czy wyspy genomowe, stanowi alternatywe
dla klasycznej bioaugmentacji. Metoda ta nie jest jed-
nak powszechnie stosowana w systemach biologicznego
oczyszczania $ciekow, ze wzgledu na obawy zwigzane
z horyzontalnym transferem genow [54]. Ponadto zmody-
fikowane szczepy bakterii o wysokiej aktywnosci degrada-
cyjnej po wprowadzeniu do osadu czynnego czgsto trudno
adaptujg si¢ do warunkéw panujacych w tym srodowisku,
traca zdolnosci rozkladu lub transformacji toksycznych
zanieczyszczen i w konsekwencji zamieraja. Pomys$lnie
zakonczong bioaugmentacj¢ osadu czynnego oczyszczaja-
cego scieki z dibenzofuranem (DBF) w ilosci 300 mg/dm?

przeprowadzono z uzyciem modyfikowanych bakterii Rho-
dococcus sp. p52 [44]. Stwierdzono, ze w inokulowanym
osadzie czynnym calkowity rozklad DBF nastapil w czasie
60d. podczas gdy w osadzie nieinokulowanym biodegra-
dacja tego zwiazku nie zachodzila. Swiadczylo to o spraw-
nym transferze gendéw katabolicznych zlokalizowanych
w plazmidach pDF01 i pDF02 dawcy do mikroorganizméw
autochtonicznych.

Usuwanie zwigzkow biogennych

Bioaugmentacja moze by¢ korzystnym rozwigzaniem
problemow eksploatacyjnych na réznych etapach oczysz-
czania sciekow, migdzy innymi w celu zwigkszenia wydaj-
nosci procesu nitryfikacji podczas niskich temperatur (je-
siefi-zima). Spadek temperatury ponizej 15°C wplywa nie
tylko na obnizenie szybkosci wzrostu bakterii nitryfikacyj-
nych w reaktorze. ale rowniez oddzialuje negatywnie na ich
aktywnosc¢ i szybko$¢ rozkladu substratow, adsorpcje w osa-
dzie czynnym oraz jego zdolnosci sedymentacyjne [55].
Pokonanie tych trudno$ci wymaga czesto wydluzenia cza-
su retencji osadu czynnego w reaktorze biologicznym, co
wiaze si¢ z koniecznoscig zwigkszenia pojemnosci komor
nitryfikacyjnych. W wielu konwencjonalnych oczyszczal-
niach $ciekow zabieg ten jest czesto niemozliwy do wy-
konania z uwagi na koszty. Ponadto zwigkszenie czasu
przetrzymania biomasy w osadniku moze dodatkowo za-
burzac proces usuwania zwigzkow fosforu ze sciekdéw. Re-
alnym rozwigzaniem tych probleméw bylo wprowadzenie
do osadu czynnego dodatkowej puli bakterii nitryfikacyj-
nych [56.57]. co pozwolilo na zmniejszenie pojemnosci re-
aktorow nawet o 50% i zwigkszenie szybkosci nitryfikacji
o0 okolo 60% [58].
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Znaczng poprawe sprawnosci nitryfikacji w temperatu-
1ze 10°C zaobserwowano w wyniku bioaugmentacji osadu
czynnego biomasa mikroorganizméw utleniajacych azot
amonowy oraz azotyny [55]. Po wprowadzeniu do reaktora
SBR dodatkowe;j puli bakterii nitryfikacyjnych wydajnos¢
utleniania azotu amonowego w $ciekach modelowych oraz
rzeczywistych wzrosla odpowiednio z 48% do 85% oraz
7 82% do 88%.

Techniczne wykorzystanie bioaugmentacji w oczysz-
czalniach $cickow daje glownie technologia BABE (bio-
augmentation batch enhanced). W tym procesie $cieki
sklarowane poddawane sg nitryfikacji w reaktorze SBR
w strumieniu bocznym, a namnozona biomasa bakterii ni-
tryfikacyjnych zasila reaktor glowny. Zastosowanie tech-
nologii BABE w oczyszczalniach $ciekow w Holandii,
odbierajacych $cieki o zblizonym ladunku zanieczyszczen,
doprowadzilo do obnizenia w nich ilosci azotu ogolne-
g0 z 13mgN/dm?® do 9mgN/dm’ oraz azotu amonowego
z 13 mgN/dm? do 5 mgN/dm?. Usprawnienie procesu nitry-
fikacji w oczyszczalniach $ciekow moze si¢ rowniez od-
bywac z wykorzystaniem metody InNitri (inexpensive ni-
trification), polegajacej na namnozeniu mikroorganizmow
nitryfikacyjnych w odcieku fermentacyjnym oraz systemu
BAR (bioaugmentation regeneration), w ktorym biomase
bakterii nitryfikacyjnych w odcieku fermentacyjnym wpro-
wadza si¢ do napowietrzonego osadu nadmiernego [58].

Osiagnigcie jednoczesnego usuwania zwigzkow we-
gla, azotu i fosforu ze $ciekow wigze si¢ z koniecznoscia
naprzemiennego stosowania warunkéw beztlenowych,
anoksycznych i tlenowych. co nie zawsze jest mozliwe
w konwencjonalnych systemach oczyszczania $ciekow.
Uzyskanie wysokiej sprawnosci usuwania substancji bio-
gennych ze $ciekéw w takich warunkach wymaga dlu-
giego czasu aklimatyzacji osadu czynnego do zmieniaja-
cej si¢ zawartosci lub braku tlenu. Bioaugmentacja osadu
czynnego pozwala na przezwycig¢zenie tych problemow,
eliminujac jednoczesnie koniecznos¢ wdrazania drogich
rozwigzan technologicznych. Badania autorow pracy [59]
wykazaly, ze inokulacja osadu w reaktorze SBR. wzbo-
gaconego wczesniej biomasa bakterii nitryfikacyjnych
i mikroorganizmami akumulujgcymi polifosforany (poly-
phosphate-accumulating organisms — PAO) pozwolila na
jednoczesne i bardzo wydajne usuwanie ze Sciekow azotu
i fosforu w ciggu dwoch miesi¢cy prowadzenia ekspery-
mentu. W innych badaniach [60] poréwnywano wydaj-
no$¢ usuwania fosforu ze $ciekow przez osad czynny in-
okulowany pojedynczymi szczepami Acinetobacter lwolffii
ATCC 19002 i Pseudomonas aeruginosa ATCC 27853
oraz ich konsorcjum. Wyniki przeprowadzonych ekspery-
mentow pokazaly, ze jedynie introdukowanie do reaktora
SBR szczepu A. hwoffii przyczynilo si¢ do calkowitego usu-
niecia fosforanéw (20 mgPQ,*/dm?) ze cickéw w ciagu
30d. natomiast w tym samym czasie w osadzie czynnym
bioaugmentowanym P. aeruginosa ATCC 27853 oraz mie-
szang populacja bakterii eliminacja fosforanéw byla znacz-
nie mniejsza i wynosila odpowiednio 25% i 20%.

Usuwanie zwiazkow ttuszczowych
oraz ograniczenie emisji odorow

Scieki przemyslowe sa nie tylko zrodlem toksycznych
zwigzkow chemicznych, ale mogg zawiera¢ rowniez znacz-
ng ilos¢ thuszczow, olejow i smarow. stanowigcych po-
wazny problem w biologicznych systemach oczyszczania
$ciekow. Substancje te tworza na powierzchni klaczkow

oleista powloke uniemozliwiajacg dyfuzje tlenu oraz
transport substancji odzywczych. Moga one takze zwigk-
sza¢ awaryjnos¢ pomp oraz urzadzen do rozprowadzania
powietrza w reaktorach biologicznych. Aby zapobiec ta-
kim niepozadanym zjawiskom, autorzy pracy [61] wyko-
rzystali nowy. rewolucyjny system oczyszczania sciekow
BioAmp™, w ktérym namnazali pig¢ szczepéw bakterii
o wysokim potencjale rozkladu tluszczow (Pseudomonas

Sfluorescens. P. putida. Bacillus subtilis. B. licheniformis

i B. thuringiensis), a nastgpnie zastosowali je do oczysz-
czania sciekow pochodzacych z akademickiej stolowki.
Scieki te charakteryzowaly si¢ wartoscig ChZT w zakresie
990+350mgO,/dm’ oraz zawartoécia kwasoéw tluszczo-
wych w iloéci 117+433 mg/dm’. Badania przeprowadzo-
no w separatorach tluszczu, bedacych elementem lokal-
nej oczyszczalni $ciekow. Uzyskane wyniki wykazaly, ze
zastosowanie systemu BioAmp™ bylo bardzo skuteczne.
gdyz stezenie tluszczow w $ciekach zmniejszylo si¢ z war-
tosci poczatkowej 281 mg/dm® do 168 mg/dm®, w tym
stezenie kwasow tluszczowych zmalalo o 59%. a ChZT
0 39%. Obecnos¢ zwigzkow tluszczowych w $ciekach
moze takze stymulowaé¢ rozwoj mikroorganizmow nit-
kowatych w osadzie czynnym, bedacych przyczyng jego
pecznienia. Skutecznym rozwigzaniem tego problemu jest
wprowadzenie do osadu czynnego bakterii zawierajacych
enzymy prowadzace hydrolizg tluszczow [12].

Oczyszczalnie $ciekow czesto sa zrodlem ucigzliwych
odordéw. Ograniczenie ich emisji oraz neutralizacja sub-
stancji zlowonnych, ze wzgledu na ich zlozona budowe
chemiczng oraz wysokie koszty dezodoryzacji. sg czesto
utrudnione. Rozwigzaniem tego problemu moze by¢ bio-
augmentacja osadu czynnego szczepami bakterii Pseudo-
monas stutzeri TR2 oraz Thiobacillus denitrificans wspo-
magajacymi usuwanie klopotliwych gazow zawierajacych
zwigzki siarki i azotu [62,63].

Utylizacja osadow sciekowych

Strategia bioaugmentacji moze by¢ z powodzeniem
stosowana nie tylko w procesie oczyszczania $ciekow,
lecz takze podczas utylizacji osadow s$ciekowych w celu
zwigkszenia wydajnosci pozyskiwania biogazu [39,64].
Po wprowadzeniu do komor fermentacyjnych niezalez-
nie dwoch szczepow bakterii — mezofilnego Enterobacter
cloacae (DSM 30054) i termofilnego Caldicellulosirup-
tor saccharolyticus (DSM 8903) — wykazano pozytywng
korelacj¢ pomigdzy obecnoscig tych mikroorganizmow
a wzrostem produkcji biogazu. Jednoczes$nie potwierdzono
zdolno$¢ obu szczepow bakterii do inkorporacji w struktu-
r¢ autochtonicznych zespolow mikroorganizmow wystepu-
jacych w reaktorze. co umozliwilo utrzymanie produkcji
biogazu na wysokim poziomie [65].

Biologiczny rozklad zanieczyszczen zawartych w $cie-
kach prowadzi do przyrostu osadu czynnego. czyli powsta-
wania osadu nadmiernego. Ze wzgledu na wymogi $rodo-
wiskowe w zakresie zagospodarowania osadow, stale rosng
koszty ich utylizacji. Zastosowanie mikroorganizméw do
bioaugmentacji osadu czynnego moze wspomagac¢ sku-
tecznos$¢ oczyszczania $cieckow. nie powodujac przy tym
nadmiernego wzrostu biomasy. Potwierdzaja to badania
autorow pracy [66]. ktorzy wykazali, ze bioaugmentacja
osadu czynnego. zasilanego $ciekami garbarskimi, konsor-
cjum bakteryjnym BM-S-1 nie tylko zwigkszyla wydajnos¢
ich oczyszczania. ale takze przyczynila si¢ do ograniczenia
ilo$ci osadu nadmiernego.
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Powstajacy w procesie oczyszczania $ciekow osad nad-
mierny oraz $cieki oczyszczone nierzadko zawieraja meta-
le $ladowe oraz antybiotyki. Metody fizyczne i chemiczne
stosowane w celu eliminacji tych zanieczyszczen sq malo
skuteczne i mogg by¢ dodatkowo przyczyna powstawania
toksycznych i rakotworczych zwigzkow ograniczajacych
wzrost mikroorganizmoéw. W celu zwigkszenia wydajno-
$ci usuwania jonow niklu(Il) i/lub cefaleksyny (antybio-
tyk) przeprowadzono bioaugmentacj¢ szczepem Bacillus
subtilis 2012WTNC czterech rodzajow scickow oczysz-
czonych — probka kontrolna (E1) oraz scieki zawierajace
odpowiednio jony niklu w ilosci 10 mgNi/dm® (E2), cefa-
leksyne w ilosci 1g/dm’ (E3) oraz oba zanieczyszczenia
w tych samych ilosciach (E4). Stwierdzono. ze obecno$¢
tego szczepu spowodowala zmniejszenie zawartosci jonow
niklu w $ciekach E2 i E4 odpowiednio o 97% i 66%. a ce-
faleksyny w $cieckach E3 i E4 odpowiednio o 14% i 56%
w porownaniu do probki kontrolnej E1 [67].

Wiele badan wykazalo réwniez. ze bioaugmentacja
osadow s$cickowych zdefiniowanymi mikroorganizmami
moze by¢ z powodzeniem wykorzystana w procesie biolu-
gowania zawartych w nich metali. Szczegdlnie przydatne
okazaly si¢ w tym celu bakterie z rodzaju Acidithiobacillus,
ktore nie tylko wspomagaja ten proces, ale takze ulatwia-
ja odwadnianie osadow, zmniejszajac zawarto$¢ obecnych
w nich zewnatrzkomorkowych substancji egzopolisachary-
dowych i zwigzanej z nimi wody, takze obnizaja wartos¢
pH. Niestety wzrost tych mikroorganizméw jest czgsto
ograniczony ze wzgledu na toksycznos¢ wystepujacych
w osadach rozpuszczalnych substancji organicznych.
Zwiazki te mogg by¢ jednak rozkladane przez grzyby mi-
kroskopowe, co wspomaga proces utylizacji osadow. Dzie-
ki obecnosci strzgpek. grzyby wylapuja czastki stale obec-
ne w osadzie $cickowym zwigkszajac w ten sposob jego
podatnos$¢ na bioseparacj¢ oraz odwadnianie. Stwierdzono,
ze inokulacja osadu szczepem Mucor hiemalis spowodo-
wala zmnigjszenie oporu wlasciwego osadu o okolo 70%
w ciggu 6d w stosunku do probki kontrolnej [68]. Z ko-
lei w pracy [69] wykazano, Ze inokulacja osadu szczepem
Mucor circinelloides ZG-3 prowadzila do rozkladu sub-
stancji organicznych oraz wspomagala aktywnos¢ introdu-
kowanego w drugiej kolejnosci szczepu Acidithiobacillus
ferrooxidans LX5, przyczyniajac si¢ do ponad 8-krotnego
wzrostu skutecznosci odwadniania osadu. W kolejnych
badaniach [70] bioaugmentowano osad czynny grzybem
Penicillium expansum BS30 w celu rdéwnoczesnego usu-
ni¢cia mikroorganizmoéw patogennych oraz zmniejszenia
ilosci osadu nadmiernego. Obecno$¢ badanego szczepu
w tym S$rodowisku przyczynila si¢ do ograniczenia za-
wiesin ogolnych i lotnych w osadzie o okolo 50% oraz
do zwigkszenia jego podatnoéci na odwadnianie. Ponadto
obecnos¢ tego szczepu wywolala spadek liczebnosci bak-
terii fekalnych z grupy coli oraz z rodzaju Salmonella, od-
powiednio z 107 jtk/cm? do 10°jtk/cm? oraz z 107 jtk/cm?
do 10%jtk/cm’.

Biopreparaty do bioaugmentacji

Bioaugmentacj¢ osadu czynnego w oczyszczalniach
Sciekdéw mozna prowadzi¢ z uzyciem komercyjnie do-
stepnych konsorcjow mikroorganizméw — biopreparatow,
ktore sg dostepne najczgsciej w postaci roztwordow oraz
liofilizatow, co zapewnia utrzymanie stalego stezenia mi-
kroorganizméw dostarczanych do reaktora biologiczne-
go. Oprocz wyspecjalizowanych drobnoustrojow w sklad

biopreparatow moga wchodzi¢ takze enzymy przyspieszaja-
ce rozklad zanieczyszczen w sciekach, niezbedne do wzro-
stu drobnoustrojow makro- i mikroelementy, biopolimery,
witaminy oraz substancje regulujace pH i ci$nienie osmo-
tyczne [71,72]. Biopreparaty znajdujg szerokie zastosowa-
nie na wielu etapach procesu biologicznego oczyszczania
$cickow. Wykorzystywane sa w celu intensyfikacji rozkladu
tluszczow, olejow i smaréw (np. Sybron Bi-Chem 1003FG),
kontroli pgcznienia i przyrostu osadu oraz ograniczenia
ilosci osadu nadmiemego (np. MS14 i OASIS). wspoma-
gania oczyszczania $ciekow w niskich temperaturach oraz
intensyfikacji procesu nitryfikacji (np. MicroClear®, Mi-
croChill™ Ammo-neX), usuwania zanieczyszczen toksycz-
nych (np. Pheno-Bac i Inbalance). poprawy jakosci osadu
czynnego (np. MICROCAT), ograniczenia odoréw (np.
BCP50) oraz utrzymania stabilnosci procesu oczyszczania
écickow (np. BiOWiSH™ Aqua, BioRemove™ 5100).
Niestety brak szczegélowego skladu mikrobiologicznego
i chemicznego biopreparatow z uwagi na ich ochrong paten-
towa sprawia. ze znacznie trudniej jest przewidzie¢ los tych
inokulantéw w osadzie czynnym w poréwnaniu z losem
zdefiniowanych konsorcjow drobnoustrojow.

Autorzy pracy [73] wykazali przydatno$¢ biopreparatu
handlowego PL 4420 L 620442 firmy Aquaprox. obejmu-
jacego grzyby plesniowe (Aspergillus niger, Mucor hiema-
lis i Galactomyces geotrichum) do intensyfikacji usuwania
zanieczyszczen z modelowych i rzeczywistych $ciekow
mleczarskich. Z badan w skali laboratoryjnej wynika, ze
wprowadzenie grzybow do reaktora biologicznego skut-
kowalo wzrostem skuteczno$ci usuwania zanieczyszczen
oznaczanych jako ChZT z 55% do 75%. Z kolei o przy-
datnosci tego biopreparatu zastosowanego w oczyszczalni
pilotowej §wiadczyl spadek wartoéci stosunku ChZT/BZTs
Scickow z 18.2 (surowe) do 6.8 (oczyszczone). Z badan
przeprowadzonych przez innych autorow [72] wynika, ze
biopreparaty moga by¢ takze stosowane w procesie stabi-
lizacji osadow sciekowych w celu zwigkszenia biomasy
mikroorganizmow odpowiedzialnych za rozklad zwiazkow
organicznych. Po wprowadzeniu do osadu scickowego,
pochodzacego z otwartej komory fermentacyjnej, dwoch
biopreparatow Eco Tabs'™ Pond Tablets oraz Eco Tabs™
Eco Granular Shock. zawierajacych szczepy bakterii z ro-
dzajow Pseudomonas i Bacillus, zaobserwowano znacza-
cy wzrost ogolnej liczby bakterii heterotroficznych oraz
grzybow plesniowych, co korespondowalo z wysokim
poziomem aktywnosci dehydrogenaz w tym srodowisku.
Nie zawsze jednak bioaugmentacja osadu czynnego ko-
mercyjnymi preparatami przenosi oczekiwany skutek. Nie
zauwazono na przyklad pozytywnego wplywu bioprepara-
tu Sybron Bi-Chemi 1003FG, wprowadzonego do osadu
czynnego zasilanego $cickami mleczarskimi, na proces eli-
minacji zwigzkow tluszczowych [74].

Inne zastosowania bioaugmentacji

Bioaugmentacja moze by¢ takze z powodzeniem sto-
sowana do poprawy stanu fizjologicznego osadu czyn-
nego. Autorzy pracy [75] w wyniku bioaugmentacji osa-
du czynnego. zasilanego $cickami fenolowymi, sporami
grzyba Phanerochaete sp. HSD uzyskali poprawe proce-
su formowania klaczkow. Po 5d od momentu inokulacji
osadu zaobserwowali pojawienie si¢ licznych granul tle-
nowych, natomiast w 9. dobie eksperymentu stwierdzi-
li. ze 74% osadu wystepuje w postaci klaczkéw. Ponadto
granule wytworzone w bioaugmentowanym osadzie byly
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stabilne przez 150d, co wigzalo si¢ jednoczesnie z usu-
waniem zanieczyszczen organicznych na poziomie 98%.
przy czym w osadzie czynnym nieinokulownym proces
granulacji rozpoczal si¢ dopiero po 30d. W innych bada-
niach [76] przeprowadzono bioaugmentacj¢ osadu czyn-
nego szczepem Comamonas sp. MQ oraz rekombinantem
Escherichia coliyg,c z genem dioksygenazy naftalenowej
w celu produkcji indygo. z uzyciem indolu jako induktora
(73+290 mg/dm?). W ciagu 132d zaobserwowano gwal-
towny wzrost zawartosci blekitu indygowego w osadzie
inokulowanym do 99.5 mg/dm®. W tym samym czasie iloé¢
barwnika w osadzie kontrolnym oraz bioaugmentowanym
szczepem E. coliyqq4c Wynosila odpowiednio 19.2 mg/dm?
oraz 27.3mg/dm’. Przyczyna slabej produkcji indygo
w osadzie wzbogaconym rekombinantem bylo stopniowe
zamieranie tej bakterii.

Metoda bioaugmentacji znalazla rowniez zastosowanie
w kontroli zjawiska biologicznego blokowania membran
filtracyjnych (biofouling), bedacych jednym z elemen-
tow membranowych systeméw oczyszczania Sciekow.
Na podstawie pomiaréw ci$nienia transmembranowego
oraz oceny stopnia blokowania membran stwierdzono, ze
bioaugmentacja osadu autochtonicznym szczepem Rho-
dococcus sp. BH4 (wykazujacym zdolnosci inhibitujace
— quorum quenching) oraz rekombinowanym szczepem
Escherichia coli,;, syntezujacym laktonaze AHL (lakton
homoseryny). przyczynila si¢ do wydluzenia czasu bio-
logicznego zarastania membran — po 60 h od introdukcji
badanych mikroorganizméw do osadu czynnego wartosc¢
ci$nienia transmembranowego w reaktorze bioaugmento-
wanym szczepami . coli,;, oraz Rhodococcus sp. BH4
byla mniejsza. odpowiednio o 38% i 50%, w poréwnaniu
do reaktora z osadem niebioaugmentowanym. Ponadto
obecnos$¢ tych bakterii miala znaczacy wplyw na ogra-
niczenie zjawiska biologicznego blokowania membran
przez 80 d dzialania reaktora membranowego [77].

Podsumowanie

Bioaugmentacja jest obiecujaca technologia w elimi-
nacji zanieczyszczen na roéznych etapach biologicznego
oczyszczania sciekow. O jej skutecznosci decyduje przede
wszystkim dobér odpowiednich mikroorganizméw do in-
okulacji, charakteryzujacych si¢ zdolnoscig do agregaciji
i adhezji. produkcji substancji polisacharydowych, two-
rzenia biofilmu, syntezy bioflokulantéw oraz synergicznie
oddzialujagcych z mikroorganizmami autochtonicznymi.
Ograniczeniami tej metody sa natomiast slaba przezywal-
nos¢ inokulantéw lub zanik ich aktywnosci po wprowadze-
niu do nowego dla nich srodowiska. Duze nadzicje wiaze
si¢ obecnie z opracowaniem nowych metod dostarczania
komorek do osadu czynnego z uzyciem nanomaterialow,
perspektywami  wykorzystania nanorurck weglowych
jako materialow adsorbujacych zwigzki toksyczne oraz
wykorzystaniem wiedzy z zakresu modulacji zjawiska
sygnalizacji stopnia zageszczenia bakterii (quorum sen-
sing) prowadzacego do tworzenia biofilmu. Konieczne jest
rowniez monitorowanie losow inokulantow z wykorzy-
staniem nowoczesnych metod molekularnych, poniewaz
wiedza w tym zakresie jest wcigz ograniczona. Kolejnym
wyzwaniem jest kontynuowanie badan nad bioaugmenta-
cja w pelnej skali technicznej, gdyz warunki laboratoryjne
nie odzwierciedlaja rzeczywistych warunkow panujacych
w reaktorach biologicznych stosowanych w oczyszczal-
niach scickow.

Artykul powstal w wyniku realizacji projektu badawcze-
go nr 2016/23/N/NZ9/00158 sfinansowanego ze Srodkow
Narodowego Centrum Nauki.
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Abstract: Bioaugmentation method is an attractive solu-
tion to problems associated with exposure of many wastewa-
ter treatment plants to high load of wastewater pollutants. This
strategy involves introduction to activated sludge an additional
pool of bacteria or microscopic fungi of desired properties, ca-
pable of aggregation and adhesion, production of polysaccha-
ride substances, biofilm formation, synthesis of bioflocculants
and synergistic interactions with indigenous microorganisms,
insensitive to changes in environmental parameters and of
high tolerance to toxic substances. Not only may inoculation
of activated sludge with such microorganisms lead to the in-
creased biodiversity and biomass of microorganisms living in
a biological reactor, accelerate the decomposition of organic
pollutants, improve the process of biogenic compounds remov-
al, but also prevent excessive growth of filamentous bacteria,
improve sedimentation properties of sludge, counteract sludge
foaming and support the process of its regeneration. Currently,

great promise is held out for the development of new methods
of cell delivery to the activated sludge that employ nanomate-
rials, prospects of using carbon nanotubes as adsorbents of
toxic compounds and use of knowledge in the field of modula-
tion of bacterial quorum sensing leading to biofilm formation.
Since bioaugmentation could be employed at various stages
of biological wastewater treatment, it may significantly improve
the operation of wastewater treatment plants. However, this
method has some limitations, related to the poor survival rates
of inoculants and disappearance of their activity after being in-
troduced into the new environment. In order to broaden our un-
derstanding of this area, it is necessary to monitor the fate and
activity of inoculants using modern molecular techniques and
to develop new methods of cell delivery to the active sludge
ecosystem. Yet, implementation of the practices tested in the
laboratory environment directly into the wastewater treatment
plants remains a challenge for the future.

Keywords: Sewage treatment, activated sludge, toxic con-
taminants, bioaugmentation, microorganisms, bacteria, fungi,
consortium.
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Abstract: Hauling landfill leachate to offsite urban wastewater treatment plants is a way to achieve
pollutant removal. However, the implementation of biological methods for the treatment of landfill
leachate can be extremely challenging. This study aims to investigate the effect of blending wastewater
with 3.5% and 5.5% of the industrial leachate from the Kalina pond (KPL) on the performance of
sequencing batch reactor (SBR) and capacity of activated sludge microorganisms. The results showed
that the removal efficiency of the chemical oxygen demand declined in the contaminated SBR from
100% to 69% and, subsequently, to 41% after the cotreatment with 3.5% and 5.5% of the pollutant.
In parallel, the activities of the dehydrogenases and nonspecific esterases declined by 58% and 39%,
and 79% and 81% after 32 days of the exposure of the SBR to 3.5% and 5.5% of the leachate, respectively.
Furthermore, the presence of the KPL in the sewage affected the sludge microorganisms through a
reduction in their functional capacity as well as a decrease in the percentages of the marker fatty acids
for different microbial groups. A multifactorial analysis of the parameters relevant for the wastewater
treatment process confirmed unambiguously the negative impact of the leachate on the operation,
activity, and structure of the activated sludge.

Keywords: activated sludge; functional capacity; leachate; structural diversity; toxicity

1. Introduction

Due to the improvement of socioeconomic levels resulting from rapid urbanization and industrial
development, the generation of municipal and industrial wastes has increased considerably worldwide
over the years. Moreover, despite the guidelines of the European Union Waste Framework Directive
(2008/98/EC), landfilling still constitutes one of the most common methods of waste disposal in the
middle-income countries. The major concern associated with landfilling is the generation of large
amounts of leachate, which originates from the water percolated through the refuse. The leachate
may contain a wide range of toxic, hazardous, and carcinogenic chemical contaminants. Moreover,
its composition often varies significantly, both temporally and spatially [1]. Therefore, the arbitrary
disposal of industrial and municipal waste in locations that are unprepared for landfilling may result in
the uncontrolled migration of the leachate into the soil, sediments, surface water, and even groundwater.

The application of biological methods in the cotreatment of landfill leachate and domestic
wastewater in urban sewage plants has become popular over the last decade [2-5]. However, there
is scarce information on the impact of this combined treatment on the operation of the wastewater
treatment process and, in particular, on the physiological and functional state of the activated
sludge microorganisms.

Depending on their source, industrial and municipal waste are characterized by a variable
composition, and may contain large quantities of organic and inorganic pollutants, such as phenols,
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polycyclic aromatic hydrocarbons, chloroform, sulfur compounds, cyanides, heavy metals, chloride,
humic acids, and ammonia [6,7]. It is also well documented that the pollutant composition of
the leachate may be much more complex than the landfilled waste itself due to the occurrence of
the compounds that are formed during the processes of waste degradation [8,9]. Therefore, the
difficulties in the biological treatment of the leachate originated from municipal and industrial waste
are primarily related to its chemical load and changes in the important environmental parameters (e.g.,
pH, temperature, or salinity) during wastewater treatment.

Currently, the activated sludge process (ASP) has become dominant in biological wastewater
treatment systems. In this technology, the contaminants are utilized by various microorganisms
embedded with organic and inorganic particles within the extracellular polymeric substance matrix
(EPS) [10]. Despite the fact that the activated sludge during wastewater treatment is often exposed to
high concentrations of diverse chemicals, including inhibitory and recalcitrant ones, its autochthonous
microorganisms may not be able to use them as carbon and energy sources. As a result, the abundance
and activity of indigenous bacteria decrease [11,12]. Further reduction of the microbial capacity and
diversity may weaken the biological wastewater treatment, or even be the cause of its complete
breakdown [13-16].

The objective of this study was to assess the impact of the KPL that are discharged into the
wastewater treatment plant (WWTP) “Klimzowiec” along with the municipal effluents on the activated
sludge microorganisms and the laboratory-scale SBR operation. Within the context of the combined
treatment of the KPL and synthetic wastewater in activated sludge, the specific goals of this research were
to (1) characterize and determine the acute toxicity of the KPL to the activated sludge microorganisms,
(2) evaluate the changes in the operational parameters of the SBRs, (3) analyze the functional capacity
and structural diversity of the microorganisms, (4) assess the structure of the activated sludge flocs,
and (5) establish the relationships between the biological and physicochemical factors being studied.
The special attention will be focused on the use of marker fatty acids to assess alterations in the structure
of microbial communities under the KPL exposure because such studies have not been performed yet.
The analyses that will be carried out enable any effects of the mixtures of the toxic contaminants on
the activated sludge microorganisms and wastewater treatment process to be predicted in advance,
and thus enable solutions that ensure the stable operation of the WWTP “Klimzowiec” and similar
wastewater treatment units in the nearest future to be implemented.

2. Materials and Methods

2.1. Characteristics of the Object and Sample Collection

The Kalina pond in Swietochtowice (Upper Silesia, Poland, 50°16’49” N, 18°55’38" E) is considered
to be a serious environmental problem of the Upper Silesia region and a pollution hotspot. It is highly
contaminated with compounds originated from the effluents and precipitation of the waste dump of the
Hajduki S.A. Chemical Plant in Chorzéw. From 1888 to 1990 the increasing amount of toxic substances,
including phenol and its derivatives benzene, toluene, and xylene isomers (BTEX), polycyclic aromatic
hydrocarbons (PAHs), and heavy metals, has been accumulated in the dump. As a result, the basin
is characterized by highly alkaline sediments that contain volatile phenols at concentrations that
range from hundreds to even a couple of thousand mg/L, as well as chemical oxygen demand (COD)
values of more than 10,000 mg Oy/L [17]. In addition, the Kalina pond is also constantly polluted with
landfill wastes that are disposed into the basin by local inhabitants. The disposal of contaminated
wastewater from the Kalina pond into the urban WWTP “Klimzowiec” in Chorzéw (Upper Silesia,
Poland, 50°16"42” N, 18°55"35” E) began in 1998, simultaneously with the revitalization of the basin.
The mechanic-biological WWTP “Klimzowiec” is one of the largest sewage plants in Poland with a
purification capacity of 5600 m3/h. It collects wastewater from an agglomeration covering the following
cities; Chorzéw, Swietochtowice, Katowice, and Ruda Slaska, corresponding to a total catchment area
of approximately 31.7 km?. The wastewater treatment is based on the activated sludge technology
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in Bardenpho system and consists of pre denitrification/dephosphatation zone, three denitrification
reactors and five nitrification bioreactors with three independent aeration zones.

The samples of the bottom sediments from the Kalina pond were taken according to EN ISO
5667-13:2011 [18] and EN ISO 19458:2007P [19] at a distance of 2 m from the shore and a depth of 2 m,
in the major point of entry of the effluents from waste dump into the pond. The samples were collected
from April to May in 2017 after the completion of the revitalization process of the Kalina pond area.

The activated sludge (AS) inoculum was obtained directly from the aeration tank of the WWTP
“Klimzowiec”, transferred to sequencing batch reactors (SBRs) and acclimatized to synthetic wastewater
for three weeks prior to the start of the actual experiment [20].

2.2. Physicochemical and Microbial Characteristics of the KPL

The physicochemical characteristics of the Kalina pond leachate (KPL) included the chemical
oxygen demand (COD), pH, phenolic index, and concentrations of N-NH;*, N-NO3~, and N-NO,~
(according to the Polish standards: PN-ISO 10390:1997 [21], PN-ISO 7150:1-2002 [22], PN-ISO
6439:1994 [23], PN-C-04576-4:1994 [24], PN-82/C-04576/08 [25], PN-73/C-04576/06 [26]). The short-term
biochemical oxygen demand (BODs;) was assessed using the respirometry method according to
Hagman and Jansen [27]. The concentration of total suspended solids (TSS) in the KPL samples was
measured according to the Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater [28].
The values of the parameters were compared with the Order of the Minister of Environment laying
down conditions for the introduction of sewage into water bodies or soil and laying down the list of
substances particularly harmful to water environments [29].

The number of the selected groups of microorganisms was assessed via the indirect enumeration
(ENISO 8199:2010 [30]). Various differential media to cultivate the total heterotrophic bacteria, coliform
bacteria, filamentous bacteria, Actinomycetes, and fungi were inoculated with 100 puL of serial 10-fold
dilution of the KPL in 0.85% NaCl (10°, 1071, 1072, 103). The inoculated plates were incubated at 23 +
2 °C for 7 or 14 days, depending on the microorganisms. Furthermore, the detection and quantification
of total coliform bacteria and fecal coliforms was performed using the membrane filtration reference
method using 0.45 pum pore size filters (EN ISO 9308-1:2014-12/A1:2017-04) on the Lactose TTC Agar
with Tergitol 7 medium and m-Endo Agar LES medium [31]. The number of fecal coliforms was
expressed as the colony-forming units (CFU) in 100 mL of the KPL, whereas the total number of
heterotrophic bacteria and other detected microorganisms was expressed as the CFU in 1 mL of
the leachate.

2.3. Ecotoxicity of the KPL

The noninhibitory concentration (NIC), half-maximal inhibitory concentration (ECsp), and minimal
inhibitory concentration (MIC) values for microbial growth were estimated using GraphPad PRISM
6.05 software (GraphPad Software, San Diego, CA, USA). Microbial inoculum was cultivated in the
synthetic wastewater (SW) supplemented with the KPL in a concentration range from 0 to 12.5%.
The initial biomass of the activated sludge was 0.1 g/L. The synthetic wastewater (SW), which was
characterized by a COD:N:P ratio of 100:10:1, was designed to mimic actual domestic wastewater
discharged into the WWTP “Klimzowiec” (Table 1). After 24 h of incubation with shaking at 23 +2 °C,
the growth of the microorganisms was measured by determining the concentration of the mixed
liquor suspended solids (MLSS) in the sludge samples. The SW supplemented with the KPL in a
concentration range of 0 to 12.5% without the addition of the activated sludge microorganisms was
used as the negative control.
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Table 1. Composition and characteristics of the synthetic wastewater.

Nutrients Compound g/L
CeH1206 0.285
Carboh souite CH5COONa 0.690
Nitrogen source NH4Cl 0.145
Phosphorus source E?I—%llzgi 8828
NaCl 0.069
Minerals CaCl, 0.026
KCl 0.145
COD, mg O,/L 554 + 44
N, mg/L 61.93 + 6.54
P, mg/L 5.90 + 0.42
pH 7.26 +0.1

2.4. Experimental Set-Up and Batch Experiments

The study was conducted in an experimental model of the SBR, which was used as an alternative
technology to the continuous flow process employed in the WWTP “Klimzowiec” due to its low area
requirement as well as manpower for operation. The experimental set-up (Figure 1A) consisted of two
activated sludge SBRs: the control SBR (SBR¢), which was fed only with the SW, and the contaminated
SBR (SBRkpy,), which was fed with the SW and two concentrations of the KPL—3.5% of the influent
for the first 32 days of the experiment (stage I) and 5.5% of the influent for the next 32 days (stage II).
A lower concentration of the KPL reflected its average content in the wastewater discharged into the
WWTP “Klimzowiec”, while a higher concentration of the KPL reflected its content in the effluent
discharged into this sewage plant during the wet season.

Aeration
(47 hours)

CONTROLSBR  CONTAMINATED SBR Settling
SBR Influent 2
(SBRc) (SBRe.) Mg, SBR 48 hours cycle (30 min)

(15 min)

AS + SW D'Z‘,";B',f;"g
+3.5% KPL of effluent
(15 min)
32 days: 16 x 48 h cycles I

AS + SW
+5.5% KPL

32 days: 16 x 48 h cycles

(A) (B)

Figure 1. Scheme of experimental setup (A) and operation of the sequencing batch reactor (SBR) (B).

The AS was mixed with the wastewater in order to obtain a biomass concentration of 3 g/L to
maintain the average concentration of microorganisms desired for conventional activated sludge
process. An even distribution of wastewater was ensured by aeration. The dissolved oxygen (DO) level
was maintained at a range as in the WWTP “Klimzowiec” (not exceeding 4 g/L) and was monitored
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using an Elmetron COG-1 oxygen electrode (Elmetron®, Zabrze, Poland) [28]. The pH in the reactor
chambers was not corrected during the experiment. The experiment was conducted for 64 days in
order to reflect two months of the operation of the WWTP. After 32 days, and before the addition of
5.5% of the KPL, the concentration of the activated sludge biomass in the SBR¢ and the SBRkp;, was
once again brought to 3 g/L by discharging the excess sludge. The SBRs with a working volume of 9-L
operated sequentially at 23 + 2 °C within a 48-h cycle (Figure 1B), including 15 min of influent filling,
47 h of aeration, 30 min of settling, and 15 min of effluent discharging. Every second day, 58% of the
effluent was removed and replaced by the same volume of the SW, with or without the addition of
constant portions of the KPL in order to reflect the cycle of the wastewater treatment in the WWTP
“Klimzowiec”.

2.5. Determination of the Selected Physicochemical Parameters of the AS and Microbial Counts

The COD, MLSS, mixed liquor volatile suspended solids (MLVSS), pH, and Mohlman sludge
volume index (SVI) were measured in triplicate every four cycles of the SBRs operation as in
reference [28].

The heterotrophic bacteria were extracted from the AS via the homogenization (20 mL aliquots on
ice for 10 sec at 11,000 X g using a sterile IKA® Ultra-Turrax T-25 digital homogenizer (IKA® Works,
Guangzhou, China) and enumerated according to PN-EN ISO 8199:2010 [30]. The number of bacteria
was expressed as the CFU/g of the MLSS.

2.6. Enzymatic Activity of the AS

The AS activity was assayed via the quantification of selected sludge enzymes, which is routinely
used to measure specific alterations in the presence of toxicants [32]. Dehydrogenases (EC.1.1.1)
were used as the marker of the response of the microorganisms to environmental changes and as an
indicator of the viable microorganisms in the sludge samples. Esterases (EC.3.1) are commonly used to
assess the cell viability due to their direct relationship to bacterial membrane integrity. The activity of
dehydrogenases (DHA) was determined according to Miksch [33], while the activity of nonspecific
esterases (NSEA) was determined according to the protocol designed by Schumacher et al. [34].

2.7. Biolog® Community-Level Physiological Profiling (CLPP) of the AS and KPL

To study the functional capacity of the microorganisms in the AS and KPL, Biolog® 96-well
EcoPlates™ (BIOLOG Inc., Hayward, CA, USA) were inoculated with 120 uL of the aliquot collected
after microbial extraction. To determine metabolic response for acomparable number of microorganisms,
the aliquots obtained from the sludge and leachate were adjusted to 0.05-0.01 absorbance units (at A =
590 nm) in order to avoid the dark brown color generated from the samples and to standardize the size
of the inoculum at a level of 108 CFU/mL. The microplates were incubated at 23 + 2 °C in the dark. The
absorbance in each well was measured at 590 nm using a Biolog® Microstation™ immediately after
the inoculation of the plates, and then every 12 h until the value curve plateau of the average well
color development (AWCD) or inflection point was reached. The data were collected using Microlog
4.01 software. The CLPP analysis of the KPL was performed before its addition to the bioreactor,
whereas the CLPP analyses of the AS were conducted at the beginning (SBROd), after 32 (SBR¢32d and
SBRgpy 32d), and 64 days (SBRc64d and SBRkpy 64d) of the experiment.

The specific rate of the increase in microbial activity—A(t), which is given as a function of time for
the utilization of each carbon source in EcoPlate™ [35] was fitted to the nonlinear model described by
Verhulst [36] with the four-parameter logistic function given by the equation

_ _ Amax
A= e w
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By fitting the Verhulst logistic equation to the empirical data obtained for each carbon source
using the Levenberg-Marquadt algorithm implemented in the leastsq function of Python’s SciPy
package [37], the following parameters were estimated; Anax represents the maximum microbial
activity; tsg indicates the time at which the microbial activity has reached half of its maximum and
k, which is related to the steepness slope of A(t) at t = t5p; and b is the relative microbial activity
increase in an arbitrary constant [35,38,39]. In this study, the time at which the total microbial activity
increased at the fastest rate (Avts)) was determined separately for each sample and used to compare
the samples from the different activated sludge treatments by calculating the functional capacity
indices: average well color development (AWCD), metabolic richness index (S), Gini coefficient (G),
and Shannon-Weaver diversity index (H'gco) [40,41]. The Avtsy was calculated as follows

i, (52)

N @

Avtsy =

The carbon sources in an EcoPlateTM were divided into seven groups according to Nowak and

Mrozik [42]. Additionally, the carbon use index (C-USE), nitrogen use index (N-USE), and phosphorus
use index (P-USE) were calculated as in reference [42].

2.8. Extraction and Analysis of the Fatty Acid Methyl Esters (FAMEs)

For the qualitative and quantitative analyses of the fatty acids in the AS, triplicate samples of
the sludge (5 mL) were collected from the SBRs at the beginning (SBR0d), after 32 (SBR32d and
SBRkpr.32d), and 64 days (SBRc64d and SBRkpy 64d) of the experiment. Next, they were homogenized
on ice for 10 sec at 11,000 rpm using a sterile IKA© Ultra-Turrax T-25 digital homogenizer. The biomass
was pelleted via centrifugation at 4 °C, 5000% g, for 20 min. The fatty acids were extracted from the
sludge samples according to the procedure described by Kozdrdj [43] and identified using a Microbial
Identification System (MIS, Microbial ID, Inc., Newark, DE, USA).

The similarity between the structures of the microbial communities, based on the FAME analysis,
was calculated using Shannon-Weaver diversity index [42] and the weighted stack method [44] given

by the formula
n

e xia +xb . [xa xb
SIM, % = ; g min {xib' a 3)

where, min is minimum, x; is the mole % of i" FAME, and the subscripts a and b are two compared
activated sludge profiles.

To study the changes in the structure of microbial communities in the AS exposed to the KPL, the
following FAME biomarkers were analyzed; 11:0 iso, 11:0 anteiso, 13:0 iso, 13:0 anteiso, 14:0 iso, 15:0 iso,
15:0 anteiso, 16:0 iso, 17:0 iso, 17:0 anteiso for Gram-positive bacteria (BG+) [45], 17:0 cy, 19:0 cy, 16:1 w5c,
16:1 w7¢, 17:1 w7c, 18:1 w7c for Gram-negative bacteria (BG-) [45], 16:0 10Me, 17:0 10 Me, 18:0 10 Me
for those of an actinomycete origin (Ac) [46], 18:1 w9c, 18:2 w6, 9¢, 18:3 w3c, 18:3 wéc for fungi (F) [47],
and 20:2 w6, 9, 20:4 w6, 9, 12, and 15¢ for protozoa (Pr) [48,49]. The sum of BG+, BG—, and Ac was
selected to represent the total bacteria (TB) in the sludge samples.

2.9. Microscopic Analysis of the AS Flocs Structure

The internal structure of the activated sludge flocs was assessed in both SBRs at the end of the
experiment. The visualization of the AS was carried out using a bright-field microscopy without
staining and with acridine orange (AO) fluorescent staining using a Nikon Eclipse epifluorescence
microscope (Nikon, Poland) with a 485 nm excitation laser and a 520 nm emission filter.
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2.10. Statistical Analyses

All of the data presented in this paper were expressed as the mean and standard deviation and
were analyzed using Microsoft Office Excel 2010, Statistica® 12.5 PL (TIBCO Software Inc., Palo Alto,
CA, USA), GraphPad Prism 5, ScyPy, and R-Studio software. For the cluster analysis, all of the data
were first subjected to min—-max normalization according to the equation

RDi — RDpax

ND = D —RDo

)
Where, ND (normalized data)—all of the variables scaled to the range (0, 1); RD;—the initial raw data;
RDphin—the minimal value of each parameter in a data set; and RDyax—the maximal value of each
parameter in a data set.

The factors that might influence the changes between the SBRc and the SBRkpr during
wastewater treatment were evaluated using principal component analysis (PCA) based on a Spearman
correlation matrix.

The changes between the SBR¢ and the SBRgpy, during wastewater treatment were determined
using a one-way analysis of variance (ANOVA, post hoc test) and were followed by the separation
of the treatments from the control, as well as among themselves, by applying the post hoc LSD at
confidence intervals of 95% (p < 0.05). The values that are indicated by different lower case and upper
case letters were statistically significant. If there are no letters, there were no statistically significant
differences between the samples.

Bonferroni’s test for multiple comparisons was used to study the dissimilarities between the SBRc
and the SBRkpr.. The differences are indicated by asterisks (Bonferroni correction, p =ns > 0.05 > * >
0.01 > ** > 0.001 > *** > 0.001 > ***) where ns, *, **, ***, and **** indicate no significant differences,
significant differences, very significant differences, and extremely significant differences, respectively.

3. Results

3.1. Characteristics and Toxicity of the KPL

The KPL was a cloudy, black liquid that had a strong odor and a strongly alkaline pH (9.0). It was
contaminated with organic pollutants and phenolic compounds as was indicated by its COD and
phenolic index. The leachate was also characterized by moderately high concentrations of organic and
inorganic matter (TSS) and a low BODg; level. The most dominant source of nitrogen in the KPL was
N-NHj, whereas the content of N-NO3~ and N-NO,~ were relatively low. Moreover, the leachate was
rich in orthophosphates and had a high pollution index (Table 2).

Table 2. Selected physicochemical parameters of the Kalina pond (KPL).

Physicochemical Parameter Value Vallt{xes According fo Method/Source
eference [29]

pH 8.98 +0.01 6.50-9.00 [21]
TSS, g/L 4.87 +0.40 0.035 [28]
N-NH;*, mg/L 398.93 + 21.16 10.00 [22]
N-NO,~, mg/L 0.04 +0.00 1.00 [23]
N-NO3~, mg/L 2.93 +0.25 30.00 [50]
P-PO,>, mg/L 154.44 + 15.81 2.00 [24]
COD, mg O,/L 2510.00 + 21.60 250 [25]
Phenols, mg/L 185.67 + 4.51 1.00 [26]
BODs;, mg O,/TSS X h 12.55 + 0.99 na [27]
Leachate pollution index (LPI) 38.28 na [51]

Average values of samples collected from April to May in 2017; na—data not available.
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Microbial analysis of the KPL showed a high abundance of heterotrophic microorganisms,
including Actinomycetes and filamentous bacteria. However, the overall number of microscopic fungi
and Gram-negative potential pathogens in the leachate was significantly lower (Table 3).

Table 3. Selected microbiological parameters of the KPL.

Microbiological Parameter Value Method/Medium
Total heterotrophic bacteria, 106 x CFU/mL 3.04 +0.83 [30]
Coliform bacteria, 10* x CFU/100 mL 1.06 +0.79 [31]
Fecal coliform bacteria, 10? x CFU/100 mL 6.50 +0.14 [31]
Actinomycetes, 10° x CFU/mL 1.25+0.54 Gauze's Agar
Filamentous bacteria, 105 x CFU/mL 5.68 + 0.04 Sabouraud Agar
Fungi, 10° x CFU/mL 5.00 £ 3.00 i et R et

Chloramphenicol Agar

Average values of samples collected from April to May in 2017.

In order to analyze the metabolic functions of the KPL microbial communities, all of the EcoPlate™
substrates were grouped according to their biochemical guild. Microorganisms in the KPL were
characterized by a low functional capacity confirmed by a low value of the AWCD (0.16) and metabolic
richness index of 6.00 (Table 4). They were able to use merely 20% of the carbon sources available in an
EcoPlate™ and they did not utilize any of the compounds belonging to the C and A guilds or the
phosphorus-containing substrates. The microbial growth mainly appeared in the presence of specific
carboxylic acids. The KPL microorganisms were also able to utilize all of the surfactants available in
the EcoPlate™ with a very similar efficiency of 7% and 9.26% for Tween 40 and Tween 80, respectively.
Furthermore, the microbial growth was significantly supported by 4-hydroxybenzoic acid, glycogen
and L-asparagine. The unequal utilization of the carbon sources by the KPL microbial communities
was confirmed by the high value of the Gini coefficient (G = 0.85) (Table 4).

Table 4. Biolog EcoPlate indices of the KPL sample.

Indice Value

H'geo 1.66 + 0.23 @

S 6.00 +£0.022

G 0.85+0.012

Amax 0.40 +£0.052

AWCD 0.16 + 0.03 2
Avtsg 56.94 +5.45°

C, % 0.00 +0.002

A, % 0.00 £ 0.002
AA, % 2217 £ 6.852
CA, % 35.17 £ 20.03 2
PA, % 11.64 £4.72°
S, % 16.26 + 10.18 @

P, % 20.08 £1.992
C-USE, % 20.00 +£3.332

P-USE, % 0.00 + 0.00 @
N-USE, % 22,17 £ 6.852

H’pco—Shannon-Weaver diversity index; S—metabolic richness index; G—Gini coefficient; Apay—maximum
microbial activity; AWCD—average well color development; Avtsp—time at which the total microbial activity
increased at the fastest rate; C—carbohydrates; A—amines; AA—amino acids; CA—carboxylic acids; PA—phenolic
acids; S—surfactants; P—polymers; C-USE—carbon use index; P-USE—phosphorus use index; N-USE—nitrogen
use index. Different letters indicate statistically significant at p < 0.05 differences among means.

Because the KPL has been discharged into the wastewater stream and cotreated in the WWTP
“Klimzowiec” since 1998, it was particularly interesting to evaluate the ecotoxicity of the leachate.
According to the data obtained from the wastewater treatment plant “Klimzowiec”, the concentrations
of the leachate in the raw wastewater depend on the seasonal weather variations and they reach
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1.5% and 5.5% during the dry and rainy season, respectively. Taking this into account, a wider
concentration range of 0.5 to 12.5% was used in this study. As shown in Figure 2, a negligible inhibition
of microbial growth in the presence of 3.45% (NIC value) of the KPL was observed. However, a
significant toxic effect was achieved in the presence of 6.69% (ICs( value) of the pollutant. The exposure
of the AS microorganisms to 11.26% (MIC value) of the KPL resulted in the complete inhibition of
microbial growth.

0.8

07

0.8

0.5

0.4

0.3

Activated sludge biomass, g/L

0.2

0.1

0.0

0 1 2 3 4 5 5] 7 8 9 10 11 12 13
KPL concentration, %

Figure 2. The growth inhibition of the activated sludge microorganisms in the presence of various
concentration of the KPL. Estimated values of ecotoxicity of the leachate: NIC = 3.45 + 0.01, ECsy =
6.69 + 0.70, and MIC =11.26 + 0.35.

3.2. Operational Parameters of the AS Bioreactor

Because 1.5% of the KPL was below the toxicity threshold, this study focused on assessing the
long-term impact of 3.5% and 5.5% of the leachate in the wastewater on operational parameters of
the AS in the SBR. A comparison of performance of the SBRc and SBRkpy, (Figure 3) showed that
the behavior of the AS was strongly affected by the quality of the wastewater. An increase in the
KPL concentration in the effluent correlated with a gradual reduction in the removal efficiency of the
chemical oxygen demand (CODr) in the SBRkpy. After 32 days of cotreatment with 3.5% of the KPL,
the CODr decreased by 27%. However, a much more significant decline of this parameter by 57%
occurred in the bioreactor after the combined treatment with 5.5% of the leachate. By comparison, the
SBR( was characterized by a high level of the efficiency of wastewater treatment within a range of 83
to 96% (Figure 3A). The next crucial parameter used in the WWTP operation is the sludge volume
index (SVI) that reflects the conditions of the sludge. The addition of the KPL into the sewage resulted
in a significant reduction in the SVI value (Figure 3B) from 143 mL/g to 77 and 53 mL/g at the end
of both stages of the wastewater treatment, respectively. In contrast, the SVI in the SBR¢ was fairly
constant with no significant fluctuations in its value from 143 to 102 mL/g. Moreover, the pH value
affected the rates and limited microbial growth in the AS and a gradual increase in this parameter from
7.6 t0 8.1, and 8.1 to 9.3, was observed in the SBRkpy, during both stages of the wastewater treatment,
respectively (Figure 3C). Conversely, no significant changes in the pH value were found in the SBRc.
Variations in the MLVSS to MLSS ratio (Figure 3D) denoted a change in the AS biomass. In this study, a
slight increase in the MLVSS ratio from 0.83 to 0.98 was observed during the first 32 days of wastewater
treatment in the SBR¢ and subsequently from 0.81 to 0.91 during the next 32 days. Conversely, the
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MLVSS/MLSS ratio in the AS polluted with 3.5% of the KPL was fairly constant (0.83-0.85). The increase
in the leachate concentration to 5.5% resulted in a significant decrease of this parameter to 0.69.

-~ SBR, -8- SBRyp, ~SBR. -8-SBRyp,

Figure 3. The changes in removal efficiency of chemical oxygen demand (CODr) (A), sludge volume
index (SVI) (B), pH value (C), and the ratio of MLVSS/MLSS (D) in the SBR¢ and SBRp;, during 64 days
of wastewater treatment.

3.3. Number of Heterotrophic Bacteria and Microbial Activity of the AS

An analysis of the total number of sludge heterotrophic bacteria (THB) indicated a slight decrease
by 4% and 8% in the SBRc and SBRkpy. after 8 days of the experiment, respectively (Figure 4). However,
during the next 16 days, a further decrease in the THB count by 7% was observed in the SBRkp, treated
with 3.5% of the KPL. At the same time, the THB count in the SBR¢ was similar to its initial value.
The MLSS and MLVSS were used to determine the total mass and biomass in the SBR, respectively
(Figure 4). A significant decrease in the MLVSS by 39% in the SBRkpp, was found after 48 days of
the KPL cotreatment, which correlated with a decrease in the THB number by 28%. After day 48,
neither the MLVSS nor THB count in the polluted AS showed any further variations. By contrast, a
gradual and significant increase in the MLVSS content by 38% was observed in the SBRc, while the
THB number remained unchanged in this system. It was found that bioreactors varied significantly in
respect to the noncellular suspended matter in the AS (Figure 4). In the SBRkpy,, a gradual increase
in the suspended matter by 92% was observed at the end of stage II of the wastewater treatment. By
contrast, a decrease in this parameter in the SBR¢ by 91% and 31% was found at the beginning of both
stages of the wastewater treatment, respectively.
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Figure 4. The changes in the MLSS, MLVSS, suspended matter (SM), and number of heterotrophic
bacteria (THB) in the SBR¢ and SBRkpy, during 64 days of wastewater treatment.

The presence of the KPL in the wastewater extremely affected the activity of the dehydrogenases
(DHA) (Figure 5A) and nonspecific esterases (NSEA) in the AS (Figure 5B). During the first 24 days of
the wastewater treatment, a significant decrease in the DHA by 12% and in the NSEA by 20% was
found in the SBR¢. Subsequently, the respiratory activity began to increase and after reaching its initial
value, it remained at a similar level in the control AS. By comparison, there was a sharp decrease in
the NSEA and DHA by 51% and 40% in the SBR contaminated with 3.5% of the leachate, respectively.
Moreover, the increase in the pollutant concentration in the wastewater stream from 3.5 to 5.5% resulted
in a further decrease in the DHA by 70% and in the NSEA by 33%.
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Figure 5. The changes in activity of dehydrogenases (A) and nonspecific esterases (B) in the SBR¢c and
SBRkpy. during 64 days of wastewater treatment.

To compare the microbial activity of the unpolluted and contaminated AS in the SBRs, the
EcoPlate™ indices were calculated (Table 5). It was found that the discharge of 3.5% of the KPL into
the wastewater stream resulted in a sharp decrease from 27.67 to 19.33 in the metabolic richness index
(S) for the sludge microbial communities.
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Table 5. Values of functional capacity indices; kinetic parameters—Amax; Avtsy; and usage of carbon
substrate guilds for the untreated AS and treated with KPL.

Treatment SBROd SBR¢32d SBR64d SBRkpr32d SBRkpr 64d
H'Eco 3.15+0.12P 2.99+0.16° 3.33+0.15° 2.82+0.15P 2.11+0.15¢
S 27.67 +1.53°P 2467 +2.08P 29.00 +1.41°P 19.33 + 1.53 ¢ 10.67 + 0.58 4

G 0.36 + 0.02° 0.51 +0.02°¢ 043 +0.084 0.58 + 0.02¢ 0.79 +0.02
Amax 1.38 £ 0.02° 1.65 + 0.64 ¢ 1.35+0.22P 1.07 £ 0.06 4 0.70 +0.04 ¢
AWCD 0.85 + 0.04 P 0.98 +0.05¢ 0.96 +0.12b © 0.58 +0.04 4 0.24 +0.042
Avts 4135+1.23b 52.05 + 0.90 © 4195+327b  5506+1513¢  39.82+2.07P
C, % 3892 +150P 2545 + 1.78 ¢ 29.52 +2.30 ¢ 28.61 +1.41°¢ 39.27 +4.82P
A, % 5.66 + 0.24 P 15.68 + 2.74 ¢ 8.81 +3.36 Pd 1493 +1.72°¢ 10.14 +2.674
AA, % 15.66 +1.70 P 23.80 + 0.512 2049 +1.64° 23.04 +2.30° 2471 +1.722
CA, % 17.92 +1.99" 16.59 + 1.63 P 19.41 +2.54 P 18.20 +3.00° 7.83+3.71°¢
PA, % 3.57 + 0.88 P 5.90 +0.52 ¢ 6.57 +1.48°¢ 6.45 +1.48°¢ 11.04 £0.242
S, % 6.43 +0.52° 5.84 +1.79P 7.33+0.12P 3.08+0.12P 461+031°P

P, % 11.84 +0.40° 6.75+0.28°¢ 752+1.16°¢ 6.19 +2.09 ¢d 4.02 +£0.0049
C-USE, % 92.22 +5.092 8222 +694P  88.89+1388P  64.44+5.09°¢ 35.52+1924
P-USE, % 4.82 +£0.37P 2.03 +0.07° 1.25+0.62° 0.00 + 0.00 2 0.00 + 0.00 @
N-USE, % 29.47 +1.752 45.72 +325P 38.82 £ 0.98 ¢ 4534 +3.10P 47.06 +2.82P

H’gco—Shannon-Weaver diversity index; S—metabolic richness index; G—Gini coefficient; Amax—maximum
microbial activity; AWCD—average well color development; Avt50—time at which the total microbial activity
increased at the fastest rate; C—carbohydrates; A—amines; AA—amino acids; CA—carboxylic acids; PA—phenolic
acids; S—surfactants; P—polymers; C-USE—carbon use index; P-USE—phosphorus use index; N-USE—nitrogen
use index. Different letters indicate statistically significant at p < 0.05 differences among means.

An increase in the KPL concentration in the wastewater from 3.5 to 5.5% resulted in a decrease
in the value of AWCD and metabolic richness to 0.24 and 10.67, respectively. Consistently, the
microorganisms that had not been exposed to the leachate were characterized by a significant AWCD
of 0.96 and a high metabolic richness of 29. Although the activity (AWCD) of the AS microorganisms in
the SBRgp; was lower than in the SBR¢, the microbial communities in both bioreactors achieved half
of their overall maximal activity at the same time (t5p) (Figure 6). In the SBRgp,, the microorganisms
were able to utilize 64.44% of the carbon sources, whereas in the SBR(, the bacteria metabolized 82.22%
of the EcoPlate™ substrates, which correlated with a metabolic richness index of 19.33 and 24.67,
respectively. It was found that the long-term presence of the KPL in the wastewater significantly
affected the relative abundance of the AS microorganisms, which was reflected by the almost 2-fold
higher value of the Gini coefficient compared to the control sludge. The results of the H'gco showed a
decrease in the functional capacity of the microorganisms in the SBRgp. from 3.15 to 2.11 after 64 days
of the KPL treatment. The H'gco calculated for the SBR¢ was roughly stable (2.99 to 3.33).
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Figure 6. Comparison of average well color development (AWCD) of metabolized substrates in Biolog®
EcoPlate™ (Biolog, Inc., Hayward, CA, USA) by the AS microorganisms at the beginning (0d) and
after 32 and 64 days of wastewater treatment in the SBR¢ and SBRgp .
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In order to determine whether the type of activated sludge treatment affects the substrate utilization
patterns of AS microorganisms, a similar analysis as for the KPL was performed. Compared to the
SBR¢, the presence of the KPL in the wastewater primarily affected the utilization efficiency of C
and PA by 13% and 11%, and 25% and 68% after the cotreatment with 3.5% and 5.5% of the leachate,
respectively. A higher concentration of the KPL primarily affected the CA, S and P utilization patterns,
which was reflected by a decrease in the intensity of their usage from 19.41 to 7.83%, 7.33 to 4.61%,
and 7.52 to 4.02%, respectively. The N-USE and P-USE indices were used to compare the microbial
communities from the SBR¢ and SBRkpy, in regard to their ability to utilize the nitrogen and phosphorus
sources. It was shown that the microorganisms in the contaminated AS achieved a 23% higher N-USE
index than the microorganisms that had not been exposed to the pollutant. Although the utilization
of the phosphorus-containing compounds decreased in the SBR¢ over time, the microorganisms in
the SBRkpr, did not utilize any of the available phosphorus sources even after treatment with 3.5% of
the leachate.

3.4. Structural Diversity of the Microbial Communities in the AS

Literature data indicates that the fatty acid patterns can be used to assess changes in the AS
microbial communities when the WWTP is operated in a specific way [52]. Here, the participation
of the FAME markers for BG— was the highest in both investigated SBRs (Table 6). However, their
content in the contaminated AS gradually decreased from 33.2 to 18.56%, along with an increase in the
concentration of the pollutant in the wastewater. Similarly, a decrease in the content of the F and Pr
biomarkers in the SBRkpy. from 7.49 to 2.95% and from 2.14 to 0.82% was confirmed, respectively. Over
the 64 days, the contribution of the BG—, F, and Pr markers did not change in the SBRc where they
constituted 29.64%, 6.82%, and 2.21%, respectively. The content of the FAME markers for BG+ and
Ac increased over time in the SBRkpy, from 5.97% and 0.30% to 12.27% and 2.79%, respectively, and
significantly surpassed their values in the SBR¢ (5.90 and 0.31%). The increase in the content of BG+
markers in the contaminated AS correlated with the increase in the BG+/BG- ratio from 0.19 to 0.66.
The fluctuations in the participation of the tested microbial groups in the contaminated AS resulted in
a gradual decrease in its structural diversity as was indicated by an increase in the H'papg index from
2.83 to 2.68 and 2.56 after 32 and 64 days of the treatment, respectively. Conversely, the structure of the
microbial communities in the SBR¢ did not change significantly during the experiment. The impact of
the KPL on the AS communities was reflected in an increase in the sat/unsat ratio from 0.89 to 1.73 and
in the anteisofiso ratio from 0.70 to 1.43, which also correlated with an increase in the abundance of the
fatty acid precursors from 0.01 to 0.46 (Table 6).

Table 6. The percentages of distinct FAME markers, H’, sat/unsat, anteiso/iso, and cy/pre ratio for the
untreated AS and treated with the KPL.

Treatment SBROd SBR¢32d SBRc64d SBRypr32d SBRkp 64d
TB 37.99 +0.00° 37.09 +2.122 3553 +0.52? 26.14 +0.94° 30.83 +0.47°
BG- 33.20 + 0.00? 3133+2112 2964 +094P 20.00 + 0.74 € 18.56 +0.11 ¢
BG+ 5.97 +0.00 @ 5.75+0.012 5.90 +0.4272 594 +02142 12.27 + 0.58 ©
Ac 0.30 +0.00 0.24 + 0,012 0.31 +0.022 242+025b 2.79 + 0.04°

F 7.49 +0.00 @ 719+ 1324 6.82 +0.34° 3.94 +0.04° 295+ 043"

Pr 2.14 +0.002 1.98 +0.102 221+0172 1.09 £ 0.05° 0.82 + 0.09°
BG+/BG- 0.19 +0.00 @ 0.18 +0.012 0.20 +0.02 0.27 +0.00® 0.66 + 0.04°
F/TB 0.19 +0.00 @ 0.19 +0.03 2 0.19 +0.02 2 0.16 +0.01° 0.09 +0.01 €
H'FaME 2.83+0.002 291+ 0.052 2.85+0.022 2.68 +0.14° 2.56 +0.00 ¢
sat/unsat 0.89 +0.00 @ 0.85 + 0.05° 0.84 +0.08 1.46 +0.07P 1.73 + 0.03P
anteisofiso 0.70 +0.00 2 0.71+0.092 0.39 + 0.03P 0.89 +0.20¢ 1.43 +0.109
cylpre 0.01 +0.002 0.00 + 0.002 0.01 £0.002 0.25 +0.00° 0.46 + 0.03°

TB—total bacteria; BG——Gram-negative bacteria; BG+—Gram-positive bacteria; Ac—Actinomycetes; F—fungi;
Pr—protozoa; H'pame—Shannon-Weaver diversity index; sat—saturated fatty acids; unsat—unsaturated fatty
acids; anteiso—anteiso-branched saturated fatty acids; iso—iso-branched saturated fatty acids; cy—cyclopropane fatty
acids; pre—saturated fatty acid precursors. Different letters indicate statistically significant at p < 0.05 differences
among means.
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An analysis of the distinct fatty acid groups indicated that the FAMEs were significantly affected
by the type of AS treatment (Figure 7A). It was found that in the SBRkpy, the yield of hydroxylated and
cyclopropane fatty acids increased almost 2-fold and 22-fold during stage I of the wastewater treatment,
respectively. Moreover, after the exposure of the AS to the effluents loaded with 5.5% of the KPL, a
further increase in the abundance of the cyclopropane fatty acids from 5.70 to 7.44% was observed.
Simultaneously, an increase in the branched fatty acid content by 57% and a decrease in the straight
chain and saturated fatty acid participation by 9% and 32% were observed, respectively. Conversely,
the FAME profiles obtained for the uncontaminated AS did not undergo any significant changes over
the experimental period. The similarity between the structures of the microbial communities in the
SBR¢ and the SBRgpy, based on the FAME analysis, showed that the AS microorganisms changed in
both types of operating conditions (Figure 7B). However, the most significant variations in the sludge
operation were observed in the SBRkpy, where the value of the similarity coefficient (SIM) decreased
by 36% and 45% after 32 and 64 days of the KPL treatment, respectively, compared to its value at the
beginning of the experiment. Simultaneously, the SIM was 86% and 73% for the SBR¢ at that time.

100%
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20% SBRyp,32d
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Figure 7. The percentages of distinct fatty acids isolated from the AS at the beginning (0d) and after 32
and 64 days of wastewater treatment in the SBRc and SBRkpr, (A) and cluster display of the values of
similarity coefficients (SIM) between the structure of microbial communities in the AS based on the
FAME profile analysis (B).

3.5. Multifactorial Analysis of the Analyzed Parameters

In this study, wastewater quality was the factor that had an effect on the alterations in the AS.
A cluster analysis of the studied biological units that was based on the operational parameters of
wastewater treatment and AS quality, diversity, and functional capacity indices as well as significant
fatty acids is presented in Figure 8A. This enabled two main separate clusters to be distinguished.
One cluster included the N-USE index, selected fatty acids, pH, and the Gini coefficient, whereas
the operational parameters of the wastewater treatment, diversity, and functional capacity indices,
enzymatic activity, THB counts and the P-USE index were grouped in the second cluster. Moreover,
this analysis separated the two clusters in terms of the SBRs treatment over time. In the first cluster,
two subgroups were distinguished and grouped together. The first subgroup included the SBR0d,
whereas SBRc32d and SBR¢64d belonged to the second subgroup. The second cluster included only
the SBRkpr.. The values of the operational parameters of the wastewater treatment and the AS quality
that were grouped in the first cluster were higher for the uncontaminated sludge compared to the
polluted one. An opposite trend was observed in the case of the factors that were grouped in the second
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cluster. A cluster analysis of the SBR¢ and SBRkpy, based on the ability of the microbial communities
to utilize the various carbon sources is presented in Figure 8B. It enabled three main separate
clusters to be distinguished. The first cluster included Tween 80, x-D-lactose, x-ketobutyric acid,
and D-mannitol, whereas the third cluster included PA, L-arginine, L-asparagine, phenylethylamine,
[-methyl-D-glucoside, and N-acetyl-D-glucosamine. In turn, CA, P, and the other available compounds
belonged to the second largest cluster. A cluster analysis of the studied AS in terms of their treatment
over time also distinguished two separate clusters with two subgroups in the first one. The first
subgroup included SBR0Od, SBRc64d, and SBRkpy 64d, whereas SBR-32d and SBRgpy 32d belonged
to the second subgroup. Moreover, the second cluster included the AS cotreated with the 5.5% KPL.
It was revealed that most of the substrates that belonged to the second subgroup were not utilized by
the AS exposed to the leachate.
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Figure 8. Heat map and cluster analysis based on significant Spearman’s rank correlation coefficients
calculated for the operational parameters of the SBR, microbial activity, structural diversity, and
functional capacity indices, significant fatty acids, and FAMEs biomarkers (A) and Biolog® EcoPlate™
carbon sources utilization patterns (B) at the beginning (0d) and after 32 and 64 days of wastewater
treatment in the SBR¢ and SBRkp.. All data values were normalized and presented as a color scale
ranging from white (MIN, 0) to black (MAX, 1).
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3.6. Microscopic Analysis of the AS

After 64 days of the experiment the microscopic observations of the uncontaminated and
contaminated AS were performed. They revealed that flocs in the polluted AS were smaller with a
much looser structure and a less regular shape (Figure 9A,B) compared to the flocs in the unpolluted
AS (Figure 9L]). Simultaneously, the abundance of filamentous bacteria that were attached to the
sludge flocs in the SBRxpy, was higher and the amount of extracellular polymeric substances was lower
compared to their content in the SBR¢. A bright-field microscopic observation of the AS confirmed the
lower diversity of protozoan in the SBRkpy, (Figure 9K-P) than in the SBR¢, which were represented by
ciliates (Figure 9K-M), suctorians (Figure 90,P), and filamentous bacteria (Figure 91,J,M). Additionally,
numerous empty Arcella shells occurred in this bioreactor (Figure 9N). In SBR¢, mainly rotifers
(Figure 9E), ciliates (Figure 9G,H), live Arcella cells (Figure 9F), and Zooglea fingered in the gelatinous
matrix (Figure 9C,D) were present.

Figure 9. Structure of the AS flocs from the SBR¢ (A,B) and SBRkpy, (H,I) after 64 days of wastewater
treatment. The occurrences of selected microorganisms are marked with white arrows that indicated
Zooglea fingered in gelatinous matrix (C,D), rotifers (E), Arcella (F), free bacteria (G), ciliate, and
filamentous bacteria (G,H) in the SBRc, as well as ciliate (K,L,M), filamentous bacteria (M), empty
Arcella shells (N), Vorticella (N), and suctorians (O,P) in the SBRgpy .

4. Discussion

AS technology is considered to be the most efficient and economical approach for achieving
the desired quality of wastewater mixed with landfill leachate [16]. Although the cotreatment of
the landfill leachate in the WWTP may be appropriate under some circumstances [53], the inherent
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variability in the leachate composition necessitates a conservative strategy due to the increasingly
stringent water quality emission limits that have been placed on the biological treatment units by the
Urban Wastewater Directive (91/271/EEC; EEC, 1991) and the Water Framework Directive (2000/60/EC;
EU, 2000). Despite the abundance of studies that have been performed on the cotreatment of the
landfill leachate in sewage plants, knowledge about the long-term effect of its occurrence in the effluent
on activated sludge ecosystem remains limited.

Among many parameters that enable the alternations in the leachate quality to be evaluated, the
pH value is considered to be an indicator of its aggressiveness. The alkaline KPL used in this study can
be classified according to El-Fadel et al. [54] as an old and stabilized leachate. It was also characterized
by a moderately high strength of recalcitrant phenolic compounds, which had a concentration that
surpassed the allowable limits [29] by more than three orders of magnitude. Moreover, the low BODx;
level of the KPL compared with its COD value confirmed a large amount of non-biodegradable organic
matter. In addition, the LPI value of the KPL was more than 5-fold higher than the standard LPI
value for the treated leachate disposal limit for inland surface water (7.378), which revealed its high
pollution potential [55]. It was reported that a high concentration of N-NH,* in the leachate can disrupt
its biological treatment due to the toxicity of this compound [56,57]. Although the concentration of
ammonium in the tested KPL was almost 40-fold higher than the limits [29], its content was near the
lower limit reported for an old leachate (360 to 2150 mg/L) [54]. The performed analysis of specific
microbial groups indicated that the investigated landfill leachate may be a sanitary and epidemiological
hazard. The abundance of total coliforms as well as fecal indicator bacteria in the KPL could have been
the result of the significant content of phosphates, which augmented their survival in the leachate [58].
Coliform bacteria have recently been recognized as one of the most problematic pollutants in an old
leachate [59].

The AS process is often indicated as being a good solution for leachate treatment [53]. However,
the information about the leachate toxicity towards the sludge microbial communities is very scarce.
It is known that individual xenobiotics are toxic to microorganisms to a different extent [60]. However,
the leachate toxicity is a result of the synergistic or antagonistic effects of various contaminants [61].
Therefore, the volumetric ratios of the leachate that is added to domestic wastewater usually do not
exceed 10% [2,61,62]. This study showed that the KPL had an extremely detrimental effect on the AS
microorganisms, even in the presence of 6.69%. The long-term presence of the KPL in the effluent
significantly disrupted the biological treatment of the wastewater in the SBR by affecting its operational
parameters. It was found that the poor quality of the leachate resulted in a gradual decrease in CODr
in the SBRgpr, from 95% to 69% and 41% during the cotreatment with 3.5% and 5.5% of the leachate,
respectively. A similar phenomenon has been observed in the decrease in CODr from 90% to 70% and
51% in a bench scale reactor cotreated with 2% and 5% of the landfill leachate, respectively [4].

The appropriate pH is a crucial factor for the stable operation of a sewage plant because it affects
the strength and surface charge of the AS flocs [63]. Extreme pH conditions can lead to an inhibition of
the growth of the AS microorganisms [64]. In addition, the removal of xenobiotics, such as phenol
and its derivatives, from the wastewater by the AS may also decrease with an increase in the effluent
pH [65,66]. It can be concluded that a gradual increase in the pH value of more than 9.0 in the SBRkpy,
negatively affected the microbial biodegradation of the contaminants in the sewage. Two-fold and
3-fold decreases in the ability of AS to settle were observed with an increase in pH from 7.6 to 8.1 and
9.3 in the SBRkpy 32d and SBRkpy 64d, respectively. Similarly, Ghanizadeh and Sarrafpour [67] found
that an increase in pH from 5.7 to 9.0 resulted in a significant decrease in the SVI from 96 to 44 mL/g.
A considerable drop in the SVI from 90 and 80 mL/g to 30 and 20 mL/g was also observed with an
increase in the concentration of leachate from a municipal solid waste dumpsite in wastewater from
2.5 to 15% and 40% in India and Poland, respectively [16,68]. An SVI below 70 mL/g may result in the
turbid effluent associated with the dispersed growth of microorganisms and the formation of small pin
flocs [69].
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The next critical factor for ensuring the biological wastewater treatment process and thus the
correct operational behavior in the sewage plants is AS concentration. In this study, the MVLSS in
the SBRkpy 64d constituted 63% of the MLSS concentration and was below the appropriate level for
pollutant removal in the SBR system [70]. It can be concluded that the compounds present in the
KPL may not be used for the maintenance and growth of the AS microorganisms. Moreover, their
occurrence in the SBR may inhibit or slow down the utilization of the readily biodegradable components
present in the sewage [71]. In this study, the inhibition of the utilization of 10 and 12 substrates in an
EcoPlate™ was observed for SBRkpy. after cotreatment with 3.5% and 5.5% KPL compared to SBRey,
respectively. The microorganisms in the SBRcr, were able to use the ingested biodegradable matter
in the wastewater to synthesize the new biomass, which resulted in an increase of the MVLSS and
MLSS. The increase of suspended matter in the SBR¢ may be attributed to the increase in the amounts
of the extracellular polymeric substances as a result of the presence of Zooglea sp. in the wastewater.
A decrease in the microbial biomass in the SBRkpy, directly affected the structure and quality of the
AS flocs, which was manifested in a change in the size and shape of the aggregates, which became
smaller, looser and more irregular than those in the SBR¢. Similarly, Pieczykolan et al. [16] observed a
gradual increase in the size of the small flocs when the concentration of the leachate exceeded 15%.
The cotreatment with KPL also resulted in a decrease in the abundance of protozoan in the AS. The
decrease in the number of Arcella, which was the most common genera in the AS, as well as the
appearance of individuals from the Vorticella genus and a significant number of filamentous bacteria
in the SBRkpr, may be connected with the presence of leachate in the wastewater and may be correlated
with a decrease in the effectiveness of the cotreatment. In the research by Czapluk et al. [72], more
diverse protozoan and metazoan communities were observed in the WWTP in which domestic effluent
predominated, while ciliates and metazoans did not occur or were found at very low densities in the
AS that had primarily received industrial wastewater.

Because of their quick reaction to the changes in the ambient environment, the AS microorganisms
are considered to be a sensitive bioindicator of the response of biological wastewater treatment
units to various stress factors and perturbations [73]. The results presented in this study indicate
that the addition of the KPL into the wastewater significantly reduced the enzymatic activity of the
dehydrogenases and esterases in the AS, which could not recover after long-term exposure to the
leachate. Previous literature indicated that the activity of esterases and dehydrogenases may decrease
in the AS in the presence of the more complex contaminants occurred in the leachate [74-76]. Although
the activity of the AS microorganisms is extremely important for appropriate functioning of this
ecosystem, this parameter is hardly ever considered during the evaluation of the effect of a leachate
on the WWTP functionality. The impact of different concentrations of the leachate from the WENT
landfill (China) on dehydrogenase activity in an AS reactor was only described by Li and Zhao [56],
who observed a decrease in the respiratory activity by 12, 16, 17, 32, and 47% in the presence of 1, 2, 4,
9, and 20% of the leachate, respectively.

The high metabolic capacity of the AS microbial communities is considered to be a pivotal factor
for efficient wastewater treatment in the biological units [77]. The microorganisms in the SBRgp were
less metabolically active than the bacteria in the SBR¢. Although the leachate affected the microbial
growth in the AS, thus contributing to an extension of the duration of the adaptation phase, the tsy did
not change significantly. It can be assumed that the presence of the KPL in the wastewater had a toxic
effect on the core populations in the AS. It was also shown that the low AS metabolic activity after
contamination was correlated with a lack of the ability of its microbial communities to utilize specific
compounds, in particular, the phosphorus sources. The changes in the CLPP patterns for the SBRkpr,
may suggest that the occurrence of the leachate in the wastewater led to the metabolic specialization
of the AS microorganisms. The functional diversity of the AS microorganisms exposed to a landfill
leachate is poorly documented in the literature. The research by Roling et al. [78] indicated that the
microbial communities in an aquifer contaminated with the leachate from Banisveld landfill (Boxtel,
The Netherlands) favored the aromatic substrates among the other carbon sources in an EcoPlate™,



Water 2019, 11, 1539 19 of 24

Moreover, Tas et al. [79] showed a significant increase in the abundance of the genes that belong
to the carbohydrate and xenobiotic metabolism categories in groundwater polluted with the same
leachate. Similarly, in this study the microorganisms from the SBRgpp increased their metabolism
in relation to the carbohydrates and phenolic compounds. The significant decrease in the microbial
metabolic activity and the increase in the inequality of the bacterial abundance that was observed
in the SBRgpy, strongly correlated with a decrease in the functional capacity. This may indicate a
loss of the functionally significant microorganisms such as phosphate-solubilizing bacteria in the AS
during the leachate cotreatment. By contrast, the microbial populations in the SBRgp;, metabolized the
compounds containing nitrogen more intensively than the microorganisms in the SBR¢. It may be
suggested that the loss of phosphorus utilization as well as the increase in nitrogen metabolism in the
SBRkpr, may be related to the predominance of bacterial species originated from the leachate.

In this work, very interesting results regarding the alterations in the structural diversity of
microorganisms in the AS were obtained. Over the course of the experiment the contribution of the
microorganisms can be ordered as follows; BG— > F > BG+ > Pr > Ac and BG- > BG+ > F > Ac >
Pr in the SBR¢ and SBRkpy,, respectively. The prevalence of BG— over the other microbial groups
was observed in both of the tested bioreactors. Due to their highly impermeable outer membrane,
BG- have generally been recognized as being more tolerant than BG+ to the various hydrocarbons
commonly found in landfill leachate [80,81]. Nonetheless, a gradual decrease in the content of the
BG— biomarkers accompanied by a significant increase in the percentages of the FAME markers
for BG+ was observed during the cotreatment with the KPL. Similar observations were made by
Leal et al. [81], who found that the introduction of petrol into compost resulted in a significant decrease
in the content of the FAME markers for BG— along with a simultaneous increase in the content of the
biomarkers for BG+. It was reported that BG+ can exhibit a high metabolic capability towards various
contaminants, which may result in their predominance in a contaminated environment [82]. Here, the
decrease in the abundance of the BG— biomarkers in the SBRgp; was followed by a decrease in the
distribution of the fungal and protozoan FAME markers. Although the abundance of fungi in the AS
is rather low, they are involved in many important processes during wastewater treatment due to a
versatile pollutant-degrading capacity [83]. Since the changes in the occurrence of fungi in the AS are
mainly associated with pH fluctuations, it may be suggested that the gradual increase in wastewater
pH during the KPL cotreatment may negatively have affected the fungal population in the SBRgp,
which contributed to the loss of important catabolic activity in this environment. Furthermore, the
multiplication of the Actinomycetes in the SBRgp;, may adversely affect the wastewater treatment
process and the sludge quality [84].

The identified changes in the FAME profiles of the AS indicated that the microorganisms were
very sensitive to the contamination and exhibited adaptive mechanisms to the presence of the KPL in
the wastewater. The essential changes in the bacteria FAME patterns were related to an increase in
the content of the 16:0, 3-hydroxy, and 15:0 anteiso-branched fatty acids, which were responsible for
rigidification of the cytoplasmic membrane. Furthermore, a gradual increase in the saturation of fatty
acids in bacterial membrane along with an increase of pollutant concentration could be associated
with the stimulation of cyclopropane fatty acid formation by some bacterial strains [85]. Interestingly,
there was also a significant increase in the percentages of the anteiso-branched fatty acids in the
FAME profiles under the KPL contamination. The branched fatty acids play an important role in the
microbial tolerance to pH stress [86]. Therefore, it can be suggested that an increase in the yield of the
anteisofiso-branched fatty acids in the FAME patterns, which was observed in this study, may be a result
of the microbial response to the pH stress resulted from the presence of the KPL in the wastewater.

Multivariate analysis in this work allowed establishing of important relationships between
operational parameters of wastewater treatment process and factors affecting activated sludge quality.
It was found that the presence of the KPL in the wastewater was the main factor responsible for
variations in the activated sludge. There was a close relationship between the microbial activity of
the sludge, ability of the AS microorganisms to utilize carbon sources and important operational
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parameters of wastewater treatment process. The operation parameters of the reactor were positively
correlated with enzymatic activity, metabolic capacity and structural diversity of microorganisms in
the AS and negatively correlated with content of selected fatty acids. A significant decrease in the
ability of microorganisms to utilize carbon, phosphorus and nitrogen sources may be a good indicator
of weakening their metabolic functions. Interestingly, a multivariate analysis showed that the selected
fatty acids can be used as indicators of structural diversity of microbial communities and xenobiotic
degradation. A significant increase in the content of 3-hydroxy fatty acids and cyclopropane fatty acids
in the presence of the KPL can be considered as useful biomarkers of stress condition [87]. Combining
physicochemical and biological analyzes seems necessary to accurately identify the major factors
affecting activated sludge operation and quality, especially when they achieve critical levels.

5. Conclusions

This work underscores the importance of effluent quality assessment in parallel with the analysis
of the microbial enzymatic activity, functional capacity and structural diversity of activated sludge
microorganisms to get knowledge and improve the operational conditions in sewage treatment systems.
Among traditional methods for effluent analysis, the use of the Biolog EcoPlate technique as well as the
FAME analysis proved to be very useful in getting a comprehensive insight into the microbiological
process of wastewater treatment. Predicting the response of microorganisms to any disturbances caused
by the leachate can be a promising tool in alleviating or even preventing the operational problems
in large-scale WWTPs. The application of a multifactorial analysis of the parameters relevant to the
wastewater treatment process in this study demonstrated that the presence of the leachate changed the
conditions in the WWTP and led to disturbances associated with the structure and settling ability of the
activated sludge. Additionally, the KPL significantly affected the enzymatic activity of this ecosystem.
The obtained results clearly indicate that the microbial communities in the KPL were able to thrive
in the presence of the various contaminants occurred in the leachate; however, they exhibited a low
functional capacity. For this reason, they probably will not be capable of executing biological functions
beginning with healthy agriculture and ending with ecosystem bioremediation. In conclusion, future
studies will be focused on increasing the efficiency of the COD removal of the KPL contaminants
in wastewater as well as on the implementation of new strategies that are designed to protect the
structure and function of the activated sludge microbial communities against various xenobiotics.
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Abstract: In this study, a multifaceted approach for selecting the suitable candidates for
bicaugmentation of activated sludge (AS) that supports leachate treatment was used. To determine
the exploitation of 10 bacterial strains isolated from the various matrices for inoculating the AS
contaminated with the Kalina pond leachate (KPL), their degradative potential was analyzed along
with their aptitude to synthesize compounds improving remediation of pollutants in wastewater and
ability to incorporate into the AS flocs. Based on their capability to degrade aromatic compounds
(primarily catechol, phenol, and cresols) at a concentration of 1 mg/mL and survive in 12.5% of
the KPL, Pseudomonas putida OR45a and P. putida KB3 can be considered to be the best candidates
for bioaugmentation of the AS among all of the bacteria tested. Genomic analyses of these two
strains revealed the presence of the genes encoding enzymes related to the metabolism of aromatic
compounds. Additionally, both microorganisms exhibited a high hydrophobic propensity (above 50%)
and an ability to produce biosurfactants as well as high resistance to ammonium (above 600 ug/mL)
and heavy metals (especially chromium). These properties enable the exploitation of both bacterial
strains in the bioremediation of the AS contaminated with the KPL.

Keywords: activated sludge; bacteria for bioaugmentation; catabolic traits; genomic sequencing;
landfill leachate; selected features of bacteria

1. Introduction

Landfilling is currently the most common and the cheapest way to eliminate household,
commercial, and industrial solid waste worldwide. However, a major drawback of this practice
is the generation of heavily polluted leachate, which can contaminate the soil, groundwater, and
surface water in the immediate vicinity of the landfill with hazardous substances [1,2]. Owing to the
frequent discharge of the landfill leachate to the wastewater treatment plants WWTPs), a variety of
dynamically developing biological technologies in the world, including modern biological membrane
reactors and bioelectrochemical systems, are implemented [3-6]. However, in the vast majority of
WWTPs in Poland the landfill leachate treatment is still performed with the application of conventional
activated sludge (AS) technology. Biological methods are considered to be a beneficial alternative to
the physicochemical methods, which are the most cost intensive and have the inherent drawbacks
due to the formation of toxic secondary compounds [3,7]. Implementing them for treating landfill
leachate is extremely challenging, especially in the case of mature or old leachate due to its complex
composition, fluctuations of dissolved organic carbon, and potential toxicity [8-10].

Although the successful treatment of landfill leachate by both conventional and granular AS has
been reported in the literature [11-13], the number of reports that stress the negative impact of this
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effluent on the sludge performance is definitely higher [14-19]. Because the AS process often cannot
achieve an effective reduction of the chemical oxygen demand (COD) and total nitrogen in effluents
contaminated with landfill leachate, this technology should be further improved in order to cope with
the complex mixture of compounds as well as the fluctuations in the environmental factors associated
with this type of wastewater.

The introduction of new metabolic functions into the ASby adding supplementary microorganisms,
known as bioaugmentation, constitutes a promising approach for degrading recalcitrant compounds
and may enable the performance of the AS process to be improved [20-22]. However, the usefulness of
the microorganisms selected as candidates for the bioaugmentation of the AS is frequently limited by
their low survival rate under the conditions that prevail in this ecosystem. The successful colonization
of a bioreactor by inoculated bacteria is challenging as they are likely to encounter the following
obstacles within the biological unit, i.e., environmental pressure due to protozoan grazing and/or
competition with indigenous microorganisms as well as fluctuations of the abiotic factors such as
temperature, pH, salinity, the hydrodynamic conditions, organic loading rate, and the availability
of nutrients and oxygen, which causes them to die or to wash out of the system along with the
effluent [23-26]. A versatile degradation capacity towards a variety of compounds is often reported as
being a pivotal competence of potential candidates for bioaugmentation [27,28]. However, adding
bacteria with the desirable catabolic capabilities into the AS does not always guarantee an enhanced
biodegradation of the compounds in wastewater [29,30]. For this reason, the relative spatial and
temporal abundance of inoculants and their ability to tolerate the conditions that prevail in the target
environment is crucial to their survival.

To date, the majority of studies have only utilized one strain to inoculate the AS treating a synthetic
wastewater contaminated with a single pollutant [31-33]. It is also worth stressing that the strains
selected to bioaugment the AS in laboratory conditions often lose their ability to degrade contaminants
after being inoculated into a bioreactor in a field experiment [34]. Taking this into account, the candidate
bacteria for bioaugmentation should be carefully evaluated with respect to at least three criteria in
order to confirm their predisposition to thrive in the conditions for which they were selected and that
are designed to achieve an efficient performance [35]. They should be catabolically able to degrade
the individual chemical components in a mixture of contaminants even in the presence of potentially
inhibitory pollutants, persist and compete after their inoculation into a biosystem, and be compatible
with autochthonous communities [34].

Utilizing microorganisms that have a proven degradative potential and survivability in the AS
is crucial for successful bioaugmentation. In view of this, the aim of the present paper is to evaluate
the selected bacterial strains in terms of their potential utilization in bioaugmentation of the AS
exposed to the landfill leachate (KPL) originated from the bottom sediments of the Kalina pond in
Swietochtowice (Poland). In order to develop an effective bioaugmentation strategy, the catabolic
abilities of microorganisms recently isolated from the environment as well as bacterial strains already
known as degraders of various aromatic compounds were characterized. The procedure for selecting
attractive candidates for inoculating the AS co-treated with the KPL along with municipal effluents,
included the following specific goals: (1) screening the catabolic traits of selected bacterial strains,
(2) determining the acute toxicity of the KPL for the tested bacteria, (3) evaluating the ability of the
bacteria to survive and remain in the AS, (4) gauging the capability of the bacteria to produce substances
that facilitate the degradation of the contaminants, (5) establishing the relationships between the factors
being studied and selecting the most efficient candidates for bioaugmentation, and finally (6) exploring
the whole genomes of the best candidates for the presence of the genes that are associated with the
degradation of pollutants and other features that enable them to acclimatize in the AS.
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2. Materials and Methods

2.1. Bacterial Strains

In this study, 10 bacterial strains were tested for their suitability for bioaugmentation of
the AS. Three of them were purchased from the VIT Culture Collection in Espoo (Finland) and
the Polish Collection of Microorganisms in the Ludwig Hirszfeld Institute of Immunology and
Experimental Therapy in Wroctaw (Poland) (PCM), while seven strains came from the Microbial
Culture Collection in the Institute of Biology, Biotechnology, and Environmental Protection, Faculty
of Natural Sciences, University of Silesia in Katowice (Poland) (IBBEP) (Table 1). The degradative
potential of six strains: Planococcus sp. S5, Stenotrophomonas maltophilia KB2, Pseudomonas putida N6,
Pseudomonas sp., Pseudomonas putida mt-2, and Pseudomonas fluorescens towards a variety of organic
compounds has previously been reported in the literature [36-38], whereas four strains: Pseudomonas
putida OR45a, Pseudomonas putida KB3, Glutamicibacter soli OR45b, and Rhodococcus erythropolis KB4
have only recently been isolated from the environment and are presented here for the first time.

Table 1. Microorganisms selected for bioaugmentation of the activated sludge (AS) in the combined
treatment of municipal wastewater and landfill leachate.

Bacterial Strain Site of Isolation Selection Factor Source
; AS loaded with refinery wastewater,
Pseudomonas putida OR45a Jedlicze, Poland Styrene IBBEP
Glutamicibacter soli OR45b Asloaded WIt.h o R Styrene IBBEP
Jedlicze, Poland
AS loaded with municipal
Planococcus sp. S5 wastewater, Miechowice Sodium salicylate IBBEP
Bytom, Poland
AS loaded with municipal
Stenotrophomonas maltophilia KB2 wastewater, Miechowice Phenol IBBEP
Bytom, Poland
AS loaded with municipal
Pseudomonas putida N6 wastewater from a furniture factory, Phenol IBBEP
Jasienica Poland
Phenol + 4-chlorophenol Phenol
y Uncontaminated, agricultural soil, + 2,4-dichlorophenol
Feeudomones putida K05 Siewierz, Poland Phenol + 4-chlorophenol + IBEEE
2,4-dichlorophenol
Phenol + 4-chlorophenol Phenol
z Uncontaminated, agricultural soil, + 2,4-dichlorophenol
Bhwdocoonus erylhopotis KB Siewierz, Poland Phenol + 4-chlorophenol + TBBEE
2,4-dichlorophenol
Pseudomonas sp. (VIT E-93486) AS from a peat biofilter bed Styrene VIT
Pseudomonas putida mt-2 (VIT E-022150) nd nd VIT
Pseudomonas fluorescens (PCM 2123) nd nd PCM

IBBEP—Culture Collection in the Institute of Biology, Biotechnology, and Environmental Protection at the University
of Silesia in Katowice (Poland), PCM—Culture Collection in the Ludwig Hirszfeld Institute of Immunology and
Experimental Therapy in Wroctaw (Poland), VIT—Culture Collection in Espoo (Finland), nd—data not available.

2.2. Isolating the Bacteria from the AS and Soil

The bacterial strains from the AS that was loaded with the refinery wastewater (Jedlicze, Poland)
and the uncontaminated agricultural soil (Siewierz, Poland) were isolated using the classical enrichment
technique [39] with a mineral salts medium (MSM) (Table S1) and 25 pug/mL of styrene, a combination
of 100 pug/mL of phenol with 50 ug/mL of 4-chlorophenol or 10 ug/mL of 2,4-dichlorophenol, 50 pg/mL
of 4-chlorophenol, or 10 pg/mL of 2,4-dichlorophenol as the selection factors, respectively.
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2.3. Sample Collection

The landfill leachate (KPL) was obtained from the bottom sediments of the Kalina Pond in
Swietochtowice (Upper Silesia, Poland), which is the site for the arbitrary disposal of industrial and
municipal waste. The sediment samples were collected at the point at which the effluents from the
waste dump entered the pond at a distance of 2 m from the shore and at a depth of 2 m in compliance
with ISO 5667-13:2011 [40] and ISO 19458:2007P [41] in July 2017. The KPL was characterised by high
concentrations of organic and inorganic pollutants and had an alkaline pH as well [19].

The activated sludge (AS) inoculum was obtained directly from the aeration tank of the wastewater
treatment plant (WWTP) “Klimzowiec” (Chorzow, Poland).

2.4. Evaluating Catabolic Traits of the Bacterial Strains

The capability of bacterial strains to degrade phenol, 2-methylphenol, 3-methylphenol, 4-methylphenol,
4-aminophenol, catechol, 4-hydroxybenzoic acid, 3,4-dihydroxybenzoic acid, and sodium benzoate at
different concentration ranges was studied using Biolog®MTplates (Biolog, Inc., Hayward, CA, USA).
The data were collected using Microlog 4.01 software. The reduction of colorless 2,3,5-triphenyltetrazolium
chloride (TTC) to a purple 1,3,5-triphenyltetrazolium formazan (TPF), which was measured as the color
development in the wells (WCD), indicated that the substrate had been used as the sole carbon and
energy source by the tested bacteria, whereas no color development indicated that it had not been utilized.
The metabolic versatility (MV) of each strain was expressed as the ratio of the number of substrates that
were metabolized by the bacterial cells to all of the tested hydrocarbons. The capacity of the bacteria to

degrade the aromatic compounds (AC-USE) in the Biolog® ™ plates was calculated as follows (1):
AC-usp = 2P )
tep

where: t.,—time at which the value curve plateau of the WCD was reached.

2.5. Acute Toxicity of the KPL

The toxic effect of the KPL on selected bacteria that were grown in the synthetic wastewater (SW)
contaminated with the leachate in a concentration range from 0% to 12.5% was determined according
to Michalska et al. [19]. The initial optical density (ODggp) of each bacterial strain was 0.1.

2.6. Evaluating the Auto-Aggregation and Co-Aggregation Ability of the Bacteria

The ability of the bacterial strains to auto-aggregate and co-aggregate with the indigenous
microorganisms in the AS were determined by the modified method as described by Malik et al. [42].
Briefly, equal volumes of co-aggregating partners (ODggp = 1.0) including the cell suspensions of
each bacterial strain and the microorganisms released from the AS in phosphate buffered saline
(PBS) (Table S1) were mixed together and incubated at 23 + 2 °C for 24 h with shaking at 130 rpm.
Cell suspensions of pure bacterial strains were incubated under similar conditions in order to investigate
their ability to auto-aggregate. Subsequently, the samples were allowed to settle and the ODgg of
the supernatant was measured. The auto-aggregation (AAI) and co-aggregation (CAI) indices were
calculated as follows (2):

OD660i - OD66QS

AAI (CAI), Yo = Tbﬁol X 100% (2)

where: ODggpi—initial absorbance of the bacterial cell suspension, ODggps—absorbance of the supernatant.
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2.7. Determining the Flocculation Activity Index (FAI)

The flocculating activity of a bioflocculant produced by the bacterial strains was measured as the
turbidity of a kaolin-clay suspension and determined in accordance with the methods of Kurane et al. [43] and
Zhang et al. [44]. The flocculating activity index (FAI) was calculated according to the following Equation (3):

FAL% = 25508 = AsWC 4000, ®)
Ass0s
where: Assps—absorbance of the clarifying solution after the bioflocculant was added, Asspc—absorbance
of the clarifying solution after the fresh culture medium was added (control).

2.8. Measuring the Hydrophobicity of the Bacterial Cell Surface and the AS

The cell surface hydrophobicity (CSH) of the bacterial strains and the suspension of microorganisms
released from the AS flocs was determined using a microbial adhesion to hydrocarbons (MATH) assay,
according to the method described by Kos et al. [45]. For this purpose, microorganisms were grown in
Luria—Bertani medium (LBB) (Difico Laboratories, Detroit, MI, USA) uncontaminated or polluted with
3.5% and 5.5% of the KPL at 23 + 2 °C for 24 h. After incubation, the microbial cells were harvested by
centrifugation at 4 °C for 10 min at 5000x g, washed twice with sterile 0.85% NaCl and resuspended in
it. The CSH was quantified by calculating the percentage of bacterial cells that were transferred to the
p-xylene phase, according to the following Equation (4):

CSH, % = %%DO‘:‘“ x 100% 4)
where: ODg4pi—initial absorbance of the bacterial cell suspension, ODggpa—absorbance of the aqueous
phase, which was measured after 20 min of the incubation of the bacteria with p-xylene.

2.9. Qualitatively Assessing the N-Acyl Homoserine Lactone Signal Molecules and Exopolysaccharide Production

The production of the N-acyl homoserine lactone signal molecules (N-AHLs) was evaluated
qualitatively only for the gram-negative bacteria using the colorimetric method of Taghadosi et al. [46].
The presence of lactone compounds was indicated by a dark brown color, however, the appearance of
a yellow color indicated a lack of N-AHLs in the sample.

The production of exopolysaccharides (EPS) was qualitatively assessed by cultivating the bacterial
strains on Congo red agar (CRA) using the method modified by Freeman et al. [47]. The strains
that formed reddish black colonies with a rough, dry and crystalline consistency were considered to
be EPS-producers.

2.10. Detecting the Bacterial Motility and Chemotaxis

The swimming and swarming motilities of the bioaugmentation candidates were assayed on
semi-solid agar plates according to Déziel et al. [48]. In order to determine the chemotactic response of
the bacteria towards the KPL, the semi-solid agar plates were additionally supplemented with 3.5%
and 5.5% of the KPL. Motility was assayed quantitatively by measuring the size of the turbid zone
formed by bacterial cells migrating away from the inoculation point.

2.11. Qualitatively Screening the Biosurfactant Production and Determining the Emulsification Index

The bacterial strains were studied for the production of biosurfactants using the CTAB/methylene
blue agar test [49]. A spot of bacterial culture, which had been grown overnight in an LBB medium
contaminated with 5.5% of the KPL was placed on a modified mineral salts agar (MMSA) (Table S1)
supplemented with 0.2 g/L of cetyltrimethylammonium bromide (CTAB) along with 0.005 g/L of
methylene blue dye. After 48 h of incubation at 23 + 2 °C, the appearance of a dark blue halo around the
bacterial colonies indicated the presence of an extracellular glycolipid biosurfactant. The quality of the
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biosurfactant was determined by measuring its emulsification capacity according to Pacwa-Plociniczak
et al. [50]. The emulsification index (E,4) was determined as follows (6):
Epy, % = % x 100% (5)

m

where: H, is the height of the emulsion layer and Hyy, is the total height of the mixture.

2.12. Qualitatively Assessing the Production of Siderophores

The production of siderophores by the tested strains was qualitatively assayed according to the
protocol described by [51] using the blue indicator dye, chrome azurol S (CAS). The microorganisms
that exhibited an orange halo after five days of incubation at 23 + 2 °C were considered to be positive
for the production of siderophores.

2.13. Determining the Non-Inhibitory Concentrations of lons for the Bacteria

In order to estimate the resistance of the bacteria to heavy metals and ammonium, the non-inhibitory
concentrations (NIC) of selected ions were determined. The assays were performed using 96-well
microtiter plates. Briefly, a solution of Cu?t, Cd?*, Zn%*, Ba%*, Cr®*, and Pb?* derived from Cu(NOj3),,
Cd(NO3),, ZnSO4, Ba(NO3),, KoCrO7, and Pb(NOj3), were introduced into the wells to obtain
a final concentration of 300 pg/mL, whereas NH;* was introduced to obtain a final concentration of
2000 pg/mL. Subsequently, bacterial suspensions (optical density at 590 nm = 0.1) were inoculated into
the wells contained the appropriate concentration of each ion. After 24 h of incubation in the dark
at 23 + 2 °C, the absorbance in each well was measured at a wavelength of 590 nm using a Biolog®
Microstation™ (BIOLOG Inc., Hayward, CA, USA). The maximum concentration of ions that did not
inhibit bacterial growth was considered to be the NIC value.

2.14. Whole Genome Sequencing of P. putida OR45a and P. putida KB3

The whole genomes of P. putida OR45a and P. putida KB3, which had been selected as prospective
candidates for bioaugmentation of the AS loaded with the KPL, were sequenced. The bacterial cells
were maintained in a pure culture in an aerobic lysogeny broth at 23 + 2 °C prior to the DNA extraction
using a GeneMATRIX Bacterial and Yeast Genomic DNA Purification Kit (Eurx, Gdansk, Poland).
The genome sequencing was performed with MicrobesNG [52] using the Illumina MiSeq platform with
2 X 250-bp paired-end reads. The results of the sequencing were put through a standard MicrobesNG
analysis pipeline and deposited in the GenBank database under the following accession numbers:
SPUU00000000.1 for P. putida OR45a and SPUT00000000.1 for P. putida KB3.

The functional annotation of both strains was performed using an eggNOG-mapper 1.0.3-35 with
a one-to-one orthology restriction [53]. The genes that were assigned to multiple COG (clusters of
orthologous groups) categories were counted as being present in each of these categories. The KO
tags were mapped to the KEGG pathways using the Search Pathway tool from the collection of
KEGG Mapper tools, which permit the genes involved in degrading xenobiotics to be visualized.
The antibacterial biocide and metal resistance protein sequences were retrieved from the BacMet
experimentally confirmed resistance genes database [54,55]. The proteome sequences of both strains
were aligned with the BacMet database sequences using the BLAST algorithm and only the sequences
with a coverage and identity more than 90% were considered to be relevant matches [56].

In order to generate a phylogenetic tree of the 13 high-quality bacterial genomes, the 31 single-copy
housekeeping genes were retrieved from each genome using AmphoraNet [57]. The sequences of
each individual marker gene were aligned using Geneious (version 11.1.2) (Biomatters Ltd., Auckland
CBD, New Zeland) with the default parameters and the poorly aligned positions were removed using
Gblocks (version 0.91b) (Integrated DNA Technologies, Iowa, IA, USA). Subsequently, the alignments
were concatenated and a maximum likelihood phylogenetic tree was created in MEGA (version 7.0.26)
(Pennsylvania State University, Mueller Laboratory, University Park, PA, USA). In order to assess
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the support of the phylogenetic tree, a bootstrap test with 1000 replications was performed. Finally,
the phylogenetic tree was visualized using the Interactive Tree of Life tool (iTOL) [58], which is
available at [59].

2.15. Statistical Analysis

All of the data presented in this paper are expressed as the mean and standard deviation and
were analysed using Microsoft Office Excel 2010, Statistica® 12.5 PL (StatSoft® Inc., Tulsa, OK, USA)
and GraphPad Prism 5 software (Graphpad Software Inc., San Diego, CA, USA). For the matrix
visualization and for the scrutiny of bioaugmentation potential of the tested bacteria, all of the data
were first subjected to a min-max normalization according to the equation:

RDi - RDmax

ND = —m
RDmax - RDmin

(6)
where: ND (normalized data)—all of the variables that had scaled to the range (0, 1), RD;—the initial
raw data, RD,,;,—the minimal value of each parameter in a data set, RD;;;y—the maximal value of
each parameter in a data set.

Qualitatively assayed characteristics of the tested bacteria were normalized as follows: the lack of
bacterial ability to synthesize biosurfactants, siderophores, and exopolysaccharides was considered as
0, whereas the aptitude of bacteria to produce these compounds was considered as 1.

Any changes between the microorganisms were determined using a one-way analysis of variance
(ANOVA, post-hoc test) and were followed by the separation of the treatments from the control as
well as the microorganisms among them by applying the post-hoc LSD at confidence intervals of 95%
(v < 0.05). The values that are indicated by different lower case letters were statistically significant.

3. Results

3.1. The Catabolic Potential of the Tested Bacteria and Their Ability to Grow in the Presence of the KPL

The degradative capacity of the potential candidates for bioaugmentation of the AS, which were
analyzed using Biolog®MT plates, revealed that the metabolic versatility of the tested bacteria can be
ordered as follows: P. putida OR45a > P. putida KB3 = P. putida N6 = S. maltophilia KB2 > P. putida sp.
> Planococcus sp. S5 = G. soli OR45b = P. putida mt-2 > R. erythropolis KB4 > P. fluorescens (Figure 1).
Of all of the tested strains, P. putida OR45a was characterized by the highest degree of metabolic
versatility (0.28) and was the only strain able to degrade 3-methylphenol. In addition to this compound,
it utilized seven other aromatic compounds as its sole carbon and energy source including phenol,
2-metyhylphenol, benzoic acid, and 4-hydroxybenzoic acid (up to 1000 ug/mL), 4-methylphenol and
catechol (up to 750 ug/mL) as well as 3,4-dihydroxybenzoic acid (up to 250 pg/mL). P. putida KB3,
P. putida N6, and S. maltophilia KB2, which had a metabolic versatility of 0.24, proved to be equally
promising strains for degrading aromatic compounds. Conversely, P. fluorescens did not display any
capacity for degrading the tested aromatic compounds.
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Figure 1. Analysis of the metabolic versatility (MV) of the candidates for bioaugmentation using Biolog
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to red (1), which refer to inability and biodegradability of the tested aromatic compounds, respectively.

Previous studies have shown that exposing the AS to the KPL in wastewater at a concentration of
11.26% resulted in the complete inhibition of visible growth of microorganisms [20]. Taking this into
account, in this study, a concentration range of 0.5% to 12.5% was used to investigate the ability of the
bacterial strains to grow in the presence of the KPL in the effluent. The results are presented as the
percentage of the stimulation or inhibition of bacterial growth (Figure 2). Although the increase in the
KPL concentration in the SW was correlated with the increase of the effluent toxicity, the toxic effect
varied in relation to the investigated microorganisms. It was found that at concentrations of 0.5 and
1.5%, the KPL in the SW stimulated the growth of P. putida OR45a, P. putida sp. and Planococcus sp.
S5. By contrast, the addition of 1.5% of the KPL into the effluent resulted in the mortality of the other
bacteria. Among the tested strains, P. putida OR45a proved to be the most resistant to the toxic effect of
the KPL. The exposure of this bacterium to the KPL at a concentration of 12.5%, which was allocated
to the 100% mortality of the AS microorganisms, merely resulted in the inhibition of the growth of
P. putida OR45a by 28%. Generally, the toxicity of the KPL towards the tested bacteria can be ordered
as follows: P. putida OR45a < P. putida sp. < P. putida mt-2 < P. fluorescens < P. putida KB3 < P. putida
KB2 < Planococcus sp. S5 < P. putida N6 < G. soli OR45b < AS < R. erythropolis KB4.

0
<
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P. putida KB3

P, putida mt-2

P, putida N6
Pseudomonas sp.

P. fluorescens

S. maltophilia KB2
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]
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Figure 2. Effect of the different concentrations of the Kalina pond leachate (KPL) on the growth of the
tested bacteria. The negative values indicate the inhibition of microbial growth whereas the positive
values indicate its stimulation.
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3.2. Ability of Bacterial Strains to Incorporate into the AS Structure

Aggregation and flocculation properties were important factors that promoted the survival of
the inoculated strains in the AS. The results obtained in this study showed that although all of the
tested bacteria were self-aggregating, Pseudomonas sp. had the strongest ability to form auto-aggregates
(Figure 3). However, the strong auto-aggregation ability (AAI = 0.61%) of this bacterium did not
support its co-aggregation with the microorganisms from the AS (CAI = 0%). Screening of the bacteria
with co-aggregation ability revealed that only P. putida OR45a was able to co-aggregate with multiple
species from the AS at a high co-aggregation rate of 63%. Moreover, this bacterium exhibited a good
auto-aggregation (AAI = 46%). P. putida KB3 and G. soli OR45b can be categorized as both good
auto- and co-aggregating strains, whereas S. maltophilia KB2, R. erythropolis KB4, Planococcus sp. S5,
and P. putida N6 had a weak or very weak ability to aggregate.

An analysis of the bioflocculant-producing bacteria showed that eight of the evaluated strains
including P. putida OR45a, P. putida mt-2, Planococcus sp. S5, Pseudomonas sp., S. maltophilia KB2, P. putida
KB3, and G. soli OR45a exhibited promising flocculating activity of 70%, 59%, 51%, 50%, 46%, 46%,
and 35%, respectively. Conversely, R. erythropolis KB4 and P. putida N6 were characterized as having
a weak bioflocculant-producing ability (Figure 3).
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Figure 3. Analysis of the ability of the tested strains to incorporate into the AS floc structure. AAI—
auto-aggregation index, CAI—co-aggregation index, FAI—bio-flocculation index, (++++) strong ability,
(+++) good ability, (++) weak ability, (+) very weak ability, (—) lack of ability.

The auto- and co-aggregation abilities of the investigated Gram-negative bacteria can also
be enhanced by the production of N-AHLs and exopolysaccharides. It has been demonstrated
that only P. putida N6, which exhibited very weak aggregation properties, can be regarded as
anon-N-AHLs-producing strain. In turn, P. putida OR45a, P. putida KB3, P. putida mt-2, P. fluorescens,
Planococcus sp. S5, and S. maltophilia KB2 were able to produce exopolysaccharides (Table 2).
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Table 2. Production of N-AHLs and exopolysaccharides by the tested strains.

Characteristics Capabilities Supporting Incorporation into the AS
Bacterial Strain N-AHLs Exopolysaccharides
P. putida OR45a + +
P. putida KB3 + +
P. putida mt-2 (VTT E-022150) + +
P. putida N6 = =
Pseudomonas sp. (VTT E-93486) + =
P. fluorescens (PCM 2123) + F
S. maltophilia KB2 + ¥
G. soli OR45b nd =
Planococcus sp. S5 nd +
R. erythropolis KB4 nd =

(+) production of N-AHLs/exopolysaccharides, (—) lack of production, nd—not determined.

3.3. Biosurfactant and Siderophore Production by the Bacterial Strains

All of the bacterial strains were also screened for a high biosurfactant-producing activity. The screening
was performed against the qualitative (CTAB/methylene blue agar test) and semi-quantitative (emulsification
index) parameters. Five bacterial strains were able to produce dark blue halos around the colonies,
which indicated that they were biosurfactant-producers. The emulsification indices measured for these
strains demonstrated that the p-xylene was emulsified by P. putida OR45a, P. putida KB3, S. maltophilia KB2,
P. putida mt-2, and P. fluorescens to a level of 57%, 49%, 27%, 21%, and 16%, respectively (Table 3). Another
metabolic capability of the tested bacteria, which can be harnessed for wastewater bioremediation, was the
production of siderophores. Five of the microorganisms screened for the production of these compounds
grew on CAS agar and changed its color from blue to orange with different intensities of the halo formed,
which could be related to the concentration of siderophores (Table 3).

Table 3. Biosurfactant production, emulsification index, and siderophore production by the tested strains.

Characteristics Capabilities Supporting the Degradation of Pollutants in Wastewater
Bacterial Strain Biosurfactant Production Emulsification Index (Ez4), %  Siderophore Production
P. putida OR45a + 57+ 8 +
P. putida KB3 + 49+3 +
P. putida mt-2 (VTT E-022150) G o 275 =
P. putida N6 = nd =
Pseudomonas sp. (VTT
E-93486) oid *
P. fluorescens (PCM 2123) + 16+7 +
S. maltophilia KB2 + 21+3 +
G. soli OR45b = nd -
Planococcus sp. S5 S nd =
R. erythropolis KB4 - nd -

(+) capability of biosurfactant/siderophore production, (-) lack of capability, nd—not determined.

3.4. Cell Surface Hydrophobicity (CSH) of the Bacterial Strains and the AS

The CSH plays an indispensable role in the flocculation process and in the adhesion of bacteria
to the flocs. The results of this study showed that the tested strains varied in the CSH from 13 to
72% (Figure 4). The cells of P. fluorescens, P. putida OR45a, P. putida mt-2, S. maltophilia KB2, and P. putida
KB3 were highly hydrophobic (CSH > 50%), while the cells of G. soli OR45b and R. erythropolis KB4
were characterized by a low hydrophobicity. By contrast, the cells of P. putida N6, Planococcus sp. S5,
and P. putida sp. can be considered to be hydrophilic due to their low hydrophobicity values of 18%,
15%, and 13%, respectively.
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In a parallel experiment, the influence of the KPL on the CSH of the tested bacterial strains and
the overall hydrophobicity of the microorganisms that had been derived from the AS were examined.
As is shown in Figure 4, the KPL affected the cell surface properties of the investigated microorganisms
differentially. Incubating the AS-derived bacteria with 3.5% and 5.5% of the KPL decreased their
overall hydrophobicity markedly from 57% to 22% and 6%, respectively. Cultivating G. soli OR45b,
P. fluorescens, S. maltophilia KB2, and Pseudomonas sp. in the presence of 3.5% of the KPL resulted in
a decrease of their CSH by 3%, 19%, 38%, and 100%, respectively. What is more, the CSH of P. fluorescens,
S. maltophilia KB2, and G. soli OR45b was noted to decrease even more in response to the addition of
5.5% of the pollutant by 33%, 53%, and 93%. On the other hand, the KPL strongly promoted an increase
in the hydrophobicity of P. putida OR45a from 63% to 85% and changed the cell character of Planoccocus
sp. S5 to being more hydrophobic.
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Figure 4. Effect of the KPL on the cell surface hydrophobicity (CSH) of the tested bacterial strains and
the overall hydrophobicity of microorganisms derived from the AS.

3.5. Bacterial Motility and Chemotaxis

Motility plays an important role in the microbial functions and processes that are connected
with the survival of microorganisms in adverse conditions. Here, all of the tested strains were able
to undertake both of the flagellum-mediated types of motility-swimming and swarming (Figure 5).
However, among the tested microorganisms, G. soli OR45b and P. putida N6 were the strains with the
weakest ability to move. The P. putida OR45a, P. putida mt-2, Planococcus sp. S5, and R. erythropolis KB4
strains had a stronger swimming tendency than P. putida KB3, S. maltophilia KB2, and P. fluorescens,
which exhibited a strong swarming propensity.

The adaptation of the tested strains to the presence of the KPL was evaluated by analyzing
their chemotactic responses. As Figure 5 shows, the swimming and swarming motility of the tested
bacteria were markedly altered in the presence of the KPL. Addition of 3.5% and 5.5% of the KPL
into the agar plates had a strong inhibitory effect on the swarming phenotype of almost all of the
microorganisms that were investigated, except for P. putida mt-2 whose swarming ability was promoted
by the presence of the KPL. Further observation revealed that P. fluorescens, Pseudomonas sp., P. putida
KB3, S. maltophilia KB2, and P. putida OR45b completely lost their chemotactic swarming responses to
the KPL. Interestingly, the KPL did not block the swimming motility of any of the bacterial strains.
This study revealed that the KPL increased the swimming motility of P. putida OR45a, G. soli OR45b,
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Pseudomonas sp., P. putida KB3, P. fluorescens, and S. maltophilia KB2 by 16%, 43%, 45%, 72%, 250%,
and 288%, respectively.
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Figure 5. Motility behavior of the tested strains in response to the KPL.
3.6. Selecting the Most Promising Candidates for Bioaugmentation

The robust candidates for bioaugmentation of the AS were selected based on a multifaceted
approach that included an analysis of their metabolic versatilities (degradative potential towards
phenolic compounds, growth in the presence of the KPL), their ability to biodegrade contaminants
(production of biosurfactants, siderophores, changes in the cell surface hydrophobicity, chemotaxis)
and the features that supported their survival and incorporation into the AS flocs (auto-aggregation,
co-aggregation, bioflocculation, exopolysaccharide production). An analysis of the crucial features
of the bacteria to successfully bioaugment the AS revealed that P. putida OR45a, P. putida KB3,
and S. maltophilia KB2 proved to be the most effective candidates for bioaugmentation of the AS in
order to improve the aerobic treatment of the KPL (Figure 6). Although these bacteria had a similar
metabolic capacity and ability to degrade xenobiotics, among them P. putida OR45a had the strongest
metabolic potential and aptitude to incorporate into the AS. The results also indicated that G. soli
OR545b, R. erythropolis KB4, Planococcus sp. S5, P. putida N6, and Pseudomonas sp. were not suitable for
bioaugmentation due to the lack of their overall ability to enhance contaminant biodegradation and
their low ability to survive in the sludge environment. Among the tested bacteria, R. erythropolis KB4
and G. soli OR45b had the lowest metabolic capacity. Nevertheless, these bacteria may be considered
to be used as supportive agents during the construction of a microbial consortium because they had
properties that enabled them to thrive in the AS. Finally, P. putida OR45a and P. putida KB3, which had
the highest overall bioaugmentation capacity, were selected for the further analyses.
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Figure 6. Comparison of the bioaugmentation potential of the tested bacterial strains.
3.7. Non-Inhibitory Concentration (NIC) of the Selected Ions for P. putida OR45a and P. putida KB3

Contamination of wastewater with organic compounds is often accompanied by pollution with
heavy metals. Microorganisms with strong degradation capabilities that are also resistant to heavy
metals are at the forefront of the candidates for bioaugmentation. Here, the resistance of P. putida
OR45a and P. putida KB3 towards selected heavy metals (Zn, Cu, Cd, Ba, Cr, Pb), which are frequently
present in sewage, were observed (Table 4). The trends in the toxicity of heavy metals for P. putida
OR45a and P. putida KB3 were in the order of Cr > Cd > Zn > Cu > Pb > Ba and Cr > Pb > Cd > Zn >
Cu > Ba, respectively.

Table 4. The non-inhibitory concentration (NIC) of the selected ions for P. putida OR45a and P. putida KB3.

NIC, pug/mL
Ions P. putida OR45a P. putida KB3
Zn%* 80.68 +2.50 81.15 +2.99
Cu?t 128.43 +£19.90 104.15 + 3.56
cd?+ 52.13 +2.48 59.97 +13.49
Ba%* 172.63 +£2.94 224.65 + 11.58
Crot 8.30 + 0.59 11.30 + 1.38
Pb2+ 150.00 £1.29 50.00 £ 0.01

NH3-N 600.00 + 52.30 900.00 + 86.40

3.8. Genome-Guided Exploration of P. putida OR45a and P. putida KB3

The newly sequenced 5,993,405 bp and 5,772,482 bp genomes of P. putida OR45a and P. putida KB3
were assembled into 165 and 185 contigs with an average G + C content of 61.3% and 61.7%, respectively
(Table S2). A total of 5433 protein encoding genes in P. putida OR45a and 5188 protein encoding genes
in P. putida KB3 were classified into the appropriate clusters of orthologous groups (COG) categories
in 21 functional categories (Table S3). More than 35% of all of the predicted genes in both genomes
were assigned COG numbers that are associated with cellular metabolism. The largest fraction of the
predicted genes was assigned as encoding proteins involved in amino acid transport and metabolism
(E category) followed by genes encoding proteins involved in inorganic ion transport (P category) and
genes encoding proteins involved in metabolism and energy production and conversion (C category).
Specifically, the number of genes participating in cellular processing and signaling as well as information
storage and processing were about 17% independent of the candidate for bioaugmentation. The protein
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families for which the biological functions remain unknown constituted 18% and 19% of the genomes
of P. putida OR45a and P. putida KB3, respectively.

A scrutiny of the genomes of P. putida OR45a and P. putida KB3 allowed the genes encoding enzymes
of aromatic hydrocarbon degradation pathways to be identified. Locations of catabolic genes identified
in these Pseudomonas strains in the general metabolic pathway of degradation of aromatic compounds
by bacteria are illustrated in Figures 7 and 8, respectively. An exploration of both genomes revealed
the presence of gene cluster dmpKLMNOP, which encodes multi-component phenol 2-monoxygenase,
which is responsible for the cleavage pathway of (methyl)phenols (Table S4). Moreover, both strains
contained the dmpB, dmpC, and dmpD genes, which encode catechol 2,3-dioxygenase, 2-hydroxymuconic
semi-aldehyde dehydrogenase, and 2-hydroxymuconic semi-aldehyde hydrolase, respectively, involved
in the meta-cleavage pathway of aromatic compounds. In addition, the catA, catB, and catC genes
encoding enzymes that are implicated in the meta-cleavage pathway, were also identified in the
genomes of the bacteria. It was inferred that tested bacteria harboured gene cluster ben ABCD encoding
a three-component benzoate 1,2-dioxygenase and 1,6-dihydroxycyclohexa-2,4-diene-1-carboxylate
dehydrogenase, which are involved in the transformation of benzoate into catechol. Moreover,
this region also harbored the pcaDI] and catABC genes encoding the enzymes for the catechol branch
of the B-ketoadipate pathway, which yields succinyl-CoA and acetyl-CoA, as well as the pcaHGB
genes for the protocatechuate branch of the 3-ketoadipate pathway, which enables the degradation
of hydroxybenzoate. It is noteworthy that both bacterial strains may be able to degrade nitroalkane
compounds due to the presence of the gene cluster npd, which encodes 2-nitropropane dioxygenase,
in their genomes.
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Figure 7. Locations of catabolic genes identified in P. putida OR45a (marked in pink) in the general
microbial metabolic pathway for degradation of aromatic compounds.
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Figure 8. Locations of catabolic genes identified in P. putida KB3 (marked in pink) in the general
microbial metabolic pathway for degradation of aromatic compounds.

The genes from the P. putida KB3 and P. putida OR45a genomes that are associated with biocide and
metal resistance were mined using the BacMet database, which yielded 17 and 21 genes, respectively.
The tolerance of P. putida KB3 to various solvents was proven by the presence of the mepB and mepC
genes, which encode the inner and outer membrane multidrug/solvent efflux pump, respectively.
The mepBC gene cluster contributes to the resistance to toluene, hexane, p-xylene as well as antibiotics
such as ampicillin, penicillin G, erythromycin, novobiocin, and wycline. By contrast, no such gene
cluster was found in P. putida OR45a. However, both of the tested strains were characterized by
resistance to triclosan, n-hexane, and p-xylene due to the presence of the mexE and mexF genes,
which encode the multidrug efflux RND membrane fusion protein and transporter, respectively.
They also had the genes that are involved in the export of toluene, styrene, m-xylene, propylbenzene,
and ethylbenzene. Moreover, the presence of the oscA and chrR genes in their genomes indicated a high
degree of chromium(VI) resistance. It is also worth emphasizing that the genome of P. putida KB3
carried the merAER gene cluster, which is involved in mercury resistance.

The genomic-scale analysis of P. putida OR45a and P. putida KB3 revealed the presence of twelve
genes (algD, alg8, alg44, algK, algE, algG, algX, algL, algl, alg], algF, and algA) involved in the biosynthesis
of alginate, which is a very common polysaccharide synthesized by Pseudomonas bacteria.

The phylogenetic relationships between P. putida OR45a and P. putida KB3 and other Pseudomonas
strains, which were based on the concatenation of 31 single-copy genes were determined and are
illustrated in Figure 9. The genome phylogeny with a 92% bootstrap support indicates that the P. putida
OR45a and P. putida BIRD-1 strains [60] formed a monophyletic group or clade that also included,
in a decreasing order of relevance, P. putida KT2440 [61] and P. putida KB3.
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Pseudomonas putida OR45a (SPUU00000000)
s Pseudomonas putida BIRD-1 (CP002290)
Pseudomonas putida KT2440 (AE015451)
1 Pseudomonas putida KB3 (SPUT00000000)
Pseudomonas putida GB-1 (CP000926)
Pseudomonas putida SJ3 (AXDX00000000)
Pseudomonas sp. 10-1B (JYKS01000000)
Pseudomonas sp. VLB120 (CP003961.1)
Pseudomonas fluorescens L321 (CP015637)
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Figure 9. A maximum likelihood phylogenetic tree of the 13 Pseudomonas strains on the concatenation
of 31 single-copy genes. P. putida OR45a and P. putida KB3 are indicated in yellow on the phylogenetic
tree. The GenBank accession numbers are provided in the parentheses and the bootstrap support
values are indicated on the nodes.

4. Discussion

In this study, 10 bacterial strains isolated from different matrices were tested for the various
criteria that they should meet in order to be bioaugmented into the AS polluted with the KPL to
enhance the removal efficiency of COD and improve the sludge quality. The catabolic performance
of the investigated microorganisms was analyzed in the presence of selected phenolic compounds
that have commonly been found in both municipal and industrial leachates as the main components
of many manufactured products [62,63]. The obtained results showed that P. putida OR45a, P. putida
KB3, P. putida N6, and S. maltophilia KB3 exhibited a considerable capability to degrade phenolic
compounds, including catechol, benzoate, 4-hydroxybenzoic acid, 3,4-dihydroxybenxoic acid, phenol,
2-methylphenol, 4-methylphenol, and a mixture of cresol isomers. The microbial degradation of
such compounds is possible due to the activity of iron-dependent oxygenases, which are responsible
for opening the aromatic ring. The effective functioning of these enzymes can be improved by the
secretion of siderophores, which increases the bioavailability of the iron ions (Fe**) from sparingly
soluble substrates and environments with a low concentration of this element for bacterial cells [64].
Here, three of the bioaugmentation candidates, P. putida OR45a, P. putida KB3, and S. maltophilia KB2,
which had a high degradative potential towards aromatic compounds were found to successfully
overcome the iron limitation by excreting siderophores. The literature data revealed that siderophores
not only play an important role in iron scavenging but may also influence the swimming motility of
bacteria as well as their resistance to oxidative and aromatic stress [65]. In our study, the relationship
between siderophore production and the ability to withstand high concentrations of the KPL in
wastewater was confirmed for two strains—P. fluorescens and Pseudomonas sp.

Although the application of bioaugmentation in sewage treatment plants can succeed in removing
specific toxic compounds, this strategy may fail to enhance the removal efficiency of total COD from
wastewater polluted with the landfill leachate because it constitutes a mixture of inorganic and organic
contaminants [66]. Therefore, the successful exploitation of bacteria in the bioremediation of wastewater
should be supported by selecting strong and adaptable strains. In this study, high concentrations
of the KPL (12.5%) caused the complete inhibition of the growth of G. soli OR45b, R. erythropolis,
and P. putida N6 as well as the AS microbial populations. In contrast, P. putida OR45a, P. putida KB3,
and S. maltophilia KB2 could withstand high concentrations of the KPL, and therefore, they could be
promising candidates to treat the leachate in the AS.

The self-aggregation and co-aggregation among genetically identical and distinct bacteria are
factors that are believed to play a crucial role in forming activated sludge flocs, which act as a barrier
to their mass transfer and reduce the penetration of toxic compounds into the inner cells in the
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AS [42,66]. Therefore, screening bacteria with such capabilities may have important significance in
bioaugmentation treatment [67]. An example could be the research of Jiang et al. [68], who reported
that the bioaugmentation of the AS with Propioniferax-like PG-02, which was capable of degrading
phenol and Comamonas sp. PB-08, which had a strong aggregation ability resulted in the acceleration of
phenol degradation and an improvement of the aerobic granulation. A similar cooperation between
bacteria that were used to bioaugment the AS loaded with tetrahydrofuran was observed by [69].
Moreover, studies by Adav et al. [70] and Di Gioia [71] indicated that inoculated bacteria promoted
the degradation efficiency of other bacteria via their co-aggregation but not via the introduction of
any additional degradative potential. Another critical factor for the success of bioaugmentation is
the compatibility of inoculated bacteria with the indigenous microorganisms in the AS. In this study,
good auto-aggregation propensities were confirmed for P. putida OR45a and P. putida KB3, which had
a high potential to utilize phenol, and for G. soli OR45b and Pseudomonas sp., which had a poor phenol
degradation capacity. Moreover, all of these strains manifested a good or even strong co-aggregation
ability with the other microbial strains in the AS, which could mediate their integration into the sludge
structure and thus improve the reactor efficiency.

An important feature for bacteria that are selected to bioaugment the AS is their ability to
synthesize compounds referred as bioflocculants, which support cell aggregation and immobilization
of the contaminants suspended in wastewater. The introduction of such microorganisms into the
AS can accelerate sludge granulation and the formation of more stable flocs. This phenomenon
was confirmed by Song et al. [72] who bioaugmented the AS with bacterial consortium composed
of two bioflocculant-producing strains—Devosia hwasunensis and Tetrasphera elongata. In another
study, Guo et al. [73] showed that the bioflocculants synthesized by Bacillus sp. F2 and Bacillus sp.
F6 contributed to the growth of the bacteria responsible for the cohesion of sludge flocs and improving
the AS flocculation. In addition, bioflocculants can affect the removal of various contaminants in
wastewater [74-76]. For example, a bioflocculant produced by Bacillus salmalaya 13951 in the treatment
of the industrial wastewater resulted in a 99% removal of COD after treatment [77]. In other study,
Zhang et al. [78] showed that the treatment of landfill leachate with wastewater using a microbial
consortium composed of the bioflocculant-producing strains Bacillus cereus and Pichia membranifaciens
enabled the removal of 73% of COD. In turn, Gomaa and El-Meihy [79] reported a great capacity of
biosurfactant produced by Citrobacter freundii MG812314.1 to remove the heavy metals from wastewater.
Our research revealed that two of the ten bioaugmentation candidates, namely R. erythropolis KB4 and
P. putida N6, had weak bioflocculation properties. However, the other investigated microorganisms
were characterized by good (39% to 49%) or strong (50% to 70%) flocculating capacities. This can
suggest that the bioflocculation abilities of the bacterial strains presented in this study may support
their resistance to the toxic compounds that are found in the KPL.

The capability of microorganisms to communicate with each other by sensing and responding to
small signal molecules (auto-inductors), which is known as quorum sensing (QS), is very important
during the selection of desirable bacteria for the AS bioaugmentation. The propensity of bacterial
strains to secrete auto-inductors can support their intracellular communication with the autochthonous
microorganisms in the AS and thus enable its effective settling. This phenomenon was studied by
Wang et al. [80], who showed that the N-AHLs produced by Acinetobacter sp. TW, were responsible for
protecting cells against the toxicity of industrial wastewater and enabled this bacterium to incorporate
into the structure of the AS. Herein, among all of the tested gram-negative bacteria, only P. putida N6
did not produce N-AHLs, whereas the presence of this feature in other candidates confirmed their
ability to incorporate into the AS flocs.

Another desirable feature of the bacteria that are used in the bioaugmentation strategy is their
ability to produce exopolysaccharide substances (EPS). EPS are extremely important substances in
mediating cell aggregation during the formation of activated sludge flocs, which determines the
structure, charge and settleability of flocs [81]. The aggregation propensity of the bacteria inoculated
into the AS not only mediates their communication with sludge autochthonous microorganisms but also



Water 2020, 12, 140 18 of 26

plays an important role in the bacterial defense against predators [82]. Furthermore, the hydrophobic
regions and numerous anionic functional groups (e.g., carboxyl, phosphoryl, sulfhydryl, phenyl,
and hydroxyl) present in the structure of EPS not only mediate the accumulation of nutrients but also
bind the contaminants present in wastewater including heavy metals [83,84]. This was confirmed by
Gupta and Thakur [85] who reported that the effectiveness of contaminant removal from wastewater
inoculated with Bacillus sp. ISTVK1 was partially associated with its ability to produce a copious
number of extracellular polymers. In this study, the ability of P. putida OR45a, P. putida KB3, P. putida
mt-2, P. fluorescens, and S. maltophilia KB2 to produce EPS may support their resistance to the KPL in
wastewater as well as help in the formation of larger and denser AS particles.

The formation and structure of the AS flocs are closely connected with the cell surface
hydrophobicity (CSH). Previous research indicated that using microorganisms with a high CSH
in the bioaugmentation of the AS accelerated the formation of sludge granules [70]. Moreover, it was
found that along with an increase of microbial hydrophobicity, the cell-cell adhesion and aggregation
also became stronger [86] and the removal of contaminants such as aromatic compounds, heavy metals,
nitrogen, and phosphorus was accelerated [70]. In the present study, P. putida OR45a, P. putida KB3,
P. putida mt-2, and S. maltophilia KB2 were categorized as the strains with the strongest hydrophobic
properties (CSH above 50%). All of the tested bacteria had the ability to regulate CSH in order to
adapt to the presence of the KPL in wastewater. However, for most of the strains, the reduction of
their CSH was noted after addition of the KPL, which caused their membrane profile to become more
hydrophilic. This phenomenon might be the result of diminishing the availability and permeability of
bacterial cell wall to contaminants in the KPL in order to prevent pollutants from entering the cell [87].
However, two bacterial strains, P. putida OR45a and Planococcus sp. S5, significantly increased their
CSH in the presence of the KPL, which may imply that they were capable of degrading the pollutants
distributed in the KPL. Similarly, in the research of Wick et al. [88] the increase in cell hydrophobicity
of Mycobacterium frederiksbergense after the addition of anthracene was attributed to its capability to
utilize this compound as a carbon and energy source.

The hydrophobic character of the cells supports the uptake of the hydrophobic substrates from
the environment without the production of surfactants, which predisposes their use in bioremediation
technologies [89]. Because the microbial metabolism of xenobiotics could be impeded due to their
hydrophobic character, the ability to synthesize biosurfactants is a desirable feature of potential
candidates for bioaugmentation. Biosurfactants reduce both the surface and interfacial tension
via emulsification and thus increase the availability of contaminants for microorganisms [86,87].
For example, the biodegradation efficiency of nonylphenol in wastewater significantly increased after
bioaugmentation of the AS with biosurfactant-producing Sphingomonas sp. TTNP3 [31]. Similarly,
Chen et al. [90] connected the increase in the removal of resin compounds from the effluent with
the production of biosurfactants by Gordonia JW8 inoculated into the AS. In our study, P. putida
OR45a, P. putida KB3, P. putida mt-2, P. fluorescens, and S. maltophilia KB2 were able to produce
biosurfactants. However, the analysis of the potential biosurfactant producers based on their ability to
emulsify hydrocarbons revealed that only P. putida OR45a and P. putida KB3 had a good emulsification
activity (>45%).

It has been claimed that the ability of flagellated bacteria to move directly toward contaminants in
wastewater plays an important role in the AS systems because it increases the bioavailability of the
compounds for microorganisms. Moreover, this mechanism can support the competition of motile
bacteria with the autochthonous microorganisms in the AS. Here, all of the tested bacteria exhibited
swimming and swarming motility phenotypes. It was found that the presence of the KPL enhanced
the chemotactic response of R. erythropolis KB4, Planococcus sp. S5, and P. putida N6, which resulted in
a decrease in their swimming and swarming motility. The chemotaxis that was exhibited by P. putida
OR45a, P. putida KB3, S. maltophilia KB2, P. fluorescens, Pseudomonas sp., and G. soli OR45b after the
KPL had been added to the wastewater was primarily linked with the swimming motility and finally
resulted in a decrease in the multicellular movement of the bacteria. Literature data indicated that this
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phenomenon is common for many bacteria [91,92]. Interestingly, the KPL was found to increase the
swarming motility of only P. putida mt-2.

Screening, which was based on phenotypes and biochemical tests, enabled the best two candidates
P. putida OR45a and P. putida KB3 to be selected for the further bioaugmentation of the AS. They were
characterized by the strongest metabolic capacity, the ability to support xenobiotic degradation and
to incorporate into the AS. In order to get a deep insight into their genomes and identify the genes
that belong to the metabolism of aromatic compounds, they were completely sequenced. An in silico
genomic analysis revealed the presence of the genes encoding the oxygenase enzymes that are involved
in the crucial steps in degrading aromatic compounds, i.e., hydroxylation and opening the aromatic
ring (hcA2 gene). It was found that P. putida OR45a and P. putida KB3 genomes harbored both the
catechol 1,2-dioxygenase and catechol 2,3-dioxygenase genes (catA and dmpB), which are involved in
degradation of catechol via the ortho- and meta-cleavage pathways, respectively. Moreover, the genomic
data supported the results that had been obtained in the experimental tests, and thus confirmed the
ability of P. putida OR45a and P. putida KB3 to biodegrade (methyl)phenols and benzoate efficiently.
Because the degradation of aromatic compounds leads to the formation of reactive oxygen species
such as H,O,, OH™ and O, ", the presence of 0scA gene, which encodes iron-dependent superoxide
dismutase, can give these bacteria an advantage in surviving in unfavorable conditions. These results
suggested that the bioaugmentation of the AS with P. putida OR45a and P. putida KB3 may be an auxiliary
strategy to reduce the oxidative stress in the bioreactors exposed to various toxic compounds in effluents.
Interestingly, both strains were able to biodegrade the toxic nitroalkane compounds due to the presence
of gene cluster npd encoding 2-nitropropane dioxygenase, which belongs to the family of nitroalkane
oxidizing enzymes and catalyze the oxidative denitrification of nitroalkanes to their corresponding
carbonyl compounds and nitrites.

Literature data indicated that the embedment within an alginate matrix may be a suitable
bioaugmentation approach to enhance the incorporation of inoculates into the AS flocs even in
industrial-like wastewater treatment systems [93]. In this study, P. putida OR45a and P. putida KB3
were found to produce alginate. This exopolysaccharide is thought to have a protective function
in a harsh environment in which microorganisms are continually subjected to oxidative stress [94].
Moreover, Lin et al. [95] reported that bacterial alginate greatly improved the formation and settleability
of the aerobic granular bioparticles in the AS. In another study, Matz et al. [96] documented that
the production of alginate by P. aeruginosa induced the formation of microcolonies that protected
against protozoa.

Contamination of the leachate with phenolic compounds is often accompanied by heavy metals,
organic solvents, antibiotics as well as ammonium ions. Therefore, the bacterial strains that will be used for
bioaugmentation should be resistant to diverse toxic substances. The basic mechanisms of solvent tolerance
in bacteria include the efflux pumps, which remove toxic solvents from bacterial cell membrane [97]. In both
Pseudomonas candidates, a multidrug efflux pump of the resistance-nodulation-division family probably
made a major contribution to the resistance to various solvents such as n-hexane, p-xylene, toluene, styrene,
m-xylene, propylbenzene, and ethylbenzene. Moreover, P. putida KB3 was found to be resistant to antibiotics,
including ampicillin, penicillin G, erythromycin, novobiocin, and tetracycline. From the application point
of view, selected bacteria showed desirable traits to be used in the treatment of leachate-contaminated
wastewater as they are simultaneously able to degrade aromatic hydrocarbons and thrive in the presence of
pollutants that are known to limit the biodegradation of these compounds.

Here, P. putida OR45a and P. putida KB3 had a mer operon that confers a resistance to Hg?*
However, the level of heavy-metal tolerance was higher in P. putida KB3 than in P. putida OR45a.
The genome of P. putida KB3 harbored the 0scA gene, which is involved in the sulfur starvation response
in an ambient environment and is required to cope with the oxidative stress induced by chromium
ions. Chromium is a heavy metal that is of commercial importance; thus, significant amounts of it are
released into industrial wastewater. Unfortunately, this trace element was identified as an inhibitor of
respiration and microbial growth in non-acclimated AS when was present at concentrations above
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10 pg/mL [98]. In this study, the tolerance of P. putida OR45a and P. putida KB3 to 8.30 and 11.30 pug/uL of
chromium was observed, respectively. Moreover, both of the Pseudomonas isolates exhibited a tolerance
to a wide range of the heavy-metal ions (Cr, Ba, Cd, Pb, and Zn) that are commonly found in the
KPL. Implementing the traditional AS technology for landfill leachate treatment is very challenging
especially for mature and old leachates, which are characterized by high level of ammonia nitrogen
(NH3-N) of 360 to 2150 pg/mL [99]. It is well known that highly toxic NH3-N significantly inhibits the
growth and activity of the microorganisms in the AS systems and thus suppresses the biodegradation
process [100]. Because of the aforementioned issues, it is necessary to remove ammonia nitrogen from
wastewater. However, to date, there is scarce data about the successful bioaugmentation treatment
of landfill leachate with high levels of NH3-N [101]. In this study, the results of the tolerance tests
indicated that P. putida OR45a and P. putida KB3 could survive in the KPL when the ammonia nitrogen
concentration was as high as 600 and 1000 pg/mL, respectively.

To sum up, the extensive methodology used in this work allowed accurate characterization of the
different capacities of many bacterial strains and select P. putida OR45a and P. putida KB3 as the best
candidates for bioaugmentation of the AS in a conventional wastewater treatment plant struggling
with the problem of continuous exposure and management of complex wastewater with unknown
composition, such as those contaminated with landfill leachate. Due to the high capacity of selected
strains to degrade phenolic compounds and ability to tolerate heavy metal stress, it can be expected
that their presence in bioreactors may improve the biodegradation of pollutants in contaminated
wastewater. Our pilot scale study conducted in the sequencing batch reactor (SBR) revealed that the
bioaugmentation of the AS polluted with the KPL with selected Pseudomonas strains succeeded in
achieving of over 80% of the COD removal efficiency, while the reduction of organic contaminants in
the non-inoculated SBR was about 40%. This can be explained by the activity of oxidative enzymes
in bacteria cells, which can alleviate the potential oxidative stress in biological systems induced by
high concentrations of toxic pollutants. More importantly, the ability of P. putida OR45a and P. putida
KB3 to communicate among themselves as well as with other microorganisms from the AS may
determine their survival in WWTP. Alternatively, bacterial biomass can be immobilized on various
carriers for enhancing survivability and degradative potential of the cells. Although the limitations of
bicaugmentation still exist, this strategy seems to be a beneficial solution for improving many aspects
of the treatment of industrial and leachate polluted wastewater.

5. Conclusions and Future Prospects

Bioaugmentation of the AS is considered to be a promising decontamination approach in the
context of the various strategies that are applied to quickly remove contaminants from wastewater.
However, selecting robust bacterial strains for bioaugmentation should depend on our knowledge
not only about their catabolic potential, but also about their ability to survive in the AS. To date,
few studies have made a comprehensive analysis of the factors that determine the specific characteristics
of candidates for bioaugmentation and how they contribute to the operation and maintenance of
wastewater treatment systems. The present study underscores the importance of using a multifaceted
approach for selecting promising candidates to enhance the treatment of wastewater contaminated with
the KPL. Moreover, it demonstrated that the genome-centric approach may be useful to complement
the biochemical tests to select the best strains for specific bioaugmentation. Here, based on all of
the conducted tests regarding their ability to degrade aromatics compounds, their survival in the
presence of the KPL, their resistance to heavy metals, and their potentially positive influence on
the AS structure and settleability, two bacterial strains, namely P. putida OR45a and P. putida KB3,
were selected as the best candidates for the bioremediation of KPL-contaminated wastewater. Currently,
our research is focused on exploring whether using the selected Pseudomonas strains and their mixed
co-culture can protect the structure and function of the AS microbial communities against the KPL and
prevent operational problems in dedicated WWTP receiving the landfill leachate contaminated with
aromatic compounds.
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Table S1. Composition of media used for characteristics of bioaugmentation candidates (section
Materials and Methods).

Medium Composition Concegl';tzatlon, —
NaHPO+12H0 3.78
KH2POs 05 ) .
Mineral Salts Medium (MSM), pH=7.2 NH.Cl 5.0 Isolating the bacteria from the
MgSOs+7H20 0.2 AS and soil
yeast extract 0.01
NaCl 08
Phosphate buffered saline (PBS), pH=7.3 KJ-I[(zglO i (;)224 Aggregatu:lr;icac;asggregatlon
Na:HPO4 1.44
KH2PO4 0.7
Na>HPO4 09
NaNOs3 02
MgS04-7H.0 0.4 . .
Modified Mineral Salts Agar (MMSA) CaCl-2H,0 0.1 Screening the blésurfactant
agar 20.0 production
FeSO4-7TH.0 0.0040
MnSO4+-H:0 0.0030
(NH4)sM07024-4H20 0.0012

Table S2. General characteristics of the genomes of P. putida OR45a and P. putida KB3.

Characteristics P. putida OR45a P. putida KB3
Genome size 5993 405 bp 5772 482 bp
DNA G + C content 61.7% 61.3%
Mean coverage 39.69x 55.35x
Number of contigs 165 185
Genes number 5729 5581
tRNA number 72 73
Isolation source AS soil

GenBank accession SPUU00000000.1 SPUT00000000.1




Table S3. A distribution of the genes associated with the clusters of orthologous groups (COG)
categories in the genomes of P. putida OR45a and P. putida KB3.

Genes of P. Genes of P.
COG Descripti 9 9
escription putida OR45a n putida KB3 &
= o 1 0.02 1 0.02
modification
B Chromfitm structure and 3 0.05 ’ 0.04
dynamics
& Energy Productlon and 379 6.65 349 6.56
conversion
D Cell cycle control,. c_ell F11v1510n, 50 0.88 47 0.88
chromosome partitioning
E Amino a.c1d transport and 491 8.62 47 3.02
metabolism
F Nucleotllde transport and 148 260 143 269
metabolism
G Carbohy.drate transport and 258 LEE 206 387
metabolism
H Coenzyllne transport and 204 358 193 363
metabolism
1 Lipid transport and metabolism 180 3.16 151 284
J Trans%atlon, r.1bosomal structure 907 3.08 216 406
and biogenesis
L Transcription 524 9.20 461 8.66
L Repl?catlon, recombination, and 200 351 937 445
repair
M Cell wall/membrane biogenesis 366 6.42 307 6.14
N Cell mioplify 122 214 118 12
(@) Posttr'anslahonal modification, 138 040 147 276
protein turnover, chaperones
P Inorgam.c ion transport and 390 6.85 45 6.48
metabolism
Q Secondary metabolites
biosynthesis, transport and 166 291 127 2.39
catabolism
8 Funetionuniomon 1031 18.10 1004 18.86
Signal transduction mechanisms 315 5.53 289 5.43
U lntracgllular trafficking and 105 184 120 205
secretion
A" Defense mechanisms 54 0.95 51 0.96
enE 345 6.06 362 6.80
in COGs ) )
Total
number of 5697 100 5323 100
genes

Table S4. Description of genes responsible for selected features of P. putida KB3 and P. putida OR45a.



Number  Gene Protein description P. putida KB3  P. putida OR45a
Exopolysaccharide production
1 algD GDP-mannose 6-dehydrogenase TFW21123.1 TFW36676.1
2 alg8 Alginate biosynthesis protein Alg8 TFW21122.1 TFW36677.1
3 alg44  Mannuronan synthase TFW21121.1 TFW36678.1
4 algk Alginate biosynthesis protein AlgK TFW21120.1 TFW36679.1
5 algE Alginate production protein AlgE TFW21119.1 TFW36680.1
6 algG Mannuronan C5-epimerase TFW21118.1 TFW36681.1
7 algX Alginate biosynthesis protein AlgX TFW21117.1 TFW36682.1
8 algL Alginate lyase TFW21116.1 TFW36683.1
9 algl Probable alginate O-acetylase Algl - TFW36684.1
10 alg] Probable alginate O-acetylase Alg] TFW21115.1 TFW36685.1
11 algF Alginate biosynthesis protein AlgF TFW21114.1 TFW36686.1
12 algA Alginate biosynthesis protein AlgA TFW21113.1 TFW36687.1
13 algl RNA polymerase sigma-H factor TFW21112.1 TFW36688.1
Biocide and heavy metal resistance
14 cadR Transcriptional regulator CadR TFW18997.1 TFW38200.1
15 mepB  Multidrug/solvent efflux pump membrane transporter MepB; = TFW23930.1 =
the inner membrane transporter component of an organic solvent
and antibiotic efflux pump; confers resistance to toluene, hexane,
p-xylene, ampicillin, penicillin G, erythromycin, novobiocin and
tetracycline
16 mepC  Multidrug/solvent efflux pump outer membrane protein MepC; ~ TFW23931.1 <
the outer membrane component of an organic solvent and
antibiotic efflux pump; confers resistance to toluene, hexane, p-
xylene, ampicillin, penicillin G, erythromycin, novobiocin and
tetracycline
17 mexE  Multidrug efflux RND membrane fusion protein MexE; part of =~ TFW22484.1 TFW37358.1
mexE-mexF-oprN efflux operon, confers resistance to triclosan, n-
hexane and p-xylene
18 mexF  Multidrug efflux RND transporter, permease protein MexF; part ~ TFW22485.1 TFW37357.1
of mexE-mexF-oprN efflux operon, confers resistance to triclosan,
n-hexane and p-xylene
19 ruvB Oxidoreductase from malic enzyme family TFW24205.1 TFW35747.1
20 0scA Involved in the sulphur starvation response and in Cr(VI)  TFW19225.1 TFW38233.1
resistance
21 srpA Solvent-resistant efflux pump periplasmic linker SrpA; a  TFW17525.1 TEW39932.1,
component of an organic solvent efflux pump srpABC TFW35140.1
22 srpR Solvent efflux pump srpABC operon corepressor SrpR TFW17523.1 TFW35142.1
23 srpS Solvent efflux pump srpABC operon corepressor SrpS; In * TFW39933.1
conjunction with SrpR represses the srp ABC operon
24 ttgA Toluene efflux pump periplasmic linker protein, involved in ~ TFW23929.1 TFW35252.1
export of toluene, styrene, m-xylene, propylbenzene and
ethylbenzene
25 ttgB The inner membrane transporter component, involved in export = TFW35253.1
of toluene, styrene, m-xylene, propylbenzene and ethylbenzene
26 ttgC The outer membrane component, involved in export of toluene, = TFW35254.1
styrene, m-xylene, propylbenzene and ethylbenzene
27 ttgH The inner membrane transporter component, involved in export = TFW39931.1,
of toluene, styrene, m-xylene, propylbenzene and ethylbenzene TFW35139.1
28 ttgl The outer membrane component, involved in export of toluene, =~ TFW17357.1 TFW39930.1,
styrene, m-xylene, propylbenzene and ethylbenzene TFW35138.1
29 ttgR Toluene efflux pump ttg ABC operon repressor ttgR TFW23928.1 TFW35251.1
30 ttgV HTH-type transcriptional regulator TtgV TFW17524.1 TFW35141.1
31 chrR A soluble quinone reductase that defends against H202, confers ~ TFW19616.1 TFW39953.1



resistance to pottasium ferricyanide

32 merA  Mercury reductase enzyme TFW17956.1 =
33 merD  HTH-type transcriptional regulator TFW17957.1 -
34 merE Mercuric resistance protein TFW17958.1 -
35 merP  Part of the first pPB mer operon TFW17955.1 -
36 merR  Mercuric resistance operon regulatory protein TFW17953.1 =
37 merT  Part of the second pPB mer operon TFW17954.1 -
38 sodB Fe-dependent superoxide dismutase TFW26874.1 TFW38846.1
Metabolism of aromatic compounds
39 pcaG  Protocatechuate 3,4-dioxygenase, alpha TFW21608.1 TFW36756.1
40 pcaH  Protocatechuate 3,4-dioxygenase, beta TFW21607.1 TFW36757.1
41 pcaB 3-carboxy-cis,cis-muconate cycloisomerase TFW23936.1 TFW35259.1
42 pcaC 4-carboxymuconolactone decarboxylase TFW23934.1 TFW35257.1
43 npd 2-nitropropane dioxygenase TFW26424.1 TFW38619.1
44 catA Catechol 1,2-dioxygenase TFW26313.1, TEW39591.1,
TFW23377.1 TFW38715.1,
TFW34356.1
45 catB Muconate cycloisomerase TFW26315.1 TFW38713.1,
TFW34354.1
46 catC Muconolactone D-isomerase TFW26314.1 TFW38714.1,
TFW34355.1
47 pecaD 3-oxoadipate enol-lactonase TFW23935.1 TFW35258.1
48 pcal 3-oxoadipate CoA-transferase, alpha TFW26463.1 TFW40084.1
49 pcal 3-oxoadipate CoA-transferase, beta TFW26464.1 TFW40083.1
50 benR BenABC operon transcriptional activator BenR TFW23383.1 TFW39585.1
51 benA Benzoate 1,2-dioxygenase, alpha TFW23382.1 TFW39586.1
52 benB Benzoate 1,2-dioxygenase, beta TFW23381.1 TFW39587.1
53 benC Benzoate 1,2-dioxygenase electron transfer component TFW23380.1 TFW39588.1
54 benD 1,6-dihydroxycyclohexa-2,4-diene-1-carboxylate dehydrogenase TFW23379.1 TFW39589.1
55 hcaA2  Aromatic-ring-hydroxylating dioxygenase - TFW39785.1,
TFW34369.1
56 dmpK  Phenol hydroxylase PO protein TFW19854.1 TFW33964.1
57 dmpL  Phenol hydroxylase P1 protein TFW19855.1 TFW33965.1
58 dmpM  Phenol hydroxylase P2 protein TFW19856.1 TFW33966.1
59 dmpN  Phenol hydroxylase P3 protein TFW19857.1 TFW33967.1
60 dmpO  Phenol hydroxylase P4 protein TFW19858.1 TFW33968.1
61 dmpP  Phenol hydroxylase P5 protein TFW19859.1 TFW33969.1
62 dmpB  Catechol 2,3-dioxygenase TFW19861.1 TFW33971.1
63 dmpC  2-hydroxymuconic semialdehyde dehydrogenase TFW19862.1 TFW33972.1
64 dmpD  2-hydroxymuconic semialdehyde hydrolase TFW19863.1 TFW33973.1
65 dmpE  2-oxopent-4-dienoate hydratase TFW19864.1 TFW33974.1
66 dmpF  Acetaldehyde dehydrogenase TFW19865.1 TFW33975.1
67 dmpG  4-hydroxy-2-oxovalerate aldolase TFW19866.1 TFW33976.1
68 dmpH  4-oxalocrotonate decarboxylase TFW19867.1 TFW33977.1
69 dmpl 2-hydroxymuconate tautomerase TFW19868.1 TFW33978.1
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Abstract: The treatment of landfill leachate could be challenging for the biological wastewater
treatment systems due to its high toxicity and the presence of poorly biodegradable contaminants. In
this study, the bioaugmentation technology was successfully applied in sequencing batch reactors
(SBRs) fed with the phenolic landfill leachate by inoculation of the activated sludge (AS) with two
phenol-degrading Pseudomonas putida OR45a and Pseudomonas putida KB3 strains. According to the
results, the SBRs bioaugmented with Pseudomonas strains withstood the increasing concentrations of
the leachate. This resulted in the higher removal efficiency of the chemical oxygen demand (COD)
of 79-86%, ammonia nitrogen of 87-88% and phenolic compounds of 85-96% as compared to 45%,
64%, and 50% for the noninoculated SBR. Simultaneously, the bioaugmentation of the AS allowed
to maintain the high enzymatic activity of dehydrogenases, nonspecific esterases, and catalase in
this ecosystem, which contributed to the higher functional capacity of indigenous microorganisms
than in the noninoculated AS. Herein, the stress level experienced by the microorganisms in the
SBRs fed with the leachate computed based on the cellular ATP measurements showed that the
abundance of exogenous Pseudomonas strains in the bioreactors contributed to the reduction in effluent
toxicity, which was reflected by a decrease in the stress biomass index to 32—-45% as compared to the
nonbioaugmented AS (76%).

Keywords: activated sludge; bioaugmentation potential; landfill leachate; phenolic compounds;
Pseudomonas; wastewater quality

1. Introduction

The global upsurge in the urbanization and industrialization is inextricably associated with an
increase in municipal and industrial solid waste generation. Although, the European Union Waste
Framework Directive (2008/98/EC) has made strict requirements for waste management, landfilling
or open dumping still constitute the most prominent practices of waste disposal [1]. The inevitable
obstacle arising from waste management is the formation of heavily polluted leachate emerging
from the percolation of rainwater through the layers of landfill or dump [2]. Numerous studies have
confirmed that the landfill leachate is a reservoir of elevated concentrations of contaminants of emerging
concern (CECs), such as phenolic compounds, polycyclic aromatic hydrocarbons, pharmaceuticals,
heavy metals, chloride, cyanides, sulfur compounds, humic acids, and ammonia nitrogen, which
should be eliminated for the mitigation of leachate toxicity before its discharge into the environment.
The landfill leachate composition often varies temporally and spatially, which makes it extremely
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difficult to treat [3-7]. So far, a wide range of physical and chemical technologies have been explored for
the leachate purification, including coagulation/flocculation, ozonation, membrane filtration, activated
carbon adsorption, chemical precipitation, oxidation and ion exchange processes. However, their
application in a real scale was reported to be economically unfeasible due to the high operational costs
as well as problems concerning the management of chemical sludge and toxic secondary metabolites
generated during the treatment process [8-10]. Sewage plants in Poland frequently exploit the biological
AS technology for the treatment of the landfill leachate in wastewater stream due to the ease of operation,
low financial investment, and environmental friendliness. However, many toxic constituents of the
landfill leachate are only partially transformed or not susceptible to degradation in this ecosystem
and may hamper the AS process [11,12]. Therefore, the introduction of new metabolic functions into
the AS ecosystem by the addition of precisely selected exogenous microorganisms, referred to as
bioaugmentation, might provide a solution for the improvement of degradation of recalcitrant and toxic
compounds present in the landfill leachate. So far, the bioaugmentation technique has been proved to
improve not only the degradation efficiency but also to enhance the bioreactor performance, through
the protection of autochthonous microbial communities against adverse effects and compensation
for organic or hydraulic overloading [13]. However, the application of this strategy for the treatment
of wastewater is not frequently practiced in sewage plants, because the fate of inoculated bacteria
is unpredictable and difficult to monitor in the harsh AS conditions [14,15]. Nevertheless, it is
assumed that the inoculation of sludge with a group of functionally similar bacterial strains has an
advantage over the introduction of a single strain into the bioreactor and may improve the reliability of
bioaugmentation, because the mixed microbial consortia are capable of utilizing multiple compounds,
due to the mutual complementation of their degradative capacities [16-18].

The successful implementation of bioaugmentation in the AS depends on the efficiency of
inoculated bacteria to degrade pollutants under natural conditions and their ability to adapt to
the sludge environment and compete with autochthonous bacteria [19]. Pseudomonas strains are
frequently reported as exhibiting a great metabolic versatility [20,21]. Thus, bacteria belonging to
this genus can survive in different ecological niches including environments contaminated with
aromatic compounds and they may be considered as potential candidates for the bioaugmentation
strategy [22-26]. Unfortunately, information about their use in the bioaugmentation of the biological
reactors for the treatment of the industrial and landfill leachates are scarce.

The AS process is usually controlled by the standard operational parameters including the total
suspended solids, pH, chemical, and biochemical oxygen demand as well as total phosphorus and
nitrogen. However, these parameters show only a slow change over time, which makes it difficult to
predict the response of the AS system to any disturbances caused by the leachate and thus preventing
the operational problems in the wastewater treatment plant [27]. Therefore, a combination of standard
operational parameters with more reliable and accurate methods such as the specific oxygen uptake rate
(SOUR), measurement of the ATP concentration, activities of key enzymes involved in the wastewater
treatment and microbial community-level physiological profiling can help to determine the specific
changes in the AS microbial communities to compare multiple conditions during the biological
treatment of the landfill leachate [12].

Herein, the exploitation of bioaugmentation potential of two newly isolated Pseudomonas putida
OR45a and Pseudomonas putida KB3 strains, which harbor the key degradation pathways and have
abilities to survive and incorporate into the AS system, was proposed as a desirable approach for
the removal of contaminants in wastewater spiked with the phenolic landfill leachate. Given this,
individual Pseudomonas putida strains and their mixed consortium were inoculated into the SBRs
operated in the conditions of long-term exposure to the increasing concentrations of the phenolic
landfill leachate. To analyze the effectiveness of bioaugmentation strategy, the specific goals of this
research were: (1) evaluating the removal efficiency of the COD, N-NHj3 and phenolic compounds in
the SBRs, (2) assessing the quality of effluents generated during the leachate wastewater treatment,
(3) determining the AS condition, (4) analyzing the functional capacity of indigenous microorganisms,
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and (5) establishing the relationships between the factors being studied and evaluating the efficiency
of bioaugmentation strategy.

2. Materials and Methods

2.1. Sample Collection

The landfill leachate was taken from the bottom sediments of the Kalina Pond in Swietochtowice
(Upper Silesia, Poland), which serves as the site for uncontrolled and arbitrary disposal of both
municipal and industrial waste [12]. The sediment samples were collected in June 2018 at the point of
discharge of effluents from the industrial waste dump to the reservoir at a distance of 2 m from the
shore and at a depth of 2 m, following the EN ISO 5667-13:2011 [28] and EN ISO 19458:2007P [29].

The AS inoculum was sampled directly from the aeration tank of the wastewater treatment plant
Klimzowiec (Chorzéw, Poland) and acclimatized to the synthetic wastewater for three weeks before
the start of actual bioaugmentation experiment [30].

2.2. Bacterial Strains

Two bacterial strains used in this study, Pseudomonas putida OR45a (GenBank SPUU00000000.1)
and Pseudomonas putida KB3 (GenBank SPUT00000000.1), have previously been described as able to
degrade high concentrations of phenol and its derivatives [26]. Before the inoculation of the AS, pure
colonies of bacterial strains were cultivated separately in the mineral salts medium [26] containing
300 mg/L of phenol (Merck, Darmstadt, Germany) as the sole carbon and energy source at 23 + 2 °C
with agitation at 130 rpm for 72 h under the proviso that every 24 h a new dose of phenol was applied.
Subsequently, the cells were harvested by centrifugation at 4 °C for 15 min at 5.000% ¢ and rinsed three
times with sterile mineral salts medium before they were used in the bioaugmentation experiment.

2.3. Composition of the Phenolic Landfill Leachate

The concentration of phenolic compounds in the landfill leachate was artificially increased from
almost 200 mg/L [12] to 1700 mg/L, to mimic its real composition that was reported in wastewater
discharged into the sewage plant Klimzowiec after the revitalization process of the Kalina pond in
2014. For this purpose, the leachate was spiked with a mixture of seven phenolic compounds (Table 1),
which occurrence has been previously described in the reservoir [31]. Phenol and its derivatives were
acquired from Merck (Darmstadt, Germany).

Table 1. Composition of the artificial mixture of phenols in the phenolic landfill leachate.

Phenolic Compound Concentration (mg/L)
phenol 327
3-methylphenol 356
4-methylphenol 356
3-ethylphenol 129
2,4-dimethylphenol 60
3,4-dimethylphenol 281
2,3,5-trimethylphenol 292

2.4. The Experimental Set-Up and Batch Bioaugmentation Experiment

The study was conducted in the experimental model of the SBRs which performs all the functions
of the conventional activated sludge plant. The experimental set-up (Figure 1) consisted of eight SBRs:
four control bioreactors (C), which were fed only with the synthetic wastewater composed as described
in [12] and four bioreactors, which were fed with the synthetic wastewater and three concentrations of
the phenolic landfill leachate (L)—3.5% of the influent for the first 32 days of the experiment (I stage),
5.5% of the influent for the next 32 days (I stage) and 12.5% of the influent for another 32 days (III
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stage). Two concentrations of the leachate (3.5% and 5.5%) were chosen based on its content reported in
the influent discharged into the sewage plant Klimzowiec. In turn, 12.5% of the leachate corresponded
with the concentration, which caused almost complete inhibition of the microbial growth in the AS in
the acute toxicity testing [12].

SBRs fed with the synthetic SBRs fed with the synthetic
wastewater wastewater and leachate

OR45a OR45a
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Figure 1. Scheme of the experimental set-up.

The AS was inoculated into the bioreactors and mixed with wastewater to obtain a biomass
concentration of 3 g/L. Two SBRs: C and L were noninoculated, whereas the bioaugmentation
experiment was performed in the bioreactors Corss, and Loras, inoculated with P. putida OR45a,
bioreactors Cxp3 and Lxp3 bioaugmented with the P. putida KB3, as well as in the bioreactors Corasa+kB3
and LoRasa+kps inoculated with an equal concentration of biomass of both microorganisms (1:1). The
initial amounts of biomass of P. putida OR45a and P. putida KB3 in the SBRs corresponded to 0.5%
of the initial AS biomass (approximately 10° CFU/g of mixed liquor suspended solids, MLSS). To
avoid inoculated bacteria being washed out from the AS system, the bioaugmentation procedure was
reiterated after the first two times of the removal of effluent.

The dissolved oxygen (DO) level in all SBRs was maintained at a range not exceeding 4 g/L. and
was monitored using an Elmetron COG-1 oxygen electrode (Elmetron®, Zabrze, Poland) [32]. The
pH in the SBRs was not corrected during the experiment. The experiment was conducted within
96 days. After every 32 days and before the addition of a higher concentration of the leachate into
the bioreactors, the concentration of the AS biomass in all SBRs was once again brought to 3 g/L by
discharging the excess sludge. The bioreactors with a working volume of 9-L operated sequentially
at 23 + 2 °C within a 48-h cycle (Figure 1) [12]. Every second day, 58% of effluent was removed and
replaced by the same volume of the synthetic wastewater, with or without the addition of constant
portions of the leachate to reflect the operating cycle of the sewage plant Klimzowiec.

2.5. Determining the Concentration of Selected Phenolic Compounds in Wastewater

To measure the total concentration of phenol, 3-methylphenol, 4-methylphenol, 2,4-dimethylphenol,
3,4-dimethylphenol, and 2,3,5-trimethylphenol in the SBRs, effluents were sampled after the initial
feeding of bioreactors and then every 32 days of their operation. The effluents were centrifuged twice
at 4 °C for 15 min at 21,913% g. The concentrations of phenolic compounds were determined using the
method with 4-aminoantypyrine according to [33]. Because this method does not allow one to measure
the concentration of para-substituted phenols, the content of phenolic compounds was additionally
analyzed chromatographically using a Merck Hitachi HPLC equipped with an Ascentis® Express
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C18 HPLC Column (100 X 4.6 mm), an Opti—Solv® EXP precolumn and a DAD detector derived from
Merck Hitachi (Darmstadt, Germany). The mobile phase consisted of a mixture of methanol and 1%
acetic acid in a ratio of 50:50 (v/v) at 1 mL/min flow. The phenolic compounds in the supernatant were
identified and quantified by comparing their HPLC retention times and UV-visible spectra with those
of the external standards.

2.6. Determining the Selected Physicochemical Parameters of the AS and Wastewater Quality

Selected parameters including pH, COD, MLSS, and sludge volume index were measured every 32
days of the SBRs operation as in the reference [32]. The N-NHj concentration was measured
using Nessler’s reagent colorimetric method. The turbidity of treated effluent was measured
spectrophotometrically at a wavelength of 750 nm using the filtered effluent as a blank to avoid
the interference of color generated from the samples [34]. The quality of effluent was expressed as the
wastewater quality index calculated using the weighted arithmetic method proposed by [35], which
was based on the following parameters of effluent: pH, dissolved oxygen, COD, concentration of
phenolic compounds, and N-NHj.

2.7. Enumeration of Total Heterotrophic Bacteria in the AS

The heterotrophic microorganisms were extracted from the AS, as described in [12] and enumerated
according to [36]. The number of microorganisms able to use phenol as a sole carbon and energy source
was calculated by the plate method with mineral salts agar medium supplemented with 300 mg/L of
phenol and expressed as the CFU/g of the MLSS.

2.8. Measuring the Enzymatic Activity of the AS

Dehydrogenase activity in the AS was determined following the method of [37]. The activity of
nonspecific esterase was measured according to [38], whereas the catalase activity was assayed by the
method of back-titrating unreacted H,O, with KMnOy [39].

2.9. Determining the Specific Oxygen Uptake Rate in the Bioreactors

The specific oxygen uptake rate (SOUR) in the SBRs was measured according to [40] with minor
modifications. 100 mL of the AS were withdrawn from the bioreactor and introduced to the Winkler
bottle placed on a magnetic stir plate. The AS was monitored for the DO depletion using the COG-1
oxygen sensor connected to the DO-meter (Elmetron, Zabrze, Poland). The DO was measured at 30 s
intervals until it was completely exhausted. The SOUR in the SBRs were computed according to the
following Equation (1):

(@)
SOUR( mgO, )_ d[DO] 1

gMLSSx h)  _dt . MLSS )

where: DO—dissolved oxygen, %’tﬂ—value of the slope of the DO concentration against time plot,

MLSS—mixed liquor solids suspended in the AS.

2.10. Determining the ATP Concentration in the AS

Total and dissolved ATP were measured using the BacTiter-Glo™ Microbial Cell Viability
Assay (Promega Corporation, Diibendorf, Switzerland). The cellular ATP was calculated as the
subtraction between total and dissolved ATP. Before the measurement of the total ATP, sludge flocs
were disaggregated according to [12], which permitted the recovery of bacterial cells from the flocs
without affecting the microbial viability. The dissolved ATP was determined in previously filtered
samples of the AS with the exclusion of the extraction stage. Both forms of the ATP were extracted from
the sludge samples as described in [41]. Subsequently, concentrations of the total ATP and dissolved
ATP were determined using the BacTiter-Glo™ reagent prepared according to the manufacturer’s
guidelines. For this purpose, 25 uL of the BacTiter-Glo™ reagent was mixed with the 250 uL of the
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sample in the well of Microlite™ Luminescence Microtiter® 96-well plate (Thermo Fisher Scientific,
Waltham Massachusetts, USA) and incubated at 37 °C for 20 s. The calibration curve was prepared
from a concentration of 10 pM to 1 uM using the ATP solution obtained from dissolving Nay ATP-3H,0O
in sterilized deionized water (Sigma-Aldrich®, St. Louis, MO, USA).

Based on the concentration of all forms of the ATP in the AS samples, the active biomass and
biomass stress indices were calculated according to [42] using the Equations (2) and (3):

__ dissolved ATP

P . ¥ 3

Active biomass index (%) = ol ATP % 100% (2)
: : o\ _ cellular ATP-0.5 "

Biomass stress index (%) = —iss X 100% (3)

where: MLSS—mixed liquor suspended solids in the bioreactors, 0.5—a conversion factor from the
ATP concentration to dry biomass concentration.

2.11. Assessing the Functional Capacity of Microorganisms in the AS

The community-level physiological profiles using Biolog® 96-well EcoPlates™ (BIOLOG Inc.,
Hayward, CA, USA) were used to assess the functional capacity of microbial communities in the
AS. These analyses were performed at the beginning, after 32 and 64 days of the bioaugmentation
experiment. For this purpose, the AS samples collected from the SBRs were prepared according to [12].

The functional capacity indices—Shannon-Weaver diversity index (H'gco), metabolic richness
index (S), Gini coefficient (G), average well color development (AWCD) and kinetic parameters of the
curve—time at which the total microbial activity increased at the fastest rate (Avtsy) and maximum
microbial activity (Amax) were estimated by fitting empirical data obtained for each substrate to the
Verhulst logistic equation using the Levenberg-Marquardt algorithm implemented in the leastsq
function of Python’s SciPy package [12] and analyzed using free R-Studio software.

For a more detailed analysis, substrates in the Biolog® EcoPlate™ were divided into seven classes
of compounds. In addition, the utilization of carbon sources was expressed as the carbon use index.
Concerning overall substrate utilization, the usage of phosphorus and nitrogen-containing compounds
was also calculated [43].

2.12. Statistical Analysis

All of the data were expressed as the mean and standard deviation and calculated using Microsoft
Office Excel 2010. The factors that might influence the changes between the noninoculated and
bioaugmented bioreactors during the wastewater treatment were assessed in Statistica® 12.5 PL
(TIBCO Software Inc., Palo Alto, CA, USA) using the principal component analysis (PCA) based on a
Spearman correlation matrix. The components, which explain the maximum amount of variance in
original variables were applied to explore the underlying similarity structures between the SBRs using
the cluster analysis. Before clustering, all of the data were first subjected to min—-max normalization
according to the following Equation (4):

ND = RDi — RDmax

= 1 —_max 4
RDmax o RDmin ( )

where, ND (normalized data)—all of the variables scaled to the range (0, 1); RD;—the initial raw
data; RDy,j,—the minimal value of each parameter in a data set; RDpyax—the maximal value of each
parameter in a data set.

The changes between the noninoculated and bioaugmented SBRs during treatment with only
the synthetic wastewater or cotreatment with the phenolic landfill leachate were determined using a
one-way analysis of variance (ANOVA, post hoc test) and performed in Statistica® 12.5 PL (TIBCO
Software Inc., Palo Alto, CA, USA). The analyses allowed to separate the treatments from controls, as
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well as among themselves, by applying the post hoc LSD at confidence intervals of 95% (p < 0.05). The
values that are indicated by different lower case letters were statistically significant.

Bonferroni’s test for multiple comparisons was used to study the dissimilarities between the
control SBRs and those fed with the leachate and was performed in GraphPad Prism5 (GraphPad
Software, San Diego, CA, USA) The differences are indicated by asterisks (Bonferroni correction,
p=ns>005>*>0.01=>*>0.001=>***>0.001 > ***) where ns, *, **, *** and **** indicate no
significant differences, significant differences, very significant differences, and extremely significant
differences, respectively.

3. Results

3.1. The impact of Wastewater Composition and Bioaugmentation on the Operational Parameters of the
Bioreactors and Effluent Quality

As shown in Figure 2C,D the increase in the leachate concentration in wastewater was correlated
with the gradual decrease in both, the COD and N-NHj3 removal efficiency in the bioreactor L. After
96 days of the cotreatment of wastewater with the leachate, the COD and N-NHj3 removal efficiency
decreased from 95% and 87% to 45% and 64%, respectively. By contrast, bioaugmentation of the SBRs
fed with the leachate (Lorasa, Lxs3, and Lorasa+kg3) allowed to maintain significantly higher COD and
N-NHj; removal efficiency within a range of 79-86% and 87-88%, respectively (Figure 2A,B, Table S1).
Interestingly, the appearance of P. putida KB3 contributed to the improvement of N-NHj3 removal in
the control SBRs (Cgps and Corasa+kB3)-
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Figure 2. Changes in the removal efficiency of chemical oxygen demand and ammonia nitrogen in
the noninoculated and bicaugmented activated sludge (AS), fed only with the synthetic wastewater
(A,B) and cotreated with the phenolic landfill leachate (C,D). The treatments are separated among
themselves in each stage. The values that are indicated by different lower case letters are statistically
significant. The changes in the SBRs during the wastewater treatment are indicated by asterisks.
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The removal of contaminants in the bioreactor L was accompanied by the gradual increase in
the pH value from 7.22 to 9.47 during 96 days of wastewater treatment (Table S1). The pH in the
bioaugmented control SBRs (Corysa, Ckps and Corasa+kp3) showed a generally higher value during
the I stage (0-32 day) and III stage (64-96 day) of the experiment. In turn, bioaugmentation of the AS
resulted in the production of less alkaline wastewater with the pH value of 7.45, 8.19 and 7.48 in the
SBRs cotreated with the leachate (Lorasa, Lkps and Lorasa+kg3), respectively.

Herein, the efficiency of removal of phenolic compounds in wastewater was higher in the
bioaugmented SBRs (Table 2). Microorganisms in the bioreactor L were not able to completely degrade
phenolic compounds present in the leachate. Moreover, the increase in the leachate concentration
from 3.5% to 5.5% and then to 12.5% resulted in a gradual reduction in removal efficiency of phenolic
compounds from 71-76% to 55-58% and then to 45-50%, respectively. The results indicated that
enrichment of autochthonous microorganisms with P. putida OR45a and P. putida KB3 contributed to
the complete utilization of phenolic compounds present in wastewater continuously spiked with 3.5%
of the leachate within 32 days. In addition, bioaugmentation of the bioreactor with P. putida KB3 (Lkp3)
succeeded in the complete removal of phenolic compounds even after the increase of the leachate
concentration to 5.5%. However, when the concentration of the leachate was brought to 12.5%, the
removal efficiency of phenolic compounds decreased in the bioaugmented SBRs (Lorasa, Lxss, and

LoRrasa+ks3) by 5-15%.

Table 2. Changes in the concentration of phenolic compounds in the noninoculated and bioaugmented
sequencing batch reactors (SBRs) fed with the phenolic landfill leachate during 96 days.

Bioreactor L Lorasa Lks3 Lorsa+KkB3
Time (days/stage) Concentration of Phenolic Compounds Determined with 4-Aminoantypyrine (mg/L)
0 (onset of the stage I) 71.01 +3.062 72.04 +1952 72.64 +2.18°2 7612 +4.232
32 (end of the stage I) 17.17 +2.00 @ 0.00+0.00° 0.00 +0.00° 0.00+0.00 "
32 (onset of the stage II) 126.32 +9.052 105.55 + 0.10® 108.13 + 1.65° 111.11 + 3.18®
64 (end of the stage II) 53.13 + 4.65 10.77 + 0.50® 0.00 +0.00 ¢ 397 +6.024
64 (onset of the stage IIT) 316.19 + 10.03 2 244.00 +3.82° 233.01 +0.12¢ 24550 +2.27°
96 (end of the stage 111) 173.80 + 8.952 37.24 +5.07" 10.13 + 1.03 ¢ 29.04 +1.16°
Bioreactor L LoR45a Lks3 Lor4sa+KB3
Time (days/stage) Concentration of Phenolic Compounds Determined by the HPLC (mg/L)
0 (onset of the stage I) 52.11 + 6.64 55.06 + 3.82 @ 49.86 +1.372 52.44 +2282
32 (end of the stage I) 1494 +053%° 0.00 + 0.00® 0.00 + 0.00® 0.00 + 0.00 ®
32 (onset of the stage II) 89.22 +4.552 75.00 + 0.0.78 © 79.60 + 0.34 b 74.84 +2.34 P
64 (end of the stage IT) 39.78 +2.22 2 9.66 + 0.79 0.00 + 0.00 ¢ 513 +0.214
64 (onset of the stage I11) 218 £5.132 189.50 + 3.60® 184.97 + 299 P 202.00 + 8.02 ¢
96 (end of the stage IIT) 108.68 + 9.02 @ 19.15 + 0.39® 9.55 +0.12¢ 19.74 +7.00®

The treatments are separated among themselves in each stage. The values that are indicated by different lower case
letters are statistically significant.

Knowledge about the AS condition is important for the accurate prediction of the quality of
effluent. Herein, the sludge volume index and wastewater turbidity were evaluated to assess the
effectiveness of the wastewater treatment process in the SBRs. It was found that the settleability of the
AS was negatively affected by the addition of the leachate, which caused a gradual reduction in sludge
volume index from 125 cm?/g to 48 cm®/g during the wastewater treatment process in the bioreactor
L (Figure 3C). At the same time, the AS in the bioreactor C showed better settleability amounted
103 cm®/g (Figure 3A). Similarly, the inoculated control SBRs underwent some fluctuations in the
sludge settleability, achieving the sludge volume index of 142 cm®/g, 108 cm®/g, and 121 cm®/g at the
end of the III stage of the wastewater treatment process. Nevertheless, the introduction of Pseudomonas
strains into the SBRs fed with the leachate led to the improvement of its settleability with the increase
in the pollutant concentration from 3.5% to 5.5% (Figure 3C).
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Figure 3. Changes in the sludge volume index and wastewater quality in the noninoculated and
bioaugmented AS, fed only with the synthetic wastewater (A,B) and cotreated with the phenolic landfill
leachate (C,D). The treatments are separated among themselves in each stage. The values that are
indicated by different lower case letters are statistically significant. The changes in the SBRs during the
wastewater treatment are indicated by asterisks.

In this study, the values of effluent turbidity were used to evaluate its quality and the sludge
compaction. It was found that the treatment of the leachate-laden wastewater led to the rapid increase
in the turbidity of effluent generated in the bioreactor L (Figure 3D). In turn, effluent produced in the
bioreactor C was sharply less turbid (Figure 3B). Interestingly, the increase in effluent turbidity was
observed during the wastewater treatment in all SBRs inoculated with Pseudomonas strains.

Considering the pH value, the concentration of the DO, COD, N-NH3;, and phenolic compounds in
effluents produced in the SBRs during the treatment of the leachate-laden wastewater (Table S2), it can
be concluded that the quality of effluents deteriorated with the increase in the leachate concentration
in wastewater. However, significantly lower values of wastewater quality indices were obtained for
the bioreactors Logrssa (88.03), Lggs (72.16), and Lograsaskss (78.99) than for the bioreactor L (249.76).

3.2. The Impact of Wastewater Composition and Bioaugmentation on the Biomass Concentration and Number of
Heterotrophic Bacteria in the AS

Through the experiment, the MLSS was found to increase from 3.1 g/L to 4.1 g/L, 4.8 g/L, 43 g/L,
and 4.7 g/L after 96 days of the wastewater treatment process in the bioreactor C, Cor4sa, Ckps, and

CoRrasa+KB3, respectively (Figure 4A). After the increase in the leachate concentration in wastewater
from 3.5% to 5.5% and then to 12.5%, the gradual reduction in the MLSS to 2.4 g/L and then 1.9 g/L was
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recorded in the bioreactor L. Similarly, the significant reduction in the MLSS concentration was also
observed in the bioreactor Loras,. Contrary, in the bioreactors Lxpz and Lorasa+ks3 the increase in the
leachate concentration was accompanied by the increase in the MLSS value. The changes in total sludge
concentration have been reflected in the fluctuations in the number of heterotrophic bacteria in the AS
(Figure 4B,D). The presence of phenol-degrading bacteria in the control AS showed a slightly higher
abundance of these microorganisms in the bioaugmented SBRs (Figure 4B,D). However, wastewater
spiked with the leachate promoted the growth of phenol-utilizing bacteria in all bioaugmented SBRs
(Figure 4D).
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Figure 4. Changes in the mixed liquor suspended solids, number of heterotrophic microorganisms
(fulfilled bars), and phenol-degrading bacteria (stripped bars) in the noninoculated and bioaugmented
AS, fed only with synthetic wastewater (A,B) and cotreated with phenolic landfill leachate (C,D). The
treatments are separated among themselves in each stage. The values that are indicated by different
lower case letters are statistically significant. The changes in SBRs during the wastewater treatment are
indicated by asterisks.

Herein, the active biomass index above 55% and stress biomass index below 25% were observed
during the synthetic wastewater treatment in the control SBRs (Figure 5A). On the other hand, the
constant exposure of the noninoculated AS to the leachate contributed to the decrease in active biomass
index by 53%, which was simultaneously correlated with the increase in stress biomass index for this
ecosystem to 76%. Inoculation of Pseudomonas strains into the SBRs fed with the leachate ensured
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active biomass index to be maintained at the level of 47-58% (Figure 5B) and provided a reduction of
stress in this ecosystem to 32-45%.
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Figure 5. Changes in the active biomass index and stress biomass index for the noninoculated and
bioaugmented AS fed only with the synthetic wastewater (A) and cotreated with the phenolic landfill
leachate (B). The treatments are separated among themselves in each stage. The values that are indicated
by different lower case letters are statistically significant. The changes in SBRs during the wastewater
treatment are indicated by asterisks.

3.3. The Impact of Wastewater Composition and Bioaugmentation on the Enzymatic Activity of the Bioreactors

The effect of wastewater composition and bioaugmentation on the activities of dehydrogenases,
nonspecific esterases, and catalase in SBRs is shown in Figure 6. It was found that the dehydrogenase
activity in the bioreactor L was extremely affected by the presence of the leachate and decreased by
76% during 96 days of the wastewater treatment (Figure 6D). The increase in the leachate concentration
from 3.5% to 12.5% resulted also in the reduction in respiratory activity in the bioaugmented SBRs
in the range from 18% to 27%. By comparison, the dehydrogenase activity in the control SBRs
maintained at a constant level (Figure 6A). It was found that the nonspecific esterase activity in the
bioreactor L was less sensitive to the leachate (Figure 6E). Nevertheless, the increase in the leachate
concentration in wastewater resulted in a rapid decline in the esterase activity by 59%. Simultaneously,
the esterase activity in all control SBRs were almost 3—4-times higher (Figure 6B). Regardless of
the leachate concentration, the nonspecific esterase activities measured in all SBRs exposed to the
leachate were higher than in the bioreactor L. This study also showed that the presence of 3.5% and
5.5% of the leachate in wastewater stimulated the catalase activity in the bioreactor L (Figure 6F).
Nevertheless, a significantly greater increase in the catalase activity was observed in the bioaugmented
SBRs (Figure 6C,F). The maximum catalase activity was reached after 64 days of wastewater treatment
in the bioreactor Lorys,. In general, the presence of the leachate in wastewater significantly affected the
metabolism of microorganisms in the bioreactor L, which was reflected by the decrease in the SOUR
by 53% (Table S1). Conversely, the bacterial respiration rate in the bioreactor C increased during 96
days of wastewater treatment by 11%. The introduction of Pseudormonas strains into the AS positively
affected the SOUR in all SBRs.
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Figure 6. Changes in the activity of dehydrogenase, nonspecific esterase, and catalase in the
noninoculated and bioaugmented AS fed only with the synthetic wastewater (A-C) and cotreated
with the phenolic landfill leachate (D-F). The changes in SBRs during the wastewater treatment are
indicated by asterisks.

3.4. The Impact of Wastewater Composition and Bioaugmentation on the Functional Capacity of
Microorganisms in the AS

To compare the microbial activity in the SBRs, the EcoPlate™ functional capacity indices and
kinetic parameters were computed at the beginning (0d) and after 32, 64, and 96 days of the experiment
(Table S3). It was found that the constant feeding of the AS with the increasing concentration of the
leachate resulted in a decrease of the Shannon-Weaver diversity index for the bioreactor L as compared
to its value for the bioreactor C. In turn, the continuous exposure of the bioaugmented SBRs to the
leachate affected the microbial functional capacity to a lesser extent.

The decrease in the microbial functional capacity in the SBRs fed with the leachate was correlated
with the decrease in maximum microbial activity in the AS. Once again, the lowest maximal activity
(Amax) was recorded for the bioreactor L (0.37), whereas the microbial activities in the bioaugmented
SBRs were higher with a value of 0.90, 0.93, and 1.03 for the Lor4sa, Lkps, and Lorasa+kp3, respectively.

The continuous cotreatment of the leachate-laden wastewater in the noninoculated SBRs strongly
affected the ability of the AS microorganisms to utilize carbon sources on the Biolog® EcoPlate™
(Tables S3 and S4). After the exposure of the AS to 12.5% of the leachate, microorganisms were able to
use only 33.87% among the available substrates (Table S4). It was found that the bioaugmentation of
the SBRs fed with the leachate allowed to maintain the high utilization efficiency of the EcoPlate™
compounds at the level of 67.74%, 73.13%, and 80.65%, in the bioreactors Lorasa, Lkps, and Lorasa+kB3,
respectively. Moreover, the addition of Pseudomonas strains into the control SBRs increased the
utilization efficiency of carbon sources to 100%.

It was shown that the AS in the SBRs fed with the leachate achieved the highest utilization
efficiency of the nitrogen-containing substrates of 41.50% (Table S4). Instead, the ability of the
autochthonous microorganisms to use nitrogen compounds did not change significantly in the control
SBRs. Interestingly, the cotreatment of wastewater with the leachate contributed to the gradual decrease
in the utilization efficiency of the phosphorus compounds. It is worth emphasizing that the utilization
of phosphorus sources in the AS bioaugmented with P. putida OR45a increased along with the increase
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of the leachate concentration. The opposite phenomenon was observed in the SBRs inoculated with
P. putida KB3 and mixed microbial consortium.

The pattern of different carbon sources utilized by the AS microbiome during the synthetic
wastewater treatment and cotreatment with the leachate is presented in Figure 7. Compared to the
bioreactor C, the presence of the leachate in wastewater primarily affected the utilization efficiency
of carbohydrates, amino acids, surfactants and polymers in the bioreactor L (Figure 7A,B). After 96
days, a sharp decrease in the intensity of the usage of carbohydrates from 25.30% to 1.74% and rise
in the intensity of the amino acids and surfactants usage from 15.66% to 43.51% and from 9.50% to
18.82% was recorded in the bioreactor L, respectively (Figure 7B). Additionally, microorganisms in
this bioreactor could not use the polymers as carbon sources. Contrary, bacteria in the bioreactors
Lorasa, Lxs3, and Lorasa+kB3 Were characterized by the higher utilization of carboxylic acids of 25-35%,
phenolic acids of 5-10% and polymers of 2-3%.
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Figure 7. Changes in the utilization of carbon sources in the noninoculated and bioaugmented AS,
fed only with the synthetic wastewater (A) and cotreated with the phenolic landfill leachate (B). The
treatments are separated among themselves and the changes in the SBRs during the wastewater
treatment are indicated by different lower case letters.

3.5. Bioaugmentation Potential Analysis of P. putida OR45a, P. putida KB3, and their Consortium

The effectiveness of bioaugmentation strategy was evaluated separately based on the operational
parameters of wastewater treatment, the quality of the AS and generated effluent, enzymatic activity
and functional capacity indices (Figure 8). The cluster analysis indicated that the bioaugmentation of
the AS with P. putida OR45a contributed in general to the improvement of the respiratory activity of
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microorganisms, ammonia removal efficiency, and settling abilities of the sludge (Figure 8A). In turn,
inoculation of the bioreactor with P. putida KB3 stimulated the microbial enzymatic activity, MLSS,
functional capacity, removal of contaminants as well as the utilization of carbon and phosphorus
sources. The introduction of both Pseudomonas strains into the SBRs also resulted in the improvement
of the AS respiratory and catalase activity, MLSS, and functional capacity. Instead, it did not contribute
to the increase in the removal efficiency of contaminants in the AS but led to a reduction in the biomass
stress index.

A E— e B mm S e
0.0 0.5 1.0 0.0 0.5 1.0

DHA NH,* removal

SOUR NSEA

DHA

NH,* removal

NSEA COD removal

PC removal
svi
svi
ABI
CAT
N-USE

MLSS
CAT

C-USE
MLSS

Amax

COD removal

C-USE

Avty,
SBI

H.Eca

P-USE

o)
eShOA

O
=
8

CG)I"G'UOD

§
§

Figure 8. Heat maps and cluster analyses based on significant Spearman’s rank correlation coefficients

calculated for the operational parameters of the SBRs, functional capacity indices, microbial biomass,
and activity determined after 96 days in the noninoculated and bioaugmented AS, fed only with the
synthetic wastewater (A) and cotreated with the phenolic landfill leachate (B).

Analysis of the conditions in the AS fed with the leachate after 96 days showed a strong correlation
between the bioaugmentation and improvement of the leachate-laden wastewater treatment (Figure 8B).
However, the inoculation of the AS with P. putida KB3 and the mixed microbial consortium was slightly
more effective than the bioaugmentation with P. putida OR45a, which led to the significant improvement
of the enzymatic activity in this ecosystem and contributed to the generation of better-quality effluents.
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4. Discussion

The controlled and proper treatment of the landfill leachate are indispensable to minimize the
toxicity of this effluent before its discharge into the environment. To ensure the preservation of the
public health and ecosystem, the remediation and disposal of the landfill leachate should proceed
in an environmentally safe approach. Although both physical and chemical methods have been
successfully applied to treat the landfill leachate within a short duration, these techniques are usually
expensive and may lead to the unexpected secondary pollution of the environment [8-10]. Therefore,
the biological methods are widely considered to be more appropriate for long term treatment of the
landfill leachate [44]. However, biological processes often deal with system instability and deterioration
of its performance under different stresses [13]. Although the bioaugmentation has proven to be a
valuable technique to improve the operation performance and recovery in the biological systems
for wastewater treatment, studies that decipher the impact of this strategy on the landfill leachate
treatment in the SBRs are scarce.

In the previous study, we described P. putida OR45a and P. putida KB3 strains as suitable candidates
for the bioremediation of wastewater spiked with the landfill leachate [26]. Herein, these bacterial
strains introduced into the SBRs fed with the phenolic landfill leachate significantly improved the
removal efficiency of contaminants by over 30%. This corresponded simultaneously with the generation
of good-quality effluent with a quality index of 57-88 and slightly alkaline pH. On the other hand, the
gradual decrease in the removal efficiency of the COD from 95% to 45% in noninoculated bioreactor
exposed to the leachate resulted in the formation of very poor-quality effluent with a quality index
of 250 and strongly alkaline pH. The pH of wastewater is considered to be among the most critical
factors for the stable operation of sewage plants because it affects the strength and surface charge
of the sludge flocs [45]. It can be concluded that the bioaugmentation of the AS with Pseudomonas
strains made it possible to maintain the system stability because these bacteria positively affected the
microbial biodegradation of the contaminants in the sewage and thus helped to maintain stable pH
conditions. This observation may indirectly lead to the conclusion that there were no antagonistic
relationships between inoculated strains as well as between the exogenous bacteria and autochthonous
microorganisms in the AS. Throughout this study, taking into account the removal efficiencies of
phenols, the bioaugmented SBRs can be ordered as follows: Lxps > Lor4sa+kps = Lorasa. It is also
worth emphasizing that the bioaugmentation of the AS with P. putida KB3 was slightly more efficient
in terms of the utilization of contaminants in the leachate (95%) than the inoculation of the AS with
P. putida OR45 (90%) as well as with mixed consortium of these bacteria (90%). In turn, autochthonous
microorganisms in the AS were not able to completely remove phenolic compounds present in the
leachate, in particular 4-methylphenol, 3,4-dimethylphenol, and 2,3,5-trimethylphenol. Moreover,
their degradative potential towards phenolic compounds decreased along with the increase in the
leachate concentration.

The landfill leachate is often characterized by the high strengths of ammonia nitrogen, which
toxicity may inhibit the growth and activity of microorganisms in the AS and thus suppress the
biodegradation process [46]. As previously described, P. putida OR45a and P. putida KB3 withstood
high concentrations of the ammonia up to 600 mg/L and 900 mg/L, respectively [26]. Herein, the
removal of N-NHj (88-91%) was much more improved in the bioreactors Lograsa, Lkps, and Lorasa+kBs3
as compared to the noninoculated bioreactor L (64%). These results also confirmed our previous
assumptions that P. putida KB3 may exhibit a higher ability to remove the N-NHj than P. putida OR45a.
Similar to the removal efficiency of the COD and phenolic compounds, no synergy between bacteria
inoculated into the AS fed with the leachate towards the removal of N-NHj3; was observed. The
potential of other bacteria Bacillus cereus Jlu and Enterococcus casseliflavus Jlu in the bioaugmentation of
wastewater spiked with the mature landfill leachate originated from the municipal landfill site located
near Chang Chun city (China) was assessed by Yu et al. [19]. Their results showed that the removal
efficiencies of COD achieved 86% and 90% in effluents inoculated with B. cereus Jlu and E. casseliflavus
Jlu, respectively. In turn, the removal efficiency of N-NH3 was comparable in both cases and reached
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about 50%. By comparison, the autochthonous bacteria were able to remove 70% of the COD and
40% of the N-NHj3 [19]. Successful bioaugmentation of the landfill leachate from the pond at the
Bukit Beruntung landfill (Malaysia) with the Bacillus salmalaya 139SI strain was also demonstrated by
Dadrasnia et al. [47], who observed the decrease in the COD and N-NHjz by 91% and 80%, respectively,
as compared to the nonbioaugmented leachate where removal efficiency of both contaminants was
slightly above 30%.

The SOUR is a promising indicator used for characteristics of the AS because it describes the
respiration rate of microorganisms, which is strongly related to the microbial activity and vitality [48,49].
Therefore, it can be applied for the control and identification of potential instabilities of the AS
systems [50,51]. In this study, the disruption of the performance of nonbioaugmented system spiked
with the leachate was observed by the gradual decrease in the SOUR for the AS by 53% along with the
increase in the leachate concentration in wastewater. By comparison, the values of this parameter were
almost 2-3 times higher for the bioaugmented SBRs fed with the leachate as well as for the inoculated
control bioreactors. A similar phenomenon was observed by Eichner et al. [52] who found that
microorganisms in the noninoculated control bioreactor collapsed after the shock load of contaminants,
which resulted in the oxygen uptake decrease. In research by Contreras et al. [53], the oxygen
uptake rate was used for the evaluation of phenol toxicity towards nonacclimated and acclimated
autochthonous microorganisms in the AS. It was stated that phenol was toxic to microorganisms,
which were not previously adapted to its presence in wastewater, which resulted in a decrease in
the microbial respiration by 75% as the phenol concentration increased. Contrary, the respiration of
acclimated sludge microorganisms increased within the tested phenol concentrations.

The activity of microorganisms in the AS is extremely important for the appropriate functioning
and stability of this ecosystem. However, this parameter is hardly ever considered during the evaluation
of the effect of the leachate on the sludge condition. Herein, the impact of the leachate on the activities
of dehydrogenase, nonspecific esterase, and catalase was evaluated, as these enzymes play a key role
in the metabolism of contaminants in wastewater. The results of the respiratory activity of the sludge
were consistent with the outcomes of the microbial enzymatic activity in the SBRs. It was found that
the presence of leachate in wastewater affected most the activity of enzymes in the nonbioaugmented
bioreactor contributing to the reduction in the activity of dehydrogenases, nonspecific esterases and
catalase by 76%, 59%, and 18%, respectively. It can be concluded that the dehydrogenases were
the most sensitive enzymes to the toxic components in the leachate. A similar phenomenon was
reported by Yao et al. [54] who stated that among five enzymes measured in the AS contaminated with
tetrahydrofuran, the activity of dehydrogenases was close to detection level limits and was nearly
completely inhibited. This observation was correlated with a significant decrease in the diversity of
the AS microbial communities.

The success of bioaugmentation depends, to a large degree, on the ability of the introduced
bacteria to survive and display their activities in the AS environment. Our study showed that the
enzymatic activity in the bioaugmented AS was higher during the leachate wastewater treatment
than in the nonbioaugmented system. The increase in the microbial activity in the inoculated SBRs
loaded with the leachate correlated with the increase in the sludge biomass as well as the number of
heterotrophic microorganisms, while the gradual reduction in these parameters was observed in the
nonbioaugmented bioreactor. It can be concluded that the compounds present in the leachate may not
be used for the maintenance and growth of autochthonous microorganisms in the AS but they can
be utilized by the introduced Pseudomonas strains. This could be indicated by the higher increase in
the growth of phenol-degrading bacteria in the bioaugmented AS. The positive correlation between
the sludge biomass increase and the efficiency of contaminants degradation in the bioaugmented AS
was also observed by Yao et al. [55], who found that tetrahydrofuran was completely removed from
wastewater when the sludge biomass increased from 2.1 g/L to 7.3 g/L.

The high metabolic capacity of the AS microbiome is considered to be extremely important for
efficient wastewater treatment in sewage plants [56]. It was found that microorganisms in the SBRs fed
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with leachate were less metabolically active than bacteria in the control bioreactors. Nevertheless, the
addition of Pseudomonas strains into the SBRs allowed to maintain higher microbial activity than in the
bioreactor filled with noninoculated biomass, which contributed to the increase in functional diversity
in the bioaugmented systems. Throughout this study, the microbial activity and functional capacity
in the bioaugmented SBRs can be ordered as follows: Lorasa+kss > Lorasa = Lkps. The addition of
exogenous bacteria into the AS is expected to lead to changes in microbial communities [57]. As
described by Fang et al. [58] some microorganisms introduced into the bioreactor might gain constant
proliferation, exerting a key role in the removal of pollutants. Here, the low functional diversity of
1.66 was correlated with a lack of ability of microbial communities to utilize specific compounds, in
particular, the phosphorus sources. It was found that the occurrence of the leachate in wastewater led
to the metabolic specialization of the AS microorganisms. It can be concluded that the changes in the
utilization patterns of carbon sources for the bioaugmented SBRs can be the result of the Pseudomonas
strains persistence in the AS, which is evidenced by the increase in the utilization capacity of phenolic
compounds and carboxylic acids in these systems.

The novelty of this work was mainly related to the use of the active biomass and stress biomass
indices to assess the impact of the leachate as well as bioaugmentation on the AS. The study performed by
Archibald et al. [59] revealed that the ATP measurements provided useful monitoring of the proportion
of viable cells and were toxicity indicators in the AS process. The research by Pistelok et al. [42] showed
that the ATP analyses helped in the quick assessment of wastewater plant effectiveness and could
complement other indicators e.g., organic carbon, total suspended solids, biochemical and chemical
oxygen demand. Herein, the presence of the leachate in wastewater constituted a strong stress factor
for microorganisms in the AS. It was found that the bioreactor did not work properly when the biomass
stress index was higher than 50%. Our results indicated that the addition of exogenous bacteria into
the AS alleviated the toxic effect of the leachate and thus reduced the stress in this environment.

The condition of the AS in the tested SBRs was evaluated by the measurement of the sludge
volume index. It is worth emphasizing that the bioaugmentation improved the settling properties
and quality of the AS in the SBRs. This can be explained by good coaggregation abilities exhibited
by the bioaugmentation candidates [26]. The improvement of the AS settling properties via the
bioaugmentation with Halobacter halobium was also described by Kargi et al. [60]. On the other hand,
the low value of the sludge volume index for the bioreactor L could indicate a considerable dispersion
of the AS flocs, which could be correlated with the increase in the turbidity of supernatant liquid.

Multivariate analysis performed in this work allowed to establish important relationships between
the bioaugmentation and operational parameters of the wastewater treatment process in the AS.
Although it was indicated that the presence of the Pseudomonas strains was responsible for the
alleviating of the variations in the AS, the inoculation of the bioreactor with P. putida KB3 as well as
with mixed microbial consortium stimulated many more processes in the SBRs, e.g., the increase in
microbial enzymatic activity, MLSS and COD removal efficiency. On the other hand, the introduction of
P. putida OR45a into the bioreactor contributed to the increase in the utilization of phosphorus sources.
Combining physicochemical and biological analyses allowed us to identify the general effect of the
bioaugmentation on the AS condition and SBRs performance.

5. Conclusions

Herein, we explored the bioaugmentation potential of two newly isolated P. putida OR45a and
P. putida KB3 for enhancing the biodegradability of the phenolic landfill leachate in the AS. Our results
showed that both strains have the potential to improve the efficiency of the conventional biological
treatment of the phenolic landfill leachate and can alleviate the toxic impact of the leachate-spiked
effluent on autochthonous microorganisms. However, it should be noted that the inoculation of the
AS with P. putida KB3 was more effective in the improvement of the bioreactor operation than its
bioaugmentation with P. putida OR45a and bacterial consortium. This was manifested in the significant
improvement of the removal efficiency of phenolic compounds, COD, and N-NHj3 and contributed
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to the increase in microbial enzymatic activity and generation of better-quality effluent. Therefore,
P. putida KB3 strain can be considered as having the best potential to improve the efficiency of the
conventional sewage plant dealing with the phenolic landfill leachate. Our research also emphasizes
the successful combination of standard operational parameters with simple and more accurate methods
(e.g., analyses of the ATP concentration, microbial metabolic activity, and functional potential) instead
of focusing on the expensive genetic analyses of microbial community structure, as they provide early
warning of the performance status of the AS and sewage plant.

Supplementary Materials: The following are available online at http://www.mdpi.com/2073-4441/12/3/906/s1,
Table S1: The changes in the removal efficiency of the COD and N-NH3, pH and SOUR values in the non-inoculated
and bioaugmented SBRs during 96 days of the wastewater treatment; Table S2: The changes in the concentration
of phenolic compounds and wastewater quality index in the non-inoculated and bioaugmented SBRs fed with the
synthetic wastewater and phenolic landfill leachate during 96 days; Table S3: The values of functional capacity
indices and kinetic parameters (Amax and Avtjy,) for the non-inoculated and bioaugmented AS, fed only with the
synthetic wastewater and cotreated with the phenolic landfill leachate during 96 days; Table S4: The values of
carbon, nitrogen and phosphorus usage indices for the non-inoculated and bioaugmented AS, fed only with the
synthetic wastewater and cotreated with the phenolic landfill leachate during 96 days.
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Table S1. The changes in the removal efficiency of the COD and N-NHs, pH and SOUR values in the
non-inoculated and bioaugmented SBRs during 96 days of the wastewater treatment.

; Parameter  cop Removal ~ N-NHy Removal SOUR, mgO2/g MLSS -
Bioreactor Time pH
(%) (%) h
(Days)

0 94.56 + 0.560 87.00 + 0.852 6.99 + 0.050 8.20 +0.229

c 32 95.46 + 1.320 87.10 +0.112 6.97 +0.03° 9.82 +0.21
64 94.36 + .88 86.25 +0.15° 7.07 +0.022 10.90 + 0.14¢

9% 9533 + 1.46° 86.13 + 0.642 6.99 + .05 9.14 + (.44

0 94.56 + 0.56° 87.00 + 0.850 6.86 + 0.05° 8.27 +0.192

Conse 32 96.19 + 3.48:® 89.70 +0.172 6.99 +0.022 10.56 + 0.35¢
64 94.46 +2.71 87.04 +0.82 7.19 +0.012 11.41 + 0.02¢

9% 95,02 + 1.55° 88.13 + 0.822 7.20 +0.12b 11.81 + 0.049

0 94.56 + 0.56° 87.00 + 0.852 7.00 + 1.03° 8.29 +0.022
" 32 96.12 + 0.342 96.17 + 0.31 6.95+0.012 11.54 + 0.38cd
K 64 96.58 + 2,73 95.69 + 0.07b 7.25 +0.22b 11.10 + 0.28¢
9% 98.12 +1.990 97.04 + 0.82b 7.31+0.21b 11.67 + 0.31cd

0 94.56 + 0.56° 87.00 + 0.852 7.20 + 0.35b 8.31 + 0.300
P 32 95.67 + 4.020 97.78 + 0.63b 6.99 + 0.06° 11.34 +0.16
64 96.72 + 0.794 96.97 +0.27b 7.21 +0.020 10.98 + 0.05¢
9% 98.63 +1.33 97.07 +0.27b 7.28 +0.09b 11.55 + 0.07<

0 94.56 + 0.56° 87.00 + 0.852 7.22+0.11b 8.39 +0.122

32 73.08 +5.12¢ 83.10 + 0.48 8.14 +0.14< 7.28 + 0.06¢

L 64 57.88 +4.13¢ 75.25 +0.125 8.98 +0.01¢ 569 +0.12f

9% 45.08 + 2.29¢ 64.36 + 0.09¢ %Zf 3.91 + 0.085

0 94.56 + 0.56° 87.00 + 0.85° 7.92 +0.31¢ 8.43 +0.322
- 32 9534 + 4.250 94.98 + 0.09b 7.99 + 0.14¢ 10.22 + 0.41b¢

64 86.16 + 3.33¢ 9434+ 0.73b 7.35 +0.05b 8.13 + 0.09°

9 79.27 +1.95¢ 88.14+1.128 7.45 + 0,02 7.88+0.11%

0 94.56 + 0.56° 87.00 + 0.852 7.75 +0.03b 8.53 +0.53

- 32 96.06 + 2.66 95,06 + 0.51° 7.97 +0.14 9.53 + 0.06
64 91.13 + 0.224f 93.76 + 0.07b 8.11+0.10¢ 10.08 + 0.01°

9% 86.32 + 1.36¢ 90.57 + 0.494 8.19 +0.03¢ 8.39 +0.01

0 94.56 + 0.567 87.00 + 0.852 6L 8.27 +0.420

0.06

LoRasa+ies 32 95.47 + 6.229 9751 +0.27b 8.11 + 0.14¢ 9.78 + 0.24°
64 88.88 + 2.834f 9312 +0.23¢ 7.23 +0.05b 9.03+0.16%

9% 83.32 +5.01¢f 88.06 + 0.232 7.48 + 0.05b 8.08 +0.162

COD—chemical oxygen demand, N-NH4" - ammonia nitrogen, SOUR —specific oxygen uptake rate.
The values that are indicated by different lower case letters are statistically significant and referred to
the changes in all SBRs during the wastewater treatment.

Table S2. The changes in the concentration of phenolic compounds and wastewater quality index in
the non-inoculated and bioaugmented SBRs fed with the synthetic wastewater and phenolic landfill
leachate during 96 days.

Bioreactor L Lorssa Lxs3 LoRrasa+kB3
Time, Days Wastewater Quality Index
32 (end of the stage I) 102.55 + 4.552 63.34 + 11.66° 57.12 + 5.44> 58.03 +22.42b
64 (end of the stage II) 162.44 + 11.032 71.12 + 5.62° 69.05 + 0.14° 66.57 + 2.08>

96 (end of the stage III) 249.76 +2.222 88.03 + 2.09° 72.16 + 1.84> 78.99 + 15.33¢




Table S3. The values of functional capacity indices and kinetic parameters (Amax and Avti) for the

non-inoculated and bioaugmented AS, fed only with the synthetic wastewater and cotreated with the
phenolic landfill leachate during 96 days.

Functional Capacity Indices and Kinetic Parameters

Bioreactor Time, Days How S G AWCD - At
0 3.12+0.072>  24.00 + 0.002 0.36 + 0.062 0.92 +0.052 1.35 +0.042 47 + 12
C 32 2.86 +0.09¢ 20.67 +0.58> 0.40 +0.102 0.79 +0.020 147 +0.10b 55+ 1b
64 3.01 £0.13 24.00 + 0.002 0.46 +0.08> 0.87 +0.11¢ 1.27+ 0.03¢ 47 + 12
96 3.36 +0.762 28.00 + 0.00¢ 0.41 +0.092 0.75 + 0.10> 1.20 +0.21¢ 48 + 32
32 2.92 +0.15>  21.00 + 1.00° 0.46 +0.12> 0.76 + 0.06P 148 £0.02> 52+ 3ab
Corssa 64 2.95 +0.08> 20.50+£0.70>  0.44 +0.02a>  0.75 +0.08° 1.30+0.072  49+12
96 3.01 +0.04> 28.00 + 0.00¢ 0.45 +0.01° 1.08 + 0.052 1.32+0.222 46 + 32
32 2.67 £0.21d%  19.67 +1.21b 0.47 +0.06> 0.71+0.13>  1.40 +0.092> 56 + 30
Ckes 64 2.60 £0.19%  20.50 + 2.00 0.48 +0.06° 0.72+0.22>  1.38+0.14> 45+12
96 3.40+0.122 31.00 £ 0.00¢ 0.40 +0.022 1.11 £ 0.084 146 +0.27> 46+ 2
32 3.11+£0.042>  25.50 + 2.002 0.45 +0.120 0.94+0.012 1.49+0.01> 61 +4c
Cordsa-KB3 64 3.22+0.14> 25.00 +1.002 043 +0.01»  0.89+0.05> 1.44+0.03* 45+1°
96 3.35+0.112 31.00 + 0.004 044+0.022  0.10+0.04>  1.41 £0.02ab 46 + 2ad
32 2.51£0.17¢ 14.67 £ 1.16¢° 0.65+0.02¢¢  0.55+0.01¢ 1.00 £0.07¢  39+2d
L 64 2.15+0.09¢ 12.50 + 0.70" 0.71 +0.02¢ 0.37 +0.05f 0.95+0.01¢ 35+ 3%
96 1.66 +0.238 10.50 +0.708 0.84 +0.094 0.19 +0.028 037 +0.01¢  32+1¢
32 290 £0.07>  19.00£0.58> 044 +0.01®®>  0.77 £0.01° 1.24+£0.04c 37 +1d
Lorasa 64 2.81 +0.15¢ 17.00 + 1.00" 0.54+0.01%¢  0.65+0.01b¢  1.22 +0.07¢ 45+12
96 2.64+0.25%  21.00 +2.65 0.58 + 0.02¢ 0.59 +0.04¢ 0.90 £0.12¢ 48+ 22
32 2.97 +0.06° 21.00 + 1.00° 0.45 +0.01° 0.95+0.012 150 +0.09¢ 44 + 4ad
Lkss 64 2.95 +0.05° 19.67 + 0.58P 0.54+0.01%  0.73 £0.02° 1.21£0.03¢ 43 + 0
96 2.73+£0.614¢ 22.67 +1.53> 0.57+0.10c  0.61+0.01* 093+0.11¢ 48+4
32 2.84+0.07¢ 18.67+0.58  0.45+0.01° 0.71 +0.01° 1.38+0.100  44+42
LoR45a+KB3 64 2.77 £0.15¢ 19.67 + 1.56° 0.48 + 0.07° 0.76 +0.04 1.34+0.292 43 + 0
96 2.94 + 0.05> 25.00 +2.002 0.56£0.23¢  0.60+0.03>  1.03 +0.05¢ 52+ 20

H’eco—Shannon-Weaver diversity index; S—metabolic richness index; G—Gini coefficient; Amax—

maximum microbial activity; AWCD—average well color development; Avtso—time at which the total

microbial activity increased at the fastest rate. The values that are indicated by different lower case
letters are statistically significant and referred to changes in all SBRs during the wastewater treatment.



Table S4. The values of carbon, nitrogen and phosphorus usage indices for the non-inoculated and
bioaugmented AS, fed only with the synthetic wastewater and cotreated with the phenolic landfill

leachate during 96 days.

Usage of Biolog®EcoPlate substrates

Bioreactor Time, Days C-USE N-USE P-USE
0 77.42 +0.002 31.50 +3.412 5.31+0.412
C 32 66.68 + 1.87° 35.61 + 1.59° 4.98 + 0.06°
64 77 .42 +0.002 31.05 £ 4.422 5.46 +0.312
96 90.32 + 0.00¢ 32.36 +1.442 4.27 +(.28b¢
32 67.74 +3.23b 36.80 + 1.50° 2.43 +0.454
Corssa 64 66.13 + 2.26° 39.76 + 0.89¢ 2.15 +0.814
96 90.32 + 0.00¢ 32.03 £ 0.552 1.09 +£0.03¢
32 63.45 + 3.90 32.30 £ 0.542 1.10 £ 0.03¢
Ckss 64 66.13 + 6.45° 34.23 +0.97° 1.66 + 1.35d¢
96 100.00 + 0.004 31.72 +£0.802 4.18 £ 0.16¢
32 82.26 + 6.45° 31.35+1.48 3.18 £ 0.59¢
CoRr4sa+KB3 64 80.65 + 3.232 30.53 +1.992 3.75 + 1.54¢
96 100.00 + 0.004 3254 +1.132 4.08 +0.20¢
32 47.32 + 3.74¢ 32.85+1.194 3.53 +0.25¢
L 64 40.32 + 2.26! 36.13 +0.08 0.94 + 0.38¢
96 33.87 +2.298 41.50 + 0.38¢ 0.00 + 0.00g
32 61.29 +1.87° 31.82+2.272 2.00 + 0.56¢
Lor4sa 64 54.84 + 3.23h 29.76 +0.694 2.03 +0.57¢
96 67.74 + 8.55 31.39 + 4.462 3.18 + 0.45f
32 67.74 +3.23b 33.22 + .83 3.81 +0.42¢
Lxss 64 63.45 + 1.87° 35.09 +0.37° 3.17 +£0.07f
96 73.13 +4.94> 31.26 £ 0.832 0.48 + 0.09"
32 60.23 + 1.87b" 35.52 +(.47° 3.19 £ 0.58
Lorasa+ks3s 64 63.45 + 5.03b 33.95 +1.78 2.31 +0.154
96 80.65 + 6.45° 30.52 +0.412 0.43 +0.16"

C-USE— carbon usage index, N-USE—nitrogen usage index, P-USE—phosphorus usage index. The
values that are indicated by different lower case letters are statistically significant and referred to
changes in all SBRs during wastewater treatment.



I11. Podsumowanie

1.

Wyniki testu hamowania wzrostu mikroorganizméw autochtonicznych osadu czynnego w
obecnosci odciekéw z osadow dennych stawu Kalina pozwolity na wyznaczenie wartosci ECsp i
MICigo, ktore odpowiadaly udzialowi procentowemu odciekow w $ciekach, wynoszacemu
odpowiednio 6,69% i 11,26%.

Obecnos¢ odciekow w osadzie czynnym wywarla negatywny wplyw na parametry operacyjne
procesu oczyszczania $ciekow, w tym na efektywno$¢ usuwania zanieczyszczen (ChZT) oraz
przyczynita si¢ do obnizenia aktywnos$ci mikrobiologicznej, potencjatu funkcjonalnego,
liczebnosci mikroorganizméw heterotroficznych i réznorodnosci strukturalnej w tym $rodowisku.
Ocena potencjatu degradacyjnego oraz cech funkcjonalnych dziesigciu wyselekcjonowanych
szczepOw bakterii pozwolita na wytonienie dwoch szczepow P. putida OR45a i P. putida KB3 jako
potencjalnych kandydatow do bioaugmentacji osadu czynnego obcigzonego odciekami.

Analiza genoméw szczepow P. putida KB3 i P. putida OR45a umozliwita identyfikacje gendéw
kodujacych biatka zaangazowane w szlaki rozktadu zwigzkow aromatycznych oraz warunkujacych
oporno$¢ bakterii na rozpuszczalniki organiczne i wysokie stezenie jonow chromu (Cré*).
Bioaugmentacja osadu czynnego obcigzonego odciekami szczepami P. putida KB3 i P. putida
OR45a oraz ich konsorcjum korespondowala ze wzrostem aktywnosci enzymatycznej, zywej
biomasy i potencjatlu funkcjonalnego mikroorganizméw w tym srodowisku.

Inokulacja osadu czynnego szczepami P. putida KB3 i P. putida OR45a oraz ich konsorcjum
umozliwita zachowanie wysokiej efektywno$ci usuwania azotu amonowego oraz zanieczyszczen
organicznych, m.in. zwigzkéw fenolowych, w mieszaninie $ciekoéw i odciekow.

Inokulacja osadu czynnego szczepem P. putida KB3 stanowita najbardziej efektywna strategi¢
bicaugmentacji i korelowala ze znaczagcym wzrostem aktywnosci enzymatycznej
mikroorganizmow autochtonicznych, efektywnosci usuwania zwiagzkow fenolowych, ChZT i azotu
amonowego oraz powstawaniem $ciekdw oczyszczonych o wysokiej jakosci.

Ze wzgledu na wysoki potencjal bioaugmentacyjny, wprowadzenie szczepu P. putida KB3 do
osadu moze stanowi¢ efektywne rozwigzanie problemow wielu oczyszczalni Scieckow obcigzonych
zafenolowanymi odciekami ze sktadowisk odpadow.

Zastosowanie wieloczynnikowej analizy parametréw istotnych dla procesu oczyszczania $ciekow
w polaczeniu z prostymi metodami biologicznymi (pomiar stezenia ATP, mikrobiologicznej
aktywnoS$ci metabolicznej, potencjatu funkcjonalnego i specyficznego poziomu poboru tlenu) w
miejsce przeprowadzania kosztownych analiz genetycznych, moze by¢ racjonalnym sposobem
umozliwiajagcym wezesne ostrzeganie o pogorszeniu si¢ stanu 0sadu czynnego i funkcjonowaniu
oczyszczalni Sciekow.
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IVV. Streszczenie

Wspotoczyszezanie odciekow ze sktadowisk odpadoéw wraz ze $ciekami komunalnymi w
biologicznych oczyszczalniach $ciekow stanowi w Polsce bardzo powszechng praktyke. Jednakze ze
wzgledu na ztozony i zréznicowany sktad fizykochemiczny, wody odciekowe moga by¢ toksyczne dla
mikroorganizmow osadu czynnego i niekorzystnie wptywa na proces usuwania zanieczyszczen
obecnych w $ciekach. Bioaugmentacja osadu czynnego wydaje si¢ by¢ atrakcyjnym rozwigzaniem
problemow wielu oczyszczalni $ciekow, zwigzanych z ich narazeniem na obecno$¢ wysokich stezen
wod odciekowych w S$ciekach. Strategia ta polega na wprowadzeniu do s$rodowiska osadu
wyselekcjonowanych szczepow lub konsorcjow mikroorganizmoéw w celu wzmocnienia potencjatu
degradacyjnego mikroorganizmow autochtonicznych oraz poprawy stanu jego funkcjonowania.
Introdukowane do osadu czynnego szczepy, obok wysokiego potencjatu degradacyjnego, powinny
cechowac si¢ zdolno$cig do produkcji zwigzkow wspomagajacych rozktad zanieczyszczen obecnych w
$ciekach, tj. sideroforow, bioflokulantow i biosurfaktantow. Powinny by¢ takze zdolne do wbudowania
sie w strukture ktaczkow i koagregacji z mikroorganizmami autochtonicznymi egzystujacymi W tym
ekosystemie.

Gléwnym celem rozprawy doktorskiej byto zbadanie wplywu biocaugmentacji osadu czynnego
obcigzonego odciekami z osadéw dennych stawu Kalina w Swietochtowicach z wykorzystaniem
wyselekcjonowanych szczepow bakterii oraz ich konsorcjum na efektywno$¢ usuwania zanieczyszczen
w $ciekach. Dodatkowo oceniano wptyw bakterii inokulowanych do osadu na jego kondycje oraz
aktywno$¢ enzymatyczng, zywa biomas¢ i1 potencjal funkcjonalny zespoléw mikroorganizméw
autochtonicznych zasiedlajgcych to srodowisko.

Charakterystyka sktadu fizykochemicznego i mikrobiologicznego odciekéw pochodzacych z
osadow dennych stawu Kalina wykazata, ze byly one wysoko obcigzone tadunkiem zanieczyszczen
organicznych i obecne w nich byly wskaznikowe bakterie chorobotworcze, co facznie moze stanowic¢
potencjalne zagrozenie sanitarne i epidemiologiczne dla $rodowiska. Egzystujace w wodach
odciekowych  mikroorganizmy heterotroficzne charakteryzowaty si¢ niskim potencjalem
funkcjonalnym i stabg aktywno$cia metaboliczna. Badania toksycznosci ostrej odciekow pozwolity na
wyznaczenie wartosci NIC, ECso i MIC100, 0dpowiednio 3,45%, 6,69% i 11,26%.

Analiza wptywu dlugotrwalej obecnosci 3,5%, a nastgpnie 5,5% odciekéw w $ciekach na
parametry operacyjne procesu oczyszczania sciekow syntetycznych wykazata spadek efektywnos$ci
usuwania ChZT w bioreaktorze typu SBR, ktoremu towarzyszyt wzrost wartosci pH w §ciekach do 9,3.
Ponadto zaobserwowano, ze zmiany pH w bioreaktorze obcigzonym odciekami byty skorelowane z
pogorszeniem si¢ wlasciwosci sedymentacyjnych osadu czynnego, o czym $wiadczyta niska wartos§¢
indeksu opadowego (lO), ponizej 70 cm®g. Analizy mikroskopowe potwierdzity takze zmiany
morfologiczne klaczkéw w osadzie czynnym obcigzonym odciekami. Wyniki badan wskazaty, ze
obecnos¢ odciekdw w osadzie czynnym przyczynita si¢ do obnizenia stosunku MLVSS do MLSS, ktory
byt zbyt niski, aby mozliwe byto osiagnigcie efektywnego usuniecia zanieczyszczen w Sciekach.
Ponadto zawarto$¢ zawiesin ogdlnych w tym bioreaktorze ponizej 2,5 mg/l nie pozwalata na osiggniecie
pozadanego stezenia mikroorganizméw w osadzie czynnym. Wyniki badan dotyczacych zmian
roznorodnosci funkcjonalnej zespotdow mikroorganizméw zasiedlajacych osad czynny obciazony
odciekami w stezeniach 3,5% i 5,5% wskazaly na utrate zdolno$ci mikroorganizméw autochtonicznych
osadu czynnego do metabolizowania odpowiednio 33% i 40% substratow na ptytkach EcoPlate™.
Mikroorganizmy autochtoniczne w tych osadach preferencyjnie metabolizowaty przede wszystkim
weglowodany 1 zwiazki fenolowe. Poréwnujac mikroorganizmy z bioreaktora kontrolnego oraz
obcigzonego wodami odciekowymi stwierdzono, ze bakterie narazone na dziatanie odciekow
odznaczaty si¢ wigksza zdolnoscig do utylizacji zwigzkéw zawierajacych azot, lecz nie potrafity
metabolizowaé zwigzkéw zawierajacych fosfor. Otrzymane wyniki wskazuja, ze wprowadzenie wod
odciekowych do s$ciekow znaczaco wptyneto takze na obnizenie aktywnosci dehydrogenaz i
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niespecyficznych esteraz w osadzie czynnym, co bylo skorelowane z obnizeniem aktywnos¢
metabolicznej w tym ekosystemie. Niska aktywno$¢ metaboliczna w osadzie czynnym obcigzonym
odciekami korespondowala z utratag zdolnos$ci mikroorganizméw autochtonicznych do utylizowania
okreslonych substratow wzrostowych, m.in. zwiazkéw zawierajacych fosfor oraz ze wzrostem
wykorzystania zwigzkéw fenolowych i zawierajacych azot. Analiza uzyskanych profili kwasow
tluszczowych (FAMEs) wykazata, ze mikroorganizmy autochtoniczne osadu czynnego byty bardzo
wrazliwe na zanieczyszczenia obecne w wodach odciekowych i uruchamiaty mechanizmy adaptacji do
obecnosci odciekéw w $ciekach syntetycznych. Zasadnicze zmiany w profilach FAMEs polegaly na
wzro$cie zawartosci kwaséw nasyconych, w tym gléwnie kwasow rozgalezionych i cyklopropanowych.
W odpowiedzi na stres pH, wynikajacy z obecnosci odciekow w $ciekach, w profilach FAMEs
zaobserwowano takze wzrost zawartoSci kwasow rozgat¢zionych o izomerii anteiso w stosunku do
kwasOw o izomerii iS0. Roznice w udziale procentowym poszczegdlnych kwasow tluszczowych w
profilach FAMEs analizowanych probek osadu czynnego byly zwigzane z réznicami w strukturze
zespotow mikroorganizmow w tym srodowisku. W dniu zakonczenia eksperymentu w profilach FAMEs
zarowno kontrolnego, jak i obcigzonego odciekami osadu czynnego dominowaty kwasy
charakterystyczne dla bakterii Gram-ujemnych. W przeciwienstwie do osadu kontrolnego, w profilach
FAMEs uzyskanych dla osadu obcigzonego odciekami zaobserwowano dodatkowo spadek udziatu
procentowego markerowych kwasow thuszczowych dla Protozoa i wzrost zawartosci procentowej
markerow FAMES dla bakterii Gram-dodatnich i grzybow.

Po dokonaniu szczegotowej charakterystyki 10 szczepow bakterii, sposrdod nich do badan
biocaugmentacyjnych wybrano dwa szczepy P. putida OR45a i P. putida KB3. Wyselekcjonowane
mikroorganizmy byty zdolne do wzrostu w obecnosci wysokich stezen katecholu, benzoesanu, kwasu
4-hydroksybenzoesowego, kwasu 3,4-dihydroksybenzoesowego, fenolu, 2-metylofenolu, 4-
metylofenolu oraz mieszaniny krezoli. Ponadto posiadaty zdolno$¢ do produkcji sideroforow,
wspomagajacych dzialanie enzymoéw zaangazowanych w rozktad zwigzkow aromatycznych. Wyniki
przeprowadzonych badan potwierdzity rowniez, ze oba szczepy koagregowaly z mikroorganizmami
autochtonicznymi osadu czynnego i charakteryzowaty si¢ silng zdolno$cig do bioflokulacji (50% do
70%). Poza tym posiadaly zdolno$¢ do syntezy substancji egzopolisacharydowych i N-AHLs. Na
podstawie adhezji komoérek do p-ksylenu zostaly zaklasyfikowane do bakterii o silnych wtasciwosciach
hydrofobowych (CSH > 50%). Warto jednak podkresli¢, ze jedynie u szczepu P. putida OR45a
obecnos¢ odciekow prowadzita do modyfikacji powierzchni komoérek w kierunku bardziej
hydrofobowego charakteru niz u P. putida KB3, co moze sugerowal, ze bakteria ta byta zdolna do
degradacji zanieczyszczen obecnych w wodach odciekowych. Wstepna ocena zdolnosci szczepow do
produkcji  biosurfaktantow wskazata na ich potencjalng zdolno$¢ do produkcji zwigzkdéw
powierzchniowo czynnych. Z kolei analiza obu szczepoéw pod katem ich zdolnosci do emulgowania
weglowodorow obecnych w oleju diesla potwierdzita, ze produkowaly one zwigzki odznaczajgce si¢
wysoka aktywnoscig emulgujaca (> 45%).

Analiza genoméw P. putida OR45a i P. putida KB3 potwierdzita ich zdolnos$¢ do rozktadu
jednopierscieniowych zwigzkow aromatycznych i produkcji egzopolisacharydu — alginianu. Ponadto u
badanych mikroorganizméow stwierdzono obecno$¢ gendéw kodujacych biatka posredniczace w obronie
przed stresem oksydacyjnym. Zaréwno szczep P. putida OR45a, jak i P. putida KB3 posiadaty pompy
efflux, zwigkszajace ich opornos¢ na rézne rozpuszczalniki, takie jak: n-heksan, p-ksylen, toluen, styren,
m-ksylen, propylobenzen i etylobenzen. W genomach badanych bakterii wykazano dodatkowo
obecno$¢ operonu mer, zwigzanego z oporno$cig komorek na jony Hg?*, a w genomie szczepu P. putida
KB3 potwierdzono obecnos¢ gendéw kodujacych biatka odpowiedzialne za przeciwdziatanie stresowi
oksydacyjnemu wywotanemu przez jony chromu. Oba szczepy posiadaty takze zdolno$¢ do wzrostu w
obecnosci wysokich stezen jonow amonowych, wynoszacych odpowiednio 600 i 1000 pg/ml.

Ostatnim etapem prac byto zbadanie efektywnoS$ci procesu oczyszczania §ciekow w wyniku
bioaugmentacji osadu czynnego obcigzonego odciekami z uzyciem wyselekcjonowanych szczepow P.
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putida OR45a i P. putida KB3 oraz ich konsorcjum. Po zakonczeniu eksperymentu istotne statystyczne
(p<0,05) ubytki badanych zwigzkéw fenolowych stwierdzono we wszystkich bioaugmentowanych
reaktorach. Najwickszy ubytek tych zwigzkow (95%) odnotowano w osadzie czynnym
biocaugmentowanym szczepem P. putida KB3, podczas gdy w osadzie niepoddanym bioaugmentacji
mikroorganizmy autochtoniczne byly zdolne do rozktadu jedynie 50% zwiazkoéw fenolowych obecnych
w odcieku. Wysoka efektywno$¢ usuwania fenoli w uktadach inokulowanych szczepami P. putida
OR45a i P. putida KB3 oraz ich konsorcjum korespondowata z wysoka skutecznoscig usuwania
zanieczyszczen organicznych oraz azotu amonowego. Bioaugmentacja z uzyciem wyselekcjonowanych
szczepow umozliwita takze utrzymanie stabilnos$ci procesu oczyszczania §ciekow, co moze swiadczy¢
o tym, ze migdzy wprowadzonymi do bioreaktora szczepami bakteryjnymi, jak rowniez migdzy tymi
bakteriami a mikroorganizmami autochtonicznymi nie doszto do oddziatywan antagonistycznych. W
tym etapie badan przeprowadzono rowniez ocen¢ wplywu bioaugmentacji na kondycje, aktywnos¢
enzymatyczng i metaboliczng oraz potencjal funkcjonalny osadu czynnego obcigzonego odciekami.
Stwierdzono, ze obecnos¢ odcieku w $ciekach przyczynita si¢ do obnizenia wartosci SOUR w osadzie
czynnym o 53%. Dla poréwnania parametr ten osiagal prawie 2-3-krotnie wyzsze wartosci w
bioreaktorach obcigzonych odciekami i bioaugmentowanych wybranymi szczepami bakterii, a takze w
bioreaktorze kontrolnym, oczyszczajacym jedynie $cieki syntetyczne. Stwierdzono rowniez, ze
obecnos¢ odciekow w $ciekach w najwigkszym stopniu wptyneta na aktywnos$¢ dehydrogenaz, esteraz
i katalaz w bioreaktorze niepoddanym bioaugmentacji, przyczyniajac si¢ do znacznego zmniejszenia
ich aktywnosci, ktora w bioreaktorze kontrolnym oraz w bioreaktorach bioaugmentowanych byta 3-4-
krotnie wyzsza. Wzrost aktywnosci drobnoustrojow w bioaugmentowanym osadzie czynnym
obcigzonym odciekami byt skorelowany ze wzrostem biomasy osadu, a takze liczebnos$ci
mikroorganizméw heterotroficznych, podczas gdy w reaktorze niebioaugmenowanym nastgpito
znaczne obnizenie tych parametréw. Stwierdzono, ze mikroorganizmy w reaktorach obcigzonych
odciekami byty mniej metabolicznie aktywne niz bakterie w bioreaktorze kontrolnym oraz w reaktorach
bioaugmentowanych. Obecno$¢ odcieku w S$ciekach stanowila silny czynnik stresowy dla
mikroorganizmow w osadzie czynnym. Bioreaktor obcigzony odciekami nie dziatat prawidtowo, o czym
swiadczyt wysoki wskaznik SBI (< 50%). Wprowadzenie wyselekcjonowanych szczepow bakteryjnych
do osadu czynnego tagodzito toksyczne dziatanie obecnych w odciekach substancji, a tym samym
przyczynito si¢ do obnizenia poziomu stresu w tym srodowisku (SBI <40%) i pozwalato na utrzymanie
wysokiej aktywno$ci metabolicznej. Analiza profili metabolicznych bakterii w osadzie czynnym
wspotoczyszczajacym  Scieki  syntetyczne i odcieki wskazala na mniejsza specjalizacje
mikroorganizméw w reaktorach inokulowanych wyselekcjonowanymi szczepami. Znaczny wzrost
zdolnosci zespolow mikroorganizmoéw autochtonicznych w osadzie czynnym bioaugmentowanym z
uzyciem wyizolowanych szczepéw do metabolizowania zwigzkéw fenolowych moze wskazywac na
zdolno$¢ inokulowanych bakterii do przetrwania i proliferacji w tym $rodowisku.

Analiza parametrow operacyjnych, wskaznikoéw kondycji osadu czynnego i potencjatu
funkcjonalnego mikroorganizméw autochtonicznych w osadzie czynnym obcigzonym odciekami ze
stawu Kalina wskazata na silng korelacje migdzy strategia bioaugmentacji a wysokg aktywnoscig
mikrobiologiczng i efektywnos$cig procesu oczyszczania $Sciekéw. Najbardziej efektywna sposrod
zastosowanych strategii bioaugmentacji okazata si¢ inokulacja osadu czynnego szczepem P. putida
KB3. Ze wzgledu na wysoki potencjat bioaugmentacyjny, wprowadzenie szczepu P. putida KB3 do
osadu moze stanowi¢ efektywne rozwigzanie probleméw wielu oczyszczalni $ciekow obcigzonych
zafenolowanymi odciekami ze sktadowisk odpadow.
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V. Summary

Cotreatment of the landfill leachate with municipal wastewater in the biological wastewater
treatment plants is a very common practice in Poland. Due to the complex and diverse physicochemical
composition, the leachate may be toxic for the activated sludge microorganisms and has a harmful effect
on the wastewater treatment process. Bioaugmentation appears to be a beneficial solution for
perturbations of many sewage plants associated with their exposure to the presence of high
concentrations of the leachate in wastewater. This strategy involves the introduction of selected bacterial
strains or microbial consortia into the activated sludge environment to enhance the degradative potential
of autochthonous microorganisms and to improve the sludge condition. Beyond the high degradative
potential, the candidate bacteria for bioaugmentation should possess the ability to produce compounds,
which support the degradation of contaminants present in wastewater, i.e. siderophores, bioflocculants
and biosurfactants. In addition, they should also be able to incorporate into the flocs structure and to
coaggregate with the autochthonous microorganisms inhabiting this ecosystem.

The main purpose of this study was to assess the effluent treatment efficiency after
bioaugmentation of the activated sludge spiked with the landfill leachate from the bottom sediments of
the Kalina pond in Swigtochtowice with P. putida OR45a and P. putida KB3 strains, as well as their
consortium. Moreover, the impact of introduced bacteria on the activated sludge condition, enzymatic
activity, content of live biomass and the functional potential of the autochthonous microbial
communities present in this environment was evaluated.

The characteristics of the physicochemical and microbiological composition of the leachate
from the bottom sediments of the Kalina pond showed that it was characterized by the high pollution
load and the presence of indicator pathogenic bacteria, therefore, it may pose a potential sanitary and
epidemiological threat to the environment. Heterotrophic microorganisms that were present in the
landfill leachate were characterized by the low functional potential and poor metabolic activity. The
studies determining the acute toxicity of the landfill leachate allowed to determine the NIC, ECs and
MIC1go values of 3.45%, 6.69% and 11.26%, respectively.

The analysis of the impact of long-term presence of 3.5% and then 5.5% of the leachate in
wastewater on the operational parameters of the synthetic wastewater treatment process showed a
decrease in the COD removal efficiency in the SBR, which was accompanied by an increase in
wastewater pH to 9.3. In addition, it was observed that the pH changes in the leachate-laden bioreactor
were correlated with the deterioration of the activated sludge settling properties, as evidenced by the
low value of its volume index (SV1) below 70 cm®/g. Microscopic analyzes also confirmed the changes
in morphology of the flocs in the activated sludge loaded with the leachate. The results indicated that
the presence of the landfill leachate in the activated sludge contributed to a decrease in the MLVSS to
MLSS ratio, which was too low to achieve effective removal of pollutants in wastewater. In addition,
the content of the MLSS in this system below 2.5 mg/I did not allow to achieve the desired concentration
of microorganisms in the activated sludge. The results of research on changes in the functional diversity
of microbial communities present in the activated sludge loaded with leachate at the concentrations of
3.5% and 5.5% indicated a loss of the ability of the autochthonous microorganisms to metabolize 33%
and 40% of substrates on EcoPlateTM plates, respectively. The autochthonous microorganisms present
in this system preferentially metabolized carbohydrates and phenolic compounds available on the
EcoPlate™. Comparing microorganisms from the control bioreactor and this spiked with the leachate,
it was found that bacteria exposed to the leachate had higher ability to utilize nitrogen-containing
compounds, but they were unable to metabolize phosphorus-containing compounds. The obtained
results indicated that the introduction of the leachate to wastewater significantly reduced the activity of
dehydrogenases and non-specific esterases in the activated sludge, which was also correlated with a
decrease in the metabolic activity in this ecosystem. Low metabolic activity in leachate-laden activated
sludge corresponded with a loss of the ability of autochthonous microorganisms to utilize specific
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growth substrates, including compounds containing phosphorus and with an increase in the use of
phenolic and nitrogen-containing compounds. Analysis of the fatty acid profiles (FAMES) showed that
the activated sludge autochthonous microorganisms were very sensitive to the contaminants present in
the leachate and exhibited adaptive mechanisms to the presence of the leachate in the synthetic
wastewater. The major changes in FAMEs profiles concerned the increase in the content of the saturated
fatty acids, mainly branched and cyclopropane fatty acids. In response to pH stress resulting from the
presence of the leachate in wastewater, an increase in the yield of the anteiso/iso-branched fatty acids
in the FAME patterns was also observed. The differences in the yield of the individual fatty acids in the
FAME profiles of the analyzed activated sludge samples were associated with variations in the structure
of microbial communities in this environment. At the end of the experiment, in FAME profiles of the
control and leachate-laden activated sludge dominated marker fatty acids for Gram-negative bacteria.
Contrary to the control sludge, an additional decrease in the percentage of marker fatty acids for
Protozoa and an increase in the percentage of FAMEs markers for Gram-positive bacteria and fungi was
observed in the FAMEs profiles obtained for leachate-laden system.

As a result of detailed characterization of ten bacterial strains, two of them P. putida OR45a and
P. putida KB3 were selected for bicaugmentation studies. Selected microorganisms were able to grow
in the presence of high concentration of catechol, benzoate, 4-hydroxybenzoic acid, 3,4-
dihydroxybenzoic acid, phenol, 2-methylphenol, 4-methylphenol and mixture of cresols. In addition,
their ability to produce siderophores, which support the action of enzymes involved in the degradation
of aromatic compounds, was confirmed. The results revealed that P. putida OR45a and P. putida KB3
strains were able to coaggregate with the activated sludge autochthonous microorganisms and were
characterized by a strong bioflocculation ability (50% to 70%). The analyzes also confirmed the ability
of P. putida OR45a and P. putida KB3 to synthesize exopolysaccharide and N-AHLSs. In addition, based
on their adhesion to p-xylene, both strains exibited strong hydrophobic properties (CSH > 50%).
However, it is worth emphasizing, that only in P. putida OR45a the presence of leachate led to a
modification of the cell surface towards a more hydrophobic nature than in P. putida KB3, which may
suggest that this bacterium was able to degrade contaminants present in the leachate. Preliminary
assessment of the ability of both strains to produce biosurfactants indicated their potential ability to
produce surface active compounds. In turn, the analysis of both strains in terms of their ability to
emulsify hydrocarbons present in diesel oil confirmed that they produced compounds with high
emulsifying activity (> 45%).

Genomic analysis of both bacteria confirmed their ability to degrade monocyclic aromatic
compounds and produce exopolysaccharide - alginate. Moreover, genes encoding proteins involving in
microbial defense against oxidative stress were present in genomes of studied microorganisms. Both
bacterial strains possess efflux pumps, which increase their resistance to various solvents, i.e. n-hexane,
p-xylene, toluene, styrene, m-xylene, propylbenzene and ethylbenzene. The presence of the mer operon
that confers a resistance of bacterial cells to Hg?* ions was also confirmed in the genomes of studied
bacteria. Moreover, the genes encoding proteins required to cope with the oxidative stress induced by
chromium ions were found in the genome of P. putida KB3 strain. The obtained results indicated that
tested bacterial strains had also the ability to grow in the presence of high concentrations of ammonium
ions of 600 and 1000 ug/ml, respectively.

The last stage of the work was to evaluate the effectiveness of the wastewater treatment process
after bioaugmentation of activated sludge loaded with leachate with selected strains of P. putida OR45a
and P. putida KB3, and their consortium. At the end of the experiment, statistically significant decrease
(p<0.05) in the content of the phenolic compounds was found in all bioaugmented reactors. The largest
reduction in the concentration of these compounds (95%) was recorded in the activated sludge
bioaugmented with P. putida KB3 strain, while in the non-bioaugmented sludge autochthonous
microorganisms were able to utilize only 50% of phenolic compounds present in the leachate. High
efficiency of phenolic compounds removal in the systems inoculated with P. putida OR45a and P. putida
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KB3 strains and their consortium corresponded with the high removal efficiency of organic
contaminants and ammonium nitrogen. Also, bioaugmentation with the use of selected strains made
possible to maintain the stability of the wastewater treatment process, which may indicate that there
were no antagonistic interactions between the bacterial strains introduced into the bioreactor, as well as
between these bacteria and indigenous microorganisms. In this stage of research, assessment of the
impact of bioaugmentation on condition, enzymatic and metabolic activity as well as functional potential
of activated sludge loaded with the leachate was also conducted. It was found that the presence of the
leachate in wastewater contributed to a 53% reduction in the SOUR in the activated sludge. By
comparison, this parameter reached almost 2-3 times higher values in the bioreactors loaded with the
leachate and bioaugmented with selected bacterial strains, as well as in the control bioreactor, purifying
only synthetic sewage. It was also found that the presence of the leachate in the wastewater had the
greatest impact on the activity of dehydrogenases, esterases and catalases in the non-bioaugmented
bioreactor, contributing to a significant reduction in their activity, which was 3-4 times higher in the
control bioreactor and in the bioaugmented bioreactors. The increase in microbial activity in the
bioaugmented activated sludge loaded with the leachate was correlated with the increase in sludge
biomass, as well as the number of heterotrophic microorganisms, while in the non-bioaugmented reactor
these parameters decreased significantly. It was found that microorganisms in the leachate-laden
reactors were less metabolically active than bacteria in the control bioreactor and bioaugmented reactors.
The presence of the leachate in sewage was a strong stress factor for microorganisms in the activated
sludge. The leachate-laden bioreactor was not working properly as evidenced by the high SBI (>50%).
The introduction of selected bacterial strains into the activated sludge mitigated the toxic effects of the
substances present in the leachate, and thus contributed to the reduction of stress level in this
environment (SBI <40%) and allowed to maintain high metabolic activity. The analysis of the metabolic
profiles of microorganisms in the leachate-laden activated sludge showed that metabolic specialization
of bacteria took place to a lesser extent in the systems inoculated with selected bacterial strains. A
significant increase in the capability of indigenous microorganisms in the activated sludge
bioaugmented with tested strains to metabolize phenolic compounds may indicate the ability of these
bacteria to survive and proliferate in this environment.

Analysis of the operational parameters and indicators of the activated sludge condition and
functional potential of indigenous microorganisms showed a strong correlation between the application
of bioaugmentation strategy in the bioreactors loaded with the leachate from the Kalina pond and high
microbiological activity and efficiency of the wastewater treatment process. Inoculation of the activated
sludge with P. putida KB3 strain proved to be the most effective solution among the bioaugmentation
strategies that have been used. Due to the high bioaugmentation potential, introduction of P. putida KB3
strain into activated sludge can be an effective solution to the problems of many wastewater treatment
plants loaded with phenolic landfill leachate.
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