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RESUMO

GIGLIO, G. L. Processos de nitritacio parcial e anammox em efluentes anaerdbios de
esgoto sanitario doméstico para regides de clima quente. 2023. Tese (Doutorado) em
Hidraulica e Saneamento — Escola de Engenharia de Sao Carlos, Universidade de Sao Paulo,
Sao Paulo, 2023.

O processo de nitritagdo parcial (PN) e oxidagdo anaerdbia de amonia (Anammox), PNA, em
comparagdo ao processo convencional de nitrificagdo-desnitrificacdo, reduz o consumo
energético demandado pela aeracdo, ndo requer adicdo de carbono organico (CO) na
desnitrificacdo e diminui a producao de lodo, com potencial para melhorar o balango de massa
e energia das estacdes de tratamento de esgoto (ETEs). O processo PNA ¢ considerado uma
tecnologia consolidada para tratar aguas residudrias com elevada concentracdo de nitrogénio,
mas sua viabilidade no tratamento de esgoto doméstico ainda representa um desafio. Entretanto,
em paises de clima tropical e subtropical, como o Brasil, o uso de reatores UASB em ETEs ¢
uma realidade, gerando efluentes anaerdbios com temperatura mesofilica e baixa relagdo CO/N,
aumentando a possibilidade de sucesso de reatores PNA em ETEs. Desta forma, a presente
pesquisa teve como principal objetivo investigar o desempenho do processo PNA para remover
nitrogénio de esgotos domésticos pré-tratados anaerobiamente em paises de clima quente.
Inicialmente, trés reatores (R1, R2 e R3) foram alimentados com efluente sintético sem matéria
organica (MO). Para conduzir o processo anammox, R1 e R2 foram alimentados com propor¢ao
de nitrito/amonia (N-NO2/N-NH4") de 1,32. A biomassa granular anammox, enriquecida no
reator R1 por 685 dias (232 mgN.L!' e 37°C), apresentava alta eficiéncia de remogdo de
nitrogénio (ERN = 89,3+3,5%) quando foi parcialmente transferida para realizar o start-up do
R2, submetido as redugdes graduais de nitrogénio (232 para 50mgN.L ") e da temperatura (37
para 25°C). O R2, submetido a mesma carga a nitrogenada volumétrica aplicada (NLRA) entre
1,0 a 1,4 kgN.m?>.d"!, apresentou alta ERN (87,3+4,7%) em 65 dias de operacdo. R1 e R2
apresentaram alta abundancia relativa de Candidatus Brocadia entre 18,9 e 33,4% e entre 18,9
e 29,4%, respectivamente. No R3, utilizando in6culo de R2, nitrito deixou de ser adicionado
para ser produzido por meio da aeracdo intermitente automatizada (AIA) sem controle de
oxigénio dissolvido (OD), condi¢do necessaria para o processo PNA. Contudo, devido ao baixo
desempenho de bactérias nitritantes, ndo foi observado o estabelecimento do processo PNA. A
adi¢do de nitrito fez com que a ERN atingisse 65%, indicio para a presenca ativa de biomassa
anammox no R3. Utilizando-se de biomassa granular PNA de escala plena, um reator do tipo
RBS (R4) foi continuamente operado com AIA (on:off = 15min:15min), com controle de OD
entre 0,01 e 0,20 mgO.L"!, temperatura de 25°C, baixa concentra¢io de amodnia (25mgN-
NH4"L") e inicialmente sem MO. Apesar do R4 ter sido operado com AIA e baixa
concentracdo de OD, observou-se acimulo de nitrato ¢ a ERN diminuiu gradativamente de
88,1% para 25,1%. Com a adi¢do de MO complexa (100mgO».L™"), para simular efluentes de
reatores UASB, observaram-se elevadas ERN (93,9+£2,2%), eficiéncia de remoc¢ao de MO
(80,5+7,7%) e efluente com concentragdo de nitrogénio inferior a 2,0mgN.L"!. Nessa
configuracdo, a atividade anammox especifica de 86,5 = 8,ImgN.gSSV-'.d! permaneceu
estavel durante 170 dias de operacdo do R4. Os resultados obtidos realgam o potencial de
aplicacdo do processo PNA para efluentes de esgoto doméstico pré-tratados anaerobiamente
em paises de clima quente.

Palavras-chave: Anammox. Efluente de UASB. Mainstream PNA. Relacao C/N.



ABSTRACT

GIGLIO, G. L. Partial nitritation and anammox processes in anaerobic effluents from
domestic sewage for warm regions. 2023. Tese (Doutorado) em Hidraulica e Saneamento —
Escola de Engenharia de Sao Carlos, Universidade de Sao Paulo, Sao Paulo, 2023.

The partial nitritation (PN) and anaerobic ammonia oxidation (Anammox) process, PNA,
compared to the conventional nitrification-denitrification (ND) process, decreases the energy
consumption required for aeration, does not require organic carbon (OC) addition for
denitrification, and decreases sludge production, with the potential to improve the mass and
energy balance of sewage treatment plants (STPs). The PNA process is considered a mature
technology for treating wastewater with high nitrogen concentration, but its feasibility in
domestic sewage treatment still poses a challenge. Nevertheless, in tropical and subtropical
countries like Brazil, the use of UASB reactors is a reality, producing anaerobic effluents with
low OC/N ratio, augmenting the potential to implement PNA reactors in STP. Therefore, the
general aim of this research was to investigate the performance of PNA process for nitrogen
removal of anaerobically pretreated domestic sewage in warm countries. Initially, three reactors
(R1, R2 and R3) were fed with synthetic effluent without organic matter (OM). To carry out
the anammox process, R1 and R2 were fed with a nitrite/ammonia (NO>-N/NH4"-N) ratio of
1.32. The anammox granular biomass, enriched in R1 for 685 days (232mgN.L™! and 37°C),
showed a high nitrogen removal efficiency (NRE = 89.3+3.5%) when it was partially
transferred to start-up the R2 for adaptation with gradual reductions in nitrogen concentration
(232 to 50 mgN.L") and temperature (37 to 25°C). In the R2, receiving the same nitrogen
loading rate of R1, i.e., between 1.0 and 1.4kgN.m>.d"!, achieved a high NRE of 87.3 + 4.7%
in 65 days of operation. R1 and R2 exhibited a high relative abundance of Candidatus Brocadia
ranging from 18.9 to 33.4% and 18.9 to 29.4%, respectively. In the R3, which was inoculated
with biomass from R2, the nitrite addition was discontinued, and automated intermittent
aeration (AIA) without controlling the dissolved oxygen (DO) was implemented to observe the
PNA process. However, due to the low performance of nitrifying bacteria, the establishment of
the PNA process was not observed. The nitrite addition resulted in an NRE of 65%, indicating
the presence of active anammox biomass in R3. Utilizing PNA biomass from a full-scale
reactor, an SBR-type reactor (R4) was continuously operated with AIA (on:off =
15min:15min), DO control between 0.01 and 0.20mg0,.L"!, temperature of 25°C, low nitrogen
concentration (25 mgN-NH4".L ") and initially without OM. Although the R4 was operated with
AIA and DO control, nitrate accumulation was observed, and the NRE gradually decreased
from 88.1% to 25.1%. With the addition of complex OM (100mgO,.L "), to simulate UASB
reactor effluents treating domestic sewage, high NRE (93.9 +2.2%) and OM removal efficiency
(80.5 £7.7%) were observed, resulting in an effluent with a low nitrogen concentration of
2.0mgN.L!. In this configuration, the specific anammox activity of 86.5 = 8.1mgN.gVSS.d"!
was kept stable during the 170 days of R4 operation. The results highlight the potential
application of the PNA process for anaerobically pretreated domestic sewage effluents in warm
countries.

Keywords: Anammox. UASB effluent. Mainstream PNA. C/N ratio.
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1 Introducao

O aporte excessivo de nitrogénio em corpos hidricos tem comprometido a qualidade da
agua disponivel para os usos doméstico, industrial, agricola e recreativo (CAREY;
MIGLIACCIO, 2009). A remogao bioldgica de nitrogénio representa uma das principais formas
de evitar a degradagao dos corpos receptores e pode ser realizada em estagdes de tratamento de
esgoto (ETEs) por meio do processo convencional de nitrificagdo-desnitrificagdo (ND),
aplicado em unidades subsequentes (ARDERN & LOCKETT, 1914). Entretanto, a ND detém
aspectos negativos que sdo considerados insustentaveis (CHEN et al., 2019a). Na etapa de
nitrificagdo, por exemplo, a aeragdo demanda cerca de 0,45 kWh.m™, o que pode corresponder
a cerca de 22% da energia elétrica utilizada na ETE (WAN et al., 2016). Além disso, na etapa
de desnitrificagdo, pode ser requerida a adi¢ao de carbono externo biodegradavel (HOW et al.,
2020), por exemplo, 1,90 a 3,30 kg de metanol para cada 1,00 kg de nitrato a ser reduzido
(PENG et al., 2007). Além disso, o excesso de lodo produzido devido a elevada taxa de
crescimento de microrganismos heterotroficos desnitrificantes requer destino e tratamento
especificos como a secagem e transporte para aterros sanitarios (MCCARTY et al., 2011). Tais
aspectos representam investimentos financeiros significativos que, muitas vezes, inviabilizam
a remogao de nitrogénio em ETEs.

O processo de oxidacdo anaerdbia de amodnia ou anammox (anaerobic ammonium
oxidation), descoberto ha pouco mais de 30 anos (MULDER et al., 1995), ¢ uma alternativa
sustentavel que detém potencial para equilibrar os custos dispendiosos intrinsecos as ETEs
(CAO et al., 2017). As vantagens do processo anammox sob a ND sdo notaveis, podendo-se
destacar as redugdes de 63% na aeragdo, visto que nao € preciso que a nitrificagdo ocorra por
completo, 100% no consumo de carbono organico (CO), por se tratar de um processo
autotrofico, e 90% na producao de lodo (CAO et al., 2017), uma vez que as bactérias anammox
possuem lento crescimento em relagdo aos microrganismos nitrificantes (LAURENTI et al.,
2019) e heterotroficos desnitrificantes (CAO et al., 2021).

A estabilidade do processo anammox estd diretamente atrelada a outros bioprocessos
que podem ser colaborativos ou concorrentes. As bactérias anammox (AMX) dispensam o0 uso
de oxigénio dissolvido (OD) e de matéria organica (MO) para consumir, de forma
concomitante, amonio (NH4") e nitrito (NO2"), produzindo gis dinitrogénio (N2) e nitrato
(NO3") (STROUS et al., 1998). Como NH4" corresponde a fragdo nitrogenada majoritaria em

aguas residudrias, a falta de NO™ € um obstaculo para a remog¢do de nitrogénio via processo
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anammox. Sendo assim, ¢ imprescindivel a disponibilidade de NO; para atuar como receptor
de elétrons na oxidagdo autotrofica de NH4". Além disso, a produ¢do equilibrada de NO,/NH4"
deve ser proxima de 1,32 (STROUS et al., 1998), podendo ser realizada via nitritagdo parcial
(partial nitritation, PN) na qual as bactérias oxidadoras de amonia (BOA), em meio aerdbio,
oxidam parcialmente NHs" a NO>". Contudo, as bactérias oxidadoras de nitrito (BON), também

em meio aerdbio, podem oxidar NO> a NOs", fazendo com que ocorra a nitrificagdo completa

(NH4* i NO>” 58 NOs") ao invés da PN, o que resulta no desequilibrio da relagdo NO>/NH4".
Desta forma, a remog¢ao de nitrogénio esta diretamente vinculada a estabilidade do processo de
nitritacdo parcial-anammox (partial nitritation-anammox, PNA), deteriorada, principalmente
pela dificuldade de se inibir a atividade de NOB (CAO et al., 2017; HOEKSTRA, 2017;
LACKNER et al., 2014; QIU et al., 2021).

Recentemente, identificou-se um total de 142 ETEs que aplicam, com sucesso, unidades
baseadas no processo anammox (LIU et al., 2020). Nestas estacdes, os reatores anammox
recebem efluentes ricos em nitrogénio (~ 2.000 a 4.000 mg.N-NH4".L"!, YAMAMOTO et al.,
2008), pobres em carbono organico (CO/N ~ 0,5, JENNI et al., 2014), e em temperaturas
elevadas (37 °C, ALI; OKABE, 2015). Estas caracteristicas estdo presentes em fluxos laterais
(sidestream) de ETEs e favorecem a aplicacao do processo denominado sidestream anammox

(KUMWIMBA et al., 2020).

No fluxo principal (mainstream), as barreiras mais relevantes para implementagdo de
sistemas mainstream PNA estdo relacionadas a elevada relacio CO/N (MA et al., 2016),
nitritagdo instavel (AGRAWAL et al., 2018) e baixas temperaturas (LOTTI et al., 2015). A
oscilagdo sazonal destas caracteristicas, em especial no que diz respeito a reducdo da
temperatura em paises de clima frio, faz com que a aplicagdo do processo mainstream anammox
em escala plena ainda seja um desafio (CAO et al., 2017). Até o presente momento, apenas 3
ETEs, localizadas na Austria, Singapura e China, reportaram a operagdo estdvel de reatores
mainstream anammox nestas condi¢des (WETT et al., 2015; YESHI et al., 2016; YUAN et al.,
2021).

Em paises de clima quente, como Brasil, Colombia e India, as temperaturas mais
elevadas facilitaram a ampla adocao dos reatores de manta de lodo e fluxo ascendente (up-flow
anaerobic sludge blanket, UASB) para tratamento de esgoto sanitdrio (VON SPERLING;
CHERNICHARO, 2005). Em 2012, os reatores UASB correspondiam a 493 (17%) das ETEs
latino-americanas (NOYOLA et al., 2012). No Brasil, os reatores UASB compreendem em 37%
das ETEs em operacao (ANA, 2020), demonstrando que essa tecnologia esta consolidada, em
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especial em paises de clima quente (VAN LIER et al., 2010). Os reatores UASB tratando
esgotos domésticos em paises de clima quente geram efluentes anaerdbios pobres em CO (100
— 200 mg0>.L"), com temperatura mesofilica (~ 25°C), pH neutro (6,8 — 7,5), reduzida
concentragdo de solidos (50 — 100 mgSST.L!) e praticamente ndo alteram a parcela de
nitrogénio amoniacal (20 — 70 mgN-NH4" L") (VON SPERLING; CHERNICHARO, 2005;
AZEVEDO et al., 2021). Estas caracteristicas sao indicativos de que a adogdo de sistemas

mainstream UASB-PNA ¢ promissora para as regioes tropicais e subtropicais.

A complexidade dos efluentes anaerdbios deve ser levada em consideragdo para a
adocdo do sistema mainstream UASB-PNA. Os efluentes anaerdbios apresentam uma parcela
de MO rapidamente biodegradavel (DQOrb), geralmente composta por acidos graxos volateis
(AGVs) de facil degradacdo, e uma parcela de MO lentamente biodegradavel (DQOIb),
composta por materiais particulados de dificil degradacdo (SHENG et al.,, 2020). A
preocupagdo acerca da composicdo da MO refere-se a possibilidade de HB competirem com
AMX por NOy", prejudicando a estabilidade do processo mainstream PNA. Em contrapartida,
a maior disponibilidade de MO promove a desnitrificagdo de NO3", subproduto obrigatério do
processo PNA, podendo aumentar a eficiéncia de remogao de nitrogénio. Além do mais, a MO
aumenta a competicdo entre HB aerdbias e NOB, o que pode favorecer a nitritagdo e
consequentemente o processo PNA (AGRAWAL et al., 2018). Temperaturas mais elevadas
(30°C) também sdo benéficas, pois podem aumentar em 2,5 vezes a hidrdlise do material

particulado em relacdo as temperaturas baixas (20°C), fornecendo DQOIb (HOW et al., 2019).

Diante deste contexto, esta tese de doutorado tem como principal objetivo avaliar quais
os efeitos da matéria organica (MO) complexa composta por DQOIb e DQOrb no desempenho
do processo mainstream PNA, visando tratar esgotos sanitarios provenientes de reatores

anaerdbios em paises de clima quente.

2 Revisao da Literatura

2.1 Ciclo do nitrogénio e os compostos nitrogenados

Nitrogénio ¢ um dos elementos quimicos mais importantes na Terra. O nitrogénio
compoe as bases nitrogenadas do acido desoxirribonucleico (DNA), € o segundo elemento mais
presente nas células, representa 78,1% do ar atmosférico na forma de gas dinitrogénio (N2), e
¢ a principal fonte de nutriente para diversos animais e plantas (MADIGAN et al., 2015;

KUYPERS et al., 2018). Sem nitrogénio, a producdo agricola seria reduzida drasticamente e
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50% da humanidade poderia sofrer com escassez alimentar, uma vez que a fabricagdo de
fertilizantes utiliza compostos nitrogenados (ERISMAN et al., 2008)

Embora o nitrogénio seja essencial a vida, as acgdes antropicas tém alterado
significativamente seu ciclo (STEVENS, 2019), afetando a qualidade do solo, da atmosfera e
dos recursos hidricos (AUSTIN et al., 2013). As principais causas deste desequilibrio sdo o
crescimento industrial acelerado, o mal uso de fertilizantes nas praticas agricolas, a queima de
combustiveis fosseis e o aumento populacional vertiginoso (CANFIELD et al., 2010).

Na natureza, os compostos nitrogenados podem ser encontrados em até nove estados de
oxidacdo (-3 <> +5), e as diferentes rotas bioquimicas, quando interligadas, formam o ciclo do

nitrogénio (Figura 1).

Figura 1 — Compostos nitrogenados com seus respectivos estados de oxidagao e interligagdo das principais rotas
do ciclo do nitrogénio.
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Notas — RDNA: reduc¢do dissimilatoria de nitrato a amoénia; Anammox: oxida¢do anaerobia de amonia.
Fonte - Adaptado de Kuypers et al. (2018) e Stein; Klotz (2016).

Apesar da abundancia de N na atmosfera, ele ¢ quimicamente estdvel e praticamente
inacessivel a grande maioria dos organismos (MADIGAN et al., 2015; BERNHARD, 2010).
Contudo, na amonifica¢do (rotas 1 e 2, Figura 1) e na mineralizagdo ou assimilagdo (rota 7,

Figura 1) o ion amoénio (NH4") é formado, viabilizando o acesso de nitrogénio as bactérias,
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arqueias e fungos, microrganismos detentores de enzimas especificas que promovem, sob
condi¢des adequadas, o transporte de elétrons e reduzem ou oxidam as espécies nitrogenadas
(KUYPERS et al.,, 2018; BERNHARD, 2010). As formas nitrogenadas, a depender da
concentracdo e do tempo de exposi¢ao, podem ser deletérias ao meio ambiente, incluindo os

proprios microrganismos e o homem (Tabela 1).

Tabela 1 — Espécies reativas de nitrogénio e seus efeitos.

Estado de Espécie Férmula Toxicidade aos Impacto ao homem ou
oxidacao nitrogenada quimica microrganismos ao meio ambiente
Deplecao de OD (eutrofizagdo);
. Precursor do toxico acido Atribui sabor e odor a agua;
+5 Nitrat NOs5 o , S
frato 3 nitrico (HNO3). Causa a sindrome do bebé azul
(metahemoglobonemia).
Diodxido de Gas toxico, proveniente da
+4 L NO s -
nitrogénio 2@ oxidagdo de HNO:s.
‘o . . Eutrofizacdo;
Toxico. Liga-se a &tomos o utrofizagao L,
. i Atribui sabor ¢ odor a agua;
+3 Nitrito NO, de ferro, como a .
. Metahemoglobonemia;
hemoglobina. N .
Carcinogénico e mutagénico.
- Lo Toxico e Gaés de efeito estufa e
=+ . . A -
2 Oxido nitrico NOw altamente reativo. destruidor da cama de ozonio.
+1 Oxido nitroso N2O Nao toxico. G?S de efeito estufa °
destruidor da cama de ozonio.
0 Gas N Nio toxico e Naio toxico e
dinitrogénio ‘@ quimicamente inerte. quimicamente inerte.
-1 Hidroxilamina NH,OH Mutagénico. -
-2 Hidrazina N2Hy Altamente toxico. -
a1 . Toxi i
Amonia livre NH;3 Altamente toxico. OXICO 08 PEIXES
3 outros organismos.
Amonio NH4* Nao toxico. Precursor da eutrofizagdo.
Fontes - Adaptado de Simon; Klotz (2013) e Bortoli et al. (2019).
2.2 Remocio bioldgica de nitrogénio em ETEs

Diante da comprovacdo dos riscos associados aos diferentes compostos nitrogenados,
as estacdes de tratamento de esgoto (ETEs) t€ém papel fundamental neste contexto, pois podem
minimizar, de forma significativa, o aporte de nitrogénio em corpos hidricos e reduzir os
impactos causados ao meio ambiente e a0 homem (VON SPERLING, 2007). As ETEs podem,
inclusive, promover a recuperacdo dos compostos de nitrogénio e reintroduzi-los no mercado
financeiro na forma de produtos valorosos, como fertilizantes e combustiveis (DENG et al.,
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2021). Entretanto, a recuperagao de nitrogénio em ETEs est4 atrelada a viabilidade técnico-
financeira, a redugdo da parcela carbonécea, baixa relagdo C/N, elevado pH, redugao de so6lidos,
e concentragio de nitrogénio, em geral, superior a 500 mgN.L™! (DENG et al., 2021).
Tradicionalmente, o nitrogénio ¢ removido em ETEs pela via bioldgica, e ocorre por
meio dos processos de nitrificagdo autotréfica e desnitrificagdo heterotrofica (ND), em unidades
subsequentes. A nitrificacdo autotrofica ocorre em duas etapas sequenciais denominadas de
nitritagdo e nitratacdo. A desnitrificacdo heterotrofica também ocorre em duas etapas
denominadas de desnitratagdo e desnitritacdo. As especificidades de cada um destes processos

estdo apresentadas nos topicos seguintes.

2.2.1 Nitrificagdo autotrdfica (nitritacdo e nitratacdo)

A nitrificacdo ¢ um processo quimioautotrofico aerdbio que ocorre em duas etapas
denominadas de nitritagdo e nitratagdo. Como 0s nomes sugerem, a nitritagdo corresponde a
formagao de nitrito (NO2"), enquanto a nitratagdo corresponde a formacao de nitrato (NO3"). Na

nitritacdo, as bactérias oxidadoras de amonio (AOB) ou as arqueias oxidadoras de amonio

0

(AOA), consomem oxigénio para oxidar ion amonio a hidroxilamina e a nitrito (NHs" 3
0

NH,0H — NOy"). Na nitratagdo, as bactérias oxidadoras de nitrito (NOB), que também sao

consumidoras de oxigénio, oxidam nitrito a nitrato (NOy % NO3") (STEIN & KLOTZ, 2016).

Os microrganismos do género Nitrosomonas (AOB) e Nitrobacter (NOB) sdo
responsdveis por realizar a nitritacdo e nitratacdo, respectivamente. As AOA como
Nitrosopumilus maritimus, pertencentes ao filo Thaumarcaeota (KUYPERS et al., 2018),
também sdo microrganismos nitritantes, mas em ETEs, a abundancia de AOA ¢ relativamente
menor do que AOB, e contribuem menos a oxidacdo de amonia (GAO et al., 2013). Embora a
nitrificagdo ocorra quase que exclusivamente por vias autotrdficas, bactérias heterotroficas
(HB), como Arlhrobacer e Thiosfera, também sdo capazes de realizar a nitrificagdo, mas com
uso de carbono organico (MADIGAN et al., 2015).

A Tabela 2 exibe as reacdes simplificadas dos processos envolvidos na nitrificagdo. Em
2015, descobriu-se que os microrganismos do género Nitrospira podem realizar, em uma so

etapa, a oxida¢do completa de amonia ou comammox (complete ammonia oxidation) (VAN

KESSEL et al., 2015). O descobrimento do processo comammox refuta o dogma de que a

nitrificagdo deva ocorrer em duas etapas (KUYPERS et al., 2018), mas os estudos sobre a
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interagdo das bactérias comammox em sistema de tratamento de adguas residudrias ainda sdo

insipientes (YANG et al., 2023).

Tabela 2 — Processos Nitritagdo, Nitratagdo e Comammox com respectivas reagdes e energia livre de Gibbs.

Processo Reacio Energia de Gibbs (kJ.mol ")
Nitritagao NHf + 1,50, - NO; + H,0+2H* -274,7
Nitratacdo NO; + 0,50, - NO3 -74,1
Nitrificagdo/Comammox NHf + 2,00, - NO3 + H,0+2H* -348,9

Fonte - Adaptado de Van Kessel et al. (2015).

O processo de nitrificagdo ¢ influenciado por diversos parametros, tais como DO,
temperatura, pH e acido nitroso (HNO) (ZOPPAS et al., 2016). A oxigenacao insuficiente, por
exemplo, pode fazer com que AOB produzam o6xidos de nitrogénio (CERVANTES-
CARRILLO et al., 2000), como o 6xido nitroso (N20), gas de efeito estufa e destruidor da
camada de ozonio com potencial de poluicdo 300 vezes superior ao CO2 (MADIGAN et al.,
2015; IPCC, 2014).

A aeragdo, requerida na etapa de nitrificagdo, pode demandar, em média, 22% do
consumo da energia de ETEs (WAN et al., 2016). Nos Estados Unidos, por exemplo, cerca de
3% da energia elétrica de todo o pais ¢ consumida por ETEs, onde a aeracdo contribui
significativamente para este consumo (GAO et al., 2014). Apesar do consumo energético, a
nitrifica¢do por si s, ndo remove nitrogénio do meio aquoso, uma vez que o NH4" ¢é convertido
a NOs". Desta forma, ap6s a realizagdo da nitrificagdo, a remogao de nitrogénio do meio liquido

depende do processo de desnitrificagdo heterotrofica.

2.2.2 Desnitrificacdo heterotrofica (desnitratacdo e desnitritacio)

A desnitrificagdo ¢ realizada por bactérias heterotréficas (HB) que consomem carbono
orgéanico (CO) e reduzem nitrato a gas dinitrogénio (N2) em meio andxico (NO3” — NO2" = NO
- N2O - N;) (MADIGAN et al., 2015). A desnitratagdo (redug@o de nitrato a nitrito) ocorre
em apenas uma rea¢ao quimica, enquanto a desnitritacdo (redugdo de nitrito a gas dinitrogénio)

ocorre em trés reacdes quimicas (Tabela 3).
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Tabela 3 — Reacdes e energia livre de Gibbs dos processos desnitratagdo e desnitritagao.

Processo Reacio Energia de Gibbs (kJ.mol!)

Desnitratacao NO3 + 4H* + 4e” -» 2NO; + 2H,0 -163,2

Desnitritagdo 2NO3 + 4H* + 2e~ - 2NO + 2H,0 -147,0
2NO + 2H* + 2e~ - N,0 + H,0 -306,1
N,0 + 2H* + 2e~ - N, + H,0 -341,4

Fonte - Adaptado de Metcalf ¢ Eddy (2013) e Thauer et al. (1977).

Os principais microrganismos desnitrificantes pertencem ao filo Proteobacteria € aos
géneros Pseudomonas, Alcaligenes, Paracoccus e Thiobacilus. Assim como na etapa de
nitrificagdo autotroéfica, as condigdes ambientais e operacionais podem limitar a desnitrificagdo.
A presenca de OD, por exemplo, faz com que as bactérias desnitrificantes utilizem oxigénio
como aceptores de elétrons ao invés de NOz™ e NOs, limitando a desnitrificagdo (ZOPPAS et
al., 2016). A relacdo carbono orginico/nitrogénio (CO/N) também influencia diretamente na
desnitrificacdo (ZOPPAS et al., 2016). Segundo Helmer-Madhok et al. (2002), CO/N > 4,0
favorece a desnitrificagdo, enquanto CO/N < 2,5 fazem com que a desnitrificacdo seja
insatisfatoria. A desnitrificagdo incompleta pode resultar na emissao do 6xido nitrico (NO) e
do 6xido nitroso (N20), gases de efeito estufa danosos a camada atmosférica (MADIGAN et
al., 2015).

A desnitrificacdo pode requerer a adicdo de fonte externa de carbono, como metanol,
etanol ou acetato, aumentando significativamente os custos de tratamento das aguas residuarias
(PENG et al., 2007). Caso a adicdo de fonte de carbono externa seja necessaria, a
desnitrificacao de 1,0 kg de nitrato pode demandar 1,9 a 3,3 kg de metanol (PENG et al., 2007)
ou 3,5 kg de acetato (3,7 kg DQO) (MATEJU et al., 1992). O lodo gerado de forma excessiva
na desnitrificagdo requer unidade de tratamento de residuos sélidos e aterramento adequado do
lodo desidratado, o que pode representar cerca de 25 a 65% do custo total de operacdo da ETE
(WAN et al., 2016). Reduzir os custos operacionais no tratamento de esgotos ¢ almejado pelas
companhias de saneamento, € 0 processo anammox ¢ uma alternativa para tornar as ETEs mais

sustentaveis e alcancar a autarquia energética (LOTTI et al., 2014a).

2.2.3 Oxidacdo anaerobia de amonia (anammox)

No ano de 1995, a descoberta do processo de oxidacdo anaerdbia da amoénia ou
simplesmente anammox (anaerobic ammonium oxidation) alterou o ciclo biogeoquimico do
nitrogénio (MULDER et al., 1995) despertando o interesse da comunidade cientifica e fazendo

com que novas rotas do ciclo do nitrogénio, até entao inconcebiveis, passassem a ser reavaliadas
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(KARTAL et al., 2010; PEETERS & VAN NIFTRIK, 2019). Até 2020, 3174 trabalhos
cientificos envolvendo a reagdo anammox haviam sido publicados, € o tema ¢ uma tendéncia
no mundo cientifico (KUMWIMBA et al., 2020). Para se ter uma ideia da sua relevancia,
estima-se que 0 processo anammox seja responsavel por pelo menos 50% da producdo de N>
em ambientes marinhos (KARTAL et al., 2010).

As bactérias anammox (AMX) sdo microrganismos anaerobios quimiolitotroficos, ou
seja, dispensam o uso de oxigénio (O2) e carbono organico (CO) (KUENEN, 2008; STROUS
et al.,, 1998), transformando didxido de carbono (CO;) em biomassa, 0 que impacta na
diminui¢ao da emissdo de gases de efeito estufa (SHENG et al., 2020). Sob a 6tica do ciclo do
nitrogénio, o processo anammox, em relagdo a ND, encurta a conversio de NHs" a N
(Figura 2), pois de forma concomitante oxida NH4" € reduz NO>", gerando N> e uma parcela de

NO3 (KARTAL et al., 2010).

Figura 2 — Via curta do processo anammox para remogdo de nitrogénio.
Desnitrifi€acao Nz

B
QO F 3

NO; < NH,*
DQO Anammaox

Desnitratacao AMX
HB
0,
) Nitritacdo
Nitratag¢ao .
parcial
NOE' AOB

Notas - DQO: demanda quimica de oxigénio; AOB: bactérias oxidadoras de amonia; NOB: bactérias oxidadoras
de nitrito; HB: bactérias heterotroficas; AMX: bactérias anammox. Fonte - Adaptado de Driessen et al. (2012).

Mesmo que a cinética e a estequiometria do processo anammox ainda estejam sob
investigacdo, a Eq. 1, primeiramente descrita por Strous et al. (1998), e a Eq. 2, posteriormente
proposta por Lotti et al. (2014a), sdo as principais referéncias literarias das reagdes
estequiométricas do processo anammox. Contudo, vale ressaltar que os coeficientes
estequiométricos do processo anammox podem alterar conforme a biomassa utilizada, unidade
operacional, cargas nitrogenadas aplicadas, tipo de 4dgua residudria a ser tratada e condi¢des

operacionais especificas ao tratamento (GUO et al., 2020).
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NHj + 1,32 NO3 + 0,066 HCO3 + 0,13 H* - Eq.1  Strousetal.

1,02 N, + 0,26 NO3 + 0,066 CH;04 5N 15 + 2,03 H,0 (1998)
NHF + 1,146 NO3 + 0,071 HCO3 + 0,057 H* —» Eq.2  Lottietal.
0,986 N, + 0,161 NO3 + 0,071 CH; 74,0031 Ng 20 + 2,002 H,0 (2014a)

Comparando-se as Eq. 1 e Eq. 2, pode-se notar que cada mol de NH4" necessita de 1,32
ou 1,14 mol de NO; como aceptor de elétrons, ¢ produz 0,26 ou 0,16 mol de NOs,
respectivamente. Portanto, a relagdo NHi'consumido:NO2 consumido:NO3 produzido pode ser de
1,00:1,32:0,26 conforme Strous et al. (1998) e 1,00:1,14:0,16 conforme Lotti et al. (2014a).

Apesar das AMX dispensarem o uso de OD e de MO, ambos sdo pardmetros em ETEs
fundamentais a remog¢do bioldgica de nitrogénio via anammox. Em primeiro lugar, OD ¢
utilizado por AOB ou AOA para oxidar, de forma parcial, NH4" a NO;" (nitritagdo parcial ou
PN), uma vez que as AMX necessitam de NO»  como aceptor de elétrons para oxidar NH4" (Eq.
1 e Eq. 2). Em segundo lugar, MO ¢ imprescindivel para que HB possam reduzir NO3™ via
desnitrificacdo (NO3™ a N2) ou desnitratacdo (NO3™ a NOy"), sendo que NO3™ € obrigatoriamente
produto da reagdo anammox (Eq. 1 e Eq. 2). A desnitratagdo, por sinal, ¢ benéfica tanto ao
processo anammox, pois disponibiliza NO>™ a atuagdo das AMX, como ao tratamento de forma
geral, pois reduz a necessidade de suplementag¢do de fonte de carbono externa (CAO et al.,
2021).

Apesar do avango da biologia molecular, ainda ndo foi possivel isolar as AMX e cultiva-
las por meio de técnicas convencionais, como o cultivo em agar. Desta maneira, a taxonomia
Candidatus (Ca.) € regra tradicional comumente utilizada na denominagdo de bactérias AMX
(PEETERS & VAN NIFTRIK, 2019). Até o presente momento foram detectados nove géneros
Candidatus e mais de 23 espécies de AMX pertencentes a ordem Brocadiales, filo
Planctomicetos e dominio Bacteria (LITTI et al., 2023). Recentemente, um estudo evidenciou
a possibilidade de novas familias de AMX (SUAREZ et al., 2022). Além disso, novas técnicas
biomoleculares sdo promissoras no avango de descobertas relacionadas a fisiologia e ecologia
das AMX (CHEN et al., 2023).

De forma intracelular, as AMX iniciam a conversao dos compostos nitrogenados através
da reducdo de NO; a oOxido nitrico (NO) através da enzima nitrito redutase (Nir).
Posteriormente, NO e NH4" sdo catalisados a hidrazina (N2H>) por meio da enzima hidrazina
sintase (Hzs). E por fim, N>H> ¢ convertido a N> pela enzima hidrazina dehidrogenase (Hdh).

Além disso, uma parcela de NO>™ ¢ oxidada a NOj;™ através da enzima nitrito oxidoredutase
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(Nxr). Mesmo que NO seja considerado composto intermedidrio nestas reacdes (Eq. 3, Eq. 4 e
Eq. 5), a presenga de hidroxilamina (NH>OH) parece ter papel chave no metabolismo das AMX
(SOLER-JOFRA et al., 2020). A enzima hidroxilamina oxidase (Hao), capaz de oxidar NHOH
a NO, pode ser encontrada no anammoxossomo, compartimento intracelular peculiar as AMX

no qual ocorrem as catalises enzimaticas (JETTEN et al., 2001).

.
NO; + 2H* + e~ — NO + H,0 Eq.3
H
NO + NH} + 2H* + 3¢~ — N,H, + H,0 Eq. 4

Hdh
N,H, — N, + 4H" + 4e” Eq.5

As AMX tém diametro médio de 1,0 um e possuem estrutura celular que consiste
basicamente em trés compartimentos principais: anammoxossomo, citoplasma e periplasma
(Figura 3). As AMX produzem substancias poliméricas extracelulares (EPS) que contém
quantidades de proteinas e apresenta maior hidrofobicidade do que o EPS gerado por outras
bactérias, o que faz com que as AMX possuam alta habilidade agregadora (PEETERS; VAN
NIFTRIK, 2019). O EPS produzido por AMX possibilita a formacao de flocos, granulos e
biofilmes (LI et al., 2015; NI et al., 2015; SETHI et al., 2023) protegendo as AMX de efeitos
deletérios, como OD e MO.

Figura 3 — Estrutura celular das bactérias anammox.

Camada S

Membrana externa
Periplasma com peptidioglicano

Membrana citoplasmatica
Particula rica em ferro

Citoplasma
Estrutura tubulares

Anammoxossomo

Membrana do anammoxossomo

Fonte - Adaptado de Peeters; van Niftrik (2019).

Outra caracteristica impar das AMX ¢ em relagdo a sua coloracdo. A presenca eminente
da proteina heme ¢ faz com que elas exibam cor laranja-avermelhada (KARTAL; KELTJENS,
2016). A proteina heme c ¢ crucial para a catalise e transferéncia de elétrons (SHENG et al.,

2020), sendo que a escala de vermelhiddo pode ser utilizada como indicativo visual do
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enriquecimento ou empobrecimento da cultura anammox (LI et al., 2012; VAN DE GRAAF et
al., 1996). Quando se utiliza outros processos vinculados ao processo anammox ou com
alimentacdo de efluente contendo MO, a coloragdo da biomassa pode se tornar amarronzada
(REINO et al., 2018), e no caso de granulos, o diametro pode ser aumentado de 1 para 6 mm
(DRIESSEN; HENDRICKX, 2021).

O tempo de duplicagdo ou a taxa maxima de crescimento ([imax) das bactérias anammox
¢ considerado lento, para a grande maioria dos trabalhos, sendo de 11 dias (STROUS et al.,
1998) a 32 dias (KHRAMENKOYV et al., 2013). Entretanto, alguns trabalhos mais recentes
detectaram tempo de duplica¢do mais curtos, sendo de 7 dias (LAURENI et al., 2015), 3,3 dias
(LOTTI et al., 2015) e 2,1 dias (ZHANG et al., 2017), o que tem feito com que as AMX ndo
sejam mais consideradas bactérias de crescimento lento (ZHANG et al., 2017). Vale ressaltar,
que a presen¢a de matéria organica em concentragdes relativamente elevadas, por exemplo, de
300 mgO2.L! com CO/N > 5, promovem o crescimento de HB em relagdo as autotroficas,
limitando a ocorréncia do processo anammox (LEAL et al., 2016).

O crescimento maximo das bactérias Ca. Brocadia e Ca. Jettenia ocorre na temperatura
otima de 37°C, e para as bactérias Ca. Scalindua ocorre a 25°C (ALIL; OKABE, 2015). Segundo
Gao; Tao (2011), as AMX tém crescimento favorecido a temperatura entre 20 e 43°C e pH
entre 6,7 e 8,3. Além das condi¢des ambientais, ecossistemas complexos, como aqueles
contendo MO, aumentam a vulnerabilidade das AMX, e em temperaturas mais amenas, por
exemplo, a 20°C, NOB passa a ter pwmax superior, sendo de 1,26 e 1,24 dia, respectivamente
(HELLINGA et al., 1998).

Algumas bactérias AMX também podem utilizar sua capacidade organotrofica para
degradar compostos AGVs, como acetato por Ca. Brocadia fulgida, propionato por Ca.
Anammoxoglobus propionicus (WINKLER et al., 2012), e formiato por Ca. Brocadia
anammoxidans, Ca. Kuenenia stuttgartiensis € Ca. Anammoxoglobus propionicus (KARTAL
et al., 2007).

Com base no conhecimento adquirido a cerca do tema até o presente momento, pode-se
dizer que a implementagdo do processo anammox pode permitir que as STPs equilibrem os
custos relacionados a aeracao e aproveitem melhor a disponibilidade de MO, como na produgao
de metano por meio da digestdo anaerdbia (CAO et al, 2017; KARTAL et al., 2010; QIU et al.,
2021). Contudo, deve-se levar em consideragdo os aspectos intrinsecos as bactérias AMX sem
dispensar as condigdes necessarias a interrelacdo entre as AMX e as principais populagdes

microbianas (AOB, NOB e HB).
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2.3 Tecnologias baseadas no processo anammox

A remocgao de nitrogénio via processo anammox esta presente em 142 ETEs (LIU et al.,
2020). Estas unidades tem a fun¢do de remover nitrogénio presente em uma ampla variedade
de aguas residudrias geradas na industria alimenticia, cervejeira, farmacéutica, agropecuaria
(suinocultura e avicola) e no tratamento de esgoto sanitario doméstico, sobretudo para efluentes
de biodigestores anaerobios (digestatos) (DRIESSEN; HENDRICKX, 2021). A capacidade de
tratamento dos reatores anammox em escala plena varia de 25,0 a 11.000,0 kgN.d!
(DRIESSEN; HENDRICKX, 2021). Segundo Lackner et al. (2014), os reatores de batelada
sequencial (RBS) sdo mais utilizados (50%), seguido dos reatores com lodo granular e dos
reatores de biofilme de leito movel (MBBR), sendo que 77% das 114 unidades avaliadas por

Lackner et al. (2014) tratam digestatos de aguas residuarias municipais.

Reatores gas-/ift (GLR) também tém sido utilizados para aprimorar a transferéncia de
massa e oxigénio em reatores de fluxo ascendente (UASB, por exemplo), podendo remover 9,5
kgN.m>.d! (VAN DER STAR et al., 2007). A flotagdo da biomassa é uma das principais
desvantagens reportadas em GLR, uma vez que o proprio gas N> produzido no sistema, pode
ficar aprisionado no meio liquido, fazendo com que o lodo flote e seja lavado do sistema de
forma indesejada (DAPENA-MORA et al., 2004). As forcas de cisalhamento e padroes de
mistura no reator podem promover o desprendimento do gas N>, e sdo influenciados pelo regime
de aeracao, taxas de fluxo de ar aplicada, tamanho das bolhas, posi¢ao dos sopradores e formato

do reator (VLAEMINCK et al., 2012).

Reatores de biofilme aerado por membrana (MABR) também sdo utilizados para
promover o processo anammox (BUNSE et al., 2020; STAMATOPOULOU, 2019). Em Bunse
et al. (2020), por exemplo, um reator MABR foi alimentado com esgoto real com 31 a 120
mgN-NH4" L (média de 57 mgN-NH4". L"), 7 e 230 mgO,.L"! (média de 82 mg0,.L!") e CO/N
de 0,13 a 5,50 (média de 1,44). A supressao de NOB foi obtida com aeragdo intermitente
(tempos de aeracdo e sem aeracao em funcdo da alimentag¢do). A eficiéncia de remocao de
nitrogénio (ERN) foi, em média, de 60 a 80% com aproximadamente remogdo de 1,2 gN.m™2.d"
!. O desprendimento de biomassa da membrana resultou em decaimento da populagio das

AMX, que foi aumentada ap0s recirculacao do efluente.

A vibragdo mecanica pode ser uma alternativa para melhorar o processo anammox por

melhorar a transferéncia de massa, uma vez que promove a expulsdo dos gases de N> aderidos
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a biomassa. No trabalho de Zhang et al. (2019), trés reatores foram operados, sendo que um foi
aplicada a vibragdo com recirculag¢do interna, outro apenas com recirculagdo interna, e outro
reator sem vibragdo ou recirculacao. Eles concluiram que a vibragdo melhorou a atividade
especifica das AMX, reduzindo o consumo de energia em comparacao a recirculagdo interna
testada. Além disso, a vibragdo juntamente com a recirculacdo interna fortaleceu a adesdo da
biomassa ao biofilme, como demonstrado em um video do material suplementar do trabalho
citado.

A retengdo das AMX ¢ primordial na operacao do reator que almeja realizar o processo
anammox. Em geral, as bactérias anammox ficam retidas em biomassa granular, floculenta e
aderida em biofilmes (LI et al., 2018), como demonstrado na Figura 4. No caso do uso de
biofilmes moveis, a instalagdo de telas, por exemplo, com orificios de 1 cm de diametro, ¢
recomendada para evitar a perda do material suporte entre as unidades de escala plena (WANG
et al., 2021). No caso de perda de biomassa, a recirculagao do efluente permite a reinser¢do da
biomassa no sistema, podendo melhorar a ERN. Bunse et al. (2020) verificaram que a ERN foi
de 45% para o reator MABR com recirculagdo de biomassa desprendida da membrana,
enquanto para o reator MABR sem recirculagdo foi de apenas 33%. Os flocos e granulos, que
abrigam majoritariamente AOB ¢ AMX, respectivamente (LAURENI et al., 2019), podem ser

recuperados em escala plena com o uso de hidrociclones, por exemplo (WETT et al., 2015).

Figura 4 — Retengdo de biomassa anammox (AMX) e bactérias oxidadoras de amonia (AOB) em granulos e
biofilmes para condugdo do processo PNA.
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\F?O (Eqﬁ. E \ NOB_
%, %,
®
Lodo granular Biofilme em MBBR Biofilme em MABR
(co-difusdo) (contra-difusdo)

Fonte - Adaptado de Li et al. (2018).

O uso de reatores hibridos, como o reator de lodo ativado com biofilme integrado
(IFAS), opera com biomassa floculenta e aderida, também tem sido aplicado para conducao do
processo anammox (LAURENI et al., 2016, 2019; MALOVANYY et al., 2015b). Em
Malovanyy et al. (2015b), a introdugdo da biomassa floculenta em um sistema MBBR fez com
que a ERN dobrasse e a CNVR triplicasse no sistema IFAS, aumentando de 36 & 3% para 70 +
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4%, e de 0,018 para 0,055 kg.N.m>.d"!. O uso de reatores IFAS parecem ser uma alternativa
interessante para a producdo de biomassa PNA em larga escala, onde as AOB crescem
particularmente na biomassa floculenta, enquanto as AMX crescem aderidas ao biofilme

(ZHANG et al., 2015).

As tecnologias baseadas no processo anammox podem ser feitas em estagio unico ou
duplo, por meio, principalmente, dos processos de nitritacdo parcial-anammox (PNA),
desnitrificacdo parcial-anammox (PDA), e nitrificacdo e desnitrificagdo simultanea (SNAD),
neste ultimo caso, apenas para estagio unico (REN et al., 2022). A representacdo esquematica
da Figura 5 demonstra, de forma simplificada, como pode se dar o direcionamento dos
compostos nitrogenados, a atuagdo dos principais grupos microbianos € como tais processos
podem ser combinados para promover a remocao bioldgica sustentdvel de nitrogénio com foco
NO Processo anammox.

Figura 5 — Simplificacdo esquematica da remog¢ao de nitrogénio com aplicagdo de processos baseados na reacio

anammox, podendo ser nitritacdo parcial — anammox (PNA), desnitrificagdo parcial — anammox (PDA) e
nitritacdo e desnitrificacdo simultanea (SNAD).

N -o, % PD
NH,* === NO, NO,-
+ COD

Anammox N
Fonte - Adaptado de Ren et al. (2022).

Diferentes denominagdes foram dadas as tecnologias anammox em fung¢do do tipo de
biomassa utilizada e se a remoc¢ao de nitrogénio ocorre em estagio tnico ou duplo (HU et al.,
2013). A Tabela 4 abriga as principais tecnologias que utilizam o processo anammox.

Apesar das opcdes tecnoldgicas e ERN relativamente elevadas (>75%), o processo
anammox demanda atencdo operacional. Segundo Lackner et al. (2014), ao menos 45% dos
reatores anammox de escala plena apresentaram acimulo de NOj37, acimulo de NO> e
problemas relacionados a reten¢do de lodo anammox e ao regime de sélidos. Ainda segundo o
autor, as tecnologias conseguem atingir a eficiéncia almejada, mas todas apresentam problemas.

Neste contexto, diversas pesquisas tém investigado os motivos pelos quais ocorre a inibi¢ao das
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bactérias anammox sob diferentes condi¢des ambientais e operacionais (CHO et al., 2019; JIN

etal., 2012; KUMWIMBA et al., 2020; MADEIRA; DE ARAUJO, 2021; ZUO et al., 2023).
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Tabela 4 — Tecnologias baseadas no processo anammox.

CNVR ERN

o "
B . Nome completo ] . T N afluente DQO A
]
g Biomassa Sigla da tecnologia E Tipo de afluente C) (mgN.L) (mgO. L) (KgN.m.d) (%) Referéncia
30 + 32 650 £ 50 300 + 50 0,5 95¢ Joss et al.
Sequencial Digestato (2009)
1 Suspensa RBS batch RBS de esgoto 18 —30° 890 =70 770 + 100° ni 82¢
reactor sanitario
29+ 12 760 + 75 150 £ 20 ni 91¢
Lodo RBS Efluente suino 26,6 4,3 214 131 £40 0,17-0,70 10,5 - Zuo et al.
ativado 51,6 (2020)
Granular CANON* Completely UASB  Processamento de 10 - 354 300 1635 1,20 73 Abma et al.
autotrophic batata combinado (2010)
nitrogen removal com agua de
over nitrite rejeito de esgoto
sanitario
Hibrido = DEMON®* Deammonification =~ RBS Esgoto sanitario 27,8+ 1,7 ~1000 614 +£27 0,60 85,8+  Wett (2007)
sidestream 493
Biofilme ANITA™ Nome comercial 22 -33 855 257 1,10 ~75°  Christensson
Mox utilizado pela MBBR  Agua de rejeito de et al. (2013)
companhia esgoto sanitario 22-33 1043 ni ni ~ 85°
Veolia®
OLAND®* Oxygen limited RBC Agua negra 258+0,4 1110 + 58 597 +£49 0,7 76 Vlaeminck
autotrofic concentrada et al. (2009)
nitrification and
denitrification
(continua)
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(continuagdo)

o .
= . . Nome completo S Tipo de agua T N afluente DQO CNVR ERN A
&
g Biomassa Sigla da tecnologia E’ residuaria (°0) (mgN.LY)  (mgO.L') (KgN.m3.d") (%) Referéncia
SNAP* Single-stage MABR Meio 31,3+0,7 50 — 100** 0,0 0,04 — 0,06° 61-78  Augusto et
nitrogen with sintético al. (2018)
anammox and
partial nitritation
SNAD Simultaneous Efluente 22,8 +6,7 457 +£ 128 3.984 + 0,09-0,13 75+ 14  Ishimoto et
partial suino 1.484 +0,03 al. (2020)
nitrification,
anammox and
denitrification
2 Granular SHARON-  Single reactor for Esgoto sanitario 30-40 ~ 1000** ni 6,0 - 10,0 95¢ van der Star
Anammox®  high ammonium sidestream et al. (2007);
removal over Driessen et
nitrite al. (2012)
Suspensa NAS® New activated LA Processamento 32-36 193 +39* 1154+ 110 0,18-0,26 95 Desloover et
sludge de batata al. (2011)

Notas — CNVR: taxa de remoc¢ao de nitrogénio; ni: ndo informado; T: temperatura; ERN: eficiéncia de remoc¢ao de nitrogénio total; MBBR: reator de leito movel com biofilme;
RBC: reator bioldgico rotativo de contato; MABR: reator de biofilme aerado por membrana; LA: lodo ativado; *As siglas CANON, DEMON®, OLAND® e SNAP representam
o0 processo PNA; **mgN-NH4".L"!; * temperatura efluente; ® DQO total; © valor calculado com base nos dados apresentados no artigo; ¢ valores extremos obtidos no artigo; ©

valor observado em grafico. Fonte - adaptado de Hu et al., (2013) e Ren et al. (2022).
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2.3.1 Nitritagdo parcial - anammox (PNA)

O processo nitritagdo parcial - anammox (PNA) detém vantagens significativas se
comparado ao processo convencional de nitrificagdo - desnitrificagdo (ND), podendo
representar uma economia de 1-3 € por kg de nitrogénio removido (Tabela 5; (VAN DONGEN
etal., 2001).

Tabela 5 — Comparag@o entre o processo nitritacdo parcial-anammox (PNA) e o sistema convencional de
nitrificagdo-desnitrificagdo (ND) na remogao de 1,0 kg de nitrogénio.

Item ND PNA Unidade
Energia 2.8 1,0 kWh
Doador de elétrons (metanol) 3,0 0,0 kg
Produgéao de lodo 0,5-1,0 0,1 kg-SSv ¢
Emissdo de CO, >4.7 0,7 kg
Custos totais P 3,0-5,0 1,0-2,0 €

Notas — # SSV: s6lidos suspensos volateis; ® incluem os custos operacionais € os custos de
investimento; °€ : simbolo do euro. Fonte - Adaptado de Van Dongen, 2001.

O processo PNA ocorre devido a oxidagdo de NH4" a NO2", como demonstrado na
Figura 2. Portanto, a remoc¢ao de nitrogénio via processo PNA depende, necessariamente, da
atuacdo mutua entre AOB e AMX. Contudo, as NOB devem ser inibidas ou lavadas (washout)
do sistema, uma vez que as NOB oxidam NO>™ a NO3', alterando a relagdo ideal de NO>/NH4",
e competem com AOB por oxigénio e com AMX por NO;” (VLAEMINCK et al., 2012). A

Equagdo 6 demonstra o processo PNA de forma simplificada.

NH{ + 0,850, - 0,44N, + 0,11NO3 + 0,14H* + 1,43H,0  Equacdo 6 Slieé%rgze)t al.

Ao invés do uso de bactérias oxidadoras de amonia (AOB), o uso de arqueias oxidadoras
de amodnia (AOA) pode contribuir na remog¢ao autotréfica de nitrogénio, pois a constante de
meia saturacao para amonia (Ksnus+) pode ser menor para AOA (0,81 uM para Nitrososphaera
viennensis) do que para AOB (20-20.000 uM) (BO LI et al., 2023). A constante de meia
saturacdo (Ks) ¢ um pardmetro cinético no qual expressa o valor necessario de determinado
substrato para limitar ou reduzir em 50% a taxa maxima de crescimento, sendo que valores
mais proximos de zero representam maiores taxas de consumo do substrato alvo (SILVA
FILHO et al., 2015). No trabalho realizado por Bo Li et al., (2023), a cultura pura de AOA
(Nitrososphaera viennensis) foi inoculada juntamente com as bactérias AMX para realizar o

processo PNA em estagio Unico para redug¢do da temperatura de 25, 16 e 10°C. A abundancia
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relativa para AOA, AOB e AMX foram diminuidas apos redugdo da temperatura de 25 para
10°C, mas foram recuperadas em curto periodo (20 dias), permitindo remover nitrogénio (ERN
= 78,9 + 13,2%), amonia (ARE = 95,8 £ 5,0%) e DQO (76,2 + 15,5%) de forma eficiente
utilizando apenas um reator.

O processo PNA pode ser implementado em estagio duplo ou tinico (Figura 6). A adocao
de PNA em estagio duplo exige que dois reatores sejam construidos e operacionalizados, o que
representa maior custo de implantacdo (CAPEX) e operacdo (OPEX) em comparacdo a
operacdo em estagio unico (CAO et al., 2023; L1 et al., 2018). Em escala plena, 88% de unidades
PNA sao de estagio tinico, corroborando o motivo desta escolha diante da vantagem econdmica
e operacional (LACKNER et al., 2014). Em contrapartida, PNA de estagio duplo permite a
otimizagdo do processo PN e anammox separadamente, reduz o risco de inibi¢do das bactérias
AMX na presenga MO (considerando seu abatimento no reator PN), diminui o volume de
biomassa anammox a ser inoculado, evita a exposi¢do das AMX ao oxigénio (VLAEMINCK
et al., 2012), e previne que ocorra o cisalhamento da biomassa granular, floculenta ou o do

biofilme provocado pelas bolhas de ar (LAURENI et al., 2016).

Figura 6 — Processos de nitritagdo parcial - anammox (PNA) aplicados em estagio duplo e tinico.

PNA de estagio duplo

40-50% NH,*

50-60% NO," 11% NOy

Aeragao @

O principal gargalo da aplicagdo do processo PNA corresponde a estabilidade do
processo PN (LACKNER et al., 2014; LAURENTI et al., 2016; MIAO et al., 2018), que por sua
vez, esta vinculado a necessidade de inibi¢ao ou washout de NOB (CHEN et al., 2019; HUANG
etal., 2021; MA et al., 2015). A aeracdo tem papel fundamental no controle do processo PNA.
A aeragdo excessiva pode promover a nitrificagdo (100% NHs'— 100% NO3) ao invés da

nitritagdo parcial (100% NH4" — 50% NH4" + 50% NO>") e, assim, inibir o processo anammox.
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A definicdo da concentragdo adequada de OD, fornecido pela aeragdo, para atingir a relagao
NO,/NH4" adequada ao processo anammox € um requisito necessario, porém ndo suficiente.
Por exemplo, as concentragdes de OD de 1,5—2,0 mgO,.L"! (CHINI et al., 2016), 0,87 mgO,.L
(XU et al., 2015) € 0,17 = 0,08 mgO2.L' (MIAO et al., 2016) foram ineficazes na supressio
de NOB ¢ a desestabilizacao do processo PNA foi observada.

Além da remog¢do de NOB, ¢ preciso promover a retencdo de AOB. As condicdes de
aeracao, analisadas em um modelo matematico, mostraram que 70% das AOB alocam-se na
biomassa em suspensdo ao invés de granulos (CORBALA-ROBLES et al., 2016). Isso real¢a a
importancia da fracdo de AOB aderidas aos granulos, pois impede que o oxigénio dissolvido
impacte as AMX, além disso, desvincular a remo¢do de biomassa floculenta para realizar o
washout apenas de NOB ¢ reter AOB ¢ um desafio (CORBALA-ROBLES et al., 2016).
Segundo Qiu et al. (2021), a utilizagcdo de reatores hibridos com meio suporte pode ser uma
solugdo para favorecer a retengdo de bactérias anammox no biofilme e desvincular as NOB (via
washout) do sistema reacional.

As AMX, que dispensam o uso de oxigénio em seu metabolismo, detém oxidacgdo
anaeroObia especifica de amdnia e nitrito superior as AOB e NOB, com valores de Ks para NH4"
e NO; inferiores a 0,07 mg N.L! (SLIEKERS et al., 2005), o que as coloca em posi¢io
vantajosa em relacdo as bactérias nitrificantes. Contudo, na presenca de oxigénio, ¢ preciso
avaliar o comportamento metabdlico de AOB e NOB. Em temperaturas mais elevadas (> 25°C)
e baixa concentracao de OD, a afinidade por oxigénio (constante de meia saturagdo - Koz) para
AOB pode ser maior do que para NOB. No trabalho realizado por Blackburne et al. (2008), foi
demonstrado que AOB tem ligeira vantagem sobre NOB para consumir oxigénio (DO = 0,4
mg0,.L!) entre 19 e 23°C (temperatura ndo controlada), onde Ko, foram de 0,033 + 0,003
mg0,.L ! e 0,43 + 0,08 mgO,.L"!, respectivamente. Teoricamente, quando a concentragio de
OD ¢ de apenas 0,06 mgO».L!, a taxa de crescimento de AOB ¢ 81% maior do que para NOB
(WETT et al., 2013). Entretanto, a capacidade de adaptagdo de NOB as condigdes micro
aerobias, dificulta sua supressao, fazendo com que ocorra acimulo de NOs;™ (WETT et al.,
2013). Para aliviar o acumulo de NOs", a adi¢cdo de hidroxilamina (NH2OH) e o reducdo do
tempo de retencdo de solidos (TRS) estdo entre as praticas utilizadas com potencial para reverter
a instabilidade do processo PNA (WANG et al., 2020), uma vez que as NOB proliferam-se
preferencialmente nos flocos ao invés de granulos (LAURENI et al., 2019). Contudo, a

viabilidade técnica de ambas ainda precisa ser melhor investigada (ZUO et al., 2023).
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2.3.2 Desnitrificacdo parcial - anammox (PDA)

Ao invés de se disponibilizar NO;™ a partir da oxidag¢io aerdbia de NH4", como acontece
na nitrificacdo parcial, pode-se produzir NO>  por meio da desnitrificagdo parcial de nitrato
(DPN). As bactérias heterotroficas (HB) utilizam MO como doador de elétrons para reduzir
NO;™ a NOz, e posteriormente, as bactérias anammox (AMX) utilizam NO; como aceptor de
elétrons para oxidar NHs". Este mecanismo de remocgdo de nitrogénio é conhecido como
desnitrificacdo parcial - anammox (PDA) (DU et al., 2019). Como os processos DPN e
anammox sao anoxicos, dispensa-se o uso de oxigénio, mas o controle de MO ¢ necessario para
regular a razdo NO2/NH4" de 1,32, importante a atua¢do das AMX. A remogdo de MO pode

ser intensificada no processo PDA, mas o excesso de MO beneficia as HB frente as autotroficas

HB
(AOB, NOB e AMX), podendo favorecer a ocorréncia da desnitrificagdo completa (NO3™ —

N2) ou entdo provocar o acumulo de NO;™ (ZUO et al., 2023). Em comparacdo ao processo
nitrificagdo/desnitrificacdo, o processo PDA reduz o consumo de oxigénio em 45%, o
requerimento de MO em 79% e o volume de lodo (MA et al., 2016).

Considerando o uso de acetato e a reacdo anammox baseada em Strous et al. (1998),
pode-se estabelecer o balango estequiométrico dos processos de desnitrificacdo parcial,
anammox e PDA, conforme apresentado nas Equacdes Eq. 7, Eq. 8 e Eq. 9, respectivamente.

Neste caso, o requerimento minimo da relagdo DQO/N-NO3™ ¢ de 1,91.

1,32N03 + 0,55CH;CO0~ + 0,088NH} — Eq.7 Kalyuzhyi;

e Gladchenko (2009)
1,32NO0j + 0,66HCO3 + 0,198H* + 0,066CsH,0,N + 0,264H,0 a
NHF + 1,32NO3 + 0,066HCO3 + 0,13H* — Eq. 8 Strous et al.
e 1998)
1,02N, + 0,26NO3 + 0,066CH,04 5Ny 15 + 2,03H,0 (

NO3 + 1,026NH} + 0,519CH;C00~ - 0,926N, + 0,56HCO; + 0,064H*  Eq.9 Kalyuzhyi;

+0,083CsH,0, + 0,062CH,00 sNo 15 + 2,164H,0 Gladchenko (2009)

Os principais gargalos do processo PDA correspondem ao acumulo de NO", tipo de
CO, relagao DQO/N-NOs", pH e estrutura da comunidade microbiana (DU et al., 2019). O valor
de pH de 9,0, por exemplo, beneficia mais o processo PDA do que o pH de 7,0 ou de 5,0, pois
promove maior taxa de acimulo de nitrito de 57, 38 e 21%, respectivamente (QIAN et al.,

2019). Entretanto, o pH entre 6,7 e 8,3 favorece o metabolismo das AMX (GAO; TAO, 2011).
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A relagdo CO/N ¢ um dos principais parametros utilizados no controle do processo PDA
(CHEN et al., 2021c). Em baixas relagdes de CO/N, a oxidacdo de AGVs pode ser feita por
bactérias AMX para realizar a reducao dissimilatéria de nitrato para aménia (RDNA), que pode
ocorrer de forma completa para formar NHs", ou de forma parcial para formar NO>", ou seja,
aumenta-se a disponibilidade de ambos os substratos para as AMX via RDNA (CASTRO-
BARROS etal., 2017; ZHUANG et al., 2022). O trabalho de revisdo feito por Cao et al. (2021)
reportou que o processo PDA pode ocasionar ERN acima de 80% alimentando reatores RBS e
UASB com relagdes DQO/N oscilando entre 2,0 e 3,4, tanto para baixas como para altas
concentragdes de amonia e nitrato entre 25 - 800 mgN-NH4". L' e 30 - 830 mgN-NOs".L .
Contudo, vale ressaltar que a eficiéncia do processo PDA estd atrelada ao tipo de matéria
organica, condi¢des operacionais, atividade das bactérias anammox, tipo do reator, etc. (CAO
etal., 2021).

Em Zhuang et al. (2022), a integracdo de biomassa granular na parte inferior do reator,
com biofilme na parte superior, fez com que 50% e 25% da remog¢do de NO;3™ ocorresse via PD
e RDNA, respectivamente. Neste trabalho, o processo PDA atingiu alta remogao de nitrogénio
(0,8£0,1 kgN.m™.d!) com efluente de excelente qualidade (3 mgN.L™!). Estes resultados foram
obtidos a temperatura de 20-25°C, com operagao de reator UASB alimentado com meio
sintético contendo amoénia (25 mgN-NH4". L), nitrito (30 mgN-NO>".L!) e acetato (60 mgO,.L-
1, onde a relagdo C/N foi de 1,1 e DBO/NOs™ pode ter sido influenciada pela RDNA podendo
ser de até 10,0.

Em relagdo a popula¢do microbiana envolvida no processo PDA, Xu et al. (2020)
reportaram que aproximadamente 90% da remogio de nitrogénio total afluente (42,5 mgN.L ™)
foi realizada pelas bactérias anammox Ca. Brocadia (6,24%), com auxilio das bactérias
heterotroficas Thauera (17,46%) com DQO/NIT de 1,52. Du et al. (2016) detectaram que as
Ca. Jettenia (2,7%) contribuiram para que 70% do nitrogénio presente em amostras de esgoto
doméstico fosse removido via anammox, onde o processo PDA em estagio duplo a temperatura
de 18,3 a 10,6°C promoveu a remo¢do de NO3, NHs" ¢ DQO de 96,7%, 99,5% ¢ 69,6%,
respectivamente. Entretanto, no trabalho citado, foi preciso alimentar o reator PD com 50 mgN-
NOs".L! e acetato (DQO/N-NOs™ de 3,0) para fornecer NO,™ ao reator anammox, alimentado
com esgoto doméstico e suplementado amédnio (165,8 a 60,6 mgN-NH4" L), para amenizar o
impacto da relacao C/N (0,54 a 1,33).

Em escala plena, o processo sidestream PDA foi observado no tratamento de efluente

suino. A limitacdo de carbono orginico e a aeracdo intermitente fizeram com que a
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desnitrificacdo completa fosse limitada e as AMX utilizassem nitrito reduzido a partir da
desnitrificacdo parcial. Como resultado, a energia consumida na ETE foi reduzida de 1,93 para
0,9 kWh.m>(4,18 para 2,57 kWh.kgN™") e a ERN aumentada de 65,5 + 6,0% para 83,5 = 6,7%
(CHEN et al., 2021c).

A primeira ETE que reportou o processo mainstream PDA esté localizada na cidade de
Xi’an, China. O uso de reator andoxico MBBR promoveu a retengdo das AMX, que foram
encontradas com abundancia relativa 8,9 vezes maior do que no reator anaerdbio-anoxico-
oxico. A abundancia relativa de HB foi 5,9 vezes maior do que AOB, fato que reitera a
ocorréncia do processo PDA no tratamento de esgoto doméstico municipal (WANG et al.,
2021).

Desta forma, o processo PDA tem potencial para abater a producdo de NOs3,
maximizando a eficiéncia de remocao de nitrogénio, além de auxiliar na remocao de CO (CAO
et al., 2023). Assim como o processo PNA, o processo PDA apresenta limitagdes e dificuldades
que precisam ser melhor elucidadas (CAO et al., 2021). Contudo, a reagdo anammox esta
presente em ambos 0s processos, fazendo com que a producdo de NO3™ seja inevitavel (Eq. 1 e
Eq. 2), independentemente se os processos PNA ou PDA forem implementados em estagio

unico ou duplo (Figura 6).

2.4 Sistemas PNA

2.4.1 Sidestream PNA

Em 2002, a estagdo de tratamento de esgotos (ETE) em Sluisjesdijk, Rotterdam,
Holanda, foi a primeira ETE a aplicar o processo PNA para tratar efluentes de fluxo lateral
(sidestream) (VAN DER STAR et al., 2007). Desde entdo, 142 reatores baseados no processo
anammox foram identificados em escala plena (LIU et al., 2020), fazendo com que o processo
sidestream PNA seja considerado uma tecnologia consolidada (LACKNER et al., 2014). A
viabilidade técnica para a expansdo de sistemas sidestream PNA estd atrelada a trés fatores
essenciais: alta concentragdo de amonia, deficiéncia em MO e temperaturas mesofilicas
(WANG et al.,, 2022). Em geral, os efluentes que mais assemelham-se a estas caracteristicas
sdao provenientes de lixiviados de aterros sanitarios, digestatos de dejetos de animais, aguas
residudarias de industrias téxteis e digestatos de ETE provenientes ou ndo da hidrélise térmica

de lodo (ABMA et al., 2010; WETT et al., 2015).
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Os reatores sidestream PNA, geralmente sdo implementados para tratar efluentes que
contém elevada concentragio de amonia geralmente superior a 300 mgN-NH4" L' (WETT et
al., 2015) resultando em elevadas NLR (0,5 — 2,5 kgN.m™.d!), temperaturas mesofilicas (25 -
35°C, (MALOVANYY et al., 2015), e deficientes em MO, fazendo com que a relagdo CO/N
seja relativamente baixa (0,5 — 3,5) (TRINH et al., 2021). Tais condi¢des diferem das condigdes
encontradas em fluxos principais (mainstream) de ETEs tratando esgotos sanitarios. Desta
forma, os diversos parametros que podem interferir no processo anammox foram abordados no
topico 2.5, que diz respeito a aplicagdo do processo mainstream PNA para efluentes anaerdbios.

Vale ressaltar que o sucesso da aplicacdo do processo sidestream PNA ndo extingue a
ocorréncia de certos desafios, como longos periodos de inicializagdo (start-up), dificuldade de
inibicdo NOB sem comprometer a ERN causando acumulo de nitrato, arraste de biomassa e

baixa qualidade do efluente final (ALI & OKABE, 2015; ZUO et al., 2023).

2.4.2 Mainstream PNA

Apesar da maturidade e robustez da aplicagao do processo sidestream PNA, a aplicagao
do processo mainstream PNA, ou seja, para tratar esgoto doméstico, ainda representa um
desafio (LI et al., 2018; QIU et al., 2021; XU et al., 2015; YANG et al., 2023). Os esgotos
domésticos possuem reduzida concentragdo de nitrogénio amoniacal (30 — 100 mgN-NH4".L-
1, alta relagio CO/N (4 — 12), flutuagio das cargas nitrogenadas e organicas, e as temperaturas
sdo relativamente baixas em climas temperados (10 a 20°C) que também oscilam de forma
sazonal (REN et al., 2022; CAO et al., 2017). Estas caracteristicas, em conjunto com a grande
variabilidade dos esgotos domésticos, sdo barreiras ao processo mainstream PNA (TRINH et
al., 2021). O principal gargalo corresponde a dificuldade de se disponibilizar NOz™ as AMX
(AZEVEDO et al., 2021). A presenca de CO também configura problemas que resultam no
crescimento de HB que competem por nitrito e espaco, € por fim, ressalta-se a dificuldade de
aplicar a estratégia de amonia residual para favorecer a atividade AMX (via consumo de NH4"
e NO2) ao invés de favorecer a atividade NOB (via consumo de NO>", na auséncia de NH4")
(CAO et al., 2023). A supressao de NOB pode estar relacionada a uma série de fatores, como

demonstrado na Figura 7.
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Figura 7 — Fatores inibidores das bactérias oxidadoras de nitrito (NOB).
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Notas — AL: amoénia livre; ANL: acido nitroso livre; OD: oxigénio dissolvido.
Fonte - Adaptado de Liu et al. (2020).

Até o presente momento, apenas duas unidades de escala plena foram operadas, com
estabilidade, o processo mainstream PNA: Strass, Austria e Changi, Singapura (WETT et al.,
2015; YESHI et al., 2016). Recentemente, a ETE municipal de Xi’an, China, também promoveu
estabilidade do processo mainstream anammox, entretanto por meio do processo PDA (WANG
et al., 2021; YUAN et al., 2021). Em Strass, a transferéncia de biomassa (bioaumento) da
unidade sidestream PNA para o reator mainstream PNA foi uma das principais estratégias
adotadas (WETT et al., 2015). A produgdo suficiente de biomassa ativa em reatores sidestream
anammox, inclusive, ¢ vital para realizacdo do indculo em reatores mainstream PNA (ZUO et
al., 2023), prevenindo longos delays da estabilidade e remog¢do de nitrogénio. O startup do
primeiro sistema sidestream anammox, implementado em Dokhaven-Sluisjesdijk, Roterdam,
Holanda, demorou cerca de 3 anos para atingir a estabilidade do processo PNA de estagio duplo
(DRIESSEN; HENDRICKX, 2021). O longo periodo de partida (startup) foi atribuido a
necessidade de produzir biomassa enriquecida em escala piloto, introduzida no reator de escala

plena ao longo do tempo (VAN DER STAR et al., 2007).

Os principais gargalos da aplicacdo do processo mainstream PNA incluem obter
estabilidade duradoura na produ¢do de NO;", reter as AMX com atividade relativamente alta,
prevenir o acimulo de NOs’, controlar a reten¢do de lodo (promovendo, se possivel, o washout
de NOB), adaptar o processo a flutuacao da temperatura (principalmente a valores < 15°C) e
aliviar o impacto de DQO (geralmente com a adogao de pré-tratamento para captura de carbono

organico) (ZUO et al., 2023).
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A reduzida concentra¢io de NH4", a alta relagdo CO/N e a baixa temperatura sio as
principais caracteristicas dos efluentes mainstream que limitam o processo mainstream PNA
(ZUOetal., 2023; CAOetal., 2017; LI etal., 2018; LIU et al., 2020). Estes e outros parametros

considerados limitantes ao processo mainstream PNA foram abordados no tépico 2.5.

Recentemente, o processo mainstream PNA em estdgio Gnico tem sido dado como
limitado em comparagdo ao estagio duplo (CHEN et al., 2020). Contudo, no trabalho de Lotti
et al. (2014c) um reator PNA de estagio unico de escala de bancada foi operado por 10 meses
na temperatura de 10 — 20 °C, com estabilidade do processo anammox e taxa de remocdo de
nitrogénio de 0,4 kgN.m>.d!. No trabalho citado, o esgoto doméstico foi pré-tratado
aerobiamente, reduzindo o impacto da matéria organica, que apresentou residual de 57 + 7 mg
0,.L! e relagio DQO/N de 1,9. Além disso, nitrito foi suplementado, ou seja, a aeragdo nio foi
implementada, o que poderia causar instabilidade do processo anammox.

Juan-Diaz et al. (2021), alimentaram um reator anammox com esgoto doméstico pré-
tratado aecrobiamente e com efluente parcialmente nitrificado na linha sidestream (60 = 14 mg
DQO.L!, DQO/N de 1,0 + 0,1 e razdo afluente NO,/NH4" de 1,3 — 1,4), e verificaram que o
abatimento da temperatura de 20 para 10°C ndo reduziu a taxa de remog¢ao de nitrogénio no
processo anammox (CNVR = 0,10 kgN.m?>.d""). Além disso, testes ex situ demonstraram que a
atividade heterotrofica desnitrificante foi 3 a 5 vezes inferior do que a atividade das AMX,
mesmo a temperatura de 10°C.

A supressao de NOB ¢ uma das principais barreias da aplicacao do processo mainstream
PNA. Segundo Qiu et al. (2021), ¢ preciso que diferentes estratégias sejam combinadas para
promover o washout ou limitar o crescimento de NOB em sistemas PNA. Laureni et al. (2016),
por exemplo, conseguiram suprimir a atividade NOB a temperatura de 15°C em reator MBBR
de escala de laboratério operado como RBS com controle automatizado de baixa concentragao
de OD (0,18 mgO,.L"). Durante 5 meses, a ERN foi de 70%, com CNVR de 0,03 kgN.m>.d"".
Vale ressaltar que o esgoto sanitario utilizado no estudo de Laureni et al. (2016) havia sido pré-
tratado aerobiamente.

A presenca de amonio residual acima de 5,0 mgN-NHs" L' (MALOVANYY et al.,
2015a; YANG et al., 2023) ou de pelo menos 2,0 mgN-NH4". L' (LAURENI et al., 2016) foi
considerado fator importante na estabilizacdo do processo mainstream PNA. Sem residual de
amonio, a atividade AMX pode ser reduzida, facilitando a ativacdo de NOB mesmo com baixa
concentracio de OD (0,15 - 0,35 mgO,.L™") (YANG et al., 2023). A robustez do processo

mainstream PNA foi observada em reator de escala piloto em Brisbane, Australia, em que ao
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longo de 1 ano foi feito controle de amonia residual de 8,0 mgN-NH4" L', acumulando apenas
1,0 mgN-NO,.L" e 1,0 mgN-NOs". L' (ZHENG et al., 2023). Contudo, o uso desta estratégia
pode requerer polimento do efluente, de forma a atender aos padrdoes de lancamento de

efluentes, cada vez mais restritivos (DANTAS et al., 2022).

A producdo de biomassa anammox ativa € outro fator importante na realizagao do start-
up de reatores mainstream anammox. Em escala plena aconselha-se realizar tal implementagao
de forma progressiva e em duas fases (WETT et al., 2013). Na Fase I, recomenda-se realizar o
bioaumento da biomassa anammox em reatores sidestream anammox em estagio unico. E
posteriormente, na Fase II, realizar o in6culo com biomassa ativa com implementagdo do
processo mainstream anammox via PNA ou PDA em estagio unico ou duplo (Figura 8). O uso
de hidrociclones, quando a biomassa ¢ granular (WETT et al., 2013), ou telas/grades quando a
utilizam-se biofilmes mdveis, podem auxiliar o bioaumento de bactérias AMX ¢ AOB (YUAN

etal., 2021).

Figura 8 — Implementagdo do processo mainstream anammox sendo implementadas em
dois periodos distintos de operacdo denominados de Fase I e Fase II.
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Notas: PNA - Nitritacdo parcial-anammox; PDA: desnitrifica¢do parcial-anammox;
UASB: reator anaerdbio de fluxo ascendente e manta de lodo. Fonte - Adaptado de Qiu et al.(2021).

Além da configuracdo estabelecida para a transferéncia do processo sidestream para
mainstream anammox, ¢ preciso avaliar a tecnologia para remog¢ao de CO antes de alimentar
os reatores anammox. Recentemente, as ETEs tém empregado a configuracio de Estagios AB.

No Estagio A, promove-se a remocao da parcela organica carbonacea do meio liquido, e no
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Estagio B, promove-se a remocao de nutrientes. No Estagio A, os reatores anaerobios UASB,
configuram uma das principais tecnologias adotadas em paises de clima quente
(CHERNICHARO et al., 2015; VON SPERLING; CHERNICHARO, 2005). Segundo Cao et
al. (2020), no Estagio A, o processo anaerdbio em comparagdo ao processo aerobio remove
menos CO na forma de DQO total (54,3% contra 63,5% com aeragdo), mas pode recuperar
maior fracdo de CO na forma de biogas (53,82% contra 40,94% com aeragdo), o que permite

produzir energia e equilibrar os custos de tratamento da ETE.

Além do processo anaerobio, a remogao de CO no Estagio A pode ser feita por meio de
sistemas de lodos ativados de alta taxa (CAO et al., 2021), remogdo bioldgica de fosforo
melhorada (IZADI; ANDALIB, 2023), tratamento primario quimicamente assistido
(DIAMANTIS et al., 2013) ou por sistemas bioeletroquimicos (GHANGREKAR;
CHATTERIEE, 2018). A Figura 9 exibe um esquema adaptado de Li et al. (2018) no qual
engloba tais alternativas com foco no processo anammox.

Figura 9 — Representacdo dos Estagios A-B para captura de carbono orgénico (CO) para aplicacdo do processo
mainstream anammox em estacdes de tratamento de esgoto doméstico.
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Processos anaerdbios

Esgoto
doméstico Lodos ativados de alta taxa

[ )
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— [ Remocdo bioldgica de fésforo ]
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Efluente

assistida (EBPR)

Tratamento primario
guimicamente assistido

Sistemas bioeletroquimicos

Fonte - Adaptado de Li et al. (2018). Notas - PNA: nitritagdo-parcial ¢ anammox;
PDNA: desnitrificagdo-parcial ¢ anammox; CO: carbono organico.

O sucesso do processo mainstream PNA representa um paradigma importante que pode
desvincular o consumo de carbono organico que seria destinado a remocgao de nitrogénio, de
forma a maximizar a produ¢do de biogas via digestores anaerdbios, e tornar as ETEs em

unidades neutras ou at¢ mesmo exportadoras de energia (CHO et al., 2019; WANG et al., 2022).
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2.5 Mainstream PNA para esgoto doméstico pré-tratado anaerobiamente

2.5.1 Digestio anaerdbia como remogdo de CO e caracteristicas dos efluentes anaerobios

Esgotos domésticos contém elevada relagdo carbono organico/nitrogénio (CO/N)
oscilando de 7 a 12, que podem favorecer o crescimento de HB e restringir o crescimento de
AMX (AGRAWAL et al., 2018; CAO et al., 2017). Em paises de clima quente, como Brasil,
Colémbia e India, os reatores anaerdbios sdo comumente utilizados na linha principal para o
tratamento de esgoto doméstico em ETEs municipais (CHERNICHARO et al., 2015; VON
SPERLING, 2007). Os reatores UASB, por exemplo, apresentam design simples, apesar dos
separadores trifasicos, ¢ demandam baixo investimento financeiro para serem operados. Tais
caracteristicas primordiais fizeram com que os reatores UASB fossem disseminados em paises
em desenvolvimento para tratar esgoto sanitario (CHERNICHARO et al., 2015). Os reatores
UASB comumente reduzem a parcela organica carbonacea entre 40 — 75% (CHERNICHARO
et al., 2015), sendo assim, a relagdo CO/N pode ser reduzida para valores relativamente baixos,
tais como 1,0 a 3,5 (LI et al., 2017) ou de 1,14 (valor calculado com base nos dados descritos
por Lille et al., 2015), e assim, facilitar a implementagdo de reatores baseados no processo
anammox (CAO et al., 2017), subsequentemente. Recentemente, foi constatado na ETE de
Campinas (SP, Brasil) que esgotos sanitarios pré-tratados anaerobiamente em reatores UASB
produziram, ao longo de um ano, efluentes com relagdo DQO/N variando entre 2,2 a 3,1 e DQO
inferior a 160 mg0,.L"! (SACHETTO et al., 2022). Este fato reitera o potencial da aplicacio
do processo anammox em regides de clima quente que utilizam processos anaerobios na linha
principal.

Algumas alternativas intermediarias de tratamendo que podem ser implementadas entre
o reator de digestdo anaerdbia e o reator baseado nos processos anammox (Figura 10),
melhorando a qualidade do afluente para a remogao autotrofica de nitrogénio (SHENG et al.,
2020).

As principais dificuldades da aplicacdo do processo mainstream PNA para tratar
efluentes anaerébios de ETEs municipais sdo:

e Temperatura reduzida (< 25°C) (AZEVEDO et al., 2021);
e Necessidade de inibicdo de NOB (AZEVEDO et al., 2021);

e Possibilidade da emissdo de poluentes atmosféricos, como metano dissolvido presente

em efluentes anaerébios (CRONE et al., 2016);
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e Elevado controle operacional automatizado demandando investimentos pontuais

especificos (CAPEX) e corpo técnico especializado (PALATSI et al., 2021).

Figura 10 — Esquema demonstrativo para acoplar reatores anaerobios aos reatores anammox com tratamento
intermediario.

Tratamento
intermediario
UASB * Remocgdo de N
* Remogdo de C

* Recuperagdo energética
* Remocgdo de C ; Anammox
—»

1 r g d
1 1 * Remogdo de N
I / | . p
! : (a) Diluigao 1 Remogdo de C
CH, : CH, I . ! Efluente
P I I
- I .4“ . ! b
I ] _ -
I
: / NH,* ! (b} A : Biomassa
! co I rmazenamento ranular ideal: +
I co : tempordrio : g -~ NH,
1 CO " I
| Org-N + ! : !
I NOy NH, - —
I
T o | |/ |
: K 1 (c) Coagulacdo :
I
: NOy : : .
| -+ - I
: j Metanogénese : (O Biomassa granular @ Aos
I — ! @ Aawmx
I ‘RAmoniﬁcagéo (d) Filtragao !
I s s s s e e s e e e e m s s mm—mm s m == QO HB

Fonte — Adaptado de Sheng et al. (2020).

Um estudo recente realizado por Dantas et al. (2022), demonstrou que diveras ETEs que
empregam o processo de tratamento anaerdbio por meio de reatores UASB, demonstraram o
pior desempenho na remogao a nitrogénio amonical em comparagao as outras ETEs que adotam
sistemas de aeragdo, uma vez que tais sistemas anaerobios nao visam remover nitrogénio. Desta
forma, reitera-se a necessidade de unidades que tem como propdsito remover nitrogénio na
linha principal de tratamento de esgoto quando sistemas anaerobios sdo adotados
preliminarmente. Além disso, o nitrato produzido via processo anammox pode servir de aceptor
de elétrons para reduzir compostos naturalmente presentes em efluentes anaerdbios como
metano dissolvido, sulfeto e DQO residual (AZEVEDO et al., 2021).

As caracteristicas de efluentes anaerobios de reatores UASB tratando esgoto doméstico
em paises de clima quente foram apresentadas por Leal et al. (2016). Algumas destas
caracteristicas e seus respectivos valores podem ser observadas na sequéncia:

e Temperatura amena (25,7 + 2,3°C);

e pH proximo da neutralidade (7,2 = 0,1);
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e Reduzida concentragio de s6lidos, com SST e SSV de 71 + 43 ¢ 51 + 31 mgL",
respectivamente;

e Reduzida presenca de MO, com valores médios de DQO total e DQO soluvel de 150 +
92 e 80 + 35 mg0,.L!, respectivamente;

e Baixa concentragio de nitrogénio, sendo NTK e NH4" de 46 + 8 ¢ 27 + 4 mg.L,
respectivamente;

e Baixa relagio CO/N ~ 3,0, calculado a partir dos valores médios de DQO soluvel e NH4";

e Presenca de compostos sulfurosos (14,2 = 4,5 mgSO4>.L") e fosfatados (6,9 + 4,0
mgPO4*.L);

e Presenca de metano dissolvido (13,0 a 25,0 mgCHa dissolvido.L ™).

A alcalinidade nd3o foi relatada por Leal et al. (2016), mas seus efeitos foram
apresentados mais adiante no topico 2.5.4. Os tdpicos seguintes realgam os principais fatores
que podem dificultar ou favorecer a estabilidade do processo mainstream PNA visando o
tratamento de esgoto sanitario, ndo apenas em relagdo a supressdo de NOB, mas também em

relagdo ao sintrofismo entre AOB, AMX ¢ HB.

2.5.2 Concentragoes de N e DQO, e a relagao CO/N

A matéria organica (MO) aplicada, expressada na forma de DQO, muitas vezes
contribuem com o aumento da remogao de nitrogénio total (ERN) por meio da desnitrificagao
heterotrofica, contudo, a atividade das bactérias anammox (AMX) e a contribuicao do processo
PNA pode ser deteriorado ao longo da operacao, como comentado na Tabela 6.

Os efluentes anaerdbios sdo pobres em MO (100-200 mg O2.L') (TORRES; FORESTI,
2001) e pobres em nitrogénio (20-50 mgN-NH4".L™1), o que pode fazer com que a relagio CO/N
ainda possa apresentar valores entre 2.0 e 10.0, que podem contribuir a desnitrificacdo
heterotrofica ao invés do processo anammox.

Concentragdes muito reduzidas de amoénia podem dificultar o controle do processo
mainstream PNA (MALOVANYY etal., 2015a). Nessa linha, Kuypers et al. (2018) levantaram
a hipdtese da ocorréncia do acimulo de nitrato via comammox. Yang et al. (2023) puderam
confirmar tal hipotese, pois verificaram a desestabilizacdo do processo PNA com amonia
residual de apenas 2,0 a 5,0 mgN-NH4".L!. Estes autores observaram que nio foi possivel
impedir o crescimento de NOB (Nitrobacter) e comammox (Nitrospira spp.) via processo PNA

recebendo esgoto doméstico pré-tratado aerdbia e anaerobiamente com 44,9 + 0,9 mgNH," L™
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e 56,9 + 14,1 mgO,.L!. Apesar da reduzida concentragio de OD (0,15-0,35 mgO,.L ") e do
controle da temperatura (24-26°C), elevada relagdo NO3 produzido/NH4  consumido de 0,87 % 0,06 foi

observada.

Zhang et al. (2018), em contrapartida, obtiveram elevada ERN de 88,2% =+ 3,6 mesmo
com amonia residual de apenas 0,8 = 0,3 mgN-NH4" L', concentragio OD de 0,8 £ 0,3 mgO,.L"
! com ajuste da vazio de ar (ndo mencionada), e sem controle da temperatura, oscilando de 12,8
a 27,0°C. O reator em batelada sequencial com biofilme (SBBR) foi alimentado com esgoto
doméstico real (sem pré-tratamento) com dilui¢des de dgua da torneira de 40, 20 e 0% (sem
diluigdo), e com concentragdes de MO (118,6 - 221,5 mgO2.L") e de amdnia (43,2 - 72,3 mgN-
NH4".L!) que resultaram na relagdo CO/N oscilando entre 2,1 e 3,6.

A remoc¢do da parcela organica carbonicea, previamente ao processo PNA, ¢
fundamental para o sucesso da aplicacdo, uma vez que HB apresenta crescimento em relagao
aos microrganismos autotroficos de interesse (AOB e AMX) (CAO et al.,2020). Além disso, a
presenca de CO faz com que ocorra maior consumo de oxigénio em reatores PNA, neste caso
de estagio nico, levando a um aumento do consumo de energia elétrica por aeradores (CAO et
al., 2023). Em contrapartida, remover toda a parcela carbonacea, inviabiliza a desnitrificacao
de NO;™ produzido por AMX. No trabalho de Reino et al. (2018), que foi feita a suplementacao
de nitrito, o NO3™ produzido por AMX foi removido via desnitrificagdo heterotréfica (45 mg
0,.L"! removido) e contribuiu para obter elevada taxa de remogio de nitrogénio (CVNR) de
1,200 + 500 mgN.L!.d"! a temperatura de 11°C.

A presenca de baixa concentragdo de MO pode maximizar a eficiéncia de remogao de
nitrogénio (ERN). A relagdo CO/N < 1,5 ¢ dita como benéfica ao processo PNA (CAO et al.,
2017; MIAO et al., 2018), assim como a concentracdo adequada de MO, por exemplo, inferior
a 100 mg 02.L"!, que pode produzir o polimero extracelular (EPS), favorecendo a granulagio e
melhorando a ERN devido a competi¢ao benigna entre HB e AMX (LI et al., 2015).

Até o presente momento, nao foi definida qual ¢ a relacdo CO/N ideal ao processo PNA
(CHEN et al., 2021a). Entretanto, vale dar destaque para o limite da concentracdo de MO para
evitar a inibigdo das AMX. Leal et al. (2016) verificaram que a concentragdo de 300 mg O,.L"
'(CO/N de 5) ndo afetou o processo anammox, mas acima de 487 mg O,.L! (CO/N de 3,5)
houve inibi¢do. Qin et al. (2017) consideraram que 56,4 mg O>.L"! (na forma de glicose) foi a
concentracdo 6tima para remover amonia (96,0-105,8 mgN-NH4".L!) e nitrito (129,2-141.3
mgN-NO,".L"), mas DQO na concentragio de 375 mg O..L"!' observou-se prejuizo a atividade

anammox e a eficiéncia de remocao de amonia (ERA) foi reduzida de 97% para apenas 10%.
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Tabela 6 — Efeitos da matéria organica na remocao autotréfica de nitrogénio.

. . NH4* NOy
q DQO T ERN
Ref. Processo TlpO. de agua Tipo de Q 4 afluente afluente = DQO/N* oD 1 o 0 Comentarios
residudria MO (mgO,.L") (meN.L")  (mgN.L") (mgO,.L™) 9 (%)
Esgoto
Reino et doméstico real 13 22.0 Elevada CNVR
i elg(())leg) Amx suplementado NI 90 +20 30+7 40+7 ’ 0,0 11 L 40 (1500 = 500
al., ( com nitrito ’ kgN.m=.d")
Efluente real Deterioragao
(suplemento Matéri 60 — 225 progressiva da
Pijuan et de amonia e aletia (adicionado atividade
al.. (2020) Amx nitrito, NO»" orgarilca a0 ofluente 15-30 20 —-40 1,8-49 0,0 26 anammox (4,37 <
/NH; =1,32)  compiexa real) CO/N <4,90)
Shenget -~ gap Sintética Acetato 70280 150 200 02-0,8 - 350 £1,0 883 Comparagdo
al., (2018) entre acetato e
licose
af‘h‘zggfg) SAD Sintética Glicose 70 — 420 150 200 02-12 - 350 £1,0 87,0 s
Esgoto real 44,9+ 0,9
Yang et (pré-tratado manual- NOB suprimiu
al., (2023) PNA acrobiamente) NI 56,9 £ 14,1 mente - 1,3 0,15-0,35 24,0-26,0 NI AMX
adicionado
Inéculo de lodo
Esgoto ativado sem
16,5 -26,8 o
IZhg%% f& PNA doméstico NI 97,3-220,1 40,1 —72,5 - 1,9-55 0,7+0,3 ’ ’ 86,0 atividade
al. ) real anammox
PNA de Esgoto bruto 25,0+3,0 96,0
Chen et al., . (misturado (PN) (PNA) PN (30 min 6xico
(2020) ejltlaf’ii)o com efluente NI 63 20-25 25-30 LI-14 145-257 30,0 + €60,0 e 10 min anoxico)
P de reator PN) 2,0 (Amx) (Amx)

Notas — NI: ndo informado; Amx: processo anammox; SAD: processo anammox e desnitrificacdo simultaneos; MO: matéria organica; OD: oxigénio dissolvido; DQO:

demanda quimica de oxigénio; ERN: eficiéncia total de remocao de nitrogénio (%); * DQO/N: Valores calculados considerando a adi¢ao de nitrito.
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2.5.3 Composi¢cdao de MO (DQOrb e DQOIb)

A composi¢cdo de MO influencia diretamente na biodisponibilidade de CO para o
processo de digestdo anaerobia (CHERNICHARO et al.,, 2015). A matéria organica
rapidamente biodegradavel (DQOrb), proveniente da digestdo anaerdbia, e a hidrolise da
matéria organica lentamente biodegraddvel (DQOIb), que ocorre principalmente em
temperaturas mesofilicas (HOW et al., 2020), podem favorecer a desnitrificagao heterotréfica

e o crescimento de HB no reator PNA.

Efluentes anaerébios podem conter parcela consideravel de MO que permanece na
forma de DQOrb, geralmente na forma de AGVs, por exemplo, acetato e propionato, e DQOIb,
também descrita na literatura como material particulado (SHENG et al., 2020). A presenca de
compostos organicos pode, inclusive, favorecer o enriquecimento de bactérias anammox, como
acetato para Ca. Brocadia Fulgida (JENNI et al., 2014; KARTAL et al., 2008), propionato para
Ca. Anammoxoglobus propionicus, e formiato para Ca. Brocadia anammoxidans, Ca. Kuenenia
stuttgartiensis e Ca. Anammoxoglobus propionicus (KARTAL et al., 2007). Jenni et al. (2014)
realizaram a substituicdo de acetato por glucose e nao detectaram alteragdo da atividade de Ca.
Brocadia Fulgida, sugerindo que este tipo de AMX pode competir com HB na presenca de

outros tipos de MO, desde que ndo sejam compostos toxicos.

A fracao de DQOIb pode ser dividida em substrato coloidal e substrato granular, sendo
que ambas sdo biodegradaveis (ZHANG et al.,, 2021c). Entretanto, DQOIb geralmente
corresponde a moléculas organicas complexas e precisam ser decompostas por enzimas
extracelulares antes de serem utilizadas pelas células (ZHANG et al., 2021c), o que limita a
desnitrificacdo heterotrofica. Bunse et al. (2020), por exemplo aferiram que a fragdo DQOrb
correspondeu a 60% da matéria organica por meio da comparacao da DQO soluvel afluente e
efluente & ETE tratando esgoto sanitario. How et al. (2019) verificaram que DQOIb pode

representar 51 = 10% da concentracao de DQO total em esgotos sanitarios.

Para avaliar o pontencial de desnitrificagdo de DQOIb, pode-se realizar testes para
avaliar a velocidade de remoc¢ao dos compostos. Peng et al., (2007) fizeram testes de batelada
em ambiente andxico para identificar a taxa de desnitrificagdo para DQOIb na forma de amido,
e para DQOrb na forma de etanol, acetato e metanol. Eles verificaram que a taxa de
desnitrificagio para DQOIb foi de apenas 0,74 mgN.gSSV!.h'! enquanto para os testes com
etanol, acetato e metanol foi de 9,6; 12,0; e 3,2 mgN.gSSV-L.h"!, respectivamente. Sendo assim,

0 processo anammox podera ser mais ou menos impactado pela composicdo do efluente
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anaerobio e da capacidade das heterotréficas em competir com anammox por substrato, no caso,

nitrito.

A presenca de MO nem sempre causa instabilidade do processo PNA. Em Malovanny
et al. (2015), esgoto sanitario real da ETE de Estocolmo, Finlandia, foi tratado previamente em
reator UASB (DQO total = 49 - 106 mg O2.L"!, DQO soltivel = 44 - 88 mg O,.L! e 35 - 50
mgN-NH4". L) para condugido do processo mainstream PNA em reator IFAS com controle de
temperatura a 25°C. Os autores relataram que a reducao de DQO soluvel/N de 1,8 £ 0,2 para
1,3+ 0,1 diminuiu a ERN de 70 + 4% para 52 &+ 4%. Assim, eles concluiram que a presenga de
DQO soluvel era benéfica a remogao de nitrogénio em sistema PNA tratando efluente anaerobio

de esgoto sanitario.

A concentragdo da grande maioria dos compostos organicos presente em agua
residudrias ndo inibe a atividade das AMX, mas alguns alcoois, aldeidos, fendis e antibidticos
podem inibir a atividade enzimatica e proteica, em alguns casos, de forma irreversivel. O
metanol, por exemplo, na concentracio de 0,5 mmol (~0,16 mg.L!") inibe completamente as
AMX. Em contrapartida, propionato na concentracio de 4,0 mmol (~0,18 mg.L™!") favorece a

desnitratacio heterotréfica em reator anammox (GUVEN et al., 2005).

Aquino et al. (2009) utilizaram dois reatores UASB para tratar esgoto doméstico bruto
com concentra¢des médias de DQO oscilando de 323 a 467 mgO,.L!. Cerca de 30 a 70 mgO».L°
! permaneceu nos efluentes UASBs como fracdo DQO soluvel inerte. Surfactantes, que sdo
compostos recalcitrantes a degradagdo anaerdbia, estdo entre as substancias organicas que
podem ter contribuido para a DQO solavel inerte (6 a 12 mg O,.L!). Os autores citados ainda
relataram que a maioria do DQO soluvel de ambos os reatores ndo ¢ devido aos AGVs, mas
sim aos compostos organicos do afluente ndo degradados no reator (DQO inerte) e aos
compostos produzidos pela biomassa (DQO produzido).

Ruscalleda et al. (2008), utilizaram biomassa granular anammox para tratar lixiviados
provenientes do processo PN e observaram que a predominancia de DQOIb ao invés de DQOrb
limitaram o crescimento de HB. Os pesquisadores constataram que 85% da remocao de

nitrogénio ocorreu via anammox e apenas 15% via desnitrificagdo heterotrofica.

2.5.4 Temperatura, pH e alcalinidade

A temperatura ¢ o considerada um dos principais fatores que inviabilizam a aplicacao
do processo mainstream anammox para tratamento de aguas residudrias, reduzindo ndo s6 a

atividade das AMX, mas também a estabilidade do processo PN (ZUO et al., 2023). Em
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ambientes naturais, as bactérias anammox (AMX) ja foram detectadas no intervalo de
temperatura de -30°C a até 80°C (KOUBA et al., 2022; ZHU et al., 2015), mas o metabolismo
das AMX apresenta otima atividade a temperatura de 37°C (GAO; TAO, 2011) e entre 30 e
37°C (LOTTI et al., 2015). Os trabalhos avaliados em Qiu et al., (2021), indicam que
temperaturas inferiores a 20°C, e especialmente inferiores a 15°C, dificultam a estabiliza¢do do
processo PNA, com alta variacdo da ERN (4-82%) e da CNVR (5-700 mgN.L'.d"!), gerando
efluentes de méa qualidade (20-50 mgN-NH4".L!). Abaixo de 10°C, a aplicacdo do processo
mainstream PNA parece ser um obstaculo intransponivel, e assim, invidvel para muitas regides

(LI etal., 2018).

Fernandes et al. (2018) suplementaram nitrito para observar os efeitos da temperatura
na aplicacdo do processo anammox recebendo esgoto sanitario doméstico pré-tratado
anaerobiamente. Eles observaram diferenca estatistica significativa da remoc¢ao de amonia e
nitrito na conducao do processo anammox a temperatura de 20°C em comparagdo a realizacao
do processo anammox a 35 e 25°C. Além disso, a temperatura de 20°C, houve maior remog¢ao
de nitrito via desnitrifica¢do heterotrofica do que a 35 e 25°C, sendo de 15,9; 12,5; ¢ 9,4 mgN-
NOy Ll respectivamente. A redugdo de 25 para 20°C também aumentou a razdo NO,/NH4"

de 1,70 para 1,96, respectivamente, e reduziu a abundancia relativa do principal grupo de

bactérias anammox encontrado (Ca. Anammoximicrobium) de 2,3% para 0,4%.

A aclimatac¢do da biomassa pode amenizar os problemas da redu¢do da temperatura. Em
Cheng et al. (2020), a alteragdo direta da temperatura de 35°C para 15°C fez com que a taxa de
remocdo de nitrogénio via processo anammox fosse reduzida de 9,5 para 3,6 £ 0,2 kgN.m>.d"
1(62% de queda), enquanto a redugdo gradativa de 35 para 25 e finalmente para 15°C fez com
que a taxa de remocdo de N fosse de 7,0 £ 0,3 kgN.m>.d"! (26% de queda). A alteragio também
foi feita em relacdo a condicdo sidestream (35°C) para mainstream (15°C), onde as
concentragdes de amonia e nitrito foram reduzidas de 280 mgN-NH4".L! e 280 mgN-NO,".L!
para 30 mgN-NH4".L" e 40 mgN-NO, L', respectivamente.

Segundo How et al. (2019), as temperaturas elevadas das aguas residudrias em regioes
tropiais favorece a hidrolise de particulas solidas sedimentaveis (PSS) em DQOIb, que por sua
vez, contribui na desnitrificagdo. Ainda segundo os autores, a taxa de conversdao de PSS em

DQOIb ¢ 2,5 vezes maior quando a temperatura de 30°C do que a 20°C.

Os valores de pH influenciam diretamente nas reagdes enzimaticas ou indiretamente por
deslocar o equilibrio de compostos nitrogenados formando amonia livre (AL) e acido nitroso

livre (ANL) (LIU et al., 2020). Stamatopoulou (2019) verificou que o uso de gas N2 (100%),
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ao invés da mistura de gases N> e CO2 (95/5%) para controle anoxico de dois reatores MABR,
provocou a expulsao do carbono inorganico dissolvido e aumentou o pH de 7,5 para 8,5. Picos
de AL de 17,1 e 11,3 mgNH;.L™! e a exposicdo de ambos os reatores a valores de 4,7 mgNH;.L
! por 40 dias, foram considerados fortes indicios da instabilidade do processo PNA, pois as
anammox podem ser inibidas com apenas 2 mgNH;.L'!. Contudo, um estudo realizado por
Puyol et al. (2014) observou que o processo anammox ¢ mais prejudicado por valores de pH
elevados do que propiamente pela composicdo de AL. No trabalho citado, o valor de pH de
6,97 = 0,13 ¢ o6timo as anammox. Valores de 7,6 podem ser praticados com possivel redugao
da atividade AMX em 10%, mas acima de 8,45 podem ser extremamente prejudiciais. O
controle de pH em escala plena a partir do uso de produtos quimicos deve ser evitado, pois €
considerado economicamente inviavel (XU et al., 2015).

A alcalinidade na forma de carbono inorgéanico (CI) é indispensavel aos processos
quimiolitotroficos do sistema PNA, em especial no processo PN em que hd consumo de
alcalinidade e consequente redugdo de pH. Yeshi et al. (2016), por exemplo, demonstraram que
a fase aerdbia seguida da fase andxica reduz a alcalinidade e pH de 80 para 20 mgCaCOs.L! e
de 7,0 para 6,0, respectivamente. Essa reducdo pode impactar o processo PNA uma vez que a
alcalinidade teérica da 4gua residuéria deve ser na ordem de 3,6 mgCaCOs3.(mgN-NH;")!
(SLIEKERS et al., 2002). Além disso, a falta de alcalinidade pode aumentar a produgdo de N,O
via AOB (PENG et al., 2015). Sendo assim, a adi¢do de carbonatos, como NaHCOs3, pode ser
necessaria para controlar a alteracdo da alcalinidade, evitando quedas abruptas de pH

(SALMISTRARO et al., 2017) reduzindo a probabilidade de emissao de N»O.

A presenga de alcalinidade a bicarbonato em efluentes anaerobios tratando esgoto
sanitario foi apresentada por alguns estudos, sendo reportados valores de 170 mgCaCOs.L!
(FERNANDES et al., 2018), 156,8 — 221,3 mgCaCOs.L"' (SILVA et al., 2018) e 237
mgCaCO;.L! (BRESSANI-RIBEIRO et al., 2021). O consumo de alcalinidade a bicarbonato
em relagdo ao consumo de amonia (CaCO3/N-NHy") para sistemas PNA tem sido observado
em valores mais reduzidos de 4,1 (VENTURINI, 2022) do que para a ND de 7,1 (BRESSANI-
RIBEIRO et al., 2021). Considerando a concentragio de 25 mgN-NH4".L! reportada para o
cenario brasileiro e a relacio de 4,1 CaCO*/N-NH4", os valores de alcalinidade reportados
seriam suficientes para a ocorréncia do processo mainstream PNA para tratar esgotos sanitarios

pré-tratados em reatores anaerobios.
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2.5.5 Concentracao de OD e tempo de aeragdo

O controle da aeragao e das concentragdes de oxigénio dissolvido (OD) parecem ser as
estratégias mais viaveis para estabilizar o processo mainstream PNA sequencialmente ao reator
UASB em regides de clima quente (AZEVEDO et al., 2021). Praticamente todos os trabalhos
que obtiveram estabilidade do processo mainstream PNA foram com concentracdo de OD
inferior a 0,50 mgO2.L! (CAO et al., 2023). Contudo, manter reduzida concentragio de OD
ndo garante a estabilidade do processo mainstream PNA, uma vez que alguns trabalhos
fracassaram mesmo com reduzidos valores de OD, por exemplo, Miao et al. (2016) operando o

processo PNA com OD de 0,17 + 0,08 mgO,.L™.

Simulando a ETE de Singapura, Yeshi et al. (2016) implementaram a aeragdo
intermitente com OD controlado entre 1,5 e 2,0 mgO,.L! e temperatura de 30 + 2°C,
semelhante a condi¢do em escala plena. Mesmo com alta relagio DQO/N de 11,0 (23,4 mgN-
NH4".L! e 330 mgO,.L"), os autores obtiveram elevada ERN de 82%, sendo que o processo

anammox contribuiu com 62% da remocao de nitrogénio.

Wett et al. (2013) demonstraram experimentalmente que a atividade de AOB foi 15%
superior as NOB quando a concentragdo de OD foi de 1,5 mgO,.L!. Além de aumentar a fase
lag de atuagdo de NOB, observou-se que a aeragdo intermitente pode formar compostos
intermediarios inibidores as NOB, como o 6xido nitrico. Retomar a aeragdo apods ser cessada,
faz com que AOB recuperem-se mais rapidamente do que as NOB (GILBERT et al., 2014).
Além disso, as NOB ndo podem competir por nitrito com AMX na auséncia de oxigénio
(JUAN-DIAZ et al., 2021). Sendo assim, a aeragdo intermitente, em comparagio a aeragao
constante, além de reduzir a atividade NOB, evita a inibi¢do da atividade AMX e reduz o

consumo energeético.

As bactérias anammox sao estritamente anaerdbias, mas podem recuperar sua atividade
de forma reversivel pela presenca de oxigénio, uma vez que oxigénio atua como agente
bacteriostatico, mas ndao como agente bactericida. Yan et al. (2020) expuseram as bactérias
anammox a concentracdo de OD de 2,00 mgO,.L™! por 90 min, e apds reduzirem a concentracio
de OD para < 0,05 mgO,.L! com purga de N>, verificaram que 40% da atividade das bactérias
anammox nao pode ser recuperada ao longo de 120 min, estipulados no estudo para promover

a recuperacao da atividade microbiana.

A aeragdo limitada com reduzidas concentragdes de OD (<0,50 mgO,.L™!) pode fazer
com que ocorra a proliferacao de bactérias comammox (HOW et al., 2019; ROOTS et al., 2019;

YANG et al., 2023). Yang et al. (2023), por exemplo, identificaram que as comammox
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contribuiram para a elevada produgdo de nitrato em relagdo a amonia consumida (87 + 6%)
mesmo com aeragio controlada (OD = 0,15-0,35 mgO,.L!). A afinidade por amonio (Knpa+)
em bactérias comammox (Knusa+ = 0,012 mgN.L™") é superior as AOB (Knna+ = 0,48-1,62
mgN.L") e AMX (Knuar = 0,07-0,39 mgN.L!), o que favorece a ocorréncia da oxidagdo
completa de amonia ao invés da nitritagdo parcial-anammox.

A importancia da aeragdo atrelada a longa fase lag para NOB em comparagao as AOB
foi demonstrada no trabalho de Gilbert et al. (2014). Eles comprovaram que em curtos periodos
anoxicos de apenas 13 min, combinado com curta fase 6xica de 5 a 15 min (dependendo da

espécie de Nitrospira spp.), parece ser suficiente para produzir nitrito ao invés de nitrato.

Zhang et al. (2021b) identificaram que a aeragdo intermitente com controle de DO em
0,7+ 0,3 mgO,.L"! durante a fase aerada (4 a 7 h) e fase andxica (3 h) tiveram papel fundamental
para promover a estabilidade do processo mainstream PNA tratando esgoto sanitario (diluido
em 50, 25 e 0%) para obter alta ERN de 86%. Além disso, eles destacam o indculo de biomassas
com elevada atividade especifica de AOB e sem atividade anammox, para promover o

enriquecimento da biomassa anammox (Ca. Brocadia) em biofilme.

Uma desvantagem importante do processo PNA com aeracdo intermitente diz respeito
a produgao de N>O. A mudanga repentina de aeragdo reduz a atividade de AOB, aumentando a
fase lag da enzima 6xido nitroso redutase, resultando no acimulo e emissdao de N>O (QIU et

al., 2020a).

2.5.6 Amonia livre (AL) e dacido nitroso livre (ANL)

Considerando que os esgotos sanitdrios pré-tratados em reatores anaerdbios contém
baixa concentracdo de amédnio (30 - 70 mgN-NH4".L!) e apresentam valores de pH proximo a
neutralidade, as concentragdes de amonia livre (AL) na forma de NH3 e 4acido nitroso livre
(ANL) na forma de HNO; s3o minimas, e, neste caso, a supressao de NOB ¢ inviavel. A inibi¢ao
de NOB quando na presenca de AL e ANL pode configurar estratégia para promover a
estabilidade em reatores sidestream PNA, mas nao para as condi¢des mainstream tratando
esgoto sanitario. Feng et al. (2022), tratando esgoto sanitario com concentragdes entre 46,6 e
51,7 mgN-NH4" L', calcularam valores méaximos de 0,11 mgNHs.L!' para AL e 0,015
mgHNO,.L! para ANL, os quais ndo foram atribuidos a inibicio de NOB (ANTHONISEN et
al., 1976; DUAN et al., 2020). As NOB podem ser inibidas com concentragdes de 0,1 — 3,3
mgNHs.L! para AL e 0,22 — 2,8 mgHNO> para ANL, enquanto AOB podem ser inibidas com
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10 — 150 mgNH;.L! e 0,16 mgHNO,', respectivamente (ANTHONISEN et al., 1976; DUAN
et al., 2019). Portanto, a AL configura melhor inibidor as NOB do que ANL.

Uma alternativa para aplicar a estratégia de inibicao de NOB a partir da exposicao de
AL e ANL pode ser feita ex situ ao reator, no qual parte consideravel da biomassa ¢ drenada e
exposta as concentragdes inibitorias de ambos compostos de forma alternada (DUAN et al.,
2019). A alternancia de exposi¢cdo de AL e ANL também configura estratégia para supressao
de NOB adaptadas as concnetragdes elevadas de ambos inibidores alternada (DUAN et al.,

2019), como ocorrido no estudo avaliado por Ma et al. (2017).

2.5.7 Metano dissolvido

Efluentes de digestores anaerdbios comumente contém metano dissolvido (CHjs 4is) na
ordem de 45% de todo metano gerado (LIU et al., 2014). Contudo, este valor apresenta ampla
variedade, podendo oscilar entre 11 e 100% (CRONE et al., 2016). Para efluentes de UASB
tratando esgoto sanitario doméstico, por exemplo, o CHj 4is pode representar cerca de 36 a 41%
com concentragdes de 13 a 25 mgCHa gis. L' (AZEVEDO et al., 2021; SOUZA et al., 2011). A
porcentagem de CHys g4is € inversamente proporcional a temperatura, sendo que temperaturas
mais frias contribuem para o aumento de CHa gis. A emissdo de CH4 em ETEs corresponde a
5% de todas as fontes de metano (CRONE et al., 2016), podendo ocorrer por meio do stripping
de CHay dis em sistemas aerados (LIU et al., 2019), o que contribui para a polui¢do atmosférica,
uma vez que o gas CHjy ¢é considerado de 25 a 34 vezes mais poluente do que o CO; e pode

permanecer na atmosfera por 100 anos.

A remogdo de CHg gis pode ser efetuada por culturas desnitrificantes que realizam o
processo de oxidacdo anaerdbia de metano dependente de nitrito ou nitrato (N-Damo,
nitrite/nitrate-dependent anaerobic methane oxidation) (HARB et al., 2021). Bactérias ou
arqueias N-Damo podem utilizar NO2™ ou NOg3", respectivamente, e CHg 4is corresponde ao
doador de elétrons (Equag¢do 10 e Equacdo 11) (LIU et al., 2019). No caso das arqueias
metanotroficas, pode-se destacar a espécie Ca. Methanoperedens nitroreducens, que atua sob
condicdes anaerobias (HARB et al., 2021).

Bactéri -
3CH, + 8NO7 +8H* ——5 4N, +3C0, + 10 H,0 Equagdo 10

A ~
CH, + 4NO3 —%% 4 NO; + CO, + 2 H,0 Equagdo 11
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Conforme apresentado na Equacdo 11, as arqueias N-Damo podem aumentar a
disponibilidade de NO,", favorecendo a atuacdo das AMX. Em contrapartida, as bactérias N-
Damo, podem disputar com AMX por NO;". O uso de reatores de biofilme de membrana
(MBfR) ¢ uma alternativa para cultivo de N-Damo, no qual pode-se reaproveitar o CH4 gasoso
no reator MBfR (LIU et al., 2019; XIE et al., 2018), ao invés de ser queimado em flare, como
normalmente ocorre em ETEs brasileiras para reduzir seu potencial poluidor (CHERNICHARO
et al., 2015).

No trabalho realizado por Xie et al. (2018), esgoto sintético, contendo 25,0 mgN-
NH4".L! e 26,5 N-NO,.L"!, foi tratado em reator MBfR, submetido a CNVR de 0,2 kgN.m™.d"
'e TDH de 6,0 a 9,0 h. O reator apresentou bom desempenho, produzindo efluente com TN <
5,0 mgN.L!, associado a atividade de AMX e Damo arqueia, que contribuiram para remover

90% e 10% de nitrogénio, respectivamente.

Apesar da possibilidade de se combinar as culturas AMX e N-Damo, mais esfor¢os sao
necessarios para demonstrar a viabilidade da aplicacdo de sistemas que removam nitrogénio de

forma autotrofica a partir do uso de metano dissolvido (LIU et al., 2019).

2.5.8 Sulfeto

O sulfato (SO4%), presente em esgotos sanitarios, quando submetido a ambiente
anaerdbio, ¢ reduzido a sulfetos (S* e HS") ou hidrogeno sulfeto (H2S), gas de odor indesejado,
altamente toxico e precursor do acido sulfurico (H2SOs), sendo altamente corrosivo as
instalacdes das ETEs (CHERNICHARO et al., 2015; VELA et al., 2015). A concentragao de
sulfetos em efluente anaerdbios tratando esgoto sanitario varia muito, sendo reportado valores
entre 3 e 184 mgO,.L! (expresso como equivalente de DQO) (VELA et al., 2015) e sulfeto
dissolvido com concentragio de 5 a 22 mgS>.L!' (AZEVEDO et al., 2021). Manter o pH
alcalino previne a formacido de H2S (pKa = 7,04), que é mais toxico as bactérias do que S*
(O’NEIL, 2006). No reator PNA, sulfeto e nitrato podem ser concomitantemente removidos por
meio da desnitrificagdo parcial, o que aumenta a disponibilidade de nitrito para o processo

anammox (LIU et al., 2015).

Os testes de atividade especifica realizados por Carvajal-Arroyo et al. (2013)
demonstraram que baixas concentragdes de H»S de 0,32 mM ou 0,90 mM podem causar
completa inibi¢do na biomassa anammox suspensa ou reduzir a atividade em 24% na biomassa
granular, respectivamente. No trabalho realizado por Liu et al. (2015), por exemplo, um reator

anaerobio alimentado com efluente sintético contendo amonio, nitrato e sulfeto, com razdo de
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S-H>S/N-NOs™ de 1,31, promoveu a remogao de 99% de sulfeto e de nitrato, € 97% de amonio.
Baseado nos exemplos supracitados, pode-se afirmar que mais estudos precisam elucidar o

papel de sulfetos no desempenho do processo PNA.

2.5.9 Fosfato

Reatores anaerdobios ndo promovem a remocio de fosfato (PO4>), inclusive, podem
aumentar sua biodisponibilidade nos efluentes anaerdbios a partir do desprendimento biodtico
ou abidtico de fosfato, resultando em concentragdes que variam de 1 a 20 mgP.L™' (VELA et
al., 2015). Entretanto, a presenca de fosfato (P-PO4>" < 3,09 mg.L!) causa pouca inibigio as
bactérias anammox, sendo que a inibi¢cao ¢ mais proeminente na biomassa suspensa do que na
granular (CARVAJAL-ARROYO et al., 2013). A remogao de fosforo e nitrogénio em um reator
mainstream PNA foram avaliadas recentemente por Guo et al. (2023), onde as eficiéncias
maximas de remocao de nitrogénio e fosforo foram obtidas nas temperaturas de 25 e 15°C,
sendo de ERN = 67, 9 £ 8,5% ¢ PRE = 62,7 + 13,9%, respectivamente. Apesar da adi¢do de
compostos de ferro e calcio, foi possivel obter 5,8% de pentdxido de fésforo (P20s) na
composi¢ao do lodo formado, sendo considerado suficiente para o uso como fertilizantes em

terras agricultaveis.

2.5.10 Salinidade

Apesar das anammox serem responsaveis por até 50% da producdo de nitrogénio em
ambientes marinhos (KARTAL et al., 2010), a salinidade pode influenciar no processo
anammox (CHO et al.,, 2019; LIU et al., 2023). Zhang et al. (2022) verificaram a viabilidade
de se tratar esgoto doméstico (~50 mgN-NH4".L"), em meio contendo amonia e nitrito, com
diferentes concentragdes salinas (NaCl) para avaliar o potencial uso do processo anammox para
tratar esgoto de cidades costeiras, onde a salinidade ¢ maior do que em cidades interioranas. A
salinidade de 1-5 g.L! pouco interferiu na atividade especifica das anammox (SAA), mas 10-
40 g.L'! reduziu a SAA em 38%, apesar da abundancia relativa de Ca. Kuenenia ter aumentado
de 30,1 para 52,3%. Em elevadas concentragdes salinas, de 50-60 g.L"!, os autores citados
observaram que as AMX foram severamente inibidas (zero de atividade), e a abundancia

relativa de Ca. Kuenenia foi de 11,9%.

Cho et al. (2019) reuniram diversas pesquisas para investigar o desempenho do processo

anammox sob diferentes concentracdes salinas até 75 gNaCl.L!, e na grande maioria dos casos
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reportados houve inibi¢do do processo anammox. Contudo, alguns trabalhos reportaram que a
salinidade entre 5 e 15 g.L"! pode cooperar na agregacdo da biomassa, formando biofilmes

densos e até mesmo aumentando a ERN.

As pesquisas avaliando o processo anammox para o tratamento de esgoto doméstico
com aguas salinas s3o escassas (ZHANG et al., 2022). Entretanto, em um recente estudo de
Huang et al. (2023) obtiveram 6timos resultados com a adogao do processo mainstream PNA
para tratar esgoto doméstico salino CEPT pré-tratado contendo 1,1 £+ 0,1% de salinidade, 21,5
+ 5,1 mgN.L"! de aménia e 142,3 + 35,5 mgO..L"! de matéria organica. Sem inocular biomassa
anammox enriquecida e sem controle de temperatura (14,5 - 34,5°C), mas com rigido controle
de aeragdo (OD = 0,08 £ 0,03) e de pH (adi¢ao automatica de carbonato de soédio quando pH =
7,2), o reator apresentou, por 180 dias de operac¢ao continua, ERN de 66,8 = 11,4 % ¢ ERDQO
superior a 90%. O efluente apresentou alta qualidade com DBO < 10 mgO,.L!, DQO < 20 mg
0..L!, SST < 30 mg.L!, aménia < 5 mgN-NHs"L! e NIT < 10 mgN.L"l. Os autores
destacaram que as NOB ndo foram lavadas do sistema, mas sim inibidas, pois apesar de serem

detectadas, ndo interferiram na estabilidade do processo PNA.

2.5.11 Outros interferentes

Alguns metais, na forma de micronutrientes, contribuem para as fun¢des metabdlicas
das AMX favorecendo seu crescimento (VAN DE GRAAF et al., 1996), contudo, dependendo
da concentragdo, a exposi¢ao a determinados metais faz com que sejam téxicos. Segundo Cho
et al. (2019), os principais metais toxicos investigados sdo cadmio, chumbo, cobre, mercurio,
prata e zinco. Os autores também destacam que a importancia de avaliar se a 4gua residuaria a
ser tratada possui compostos organicos que podem ser toxicos as AMX, como alcoois, fenodis e
antibioticos. Além dos pardmetros mencionados, surfactantes, microplasticos, substincias

humicas e nanoparticulas também podem inibir as AMX (MADEIRA; DE ARAUJO, 2021).

2.6 Aspectos técnico-operacionais para otimizacio do processo mainstream PNA

O monitoramento da temperatura, pH, OD, carga organica e fonte de carbono podem
auxiliar a promover a estabilidade do processo mainstream PNA em escala plena (CHO et al.,
2019). O fornecimento de oxigénio deve ser feito preferencialmente de forma automatizada (LI

et al., 2018), e se possivel com controle online em tempo real (WEN et al., 2017).
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O sistema de controle inteligente com foco na aeragao e controle das concentracdes de
OD e amoénio, representa uma alternativa que permite atender as barreiras do processo
mainstream PNA. Nesta alternativa, a aeracdo mantém o valor de OD alvo, e ¢ interrompida
assim que o valor de amonia comeca a ser reduzido (QIU et al., 2020a). Entretanto, deve-se
atentar a alteragdo da alcalinidade como sistema tampao ao processo PNA. Além disso, tal
estratégia demanda extensiva medi¢ao online, pessoal altamente qualificado para calibragdo de
sondas (QIU et al., 2020a).

As principais solugdes e aspectos técnico-operacionais propostas para a estabilizagao do

processo mainstream PNA para efluentes anaerobios em ETEs municipais sio:

e Medi¢do online e constante da temperatura, pH e OD, com controle flexivel da aeragao
intermitente e concentragdo de OD (QIU et al., 2020a), por exemplo, com controle
automatizado da aeracdo com controlador de fluxo de massa, baseado no sistema
controle de programacao logica (PLC) ou de redes neurais (WEN et al., 2017);

e Controle do tempo de retencao dos solidos (TRS) com retencao de granulos e descarte
de flocos, por exemplo, com uso de hidrociclones e/ou peneiras (LAURENI et al.,
2019; WETT et al., 2015);

e Inoculo de biomassa PNA com alta atividade especifica de AOB (ZHANG et al.,
2021b) e AMX, de forma a acelerar o startup, promovendo bioaumento e aclimatagao
da biomassa (MADEIRA; DE ARAUJO, 2021; WETT et al., 2013);

e Avaliacdo periddica da atividade especifica das bactérias AMX, AOB e NOB (CHEN
etal., 2019a; LAURENI et al., 2019).

Diante das informagdes apresentadas, pode-se inferir que o processo mainstream PNA
tem potencial para ser aplicado em regides de clima quente onde reatores anaerdbios sdo
utilizados para tratar esgoto sanitdrio e removem, consideravelmente, a parcela orginica
carbonacea. Contudo, ¢ preciso que uma série de estratégias sejam adotadas de forma conjunta
para inibir a atividade NOB, e concomitantemente nao prejudicar ou minimizar o prejuizo do
sintrofismo entre AMX, AOB e HB, e assim, obter a estabilidade do processo mainstream PNA.
Neste contexto, a presente pesquisa teve como principal objetivo avaliar o desempenho dos
processos de nitritagdo parcial — anammox (PNA) visando sua aplicagdo para condigdes
mainstream presentes em esgoto domeéstico anaerobiamente pré-tratado em regioes de clima
quente. Além disso, avaliou-se o efeito da adi¢do de matéria organica complexa (rapidamente

e lentamente biodegradavel) presente em efluentes anaerdbios na remog¢ao de nitrogénio via
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PNA e na atividade especifica das bactérias anammox. Para os estudos propostos, foi utilizada
agua residudria sintética simulando efluente de reator anaerdbio tratando esgoto doméstico.
Essa estratégia permitiu flexibilizar as concentragdes dos compostos, permitindo contemplar
uma gama de efluentes anaerobios e avaliar sua influéncia na biodinamica dos processos PNA.
Foram utilizados trés reatores de alimentagdo continua de fluxo ascendente com inoculo de
biomassa granular anammox, um reator de batelada sequencial com indculo de biomassa

granular PNA, além de diversos reatores do tipo batelada com in6culo de biomassa anammox.

3 Hipdteses e Objetivos

As hipdteses e objetivos almejados nesta pesquisa foram reunidos na Tabela 7.

Tabela 7 — Hipoteses e objetivos da presente pesquisa.

Item Hipétese Objetivo
O processo de nitritagdo parcial — anammox Avaliar se o processo mainstream PNA em
(PNA), em fluxo principal (mainstream), ¢é reator de estigio inico apresenta desempenho
Objetivo  eficiente e estavel quando aplicado a efluente de  eficiente e estdvel no tratamento de efluente
Geral  reator anaerdbio tratando esgoto doméstico em  anaerdbio de esgoto doméstico em temperatura
regides de clima quente. mesofilica.

o As r§lagées carbono organico e nitrogénio (CO/N), ggf;rszil(;arég;lr\]n;?sosﬁ/:eszezeermegf::)i?riz’oqlelﬂ
Objet,wo PassIvels de serem encontradz‘ls’ om eﬂyeptes efluentes anaerobios tratando esgoto sanitario
Especifico a1~1aerob'10s' tratando esgoto sanitario doméstico, doméstico, permite a ocorréncia do processo

1 ndo prejudicam o processo anammox. ANAMMOX.

A diminuicdo gradativa da concentragdo de Ob"[er elevada ~ERN V1a Processo anammox por
Objetivo nitrQAgéqio e da tempgeratura 'néo Acqmprometem'a g;elzgfozéil;goe(sz%adfwzzda;fl;;nﬁil;trajogz
Especifico eficiéncia de remocdo de nitrogénio (ERN), via ] :
5 processo anammox, quando se mantém elevada temperatura (37 — 25°C), mantendo-se elevada
carga aplicada nitrogenada volumétrica (CNVA).  cNVA ¢ 1,0 kgN.m>.d™).
A biomassa anammox, enriquecida e adaptada as Promover a estabilidade do processo PNA
Objetivo condic;()es. mainstream tratapdo esgoto doméstico, l‘ltﬂizand(?-SNG de bigmassa anammox adaptada
Especifico pode realizar, de forrpa eﬁ.cwnte, 0 processo PNA as 'C’OlegoeS' mamstream tritandoo esgoto
3 em reator de estigio Gnico sem inocular lodo samtarlo. domestlcp .(25 mgN.L~ e 25°C) sem
nitritante. uso de biomassa nitritante.
A 'aerag:ﬁo internjitente agt?matizgda (AIA) €& promover a estabilidade do processo

- baixa concentrag:aol qe oxigénio dissolvido (OD) mainstream PNA operado com AIA, baixo teor
Objet’wo promovem aE §sta}b1.11dade do processo PNA t?m de OD (0,01 020 mgO.L"), reduzida
Especifico rea}tor de estagio unico qugndvo.mﬂuenteAcor.ltem concentragio de nitrogénio (25 mgN.L), sem

4 balx:als concE:n.trag:oes de nitrogénio, na auséncia de MO e na temperatura de 25°C.

matéria organica (MO) e a temperatura mesofilica.
A MO complexa, presente em efluentes de reatores  Avaliar se a MO complexa influencia no
Objetivo  anaerdbios tratando esgoto doméstico em paisesde  desempenho do processo mainstream PNA em
Especifico clima quente, ndo prejudica o processo mainstream  fungdo da ERN e da eficiéncia de remocdo de
5 PNA. MO.
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4 Material e Métodos

A pesquisa foi dividida em quatro fases operacionais. O processo de oxidacao anaerdbia
de amodnia (Anammox) foi realizado nas Fases I e II, € o processo de nitritagdo parcial-anammox
(PNA) foi realizado nas Fases IIl e IV (Tabela 8). A Fase I foi dividida em Fase Ia e Fase Ig,

com operacao de reator continuo e reatores em batelada, respectivamente.

Tabela 8 — Principais caracteristicas das fases operacionais para condug@o desta pesquisa.

Tipo Tipo

Fase rocesso de T N CO  CONN de YL TpH  Tempo
alvo util
reator MO
Uni. - - °C mflﬁ' mff?z' - - L h d
Continuo
i . . 671
In Amx &) 37 232 6,5 4
Is Amx Batelada 37 9651 00206 101“’7 Acetato 03 * *
Continuo 37—
. . . 82
1 Amx ®2) ,s 232950 1.0 451
Continuo
i . 26
I PNA &) 25 50 2.5 1
RBS 0-50 0-2 Com-
169
v PNA ®4) 25 25 S 100 4 ploxar P12

Notas - * A depender do ensaio em batelada; Amx: oxidacdo anaerdbia de amonia; PNA: nitritacdo parcial-
anammox; RBS: reator em batelada sequencial; T: temperatura; N: nitrogénio; CO: carbono organico; MO:
matéria organica; TDH: tempo de detengdo hidraulica; * Complexa: matéria organica lentamente biodegradavel
(DQOIb) e rapidamente biodegradavel (DQOrb).

As Fases I, II e III foram realizadas no Laboratorio de Processos Biologicos (LPB) da
Universidade de Sao Paulo (USP), Sdo Carlos, Brasil. A Fase IV foi realizada no Laboratorio
de Aguas da Universidade de Tecnologia de Delft (TUD), Delft, Holanda. Todos os reatores
utilizados nesta pesquisa eram de escala de bancada e foram alimentados com efluentes
sintéticos, de forma a poder limitar a interferéncia causada pela variabilidade dos esgotos
sanitarios, e assim, melhor identificar os bioprocessos alvos deste estudo. As dimensoes e
detalhes técnicos dos reatores, bem como as equagdes utilizadas para realizagcdo de célculos
especificos (TDH, CNVR, ERN, etc.) podem ser observados no Apéndice A. Os métodos

analiticos foram apresentados no topico 4.5.

4.1 Fase |

O principal objetivo da Fase I foi o de identificar o desempenho do processo anammox

sob diferentes relagdes carbono organico/nitrogénio (CO/N) estas passiveis de serem
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encontradas em efluentes de reatores anaerobios tratando esgoto doméstico sanitario. Para
tanto, foi preciso realizar o cultivo de biomassa granular anammox ativa. Sendo assim, a Fase
I foi divida em Fases Ia e Is. Na Fase Ia, um reator anaerobio de fluxo ascendente continuo e
manta de lodo (upflow anaerobic sludge blanket), denominado de R1, promovia o cultivo de
biomassa granular anammox ativa. Posteriormente, na Fase I, varios reatores do tipo batelada
foram inoculados com biomassa granular anammox ativa (proveniente da operacao de R1), para
avaliar os efeitos das diferentes relagdes CO/N e das baixas concentragdes de nitrogénio,

conforme apresentado na Tabela 8.

4.1.1 Fase 14— Producgdo de biomassa granular anammox ativa

O start-up do reator (R1) foi previamente realizada por Pereira (2018). Ele inoculou
lodo granular anammox origindrio do banco de microrganismos BRMSA 0323 alocado na
Embrapa Suinos ¢ Aves do municipio de Concordia, Santa Catarina, Brasil. O reator R1 foi
mantido sob operagdo antes mesmo do inicio da presente pesquisa nos ambitos do LPB/USP.
Na presente pesquisa, R foi mantido sob operagdo para fornecer biomassa anammox ativa para
a realizagdo dos experimentos conduzidos no Brasil (Fases I, II e III).

R1, confeccionado com material acrilico transparente, foi operado com volume til de
6,5 L, e mantido a 37°C, temperatura 6tima as bactérias anammox (GAO; TAO, 2011). Uma
camara com aquecimento termostatico (New Ethics, Brasil) permitia o controle da temperatura.

A alimentacdo foi feita com meio sintético baseado em van de Graaf et al. (1996). O
meio sintético era preparado para que a relagdo nitrito/amonio afluente (NO,/NH4") fosse
proxima a relagdo estequiométrica do processo anammox de 1,32, primeiramente definida por
Strous et al. (1998). As concentracdes de amonio e de nitrito afluente deveriam ser proximas
de 100 mgN-NH4". L' e 132 mgN-NO,» L'}, respectivamente, ou seja, a concentragdo de
nitrogénio inorganico total afluente (NIT) deveria ser proxima de 232 mgN.L"'. Os produtos
quimicos e as respectivas concentragdes aplicadas no preparo do meio sintético estao na Tabela
9. R1 foi operado com 4,0 h de TDH, 1,38 kgN.m™.d"! de CNVA e 0,17 m.h"! de velocidade
ascensional (Va). As equacdes utilizadas para efetuar os calculos foram apresentadas no

Apéndice A (consultar Tabela Al).
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Tabela 9 — Meio sintético para alimentar R1 e obter 100 mgN-NH4". L € 132 mgN-NO,".L".

Composto a ser preparado Produto quimico Concentracio (g.L7)
MgS04.7H,0 0,2958
CaCl, * 0,1332
NaHCO; 0,8400
Meio sintético (NH)250, 0.4714
NaNO; 0,6506
KH,PO4 0,0272
Micronutrientes 1 1,00 **
Micronutrientes 11 1,25 **
. . EDTA (C10H16N208) 5,00
Micronutrientes [ FeSO, 5.00
EDTA (C]oH]GNQOg) 15,00
ZnS04.7H,0 0,43
CoCl.6H,0 0,24
MnCl,.4H,0 0,99
Micronutrientes I1 CuS04.5H,0 0,25
Na;M004.5H,0 0,22
NiCl,.6H.0 0,19
Na,Se04.10H,0 0,21
H;Bo; 0,014

Notas - * CaCl, pode ser substituido por CaCl,.2H,0 (0,1764 g.L!); ** unidade utilizada era mL.L™".
O meio sintético baseado em van de Graaf et al. (1996).

Ap6s a diluigao dos produtos quimicos em dgua da torneira, o meio sintético era purgado
com a mistura de argénio e gas carbonico (Ar/CO; = 95/5%) por cerca de 30 minutos ou até
que a concentragdo de oxigénio dissolvido (OD) fosse igual ou inferior a 0,50 mgO,.L!. A
medicao de OD era feita utilizando-se um medidor portatil acoplado a sonda (Hach®, Multi
HQ40d, LDO101 — Alemanha). O meio sintético era preparado rotineiramente entre 15 e 30
dias. A cada dois preparos consecutivos, realizava-se o descarte do meio sintético
remanescente, uma vez que o tanque de alimentagdo foi mantido a temperatura ambiente. O
tanque de alimentacdo era cuidadosamente higienizado com auxilio de esfregdes, d4gua e sabao,
e enxaguado antes do inicio do preparo de um novo meio sintético. Inicialmente foi utilizado
uma caixa d’agua de 1000 L como tanque de alimentagdo. Para reduzir o efeito de difusdo de
ar e aumento de OD, passou-se a utilizar uma bombona de 220 L e uma cortina de ar perfurada
para homogeneizar a distribui¢do da mistura de gés argonio e carbonico (consultar Figura Al,
Apéndice A).

Apo6s o preparo do meio sintético, ligava-se a bomba de alimentacao (Grundfos, DDC)
era ligada ao final da purga, evitando que as bolhas de Ar/CO; prejudicassem o funcionamento
da bomba e fossem inseridas no reator. O liquido remanescente nas mangueiras era descartado

por cerca de 5 minutos. As mangueiras e os registros eram substituidos rotineiramente,
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evitando, assim, problemas advindos do entupimento dos dispositivos. Um ima do tipo de
aquario foi colocado na parede interna do reator, e semanalmente era movimentado ao longo
do reator para remover as bolhas, evitando a colmatagdo das grades de separacao e a existéncia
de caminhos preferenciais. Desta forma, o reator nao era aberto ¢ a biomassa nao era exposta
ao ar atmosférico.

As amostras afluente e efluente ao R1 eram coletadas de uma a trés vezes por semana.
Todas as amostras eram filtradas (0.45 um) e analisadas apds a coleta. As medidas de N-
amonio, N-nitrito, N-nitrato, OD e pH eram realizadas conforme APHA (2017). A alcalinidade
era realizada conforme Ripley et al. (2016). Os métodos analiticos foram detalhadamente

descritos na topico 4.5.

4.1.2 Fase Ip — Ensaios em batelada: efeito conjunto da relagdio CO/N e da baixa
concentracdo de N

A biomassa granular anammox, enriquecida na Fase I, foi utilizada como in6culo aos
reatores do tipo batelada para condug¢do da Fase Ig. A biomassa granular anammox, era
removida do reator continuo (R1) e gentilmente enxaguada por trés vezes com meio sintético
(Tabela 9), porém, livre de amonia e nitrito. Este procedimento foi padronizado para evitar que
as concentragdes elevadas de amonia (100 mgN-NH4".L') e nitrito (132 mgN-NH4"L™),
aplicadas ao R1, interferissem na conducdo aplicada aos reatores do tipo batelada.

A Fase Ig foi conduzida em duas etapas denominadas de testes em batelada e ensaios
em batelada. Na primeira etapa da Fase I, 5 testes em batelada foram realizados em duplicata
contendo apenas nitrogénio com concentragdes de 21,5 mgN-NH4*.L! e 28,5 mgN-NO,".L"!
(NO,/NH4" afluente de 1,32) e sem MO. O intuito era avaliar se a biomassa granular anammox,
adaptada a tratar 100 mgN-NH4" L' e 132 mgN-NO,".L"!, seria capaz de promover o processo
anammox.

A biomassa imida era pesada em balanga analitica (Shimadzu, Japdo), para melhor
afericdo da concentragdo desejada no inoculo. A andlise de solidos suspensos volateis (SSV)
era realizada em triplicata. A concentracio de biomassa foi de 6,0 gSSV.L! apenas para o teste
1, e posteriormente, definiu-se a concentracdo de 1,0 gSSV.L!, conforme executado por
Sanchez Guillén, (2017). Apos finalizagdo dos testes e dos ensaios em batelada, a biomassa
granular era enxaguada com meio sintético sem substrato e reintroduzida ao reator continuo R1.

Na segunda etapa da Fase Ig, realizaram-se os ensaios em batelada, em triplicata. As

concentragdes adotadas foram estabelecidas conforme planejamento fatorial estatistico do tipo
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delineamento do composto central rotacional (DCCR), descrito em Rodrigues e lemma (2014).
Dois fatores (2%) foram utilizados, sendo eles, nitrogénio (N) e demanda quimica de oxigénio
(DQO) na forma de acetato, com concentra¢des oscilando entre 9 e 51 mgN.L™!, e entre 0 e 206
mg0,.L!, respectivamente. Conforme planejamento experimental estatistico, onze ensaios em

batelada com relagdes CO/N de 0,0 - 0,7 -2,0-3,4-3,9-6,9-11,4- 11,7 (Tabela 10).

Tabela 10 — Planejamento experimental DCCR com 2 fatores (2¥) para execugio dos ensaios em batelada.

Valores codificados Valores decodificados
Ensaio Pontos cubicos Pontos axiais Pontos centrais N CcO CO/N
(triplicata) (triplicata) (quintuplicata) (mgN.L'")  (mgO..L")
1 -1 -1 15 30 2,0
2 -1 +1 15 176 11,7
3 +1 -1 45 30 0,7
4 +1 +1 45 176 3,9
5 -1,41 0 9 103 11,4
6 +1,41 0 51 103 2,0
7 0 -1,41 30 0 -
8 0 +1,41 30 206 6,9
9 0 0 30 103 3.4
10 0 0 30 103 34
11 0 0 30 103 34

Notas — N: nitrogénio, CO: carbono organico.

Os 11 ensaios foram realizados em triplicada, com exce¢do dos testes relacionados aos
pontos centrais (ensaios 9, 10 e 11), realizados em quintuplicata. O planejamento fatorial DCCR
permite avaliar, estatisticamente, a interrelacdo de N e de DQO na em fung¢ao da eficiéncia de
remocao de nitrogénio total (ERN) e da eficiéncia de remog¢ao de matéria organica (ERDQO).
Além disso, os parametros cinéticos dos modelos de Monod, Andrews e Edwards foram
comparados aos dados observados. As equacdes e os respectivo parametros cinéticos de cada

modelo foram apresentados no Apéndice A (Tabela A2).

Os testes foram realizados em duplicata e os ensaios em batelada em triplicada. Os
reatores em batelada correspondiam ao uso de frascos Erlenmeyer de 1,0 L, e volume util de
0,3 L. Os reatores, contendo meio sintético (ainda sem substrato) e com biomassa granular
anammox, eram vedados com tampas de butila e silicone liquido. Duas mangueiras de 6 mm
de diametro, conectadas as valvulas de seringa, permitiam que o meio liquido fosse purgado
com argonio (Ar)/gés carbdonico (COz) na propor¢do de 95:5% por cerca de 30 min, ou até que
a concentragdo de OD fosse reduzida (< 0,5 mgO,.L™!). A Figura 11A exibe a foto do frasco

Erlermeyer com 0,3 L de volume 1til contendo meio sintético (ainda sem substrato) e granulos
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anammox. A Figura 11B exibe a foto do shaker (Infors HT, Multitron Pro - Suica) utilizado

para os reatores sob agitacao (150 rpm) e a temperatura (37°C) constante.

Figura 11 — (A) Reator do tipo batelada inoculado com biomassa granular anammox e meio sintético;
(B) Shaker utilizado para promover a agitacdo ¢ o controle da temperatura.
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Apo6s o volume reacional atingir o equilibrio térmico a 37°C, os reatores em batelada
eram rapidamente removidos do shaker, e as solugdes concentradas de sulfato de amonio
(NHa(2)SO4), nitrito de sodio (NaNOy), e acetato de sodio (NaO2C2H3) (este tltimo somente
para os testes realizados com matéria organica), eram adicionadas na forma de pulsos. O
volume reacional (0,3 L) era praticamente mantido. As solu¢des de amonia e nitrito sempre
eram adicionadas para obter relagdo inicial de NO>/NH4" afluente proxima de 1,32.

Apos a inser¢do dos pulsos, dava-se inicio aos testes em batelada. As amostragens eram
realizadas em intervalos de tempo igualmente espacados (~20 min) com o uso de seringas
plasticas rosquedveis. O volume de coleta total durante o teste ndo ultrapassava 10% do volume
reacional, evitando, assim, alteragcdes das concentragdes de substrato (nitrito, amdnia e DQO) e
da relagdo alimento/microrganismo. Para evitar coletas excessivas ou insuficientes para
medicao analitica, uma planilha auxiliava na condu¢do do experimento (Apéndice A). As
amostras coletadas eram rapidamente filtradas a 0,45um (Macherey-Nagel™ Chromafil™ Xtra
PVDF, Reino Unido) e conduzidas para andlise de nitrito. As medigdes de nitrito, obtidas em
apenas 20 min, eram extremamente importantes, pois permitiam aferir quais eram as taxas de
consumo de amonia e de producao de nitrato, conforme estequiometria do processo Anammox
(STROUS et al., 1998). Consequentemente, podia-se avaliar o volume amostral a ser coletada
e balisar as dilui¢des para realizacdo das demais analises. As analises eram feitas logo apds a
conducdo dos experimentos, entretanto, em alguns episodios, foi necessario refrigerar as

amostras a 4°C para posterior realizagcdo das analises nitrogenadas e de DQO.
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Os cuidados ao realizar as coletas durante os testes em batelada eram determinantes na
conducdo do experimento. As valvulas eram mantidas fechadas antes e depois de serem
conectadas as seringas, garantindo, assim, a anoxia no meio reacional, além de evitar a perda
de meio liquido, caso o sistema estivesse pressurizado. A mangueira também era ‘lavada’ com
o proprio meio liquido do reator por trés vezes com a propria seringa, evitando, assim, a

contaminac¢do de amostras. Os métodos e equipamentos analiticos estdo descritos na topico 4.5.

4.2 Fase II — Adaptacao da biomassa granular anammox enriquecida as condicoes

mainstream

Na Fase II, o processo Anammox continuou a ser alvo da presente pesquisa. O objetivo
especifico foi o de avaliar se a biomassa granular anammox, enriquecida no R1 (232 mgN.L™!
e a 37°C) seria capaz de realizar o processo Anammox a baixas concentracdes de nitrogénio
(50 mgN.L") e a temperatura amena (25°). Parte da biomassa granular anammox foi transferida
de R1 para R2 e iniciou-se a operagio com concentracio de 8,1 gSSV.L'. A Fase II foi
conduzida em sete estagios, conforme apresentado na Tabela 11. Efetuou-se a redugdo gradativa
da concentragio de nitrogénio (232 — 50 mgN.L!) e posteriormente da temperatura (37 — 25
°C). O meio sintético continuou a ser preparado conforme apresentado anteriormente (topico
4.1.1; Tabela 9), ou seja, com meio sintético contendo relagao nitrito/amonia de 1,32, mas com
concentragdes de N-amonia e N-nitrito correspondente a cada estdgio (Tabela 11). Durante
estas redugdes, procurou-se manter a carga nitrogenada volumétrica aplicada (CNVA) em 1,38

kgN.m>.d"!.

Tabela 11 — Estagios aplicados a Fase II para adaptacao da biomassa granular anammox.

Estagios Temperatura Nitrogénio TDH CNVA Va
(°C) (mgN.L) (kgN.m.dh (m.hh)
1 37 232 4 h 00 min 1,38 0,07
2 37 200 3 h 30 min 1,38 0,08
3 37 150 2 h 35 min 1,38 0,11
4 37 100 1 h 45 min 1,38 0,16
5 37 50 1 h 00 min 1,38 0,33
6 30 50 1 h 00 min 1,38 0,33
7 25 50 1 h 00 min 1,38 0,33

Notas — TDH: tempo de detengdo hidraulico; CNVA: carga nitrogenada volumétrica aplicada;
Va: velocidade ascensional.
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4.3 Fase III — Utilizacao de biomassa granular anammox adaptada para realizacao

do processo mainstream PNA

Na Fase III, o objetivo especifico foi o de verificar se o processo de nitritagao parcial—
anammox (PNA) poderia ser realizado, em reator de estagio Unico, utilizando a biomassa
granular anammox adaptada (50 mgN.L™! e 25°C) e sem in6culo de biomassa nitritante. O meio
sintético baseado em van de Graaf et al. (1996) continuou sendo preparado, entretanto, a adi¢ao
de nitrito (NO2") foi cessada. Desta forma, NO>™ deveria ser produzido no reator a partir da
oxidagdo parcial de amodnio, ou seja, para efetuar a remogao de nitrogénio seria preciso que

ocorresse a nitritacdo parcial (PN) seguido do processo da oxidagdo anaerdbia de amonio

(Anammox) (100% NH4" = 57% NO2™ + 43% NH4" = 11% NOs3™ + 89% N>).

Para que ocorresse a producao de nitrito a partir de amonio, seria preciso realizar a
aera¢do no sistema, uma vez que as bactérias oxidadoras de amonio (AOB) s3o microrganismos
aerobios. Nesta Fase III, utilizou-se o mesmo reator utilizado na Fase II (R2), porém, o
headspace do reator foi alterado para conter um separador trifasico, conforme apresentado em
Zhang et al. (2021), e o reator foi denominado de R3. O separador trifasico tinha a funcao de
evitar a perda de granulos no efluente, devido ao arraste dos granulos provocado pelas bolhas

de ar durante a aeracao (Figura 12).

Figura 12 — (A) Foto do reator R3 durante a aeracdo (periodo 6xico); (B) representagdo esquematica da
separacdo trifasica entre solido (granulos), liquido (efluente) e gas (ar).
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'& Sentido dos granulos (sdlidos)

T Sentido das bolhas de ar (gases)

Afluente ", sentido do liquido

Definiu-se que a aeracdo intermitente seria adotada ao invés da aeragdo continua,
evitando, assim, a proliferacdo de bactérias oxidadoras de nitrito (NOB) e a inibi¢do das

bactérias anammox (AMX) (MIAO et al., 2018). A aeragdo intermitente automatizada (AIA)
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foi implementada devido as fung¢des programadas no sistema do tipo Arduino® conectado ao
compressor de ar (Big Air A420). A principio, o compressor de ar era mantido ligado por 7 min
(periodo 6xico) e desligado por 21 min (periodo andxico), conforme realizado por (MIAO et
al., 2016). Posteriormente, os periodos 0xico e anoxico foram ajustados para 15 e 45 min,
respectivamente. A vazao de ar foi regulada por um rotametro de ajuste fino (TTVXO), sendo
de 10 mL.min"!, semelhante ao valor utilizado por De Pr4 et al. (2021), que realizou o start-up
de um reator de desamonifica¢io com 2,5 — 5,0 mL.min"! a temperatura de 25°C, porém, com
aeragdo continua, 102,7 £4,70 mgN-NH4".L! e TDH de 6,0 h. Uma cortina de ar perfurada de
aproximadamente 10 cm de comprimento, auxiliava a produc¢ao de pequenas bolhas na base do
reator para reduzir episodios de cisalhamento dos granulos devido a aeragdo (VLAEMINCK et
al., 2012). A separagdo trifasica entre os granulos, bolhas de ar e a fracdo liquida ocorria
conforme esquematizado na Figura 12B. A sonda de OD apresentava mal funcionamento
durante esta Fase III, sendo assim, ndo foi possivel realizar medi¢des confidveis da

concentragdo de OD.

4.4 Fase IV — Processo mainstream PNA sem e com adicio de matéria organica

complexa

Um reator de batelada sequencial (RBS), denominado de R4, de 3,5 L de volume til e
confeccionado com dupla camada de vidro, foi continuamente operado por 169 dias. O objetivo
foi o de conduzir o processo nitritagdo parcial-anammox (PNA) em estigio Unico para
condi¢des mainstream simulando esgoto doméstico pré-tratado anaerobiamente em paises de
clima quente. A sonda de OD (Endress and Hauser®, Memosens COS81D - Sui¢a) e a sonda
de pH (Endress and Hauser®, Memosens E518C6 - Suica) foram acopladas ao R4 para medir
constantemente os valores de OD, pH e temperatura, visualizados em painel digital em um
transmissor (Endress and Hauser®, Liquiline CM448 3QW3/0 - Alemanha). Tais medidas eram
coletadas a cada 10s e automaticamente registradas em uma planilha didria em um computador
portatil. A temperatura do meio liquido foi mantida em 25 + 1°C durante toda a operagdo devido
ao banho termostatico (VWR, 1136-1D - EUA) realizado devido a passagem continua de agua
deionizada pela dupla camada de vidro do R4. A configuracdo do sistema PNA-SBR esta

exibida na Figura 13. Os detalhes do R4 foram apresentados no Apéndice A.
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Figura 13 — (A) Representag@o esquematica do reator batelada sequencial (RBS) ou R4, para realizagdo do
processo PNA em estagio unico, com atuagdo do controlador logico programavel (PLC); (B) foto do R4 durante
a fase reacional.
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O R4 foi operacionalizado de forma automatizada. Por meio do software LabView,
podia-se verificar o momento em que as bombas eram acionadas (coloragdo verde) ou
desligadas (coloragdo vermelha) de forma automadtica em funcdo da programacdo e das
medic¢des online de OD e pH (Figura 14). Os ciclos foram programados para ocorrer em 6 h,
divididos em quatro fases denominadas de alimentacdo (10 min), reacional (300 min),
sedimentacao (30 min) e descarte (20 min). O processo PNA ocorria na fase reacional, onde a
aeragdo intermitente automatizada (AIA) promovia a alternincia entre os periodos 6xico (15
min) e andxico (15 min), repetidos por 10 vezes, totalizando 300 min. A AIA foi utilizada
durante toda a operagdo, pois permite limitar o crescimento das bactérias oxidadoras de nitrito
(NOB) em comparacao a aeragdo continua (MIAO et al., 2018). Previamente as condi¢des
acima definidas, diversos testes foram realizados com diferentes periodos 6xicos/anoxicos de,
por exemplo, 10/20 min, 20/10 min, 30/30 min, 20/35 min, e com diferente valor de OD de
0,40 mgO,.L"!, contudo, ndo foi observada estabilidade do processo PNA.
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Figura 14 — (A) Parametros de controle para a operagdo do sistema SBR-PNA no reator R4;
(B) Exemplo do monitoramento da operagdo do R4 durante a fase andxica com controle de OD e pH.
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Os parametros de OD e pH eram autorreguldveis por meio do controlador légico
programavel (PLC) regido pelo mecanismo proporcional-integral-derivativo (PID) (WEBB;
REIS, 2002). Os coeficientes de OD e pH foram calibrados previamente a operagao, conforme
método de ajuste de Ziegler-Nichols (ELLIS, 2012). A vazdo de gases (N2 e ar) eram
controlados por controlador de fluxo de massas (National Instruments - EUA). Durante os
periodos 6xico e andxico, os valores de OD foram definidos em 0,20 e 0,01 mgO,.L",
respectivamente, ¢ o pH em 7,50 £ 0,03, independentemente dos periodos. Durante a fase
reacional, o valor de pH poderia ser reduzido devido a adi¢ao de dioxido de carbono (COx(y))
ou aumentado devido a adicdo da solugdo bésica de carbonato de sédio (Na;CO3 a 1,0 M).
Ambeas as adi¢des eram fundamentais, pois garantiam a prevaléncia das condi¢des inorganicas

e ligeiramente alcalinas, importantes a ocorréncia do processo autotréfico PNA. Durante a fase
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reacional, a agitacdo era intensa promovia a mistura completa da biomassa e o meio liquido
devido a bomba de recirculagdo, que succionava os gases do headspace do reator e retornavam-
nos a base do reator. A vazdo total de gases era de 1,60 L.min"!. O controlador de fluxo de
massas permitia oscilar a vazao de ar e de nitrogénio, sendo as vazoes maximas definidas em
1,55 L.min"!. Durante o periodo andxico, e durante a fase de alimentac¢o, a vazio de nitrogénio
era de 1,55 L.min"!, assim, podia-se rapidamente obter concentra¢des de OD < 0,01 mgO».L!
(Figura 14B).

Ao final de cada ciclo de 6,0 h, cerca de 50% do volume util era drenado do reator, desta
forma, o tempo de reten¢ao hidraulica (TDH) era proximo de 12,0 h. Um balao plastico de 20,0
L foi conectado a parte superior do R4. Desta maneira, era possivel otimizar a fase de drenagem
e evitar a entrada de ar no reator. As bombas peristalticas de alimentagdo (Watson Marlow,
120U/DV 200 rpm - Reino Unido) e de descarga (Watson Marlow, 3238/U 400 rpm - Reino
Unido) foram conectadas na parte inferior e central do R4, respectivamente.

A biomassa utilizada na Fase IV corresponde ao lodo granular PNA proveniente da ETE
municipal de Olburgen, Holanda. A ETE de Olburgen detém um reator sidestream PNA de
estagio Unico, que foi implementado e operado com sucesso pela empresa Paques (ABMA et
al., 2010; DRIESSEN; HENDRICKX, 2021). O lodo PNA, coletado nesta ETE, foi
cuidadosamente enxaguado pelo método de peneiramento imido (200 um), de forma a reter e
preservar os granulos (Figura 15). O enxague foi feito por trés vezes com meio sintético baseado
em van de Graaf et al. (1996), porém, livre de nitrogénio e matéria organica. O lodo PNA foi
conservado a 4,0°C em solugdo de nitrato de so6dio (300,0 mgN-NOs L) para evitar
anaerobiose ou deterioracdo do lodo PNA, ¢ a solugdao de nitrato de sédio era trocada
periodicamente (2 a 4 semanas). O start-up do R4 foi feito com 1,12 gSSV.L!. No entanto,
uma segunda inoculacdo o teor de sélidos foi aumentado para 5,03 + 0,52 gSSV.L ..

O reator R4 foi alimentado com meio sintético, baseado em van de Graaf et al (1996),
mas a parcela nitrogenada era representada apenas por amonio (~25 mgN-NH4" L), refletindo
a linha principal de efluente de reator anaerdbio tratando esgoto doméstico no Brasil
(CHERNICHARO et al., 2015; VON SPERLING, 2007). A primeira alimentagao sintética (F1)
foi preparada em um grande tanque de alimentagdo de 120 L a 20°C. Nos primeiros 125 dias
de operagdao do R4 ndo foi feita adicdo de matéria organica (MO) a F;. Portanto, a via de

desnitrificacao heterotrofica foi desconsiderada e o processo de PNA pdde ser melhor avaliado.
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Figura 15 — Fotos do dia de coleta do lodo granular de nitritagao parcial - anammox (PNA).
(A) Reator PNA, ETE municipal de Olburgen, Holanda; (B) Lodo granular PNA continuamente coletado e
reintroduzido no reator PNA; (C) Separacdo dos granulos PNA (porosidade de 200 pm) para preservagdo em
geladeira (4°C) e futura inoculacdo no reator R4 em escala de laboratorio.
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A adi¢dao de MO complexa foi realizada entre os dias 126 e 169. Além da adigdo de Fi,
um segundo meio sintético (F2) foi preparado com a parcela de MO com base no efluente de
reator UASB da linha principal da ETE municipal de Sao Carlos, SP, Brasil (GRANATTO et
al., 2019). O meio sintético F» foi preparado com compostos contendo matéria organica
lentamente biodegradavel (DQOIb) e rapidamente biodegradavel (DQOrb) (Tabela 12). O meio
sintético F2 era mantido sob refrigeracdo (4 °C) para evitar a proliferacdo de microrganismos
heterotréficos, além de ficar sob constante homogeneizagdo com auxilio de um agitador
magnético (Labinco, L23 - Holanda). Antes de alimentar o R4, os meios F; e F» eram purgados

com Ny até que condicdo anaerdbia fosse obtida (OD < 0,05 mgO,.L™).

Tabela 12 — Composigdo do segundo meio sintético (F2) de forma a simular os efluentes de esgoto doméstico
pré-tratados anaerobiamente na ETE Monjolinho, Sdo Carlos, SP, Brasil.

Produto quimico Produ_tlo DQO DQO
(mg.L™) (mgOa.L ) (%)
Celulose microcristalina 21,12 50,0 12,4
Caseina hidrolisada 43,23 17,6 248
Oleo de soja * 13,40 50,0 8,7
Detergente liquido * 23,44 25,0 24,8
Acetato de sodio trihidratado 49,77 20,0 9.9
Butirato de sédio 4,89 6,6 3,3
Propionato de sédio 30,64 32,4 16,1
Total: 201,6 100,0

Notas - * Pipetas plasticas nimero 5 eram utilizadas para gotejar o volume correspondente ao peso de 6leo e
detergente para atingir a concentragdo desejada. Além disso, a adi¢do somente era realizada ap6s a purga de N,
evitando, assim, a formacdo de bolhas e extravasamento do meio sintético.

A concentragdo de nitrogénio amoniacal afluente (N-NH4") foi mantida proxima de 25,0

mgN.L"! ao longo de toda a operagdo do R4, e a MO, correspondente ao meio sintético F2 foi
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aumentada de zero (auséncia de MO) para 50, e finalmente para 100,0 mg O,.L!. Sendo assim,
o sistema PNA-SBR foi operado com CO/N préximas a 0,0; 2,0; e 4,0. A eficiéncia de remogao
de nitrogénio total (ERN) e a eficiéncia de remocao de DQO (ERDQO) foram calculadas

conforme as concentragdes afluente e efluente (consultar Apéndice A).

4.4.1 Testes de atividade especifica do processo anammox (in situ)

Testes da atividade especifica do processo anammox foram realizados in situ a0 R4 uma
vez por semana. Os testes permitiam aferir a capacidade maxima da biomassa granular PNA na
realizagdo do processo anammox. Durante os testes, a acracao intermitente era interrompida,
sendo assim, a fase reacional compreendia exclusivamente na ocorréncia do periodo andxico,
garantindo condigdes anodxicas (OD < 0,01 mgO,.L!) as bactérias AMX, além de limitar a
atividade das bactérias oxidadoras de amodnia e nitrito, AOB e NOB, respectivamente. As
bactérias heterotroficas (HB) ja estavam com atividade limitada devido & auséncia de OM
durante os primeiros 125 dias de operacdo do R4. Quando o sistema PNA-SBR foi operado
com a alimentagdo de F2 contendo matéria organica complexa (126 — 169 dias), os testes de
atividade especifica in situ foram realizados sem adi¢do de MO e iniciados ap6s redugao
significativa da MO presente no reator SBR.

Os testes anammox in situ a0 R4 eram iniciados com pulsos de amédnia (10 gN-NH4".L°
1 e nitrito (10 gN-NO,".L™") para obter concentragdes de 40-50 mgN-NH4". L1 (NH4(SO4),) e
50-60 mgN-NO>".L! (NaNO»). Cada teste foi conduzido por cerca de 6 h ou até que a
concentragdo de N-NO; fosse indetectdvel. Amostras da biomassa granular PNA eram
coletadas logo no inicio do teste durante a agitagdo intensa provocada pela recirculagdo dos
gases, € amedi¢ao dos sélidos suspensos volateis (SSV) da biomassa PNA era feita em triplicata
(APHA, 2017).

Para avaliar a atividade especifica do processo anammox, foram calculadas as taxas
méximas especificas (Imax), expressa em mgN-Nua+, NO2-, N03-.2SSV'.d"!, para consumo de
amonia ou nitrito, e producao de nitrato. A partir da regressao linear gerada nos perfis temporais
de consumo de N-amodnia ou de N-nitrito, € produgdo de N-nitrato, podia-se obter os respectivos
coeficientes angulares (0NH4+NO02-NO3-), €m MEN-(NH4+, NO2-, No3-.L'.d”!. Por fim, o calculo de
'max €ra obtida através da divisdo dos coeficientes angulares (a) pela concentracdo de biomassa

(X), em gSSV.L.
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4.4.2 Testes de atividade especifica dos processos de nitritacdo (AOB) e nitratagido (NOB)

(ex situ)

Os processos de nitritagdo e nitratacdo, mediados por AOB e NOB, respectivamente,
foram conduzidos em testes de atividade especifica ex situ ao R4. Nestes testes, os flocos foram
separados dos granulos com o objetivo de avaliar se a atividade especifica dos grupos
microbianos presentes nos flocos eram superiores aos dos granulos, conforme reportado por
Laureni et al. (2019). Para realizar tal separagdo, 1,0 L foi drenado do R4 durante a agitacao
intensa e vertido em uma proveta. Apds cerca de 3 min de sedimentac¢do dos granulos, 0,5 L do
sobrenadante era sifonado em outra proveta. Sequencialmente, ambas as provetas, uma com
granulos e outra com flocos, eram preenchidas com 0,5 L de meio sintético (VAN DE GRAAF
et al., 1996), sem amonia e nitrito. Sob agitagdo magnética, novo sifonamento era realizado em
ambas as provetas para transferéncia de 250 mL para cada frasco Duran, utilizados como reator
em batelada (Figura 16). O pH era corrigido para valores entre 7,45 ¢ 7,55 com a adi¢do de
acido cloridrico (1,0M) ou hidroxido de sodio (1,0M).

Para os testes com AOB e NOB, adicionavam-se, na forma de pulsos solucdes
concentradas de sulfato de aménia (10 gN-NH4".L™!) e nitrito de sodio (10 gN-NO,".L!) para
resultar em concentragdes de 20 mgN-NH4".L! e 10 mgN-NO, .L'!. Os pulsos eram
adicionados com o uso de pipetas automaticas (Eppendorf, Alemanha). A temperatura foi
mantida a 25,0 = 1,0°C em camara termostatica (Memmert, UFB 400 - Alemanha) e a condi¢ao
aerébia (OD > 6,0 mg0,.L") foi mantida pela aeracdo constante por com o uso de um
compressor de ar (EcoPlus 06404). Um medidor portatil conectado a sonda de OD (WTW,
Multi 3620 IDS, Alemanha) registrava os valores de OD e temperatura a cada 10 s. Amostras
liquidas eram coletadas a cada 20 min para avaliacdo do consumo de aménia (realizado por
AOB) e produgao de nitrato (realizado por NOB).

Para medir a distribuicdo do tamanho das particulas (10,7 nm até 2000 um), foi utilizada
a tecnologia de dispersao de luz (Bluewave, Microtac, EUA). O didmetro dos granulos (> 200
um) e dos flocos (< 200 um), e a distribui¢ao relativa das particulas era realizada regularmente
em para as amostras de biomassa PNA (contendo granulos e flocos) e flocos. As imagens dos
granulos e flocos presentes na biomassa PNA foram capturadas por meio de microscopio digital

(Mechelen, Keyence VHX-700F — Bé¢lgica).
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Figura 16 — Fotografias demonstrando a separacdo dos flocos da biomassa granular para realizacdo dos testes de
atividade especifica (ex situ) de nitritagdo, nitratagdo e desnitrificagdo heterotrofica. (A) Flocos separados da
biomassa granular; (B) Reatores em batelada, dentro da cdmara termostatica e acoplados as respectivas sondas
de OD; (C) Diferenga visual entre granulos e flocos antes da calcinagdo em mufla.

4.5 Métodos analiticos

Como as Fases I, II e III foram realizadas no Brasil, os métodos analiticos foram os
mesmos para estas fases. A temperatura era medida nas cdmaras que abrigavam os reatores
continuos (New Ethics 411D, Brasil) e nos reatores em batelada a temperatura era controlada
pelo shaker (Infors HT, Multitron Pro - Suiga). As amostras liquidas afluente e efluente aos
reatores continuos, e aquelas coletadas ao longo dos ensaios em batelada, eram filtradas
(0,45um) para determinagdo da concentragdo das espécies nitrogenadas (N-NH4", N-NO>™ € N-
NOz3") e da concentragdo da demanda quimica de oxigénio (DQO). As determinagdes das
concentragdes de amonia, nitrito, nitrato e DQO eram realizadas via espectrofotometria,
conforme APHA (2017).

As andlises de nitrato e de DQO podem sofrer interferéncia quando na presenga de
elevado teor de nitrito (> 40 mgN-NO,".L ™). Nestes casos, realizava-se a adi¢io da solucdo de
acido sulfamico concentrado (4%) na propor¢dao volumétrica de 10% (v/v) juntamente com
acido cloridrico (1M) na propor¢ao de 2% (v/v) (GRANGER; SIGMAN, 2009). O acido
sulfamico reage com nitrito, sem interferir na parcela de nitrato e de DQO. Logo apo6s a adigao
de 4cido sulfamico, a amostra era homogeneizada em vortex. A formacdo de pequenas bolhas
de nitrogénio gasoso (N2) era um indicio visual da remog¢do de nitrito. Devido a diluicao as
adi¢oes de acido sulfamico e acido cloridrico, as medi¢cdes de nitrato e de DQO eram

multiplicados pelo fator de corregdo de 1,12.
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As medidas de pH e alcalinidade eram realizadas via método potenciométrico
(DigiMed) e titulométrico, respectivamente. Para determinacdo da alcalinidade total, titulava-
se acido sulfurico (0,4522 M) até reducao do pH ser de 4,30. A equagdo utilizada para o calculo

da alcalinidade total foi apresentada no Apéndice A.

Na Fase IV, realizada na Holanda, temperatura, pH eOD foram monitorados
continuamente pelas sondas de pH e de OD (Endress and Hauser, Suica), ambas conectadas ao
R4. Os dados eram armazenados de forma online e compilados em planilhas didrias. As
amostras liquidas afluente e efluente ao R4 eram filtradas em membrana de porosidade de 0,20
um (Macherey-Nagel™ Chromafil™ Xtra PVDF, Alemanha). N-amoénia, N-nitrito, N-nitrato
e DQO foram medidos usando kits Hach-Lange (DR3900, Hach® - Alemanha), no entanto,
para os testes anammox, os dispositivos de cromatografia i6nica (IC) (919 auto-sampler, 818
anion e 883 cation systems, Metrohm TM - Suica) também foram utilizados para medi¢ao das
espécies nitrogenadas. O software MaglC NET foi utilizado para tratar os dados gerados via
IC. A medicao de alcalinidade total foi feita a partir da titulagdo de HCI (0,1 M) com auxilio do
equipamento de titulagdo automatica (Metrohm 785 DMP Titrino - Suica).

A concentracdo de biomassa granular PNA era analisada conforme s6lidos suspensos
volateis (SSV) em triplicada (APHA, 2017), para as amostras coletadas em R1, R2, R3 e R4.
Devido a rapida sedimentacdo dos granulos, a biomassa PNA era mantida sob agitagdo
magnética (Heidolph MR 1000 - Alemanha) enquanto as coletas eram feitas. Utilizava-se uma
pipeta automatica de 10 mL e a ponta da ponteira era cortada para facilitar a passagem dos

granulos. Essa metodologia de coleta de biomassa foi padronizada durante a Fase IV.

4.6 Analises microbiologicas

As andlises microbioldgicas foram realizadas para as amostras de biomassa granular
coletadas nas Fases Ia, II e IV. Na Fase 1a, durante o enriquecimento de biomassa granular
anammox, amostras foram extraidas da parte inferior do reator R1 nos dias 431, 607
(coincidindo com o dia de inoculo no reator R2, dando-se inicio a Fase II), 640 ¢ 706 de
operacgdo. No dia 640 também foi feita coleta de biomassa que estava flotando para avaliar se
havia diferenca significativa entre a biomassa de facil sedimentagdo e a de dificil sedimentacgao.
Na Fase II, analises microbioldgicas foram realizadas nos dias 1, 35 e 51 de operacao do reator

R2. No dia 35, também foi feita coleta da biomassa flotante. Na Fase IV, amostras foram
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coletadas do R4 nos dias 24, 90 e 169. Além disso, uma amostra contendo apenas granulos foi

analisada no dia 163 de operacao.

Todas as amostras biologicas foram lavadas duas vezes em solugdo salina tampao de
fosfato (PBS) contendo 8,0% NaCl, 0,2% KCI, 1,4% NaHPO4 ¢ 0,2% KH>PO4 (Green &
Sambrook, 2012), centrifugadas a 5000 rpm por 10 min. O sobrenadante foi cuidadosamente
descartado e a biomassa umida foi preservada a temperatura de -20°C. A extragao do DNA
genomico foi realizado conforme protocolo descrito em Silveira et al. (2021). A concentragao
e pureza do DNA foram avaliadas utilizando-se espectrofotometro Nanodrop 2000 (Thermo
Fisher Scientific, Wilmington, EUA). O sequenciamento genético 16S rRNA foi realizado por
empresa especializada (NGS Solugdes Genomicas, Piracicaba, SP). A amplificagio do DNA
foi realizada com primers para regido de interesse (16S rRNA V4), com inclusdo dos barcodes,
pool das amostras, quantificagdo do pool sequenciamento (2x150pb ou 2x250pb) média de
cobertura de 50.000 paired-end reads por amostra. Por fim, foi feita analise de bioinformatica
basica para identificacdo taxondmica por meio da plataforma Illumina HiSeq 2000. A
abundancia relativa para géneros foi avaliada considerando apenas os microrganismos nos quais
houve uma propor¢ao de copias do gene 168S superior a 3% do total de copias, em conformidade

com a metodologia empregada por Juan-Diaz et al. (2021).

5 Resultados e Discussao

5.1 Fase Ia— Enriquecimento de biomassa granular anammox

Logo no inicio da operagdo do R1, uma falha na bomba de alimentagdo comprometeu o
desempenho do processo anammox. As fotos tiradas no 1° dia de operacao (Figura 17AB),
pode-se observar a coloracao preta da biomassa granular anammox sedimentada e flotada,
indicando a ocorréncia de anaerobiose e morte celular, uma vez que bactérias anammox
sauddveis exibem coloragdo laranja-avermelhada (JETTEN et al., 1997; KARTAL;
KELTIJENS, 2016). E importante ressaltar que o escurecimento da biomassa geralmente ocorre
quando o reator € alimentado com aguas residudrias contendo matéria organica (REINO et al.,
2018), o que nao foi o caso durante a operagdo do R1. A coloragdo caracteristica das bactérias
anammox foi sendo reestabelecida ao longo da operagdo, como pode ser observado nas fotos
tiradas no dia 305 de operacao (Figura 17CD). Para tando, foi preciso realizar descartes de

biomassa visivelmente deteriorada e inoculacao de biomassa granular anammox provenientes
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de outro reator anammox, o qual também era alimentado com elfuente sintético baseado em

Van de Graaf et al. (1996).

Figura 17 — Fotos exibindo o aspecto da biomassa granular anammox ao longo da operacdo do reator R1.
(A) Dia 1 de operacdo exibindo todo o reator e (B) a biomassa flotada. (C) Dia 305 de operacdo exibindo todo o
reator e (D) biomassas flotada (foto superior) e sedimentada (foto inferior). (E) Dia 607 de operagdo (dia de

inéculo ao R2).

2
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Os resultados obtidos com a operacdo do R1 estdo apresentados na Figura 18. R1 foi
operado por 685 dias, mas as limitacdes impostas pela pandemia de Covid 19, fizeram com que
o reator fosse desligado duas vezes. As paralisacdes de 155 e 55 dias ocorreram proximas aos
dias de operacdo 425 e 650, respectivamente. Os periodos em que o reator foi desligado nao
foram apresentados nos graficos, mas foram devidamente indicados com setas apontadas para
cima (Figura 18AF). As alteragdes abruptas nas medi¢des de amonia, nitrito, nitrato e eficiéncia
podem ser facilmente observadas (Figura 18ABCF) e ocorreram em decorréncia destas

paralisagdes.
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Figura 18 — Resultados obtidos com o monitoramento do reator R1 (Fase IA). Os graficos apresentam os
seguintes dados: concentragdes afluente e efluente de (A) aménia (N-NH4"), (B) nitrito (N-NO2") e (C) nitrato
(N-NOy), (D) relagdes estequiométricas comparadas com Strous et al. (1998), (E) medicdes afluente e efluente
de pH, e (F) carga nitrogenada volumétrica aplicada (CNVA) e removida (CNVR), e eficiéncia total de remogéo
de nitrogénio (ERN).
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Notas - A seta preta apontada para baixo representa o dia em que foi feita a transferéncia de biomassa granular
anammox do R1 para oR2. As setas apontadas para cima representam o momento em que foram feitas duas
paralisagdes, a primeira sendo de 155 dias e segunda de 55 dias.

Entre os dias 1 e 228 de operagdo, o processo anammox apresentou elevada instabilidade
(Figura 18). Além da falha na bomba de alimentacdo, outros problemas provocaram tal
instabilidade, como a falta de cilindro de argdnio (entre os dias 104 ¢ 111) onde a alimentagdo

foi interrompida, oscilagdo da vazao da bomba de alimentagdo alterando o tempo de detengdo
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hidraulico (TDH = 4,0 h) e as cargas aplicadas de nitrogénio (CNVA = 1,38 kgN.m>.d"),
quedas de energia que desligaram a camara termostatica prejudicando o controle da temperatura
(37°C), a dificuldade do controle da concentragiio de oxigénio dissolvido (OD < 0,5 mgO,.L™!)
no tanque de alimentacao que podem ter alterado o meio sintético afluente, principalmente no

que diz respeito as concentragdes de substrato (amonio e nitrito) afluente.

Diante das adversidades supramencionadas, o processo anammox, conduzido durante a
operacgao do reator R1, foi considerado estavel quando as eficiéncias de remog¢ao de nitrogénio
total (ERN), amodnia (ERA) e nitrito (ERNi) foram iguais ou superiores a 70, 80 e 80%,
respectivamente (Apéndice A). Desta forma, os periodos estaveis ocorreram entre os dias 228
e 427, e entre os dias 494 e 641 de operacdo. Nestes dois periodos estaveis, as médias de ERN,
ERA e ERNi foram de 89,30 +2,9%, 98,5 + 3,3% ¢ 99,1 + 1,9%, respectivamente. Estes valores
aproximam-se da maxima eficiéncia de remoc¢ao possivel na condugdo do processo anammox,
uma vez que 11% do nitrogénio afluente permanece no efluente na forma de nitrato (STROUS

et al., 1998).

As relagdes estequiométricas do processo anammox foram semelhantes as apontadas na
literatura, ou seja, o consumo de nitrito e a producdo de nitrato em relagdo ao consumo de
amonio foram de N-NO2/N-NH4" = 1,33 £ 0,16 ¢ N-NO3/N-NH4" = 0,22 £ 0,06, semelhante
aos valores descritos por Strous et al. (1998) de 1,32 e 0,26, respectivamente. A estabilidade do
preparo do meio sintético com 100 mgN-NH4"' L' e 132 mgN-NO> L' facilitaram a
estabilidade do processo anammox. Silveira et al. (2021), por exemplo, conduziram o processo
PNA em estagio duplo, e atestaram a importancia de se manter adequada relagao nitrito/amonio
afluente ao reator anammox. Segundo os autores citados, quando nitrito nao foi adicionado ao
reator anammox (NO>/NH4" afluente = 0,50), a ERN foi de apenas 44,8%, mas a adi¢do de
nitrito (NO2/NH4" afluente = 1,10 — 1,80) permitiu equilibrar a relagdo nitrito/amonia fazendo
com que a ERN oscilasse entre 80-90%.

Os valores de pH afluente e efluente foram de 7,17 = 0,28 e 7,86 = 0,37,
respectivamente. A estabilidade dos valores de pH previnem a inibi¢ao do processo anammox
(TOMASZEWSKI et al., 2017). Os valores observados na presente pesquisa (7,17 — 7,86),
aproximam-se da faixa 6tima de 7,20 e 7,60 recomendada pela pesquisa de Carvajal-Arroyo et
al. (2014), na qual foi estudado os efeitos de pH na biomassa granular anammox.

Os valores de pH proximo da neutralidade fizeram com que a concentragdo de amonia

livre (AL) fosse inferior a 0,09 mgN-NH3.L™! e ndo houvesse producio de 4cido nitroso livre
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(ANL), conforme apresentado no Apéndice A (Figura A2). Os valores de AL ¢ ANL foram
calculados conforme apresentado nas equagdes apresentadas na Tabela Al.

A alcalinidade média afluente e efluente foram de 539 + 84 mgCaCO;.L! e 543 + 80
mgCaCOs.L!, sendo suficientes para a realiza¢do do processo anammox no reator R1. Contudo,
nao houve diferenca estatistica significativa para avaliar a influéncia dos valores de alcalinidade
nos periodos estaveis e instaveis para obtencao do processo anammox (Figura A3).

A média das cargas nitrogenadas volumétricas aplicada (CNVA) e removida (CNVR)
foram de 1,42 + 0,17 e 1,27 = 0,16 kgN.m>.d"!. Estas cargas sio mais condizentes com o0s
valores aplicados no processo sidestream PNA, em que as concentracdes de nitrogénio sao
elevadas (~2,000 a 4,000 mg.N-NH4".L!, YAMAMOTO et al., 2008). Utilizando um reator do
tipo UASB, Tang et al. (2011) obtiveram a maior CNVR reportada até o momento entre 74,3 a
76,7 kgN.m>.d! com a temperatura de 35 = 1°C. Por outro lado, o processo mainstream
anammox conduzido no trabalho de Ma et al. (2011) obteve estavel CNVR de 0,40 kgN.m™.d"
1

com apenas 44,3 mgN.L"! e temperaturas entre 27 e 30°C. Estes valores demonstram a

versatilidade de aplicagdo de unidades baseadas na reagdo anammox.

A disponibilidade de biomassa anammox enriquecida € considerado fator chave para a
aplicagdo do processo mainstream PNA. (Ll et al., 2018; WETT et al., 2013; ZUO et al., 2023).
Diante dos resultados apresentados, pode-se atestar, categoricamente, que foi possivel manter
a biomassa granular anammox de forma enriquecida. Assim, tal biomassa foi utilizada nas Fases
IB, II e III, conduzidas no Brasil. Entretanto, vale ressaltar que este enriquecimento foi feito
com meio sintético livre de matéria organica. A complexidade de aguas residudrias reais
obviamente aumentaria a diversidade microbiana aumentando a dificuldade de se atingir a

estabilidade do processo anammox ou PNA (LIU et al., 2018).

5.2 Fase Is — Processo anammox e as relacoes CO/N em testes de curta duracao

Reatores em batelada foram utilizados para avaliar os efeitos da exposi¢do da biomassa
granular anammox, adaptada as concentracdes elevadas de nitrogénio (100 mgN-NH4".L! e
132 mgN-NO,"L!). Os testes de curta duragio foram realizados com concentragdes de
nitrogénio e matéria organica (MO) passiveis de serem encontradas em efluentes de reatores
anaerobios tratando esgoto sanitario doméstico. A principio, 5 testes em batelada foram
realizados em duplicata, apenas com 50,0 mgN.L™! (NO,/NH4" afluente = 1,32) e sem matéria

organica. Tais testes foram realizados com a biomassa granular anammox enriquecida no reator
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R1, durante o periodo de estabilidade do processo anammox entre os dias 278 € 291 de operagao

(consultar Figura 18). Os resultados destes testes foram apresentados na Figura 19.

Figura 19 — Perfil temporal do consumo de aménia (N-NH4"), nitrito (N-NO>") e nitrogénio (N-NH4" + N-NO>)
nos cinco testes de batelada.
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Nota - Barras verticais representam o desvio padrdo.

O primeiro teste, realizado com 6,0 g SSV.L!, mostrou que amonia e nitrito foram
rapidamente consumidos (< 1,0 h), o que inviabilizou a andlise cinética do processo anammox
devido a limitacdo de coleta em intervalos de tempo inferiores a 15 min. Desta forma, os quatro
testes remanescentes foram realizados com 1,0 gSSV.L"!, mais préoximo do valor de 1,5 g
SSV.L! utilizado em outros trabalhos que avaliaram a atividade anammox em testes de curta
duragdo (SANCHEZ GUILLEN et al., 2014; SOBOTKA et al., 2016). Como pode ser
observado nos graficos apresentados na Figura 19, a remog¢ao concomitante de nitrito e amonia
na auséncia de OD, condiz com o processo anammox. A taxa maxima especifica média de
remogao de nitrogénio (nitrito + amodnia) dos testes em batelada foi de 0,36 + 0,17 gN.gSSVL"

1.d!. O resultado ficou abaixo dos valores reportados por Sobotka et al. (2016), que reportaram
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atividades especificas do processo anammox de 1,3 € 0,9 gN.gSSV.L!'.d"! nas temperaturas de
40 e 35°C, respectivamente, para remog¢io de 30 mgN-NH4" L' e 40 mgN-NO, . L!. Apesar da
diferenca de atividade especifica, pode-se dizer que a biomassa granular anammox, adaptada a
concentragdes de 232 mgN.L! poderia realizar o processo anammox com concentracdes
proximas de 50 mgN.L"!, passiveis de serem encontradas em esgotos sanitarios.

A realizagdo dos 11 ensaios em batelada, em triplicata, permitiu avaliar os perfis
temporais médios para nitrito (N-NOy"), amonia (N-NH4"), nitrogénio (N-NO," + N-NH4")
matéria organica (na forma de DQO), e a produgdo final de nitrato (N-NO3"), conforme
apresentado na Figura 20. Através da regressao linear foi calculada a taxa maxima de consumo
de nitrogénio (N-NOz™ + N-NH4") média de 332,4 + 135,2 mgN.gSSV-'.d! (Figura 21A). A
relagdo N-NOsproduzido/N-NHa consumido foi, em média, 0,08 + 0,03, ou seja, inferior ao valor
teorico de 0,26 (STROUS et al., 1998) e a medicdo de nitrato foi ligeiramente inferior a
produgdo tedrica esperada para cada ensaio (Figura 21B). A presenca de MO (acetato) pode ter
influenciado a remog¢ao de nitrito e de nitrato via desnitrificagdo heterotrofica, pois a redugao
de 0,27 mgNO;™ requer 1,00 mgO2 (MATEJU et al., 1992). A eficiéncia de remogio de matéria
organica (ERDQO) foi de apenas 19,2 + 3,2%. A reduzida ERDQO era esperada, uma vez que
a biomassa granular anammox nao estava adaptada a consumir MO.

Pijuan et al. (2020) investigaram os efeitos de CO/N para baixas concentragoes de N
(< 60 mgN-NO,".L! e <40 mgN-NH4".L ") para testes de curta e longa duragiio com a adi¢io
de acetato e de matriz complexa de DQO (acetato, peptona de so6lidos de leite, amido, leite em
p6 desnatado, extrato de levedura e 6leo de soja). Os testes em batelada realizados com acetato
fizeram com que toda a parcela de nitrato e de DQO fosse consumida, o que indica alta atividade
de bactérias heterotréficas (HB). Contudo, o uso de matriz complexa de DQO promoveu apenas
metade de remog¢dao de DQO, demonstrando que a presenca de matéria organica facilmente
biodegradavel (DQOrb), como acetato, pode favorecer a atividade de HB. Nos testes de longa
duragdo, eles observaram que a remoc¢ao de amonia foi reduzida de valores acima de 80% para
valores proximos de 60% e 45% quando a relacdo CO/N foi aumentada de 1,78 - 4,37 para 4,7
e 4,9, respectivamente. Em contrapartida, a remog¢ao de nitrito manteve-se elevada (>90%),

indicando que as HB estavam ganhando a competi¢do com as AMX.
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Figura 20 — Ensaios em batelada e os respectivos perfis temporais para aménia (N-NH4"), nitrito (N-NOy),
nitrogénio (N-NH4" + N-NO>"), matéria orgénica (na forma de DQO) e produgéo final de nitrato (N-NO3").
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A partir dos 11 ensaios em batelada, realizados em triplicata, pode-se avaliar as
eficiéncias para remocdo de nitrogénio (ERN) e matéria organica (ERDQO), conforme
apresentado na Tabela 13. Devido a primeira paralisagdo provocada pela pandemia, alguns
ensaios foram realizados antes da pandemia e outros apds a pandemia. Entretanto, todos os
ensaios foram realizados com biomassa granular anammox ativa em periodo de estabilidade de
operacdo do reator R1, primeiramente entre os dias 369 e 427, e posteriormente entre os dias

523 ¢ 551 (consultar Figura 18).

Por meio do software estatistico Protimiza, o delineamento do composto central
rotacional (DCCR) para os resultados obtidos com os 11 ensaios, ndo permitiu avaliar,
estatisticamente, a interrelagdo das concentragdes de N e CO para ERN e ERDQO. Desta forma,
efetuou-se a avaliagdo do delineamento do composto central (DCC), em que ndo sdo utilizados
os pontos axiais (consultar Tabela 10). Sendo assim, os ensaios 5, 6, 7 ¢ 8 tiveram de ser
excluidos para que fosse realizada a avaliagdo estatistica da interrelacdo entre N e MO
considerado os resultados obtidos com nitrogénio oscilando entre 15 e 45 mgN.L™! ¢ MO entre

30 e 176 mgO,.L!.

Tabela 13 — Eficiéncias médias de remogédo de nitrogénio (ERN) e de matéria organica (ERDQO)
para os 11 ensaios em batelada.

Ensaios Concentracgao afluente Eficiéncias médias (%)
Antes* Apos**

N CcO Desvio Desvio

Ja;(;%ar N%'zliez (meN.L)  (mgO,Ly CON ERN - rdo  FRPQO  hadrio
1 15 30 20 97,7 0,2 433 1,3
2 15 176 11,7 86,7 1,4 11,4 45
3 45 30 0,7 85,1 0,4 13,9 2,9
45 176 39 824 0,0 9,0 5.4
5 9 103 11,4 93,1 0,0 11,8 0,0
6 51 103 20 879 0,2 32,8 3,8

30 0 - 90,6 0,7 - -

8 30 206 6,9 91,6 0,1 14,7 3,8
9 30 103 34 906 0,2 14,6 3,4
10 30 103 34 907 0,2 21,5 3,4
11 30 103 34 899 0,2 19,0 3,4
Média: 89,7 0,3 19,2 3,1

Notas - * Ensaios 1, 2, 5, 7 e 8 foram realizados antes da primeira paralisagdo provocada pela pandemia.
** Ensaios 3,4, 6,9, 10 e 11 foram realizados apods a primeira paralisagao.

Primeiramente foi feita avaliagdo apenas para a primeira resposta (yl = ERN). Com
nivel de significancia de 10%, pode-se notar que as variaveis N (x1), DQO (x2) e a interrelacao
N.DQO (x1.x2) sdo significativas para a resposta ERN (Figura 22). O coeficiente de correlacao

92



foi de R2 =92,79% sendo considerado suficiente para gerar a Eq. 12, que representa o modelo
parametrizado para a ERN (y1) em fun¢do das concentragdes de N (x1) e DQO (x2). As Eq. 13

e Eq. 14 descrevem a decodificagdo para x1 e x2, respectivamente.

y1 = 89,01 — 4,21.x1 — 3,44.x2 + 2,05.x1.x2 Bq. 12
N — 30
xl=—7¢ Condigdo: 15 < N < 45 Eq.13
DQO — 103
X2 = =l Condicdo: 30 < DQO < 176 Eq. 14

73

Figura 22 — Concentracao de nitrogénio (N, x1), concentragdo de matéria organica (DQO, x2) e a interrelacdo
entre N e DQO para a eficiéncia total de remogdo de nitrogénio (ERN, y1) para nivel de significancia de 10%.
(A) Grafico de Pareto e (B) correlagdo entre os valores experimentais e preditos.
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Segundo Rodrigues e Iemma (2014) , para avaliar se o modelo € estatisticamente
significativo, é preciso atender as seguintes condi¢des: (i) R? > 90%; (ii) F regressdo/residuos
> F tabelado; e (iii) F falta de ajuste/erro puro < F tabela. A primeira condicdo foi atendida, uma
vez que R? = 92,79%. As outras condigdes foram avaliadas com base no teste de ANOVA
(Tabela 14) e do p-valor. A segunda condi¢ao atende ao requisito, uma vez que o p-valor de
regressao (0,03214) deve ser inferior ao nivel de significancia (10% ou 0,10). Contudo, a
terceira condicdo ndo foi atendida, pois o p-valor (0,01932) deve ser superior ao nivel de
significancia (0,10). Conforme Rodrigues e lemma (2014), isso ocorre quando a falta de ajuste
¢ baixa, mas o erro puro tende a zero. Neste caso, o modelo nao pode ser validado a partir dos

dados utilizados.

93



Tabela 14 — Teste de ANOVA para avaliagdo do modelo obtido para ERN (y1).

Fonte de variacao Soma dos Graus de Quadrado F calculado  p-valor
quadrados liberdade médio

Regressao 135,1 3 45 12,9 0,03214

Residuos 10,5 3 3,5

Falta de ajuste 10,1 1 10,1 50,3 0,01932

Erro puro 0,4 2 0,2

Total 145,6 6

Apesar da necessidade de ajustes ao modelo, foi gerada a superficie de resposta para
ERN (Figura 23), onde pode-se predizer que valores reduzidos de N e DQO (N <37 mg.L' e
DQO < 145 mg.L!) promovem maiores ERN (> 90%)).

Figura 23 — Superficie de resposta para a eficiéncia de remogdo de nitrogénio (ERN).
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De forma semelhante a analise para a primeira resposta (ERN, y1), realizou-se a analise
estatistica para a resposta da eficiéncia de remogdo de matéria organica (ERDQO, y2). Com
nivel de significancia de 10%, as concentracdes de N (x1), DQO (x2) e a interrelacio N.DQO
(x1.x2) também demonstraram ser significativas para ERDQO (Figura 24). Os valores
experimentais estio em conformidade com os valores preditos ( R? = 96,78%), atendendo ao
primeiro requisito apresentado anteriormente, o que permitiu gerar o modelo parametrizado
para a ERDQO (y2, %), apresentado na Equagdo 15. As Eq. 13 e Eq. 14 também devem ser
utilizadas para a decodificacdo de x1 (N, mgN.L") e x2 (DQO, mgO,.L "), respectivamente.

y2 = 18,98 — 7,96.x1 — 9,23.x2 + 6,78.x1.x2 Equacao 15
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Figura 24 — Efeito da concentrag@o de nitrogénio (N, x1), concentracdo de matéria orgénica (DQO, x2) e a
interrelagdo entre N e DQO para a eficiéncia total de remogao de nitrogénio (ERDQO, y2) para nivel de
significancia de 10%. (A) Grafico de Pareto e (B) correlag@o entre os valores experimentais e preditos.
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Um novo teste de ANOVA (Tabela 15) e comparagdes do p-valor com o nivel de
significancia foram realizados. A segunda condi¢do atende ao requisito, uma vez que o p-valor
de regressao (0,00970) deve ser inferior ao nivel de significancia (10% ou 0,10). A terceira
condigdo também foi atendida, pois o p-valor (0,72727) deve ser superior ao nivel de

significancia (0,10). Neste caso, o modelo pode ser validado a partir dos resultados obtidos.

Tabela 15 — Teste de ANOVA para avaliagdo do modelo obtido para ERDQO (y2).

Fonte de variacio  Soma dos Graus de Quadrado F calculado p-valor
quadrados liberdade médio

Regressao 777,9 3 2593 30,1 0,00970

Residuos 25,9 3 8,6

Falta de ajuste 1,9 1 1,9 0,2 0,72727

Erro puro 23,9 2 12,0

Total 803,7 6

A ERDQO foi significativa (> 30%) quando os valores de N e DQO foram baixos (N <
29 mgN.L'! e DQO < 89 mgO».L). A remogdo de DQO pode ter ocorrido pela desnitrificagio
heterotrofica, devido a condicdo anodxica estabelecida na realizagao dos ensaios em batelada e
pela presenga de nitrito antes do ensaio. Além disso, € possivel inferir que os elétrons
disponiveis no meio devido a presenca de DQO, podem ter favorecido a desnitrificagdo
heterotréfica de NOs3", uma vez que foram observados valores de nitrato abaixo da

estequiometria do processo anammox (STROUS et al., 1998).

A avalia¢do dos modelos cinéticos de Andrews, Edwards e Monod foi realizada para

cada um dos 11 ensaios em batelada. O coeficiente de correlacdo (R?, %) de cada modelo para
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a remoc¢do de amodnia e de nitrito foi comparado com a cinética dos dados obtidos para cada
ensaio. Devido a primeira paralisagdo (155 dias), a avaliagdo foi feita primeiramente entre os
ensaios realizados antes a paralisagdo e posteriormente para os ensaios realizados apos a
paralisagao (Tabela 16). Os parametros cinéticos, respectivos a cada modelo, foram

comparados com os dados experimentais obtidos (consultar Figura A4).

Tabela 16 — Coeficiente de correlagdo (R?) para comparagio cinética dos resultados obtidos com o consumo de
amonio e nitrito para os modelos de Andrews, Edwards e Monod.

Ensaios Concentracao R* (%)
afluente Amonio Nitrito
Antes*  Apos** N CcoO Andrews Edwards Monod Andrews Edwards Monod
(mgN.L")  (mgO..L")

1 15 30 na 67,77 62,90 na 94,73 91,90
2 15 176 na 69,79 62,89 90,51 93,64 90,51
5 9 103 na 85,11 87,07 96,49 97,99 96,49
7 30 0 na 86,39 86,61 na na 67,16
8 30 206 na 91,92 91,94 na 90,72 94,20
3 45 30 na na 98,22 na na 97,31

4 45 176 na na na na na 94,72

6 51 103 na na 91,80 na na 91,80

9,10 e 30 103 na na 31,88 84,67 84,62 84,67

11
Notas — na: ndo ajustado ao modelo. * Ensaios 1, 2, 5, 7 ¢ 8 foram realizados antes da primeira paralisagdo
provocada pela pandemia. ** Ensaios 3, 4, 6,9, 10 e 11 foram realizados apds a primeira paralisagao.

O modelo cinético de Monod mais se ajustou aos dados experimentais obtidos, com R?
médio para amoénia e nitrito de 76,66% e 89,86%, respectivamente. A aproximacgao dos dados
experimentais ao modelo de Monod remete a entender que ndo houve inibicdo ao processo
anammox provocada pela presenga de matéria organica nos testes realizados. O modelo cinético
de Monod depende apenas da taxa de consumo de substrato especifica (qs méax), concentragao
de substrato (Cs) e constante de meia saturacao (Ks). Em contrapartida, os modelos de Andrews
e Edwards, que apresentam parametros cinéticos de inibicdo (Ki), ndo puderam ser bem
ajustados aos dados experimentais obtidos.

No trabalho de De Pré et al. (2016), o modelo cinético de Edwards foi melhor ajustado
para o processo anammox do que os modelos de Andrews, Monod e Teissier, com R? iguais a
96,20% e 91,90% para amonia e nitrito, respectivamente. Contudo, no trabalho citado, as
concentracdes de amdnia e nitrito testadas foram relativamente altas (20 a 800 mgN.L™! com
NO, /NH4" afluente = 1,0) e com temperatura amena de 25°C, os quais podem aumentar a
possibilidade de inibi¢do ao processo anammox, em especial, para nitrito (LOTTI et al., 2014b;

LOTTlI et al., 2014a).
96



Os parametros cinéticos obtidos a cada ensaio (Tabela 17) apresentaram alta
variabilidade, ndo sendo possivel definir valores confidveis para qmax € Ks tanto para amonia
como para nitrito. Acredita-se que a preservagao da biomassa ao longo de 155 dias possa ter
inviabilizado a comparagao entre os ensaios em batelada antes e apds a paralisagao. Além disso,
a presenca de diferentes concentragdes de matéria organica e de relagdes CO/N podem ter
alterado os parametros cinéticos. Os testes de atividade especificos ao processo anammox sao
realizados com a adic¢ao de nitrito e amodnia, mas livres de matéria organica (CHEN et al., 2011;
DAPENA-MORA et al., 2007; DE PRA et al., 2016; LOTTI et al., 2014b) Os valores mais
condizentes com a literatura foram obtidos para os testes realizados antes da paralisagdo, onde
(max, para amonia e nitrito, oscilaram entre 119,04 - 241,68 mgN-NH4".gSSV-'.d! e entre
116,16 — 252,72 mgN-NO,.gSSV-'.d"!, respectivamente. Tais valores sdo ligeiramente
inferiores aos valores reportados por Chen et al (2011), que avaliaram o processo anammox
com 1,0gSSV.L! em testes de batelada na temperatura de 35+1°C, e obtiveram valores de qmax
para amonia e nitrito oscilando entre 297,12 — 381,12 mgN-NH4".gSSV-1.d"! e entre 201,60 —
304,8 mgN-NO,.gSSV-'.d!, respectivamente. De Pra et al, (2016) reportaram Qmax
relativamente mais baixos, sendo de 139,2 mg NH4".gSSV-'.d! e de 171,36 mgN-NO,.gSSV-
I.d!, contudo, neste Gltimo trabalho citado, a temperatura utilizada foi de 25°C, o que pode
explicar a reducdo da taxa méxima de conversao dos substratos.

Em Yuan et al. (2022), testes especificos de batelada com 30 e 50 mgN.L"! de aménia e
nitrito, respectivamente, permitiram obter, a 30°C, rmax de 75,12 mgN.gSSV'.dl.
Considerando que o consumo de nitrogénio foi proporcional a estequiometria anammox, ou
seja, NH4":NO igual a 1,00:1,32, a taxa maxima de remog¢do para amonia e nitrito seria
proxima de 32,38 mg NH4".gSSV-1.d! e de 42,74 mgN-NO,.gSSV-'.d"!, respectivamente. Tais
valores obtidos por Yuan et al. (2022) consideravelmente inferiores aos obtidos valores obtidos
no presente trabalho (119,04 - 241,68 mgN-NH4".gSSV'.d! e 116,16 — 252,72 mgN-NO>
.gSSv-ldh.

Em relagdo a constante de meia saturagao de substrato (Ks), também se optou por avaliar
os valores obtidos antes da paralisagdo, por serem mais condizentes com a literatura. O valor
de Ks, para amdnia e nitrito, oscilou entre 1,12 — 3,44 mgN-NH4".L! € 0,16 — 1,73 mgN-NO>"
L1, respectivamente. Tais valores sdo inferiores aos reportados por De Pra et al. (2016), em
que os valores de Ks para amdnia e nitrito foram de 96,4 mgN-NH4".L!' e 56,4 mgN-NO,".L-

!, respectivamente. Novamente, acredita-se que o efeito da temperatura amena de 25°C pode
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ter feito com que a constante de meia saturacdo seja maior no trabalho citado em relacdo ao

presente estudo, onde a temperatura foi de 37°C, 6tima as anammox.

Tabela 17 — Parametros cinéticos dos ensaios em batelada obtidos para o modelo de Monod.

. Monod
Ensaios Concentracio q max Ks
afluente L 1
(mgN.gSSV-1.d1) (mgN.L™)
Antes* Apos** me E o (mg(())(; Ly Aménia Nitrito Amonia Nitrito
1 15 30 119,04 144,48 1,12 0,52
2 15 176 119,04 144,48 1,12 0,16
5 9 103 146,40 116,16 1,30 0,60
7 30 0 241,68 219,12 3,44 0,90
8 30 206 1.151,04 252,72 33,66 1,73
3 45 30 54.504,00 903,60 1.821,09 10,01
4 45 176 na 2.060,16 na 42,07
6 51 103 2.070,96 2.070,96 28,93 28,93
% 10¢ 30 103 1.023,36 1014,24 29,11 26,83

11
Notas — na: ndo ajustado ao modelo. * Ensaios 1, 2, 5, 7 ¢ 8 foram realizados antes da primeira paralisa¢do
provocada pela pandemia. ** Ensaios 3, 4, 6,9, 10 e 11 foram realizados ap6s a primeira paralisacdo.

Pode-se concluir que a atividade da biomassa granular anammox, adaptada a remover
232 mgN.L ! na auséncia de matéria organica, nio foi limitada devido a baixa concentragdo de
nitrogénio (9 — 51 mgN.L') e pela presenga matéria organica na forma de acetato (0-206
mg0,.L1). A eficiéncia de remocdo de nitrogénio manteve-se elevada (ERN > 80%) para todos
os testes realizados durante o curto periodo de 4,0 h. Além disso, a taxa maxima de remocao de
nitrogénio média foi relativamente alta, oscilando entre 150 e 530 mgN.gSSV-'.d!. Os
resultados em batelada podem ter afetado a avaliacdo estatistica dos efeitos das concentragdes
de nitrogénio, DQO e da interrelacdo destas varidveis no processo anammox, sendo que os
modelos gerados para estimar as eficiéncias de remocdo de nitrogénio (ERN) e de matéria
organica (ERDQO) nao puderam ser validados via DCCE.

Os parametros cinéticos, obtidos pela similaridade com o modelo de Monod, podem nao
refletir o processo anammox devido a alta variabilidade dos valores de qmax e Ks relatados
anteriormente. Contudo, a complexidade da matéria organica reduz a atividade heterotrofica
em comparacdo a compostos facilmente biodegradados (acetato) (PIJUAN et al., 2020), o que
pode favorecer a ado¢do do processo anammox em efluentes anaerobios, que inevitavelmente
contém compostos organicos lentamente biodegradaveis (DQOIb). Apesar dos resultados
indicarem potencial de uso da biomassa granular anammox para condigdes mainstream, o

monitoramento de reator continuo em condicdes similares deve ser realizado, para que seja
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possivel avaliar os efeitos a longo prazo da adi¢do de matéria organica no processo anammox

e na remoc¢ao de nitrogénio.

5.3 Fase II — Adaptacao da biomassa granular anammox para condicoes

mainstream

No dia 607 de operacdo do R1, parte da biomassa granular anammox enriquecida foi
inoculada no R2, realizando-se o startup com 8,1 gSSV.L! (Figura 25). O principal objetivo
era avaliar se a biomassa granular anammox, adaptada as elevadas concentragdes de nitrogénio
(232 mgN.L!) e de temperatura (37°C), seria capaz, em termos de ERN, de tratar baixas
concentracdes de nitrogénio (50 mgN.L'') e de temperatura (25°C). Com esse proposito,
realizou-se 0 monitoramento do R2, em que os principais resultados obtidos com a operagao

foram apresentados na Figura 26.

Figura 25 — (A) Foto dos reatores R1 ¢ R2 mantidos a temperatura de 37°C e alimentados com 232 mgN.L"".
(B) Foto do reator R2 mantido a temperatura de 25°C e alimentado com 50 mgN.L"".

As redugdes das concentragdes de nitrogénio de 232 para 50 mgN.L™! e da temperatura
de 37 para 25°C foram realizadas gradativamente ao longo de 65 dias (Figura 26AB), sem
prejudicar a ERN, que se manteve estavel e elevada em 87,3 + 4,8% (Figura 26F). Durante este

periodo, as relagdes estequiométricas obtidas foram de 1,40 + 0,16 para NO,/NH4" € 0,25 +
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0,05 para NO3/NH4" (Figura 26D), as quais foram ligeiramente superiores e inferiores aos

valores teoricos de 1,32 e 0,26, respectivamente, reportados por Strous et al. (1998).

Figura 26 — Resultados obtidos com o monitoramento do reator R2 (Fase II). Os graficos apresentam os
seguintes dados: concentragdes afluente ¢ efluente de (A) aménia (N-NH4"), (B) nitrito (N-NO>") e (C) nitrato
(N-NOy3), (D) relagdes estequiométricas comparadas com Strous et al. (1998), (E) medigdes afluente e efluente
de pH, e (F) carga nitrogenada volumétrica aplicada (CNVA) e removida (CNVR), e eficiéncia de remocao de
nitrogénio total (ERN).
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Notas - Os estagios representam a reducdo gradual da concentragio de nitrogénio de 232,0 para 50,0 mgN.L"!, e
posteriormente da temperatura de 37 para 25°C.

Juan-Diaz et al. (2021), operando um reator anammox por 325 dias, também observaram
que as relagdes estequiométricas de 1,30 — 1,50 para N-NO,/N-NH4" ¢ de 0,10 — 0,23 para

N-NOs3/N-NH4" foram, respectivamente, superiores e inferiores aos valores tedricos reportados
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na literatura. Além disso, o efluente apresentou elevada qualidade em termos de concentracao
de nitrogénio inorganico total (NIT) de 6,6 + 1,4 mgN.L".

A atividade especifica anammox in-situ (nLamx) média (consultar Tabela A1) de 123,16
+ 17,31 mgN.gSSV-'.d"! (Figura 27) e a média de ERN (87,3 + 4,8%) foram semelhantes aos
valores descritos em Lotti et al. (2014b). Os autores citados operaram um sistema PNA a
temperatura de 20°C e 15°C, e calcularam os valores para pamx de 150-130 e 130-110

mgN.gSSV-1.d"! com ERN de 95-85% e 89-73%, respectivamente.

Figura 27 — Taxa de remocdo de nitrogénio do processo anammox ([ amx) € concentragdo de biomassa durante a
adaptag@o da biomassa granular anammox no R2.
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Notas - As condigdes aplicadas aos 7 estagios foram apresentadas na metodologia (consultar Tabela 11).

Apesar da reducao da temperatura e da concentragdo de N, o R2 comparado com o R1,
obteve valores de CNVR semelhantes, sendo de 1,30 + 0,14 e 1,02 + 0,21 kgN.m>.d"},
respectivamente. Além disso, o TDH foi de apenas 1,0 h para o R2, enquanto no R1 foi de 4,0
h. Apesar desses resultados do terem sido obtidos em um curto periodo (65 dias), cada etapa
operacional no R2 foi mantida por no minimo 35 TDHs (estagio 1) e maximo de 456 (estagio
5), como pode ser observado na Figura 28. Estratégia semelhante foi adotada por Cheng et al.
(2020), que tinham como objetivo transferir a biomassa anammox adaptada as condic¢des
sidestream (280 mgN-NH4". L', 280 mgN-NO,.L"! e 35°C) para mainstream (30 mgN-NH4".L-
!, 40 mgN-NOy.L! e 15°C). Eles observaram que a reducdo gradativa da temperatura de 35
para 25 e finalmente para 15°C fez com que a CN'VR fosse praticamente o dobro (7,0 kgN.m"
3.d") em comparagio a alteragio abrupta da temperatura de 35 para 15°C (3,6 kgN.m?>.d™).
Tais cargas elevadas também foram obtidas com a reducao gradativa de TDH, entretanto, de

1,37 para 0,23 h.

102



Figura 28 — Tempo de detencdo hidraulico (TDH) e quantidade de TDHs aplicados aos sete estigios para
realizagdo da adaptag@o da biomassa granular anammox na operacao do R2.
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Reino e Carrera, (2017) obtiveram elevada CNVR de 1,7 = 0,1 kgN.m™>.d"! a 26°C
alimentando um reator UASB com uma 4gua residuaria sintética contendo 33,0 mgNH4"-N.L!
e 38,0 mgNO,-N.L!. Ao invés de diminuir a concentragio de nitrogénio, eles aumentaram a
vazdo de alimentacdo, consequentemente aumentando a carga de nitrogénio e, de forma
concomitante, reduziram a temperatura de 32 para 26°C. Contudo, a aclimatacdo da biomassa
granular anammox as condigdes mainstream foi realizada em 325 dias, enquanto nossa pesquisa

alcangou resultados semelhantes em apenas 65 dias, mantendo ERN média de 87,3 + 4,8%.

Recentemente, Yuan et al. (2022) utilizaram biomassa granular anammox adaptada a
tratar 270 mgN-NH4".L! e 300 mgN-NO,".L"! em escala piloto com TDH de 24,0 h, para tratar
31 mgN-NHs" L' e 35 mgN-NO,.L"! em escala de bancada com TDH de 2,0 h. Ambos os
reatores foram alimentados com efluente sintético, mas a temperatura nao foi reduzida, e sim
mantida a 35°C. Nos primeiros 10 dias a ERN foi de apenas 30-50%, mas rapidamente atingiu
patamar elevado e estavel em 85 + 4%. Demonstrando que o efeito da redugdo abrupta da
concentracdo de N proporcionou curto impacto (<10 dias) no processo anammox quando a

temperatura ¢ mantida elevada (35°C).

Em Fernandes et al. (2018), a reducdo de temperatura (35—25—20°C) também teve
pouco impacto nas eficiéncias combinadas de remoc¢do de amoénia e nitrito (96—96—90%).
Embora o estudo citado tenha sido conduzido com efluentes de reatores UASB tratando esgoto
doméstico (com suplementag¢do de nitrito), ndo foram relatados efeitos adversos a biomassa.
Desta forma, os resultados obtidos com a presente pesquisa sdo similares aos resultados obtidos
nos trabalhos citados, e pode-se afirmar, que a biomassa granular anammox, enriquecida em

condicdes sidestream, tem potencial para ser utilizada em condi¢gdes mainstream. Para efeitos
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de comparagdo, a analise microbioldgica foi apresentada em topico a parte (5.5 - Analise

microbioldgica — Fases 1A, II e III).

5.4 Fase III — Utilizacao de biomassa granular anammox para conducao do

processo PNA

Nos primeiros dias de operagcdo do reator R3, a ERN foi drasticamente reduzida de
~80% (R2) para valores inferiores a 10%. O consumo de amoénio, o acimulo de nitrito, ¢ a
producdo de nitrato foram praticamente nulos (Figura 29ABC), indicando que o processo
anammoxXx havia sido abruptamente cessado e o processo de nitritacao parcial (PN) nao estava

ocorrendo com implementagao da aeragao intermitente automatizada (AIA).

Para evitar redugdo drastica na atividade das bactérias anammox, a suplementacao de
nitrito (~30 mgN-NO,".L™!) foi iniciada a partir do dia 6 (seta rosa, Figura 29), e a concentragdo
de aménio foi reduzida de 50 para 20 mgNH4".L! a partir do dia 15 (seta azul quadriculada,
Figura 29). A pratica da AIA foi mantida para avaliar se a aeragdo impactaria na remocao de
nitrogénio. A partir do dia 6 em diante, a relagdo estequiométrica média para NO3;/NH4" passou
a ser de 0,26 £ 0,04, demonstrando que o processo anammox estava ocorrendo em
conformidade com a teoria, de 0,26 (Strous et al., 1998), mas acima da estequiometria para o
processo PNA de 0,11 (Sliekers et al., 2002) (Figura 29D). Apesar da falta de nitrito no inicio
da operacdo, a razdo N-NO,/N-NH4" média foi de 1,22 £ 0,25, aproximando-se do valor tedrico
para o processo anammox (1,32) (Figura 29D).

Além dos ajustes de nitrito e amonia, a partir do dia 16, um cone Imhoff foi utilizado
como dispositivo de decantacao do efluente do R3, com o intuito de capturar os possiveis flocos
que nao estavam sendo retidos no separador trifasico e estavam sendo lavados do reator durante
a aeracdo (Figura 30). Os flocos retidos eram entdo reintroduzidos diariamente no reator para
promover o enriquecimento de AOB, pois crescem preferencialmente em flocos ao invés de
granulos (LAURENI et al., 2019; QIAN et al., 2021; YANG et al., 2018). Uma abordagem
semelhante, utilizando hidrociclones, foi implementada com sucesso em Strass, ETE austriaca

(WETT et al., 2015). Apesar das medidas adotadas (ajuste de amonia e nitrito reintrodugdo da
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Figura 29 — Resultados obtidos com o monitoramento do R3 (Fase III). Os gréficos apresentam os seguintes
dados: concentragdes afluente e efluente de (A) aménia (N-NH4"), (B) nitrito (N-NO5") e (C) nitrato (N-NO3"),
(D) relagdes estequiométricas comparadas com Strous et al. (1998) e Slickers et al. (2002), (E) medigdes afluente
e efluente de pH, (F) carga nitrogenada volumétrica aplicada (CNVA) e removida (CNVR), e eficiéncia de
remocdo de nitrogénio total (ERN), e (G) eficiéncias de remogdo de amonia (ARR) e nitrito (ERN1), e relagdo
afluente de nitrito/aménio (N-NO,/N-NH,4" af).
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Notas - A seta rosa representa o dia em que foi iniciada a suplementagio de 30 mgN-NO,.L"!; a seta azul
quadriculada representa o dia em que foi reduzida a concentragio de amonia de 50 para 20 mgN-NH,".L!.

biomassa floculenta no R3) a ERN maxima foi de apenas 60-65% (Figura 29F). Analisando a

Figura 29G, pode-se notar alta similaridade da curva de eficiéncia de remocao de amonia (ERA)

com a curva para a relacdo afluente de nitrito/amonia (NO2/NH4" afluente). Sendo assim, a
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remocao de nitrogénio ocorria via anammox, com ajuste de substrato, ou seja, ndo houve indicio

da ocorréncia do processo PN.

Figura 30 — (A) Desenho técnico do headspace de separador trifasico do R3 (Fase III);
(B) Foto do R3 durante o periodo de aerag@o e uso de cone Imhoff para captura de flocos.

As condi¢des estabelecidas para AIA (6xico/anéxico = 15/45 min) e TDH (1,0 h) ndo
permitiram conduzir o processo PNA, provavelmente devido a auséncia de bactérias oxidadoras
de amodnia (AOB), como demonstrado nas analises microbioldgicas apresentadas no topico 4.6.
A aeragdo foi baseada na duracdo das fases Oxica e anoxica, e na taxa de fluxo de ar. O periodo
anoxico de 45 minutos, para induzir a fase lag as NOB, foi consistente com o periodo andxico
minimo recomendado de 15-20 minutos mencionado por Gilbert et al. (2014). No entanto, a
taxa de fluxo de ar definida em 10 mLa-.min™! (equivalente a 4 mLyr.min™.Lreator ') pode ndo ter
sido suficiente para promover oxidacdo parcial de amonio a nitrito durante o periodo aerdbio

de 15 minutos.

Em um estudo realizado por Chini et al. (2016), a taxa de fluxo de ar de 20 mL,..min
! Licator ! com AIA (oxic/anéxico = 15/15 min) foi aplicada em um reator PNA mantido a uma
temperatura de 25 + 1°C e resultou em CNVA de 0,49 = 0,03 kgN.m>.d"' com ERN de 62,20
+ 2,71%. No entanto, tais valores de CNVR e ERN foram obtidos alimentando o reator PNA
com 300 mgNH4"-N.L"!, 0 que representa em 6 vezes a concentragio de nitrogénio afluente (50
mgN.L ') almejada neste estudo. Além disso, o TDH de 9,0 h utilizado por Chini et al. (2016)
pode ter contribuido para o bom desempenho do processo de PNA. Em contraste, o presente
estudo utilizou um TDH curto, de apenas 1 hora, o que pode ter limitado o tempo disponivel
para a oxidacdo do amonio. Aumentar o TDH sem aumentar as baixas concentracdes de
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nitrogénio do influente (~50 mgN.L™") reduziria a alta CNVA (> 1,0 kgN.m>.d™"), limitando a
disponibilidade do substrato e afetando potencialmente o desempenho na remogdo de
nitrogénio. Essa observagao pode ser confirmada por Zhang et al. (2021), pois um choque de
baixa CNVA, de 0,80 para 0,48 kgN.m>.d"!, provocado pelo aumento do TDH de 12 para 20
h, prejudicou o processo de PNA e levou a uma reducao na ERN de 80,11 para 38,66%.

No trabalho realizado por Qian et al. (2021), 40 min de TDH foram suficientes para
promover a estabilidade do processo mainstream PNA no tratamento de 60 mgN-NH4".L™! com
alta carga CNVA (2,0 kgN.m>.d"!) e a temperatura de 23 + 3°C. Elevadas eficiéncias puderam
ser obtidas nestas condigdes (ERN > 80% e ARE > 95%), apesar de nao ter sido utilizada
matéria organica. Em Du et al. (2022), 1 h de TDH também permitiu obter elevada ERN de
94,1% com elevada CNVA (1,35 kgN.m>.d!) e em temperaturas entre 13,5 e 29,4°C.
Entretanto, o trabalho citado realizou a desnitrificacdo parcial-anammox (PDA), ou seja, nao
foi implementada a aeragio para tratar 53,4 mgN-NH4".L!, 58,3 mgN-NOs".L! e 128,3 mg
0,.L! (na forma de acetato de sodio). Estes trabalhos sugerem a possibilidade de realizar a
remocao de nitrogénio em condi¢des mainstream, seja via PNA ou PDA, mantendo-se reduzido

TDH e altas CNVA.

5.5 Analise microbioldgica — Fases 1A, II e 111

Mesmo utilizando meio sintético livre de matéria organica, um total de 102
microrganismos (a nivel de género) foram identificados nas amostras de biomassa coletadas
das sec¢des inferior (biomassa sedimentada) e superior (biomassa flutuante) dos reatores R1
(Fase IA) e R2 (Fase II). E importante destacar que a lltima amostra de biomassa coletada do
R2 foi utilizada para realizar o start-up do R3 (Fase III). Os filos bacterianos identificados com
maior abundancia relativa foram Proteobacteria, Planctomicetos € Chloroflexi (Figura AS,
Apéndice A), o que corrobora com outros estudos que operaram sistemas baseados no processo
anammox (AKABOCI et al., 2018; GAO et al., 2021; YANG et al., 2018). Os géneros
relativamente mais abundantes (> 3%) foram Denitratisoma, Candidatus Brocadia, SM1A02,

OBL13, OBL17 e Ferruginibacter (Figura 31).
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Figura 31 — Abundancia relativa de géneros durante a operagdo dos reatores R1 e R2.
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Notas - As abundancias relativas referentes ao dia 640 no R1 e ao dia 1 no R2 foram obtidas a partir da mesma
amostra. O mesmo ocorreu para o dia 84 no R2 ¢ o dia 1 no R3.

O género Denitratisoma foi identificado como o mais abundante nas amostras coletadas,
variando de 22,1 a 43,6% em R1 e de 22,8 a 40,0% em R2. Este microrganismo ¢ conhecido
por seu metabolismo heterotrofico desnitrificante, sugerindo que sua presenga em reatores
autotroficos provavelmente se deve ao uso de fontes internas de carbono provenientes da lise
celular e da decomposi¢do (XIE et al., 2021; ZHANG et al., 2021a). Além disso, as bactérias
Denitratisoma utilizam diferentes acidos graxos como fonte de carbono e nitrato como aceptor
de elétrons (FAHRBACH et al., 2006), demonstrando ter potencial para melhorar a qualidade
do efluente por meio da desnitrificagdo ou da desnitrificacdo parcial, e ainda podendo fornecer
nitrito para as bactérias anammox (AMX) pela via da desnitrificacdo parcial (SILVEIRA et al.,
2021).

O género anammox dominante, Candidatus Brocadia, apresentou a segunda maior
abundancia relativa de género, variando de 18,9 a 33,4% no R1 e de 18,9 229,4% no R2. Apesar
da Ca. Brocadia também ter sido detectada nas biomassas flotadas, sua abundancia relativa é
inferior se comparada a biomassa sedimentada, sendo de 16,3 e 19,4% para o R1 (dia 640) e de
18,1 € 26,5% no R2 (dia 35), respectivamente. Outro microrganismo anammox, Ca. Jettenia,
também foi identificado, embora sua presenga seja relativamente insignificante (<0,008%). Li
et al. (2017) observaram um cendrio diferente em um sistema PNA operado na temperatura de

24 £ 1°C, em que a bactéria Ca. Jettenia, tanto no inicio como no final da operagdo, foi
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identificada com maior abundancia relativa (40,2 — 29,0%) em comparacao as bactérias Ca.
Brocadia (0,5 — 2%) e Ca. Kuenenia (19,0 — 1,0%). Contudo, no trabalho citado, o reator
PNA foi alimentado com esgoto doméstico real, pré-tratado anaerobiamente contendo ~62
mg0,.L ! e ~34 mgN-NH4 L.

O género SM1A402, também pertencente ao filo Planctomicetos, foi identificado em
ambos os reatores R1 e R2, e se destacou como a terceira bactéria mais abundante. A bactéria
SM1A02 apresentou presenca relativa maior nas biomassas flotadas, representando 27,4% em
R1 e 23,3% em R2, enquanto as biomassas sedimentadas apresentaram percentuais de 10,4% e
12,0%, respectivamente. Xie et al. (2021), operando um reator baseado no processo anammox,
enfatizaram que as SM1A402 como uma nova cepa de bactérias com potencial para contribuir ao
processo anammox. Os autores citados identificaram que a abundancia relativa de SM1402
(4,39%) foi o microrganismo a nivel de género pertencente ao filo Planctomicetos mais
detectado, superando a abundancia relativa de Ca. Kuenenia (3,61%). No estudo de Akaboci et
al. (2018), a redugdo de temperatura de 25 para 15°C fez com que a abundéncia de SM1A402
aumentasse cerca de duas vezes, demonstrando flexibilidade e resisténcia dessa bactéria em

sistemas baseados no processo anammox.

A bactéria OLB13, pertencente ao filo Chloroflexi, possui a capacidade de reduzir nitrito
e nitrato (MA et al., 2023) o que justifica o porqué de ser o quarto género mais abundante na
presente pesquisa. Assim como a SM1A402, a abundancia relativa de OLBI3, para ambos o0s
reatores, foi superior na biomassa flotada em comparacao a biomassa sedimentada. Além disso,
a biomassa flotada abriga uma menor diversidade filogenética em compara¢do a biomassa
sedimentada, e essa caracteristica também foi constatada por Tao et al. (2020). Segundo Ma et
al. (2023), OLB13 foi o grupo desnitrificante de maior predominio em um reator anammox e
desnitrificacdo simultanea (SAD). O estudo citado demonstrou que a abundancia relativa de
OLBI13 aumentou gradualmente de 6,43% para 31,05% a medida que a razdo CO/N foi
aumentada 0,0 (sem CO) para 2,0. Assim como na presente pesquisa, Xu et al. (2021) também
identificaram que o nivel significativo de OLB13 (5,3 a 26,9%) interage positivamente com as
bactérias anammox. Os autores ainda destacam que as bactérias OLB 3 sao capazes de degradar
peptideos extracelulares e detritos celulares excretados pelas bactérias anammox, reduzindo o

nitrato para nitrito, podendo contribuir com a disponibilidade de nitrito as AMX.

As bactérias OLBI7 estavam presentes em todas as amostras de lodo analisadas.
Segundo Chen et al. (2021b), OBL17 pertencem ao filo Acidobacteria, o qual tem forte e

positiva interacdo com Ca. Brocadia. Por outro lado, as bactérias Ferruginibacter foram
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detectadas apenas na primeira amostra coletada do R1, com abundancia relativa de 7,1%, que
foi sendo reduzida ao longo da operagdo. No trabalho realizado por Akaboci et al. (2018), foi
observada reducdo de Ferruginibacter, entretanto, tal redugdo foi correlacionada a redugao da

suplementagao de oxigénio em um reator PNA e da temperatura de 25 para 15°C.

Speth et al. (2016) desenvolveram um modelo ecoldégico baseado em genomas para
observar a comunidade microbiana proveniente do reator de PNA em escala real de Olburgen,
Holanda, que permitiu promover a disseminacao de lodo granular anammox para muitos
reatores ao redor do mundo. Como esperado, eles identificaram os trés microrganismos mais
significativos em reatores PNA: AMX (Ca. Brocadia sinica), AOB (Nitrosomonas europea) €
NOB (Nitrospira sp.). No presente estudo, a auséncia de AOB e NOB em todas as amostras
coletadas, em especial na amostra coletada no 85° dia de operagao do R2 que serviu para
realizar o startup do R3 (Fase III), pode ter sido causada por varios fatores. Em primeiro lugar,
a auséncia de aera¢do devido a suplementagdo de nitrito (razio N-NO,/N-NH4" de 1,32) foi
mantida durante todo o periodo operacional de R1 e R2, totalizando 690 dias antes da Fase I11
ser iniciada. Em segundo lugar, o processo anammox foi operado continuamente em condi¢des
otimas por periodos prolongados, com a temperatura de 37°C por 607 dias no R1 e por 50 dias
durante as etapas 1 a 5 no reator R2. Consequentemente, quando a aerag¢do intermitente
automatizada (AIA) foi implementada no R3, esta biomassa granular anammox nao foi capaz
de promover a oxidagdo parcial de amodnio, ou seja, a nitritacdo parcial (PN) ndo ocorreu e
inviabilizou a ocorréncia do processo PNA. A dificuldade em alcangar estabilidade no processo
de PNA ¢ frequentemente relatada na literatura. Zhang et al. (2021), por exemplo, inocularam
lodo enriquecido de AMX e AOB na propor¢do de 1:4, mantendo a temperatura em 30°C,
entretanto, foram necessarios 95 dias para estabilizar o processo de PNA. Desta forma, pode-
se concluir com a presente pesquisa, que a biomassa granular anammox, enriquecida em
condi¢gdes 6timas, ndo pdde realizar o processo PNA. Contudo, a suplementacdo de nitrito
combinada com AIA fez com que a ERN atingisse 65%, mas ndo foi observada contribui¢ao

do processo PN.

5.6 Fase IV — Efeito da adicido de matéria orginica complexa no processo

mainstream PNA

A condugdo do processo mainstream PNA com a operacdo do R4 permitiu gerar os

resultados apresentados na Figura 32. O desempenho do processo PNA no R4 foi avaliado
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primeiramente na auséncia de OM e posteriormente com a adigdo de OM. As concentragdes
afluente e efluente de N-(NH4", NO>", NO3") e DQO foram utilizadas para calcular as eficiéncias
de remocao de amodnio (ERA), nitrogénio (ERN) e DQO (ERDQO). Os valores correspondentes
a alcalinidade podem ser observados no Apéndice A (ver Figura A6). Em média, alcalinidade
a bicarbonato afluente e efluente a0 RBS foi de 1,33 + 0,29 gCaCOs.L' e 1,92 + 0,29
gCaCOs.L!, respectivamente, sendo considerada suficiente para a realizagdo do processo

autotrofico PNA.

Nos primeiros 30 dias, a remoc¢do de amoénia (Figura 32A) e a producdo de nitrato
(Figura 32C) foram discrepantes em comparagio a relagdo NO3/NH4" estequiométrica para o
processo PNA, de 0,11 (SLIEKERS et al., 2002) (Figura 32D). A conversdo de nitrito, em
contrapartida, ocorreu durante todo o periodo operacional (Figura 32B). Pode-se inferir que o
nitrito produzido por AOB estava sendo rapidamente consumido por NOB nos periodos 6xicos
(OD = 0,20 mgO,.L") ou por AMX e HB nos periodos andxicos (OD < 0,01 mgO,.L!). A
dificuldade de medicdo de N-NO;" é padrao para reatores PNA de etapa Unica, especialmente
quando as concentragdes de nitrogénio sdo reduzidas (AKABOCI et al., 2018; CUI et al., 2021;
GAO et al., 2021). A dificuldade operacional de se estabilizar o processo PNA foi relatada em
varias pesquisas (CHEN et al., 2019; ABMA et al., 2010; MIAO et al., 2018; PATHAK et al.,
2022; WETT et al., 2015). Wett et al. (2015), por exemplo, relataram picos de nitrato oscilando
entre 25 e 10 mgN-NO3-N.L! no reator mainstream PNA na ETE austriaca, Strass. No entanto,
quando a aeragio intermitente com controle de OD (0,00-0,55 mgO>.L") foi realizada em
conjunto com a inoculagdo de biomassa granular PNA sidestream, as concentracdes de nitrato

foram reduzidas para valores abaixo de 5,0 mgN-NO;".L.
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Figura 32 — Resultados obtidos com o monitoramento do reator R4 (Fase IV). Concentragdes afluente e efluente
de (A) amoénia (N-NHy4"), (B) nitrito (N-NOy") e (C) nitrato (N-NOj"), (D) relagéo estequiométrica N-NO3/N-
NH.4", (E) concentragdo de biomassa no R4 e descartada, (F) demanda quimica de oxigénio (DQO) afluente e

efluente, (G) relagdo matéria organica e nitrogénio (CO/N), (H) eficiéncias de remocdo de amdnio (ERA),
nitrogénio (ERN) e demanda quimica de oxigénio (ERDQO).
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No presente estudo, a ERN nos primeiros 25 dias de operacao do sistema PNA-SBR foi
de apenas 10,1 £+ 3,8%. A preservacao da biomassa granular PNA a 4°C em uma solucgao de
nitrato (300 mgN-NO;-N.L!), pode ter afetado o processo PNA no inicio da operagio. Segundo
Vlaeminck et al. (2007), a preservacdo da biomassa PNA a 4°C e 80 mgNO;".L"! demonstrou
influenciar maior retardo na reativagao do processo anammox do que a preservagdo sem nitrato.
Além disso, Ali e Okabe (2015) relataram que a reativagdo do processo anammox pode variar
bastante. Os autores compilaram dados de 38 técnicas de preservacdo em quatro estudos

diferentes, e eles observaram que ERN inicial foi de 1,5 a 65,0%.

A baixa concentracao de lodo pode ser outro indicativo da dificultado na ocorréncia do
processo PNA no inicio da operagdo. Visando encurtar o startup do R4, no dia 26, foi realizado
um novo inoculo de biomassa PNA preservada por 265 dias em solu¢do de nitrato (~ 300
mgNaNO;.L!, fazendo com que a concentragdo de solidos fosse aumentada de 1,0 para
7,0 gSSV.L'! (Figura 32E). A concentragio de solidos descartados apods periodo de

sedimentagdo continuou sendo negligencidvel, sempre inferior a 0,03 gSSV.L! (Figura 32E)
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com descarte predominante de flocos (Figura A7, Apéndice A). O aumento da concentragdo de
biomassa aparenta ter surtido efeito ao processo PNA, fazendo com que a ERN atingisse 88,1%
no dia 44 (Figura 32H). Contudo, ao longo do periodo sem MO, a AIA implementada com
rigido controle de OD com 0,20 mgO,.L™! (15 min em periodo 6xico), e com < 0,01 mgO».L!
(15 min em periodo andxico), nao foi suficiente para remover, de forma eficiente, a parcela de
nitrogénio, e o processo mainstream PNA foi sendo deteriorado. Entre os dias 26 e 125, a
instabilidade do processo PNA pode ser facilmente observada nos graficos da Figura 32.

Pode-se inferir que as bactérias NOB estavam ganhando vantagem na competi¢cao por
nitrito em relagdo as bactérias AMX e HB, uma vez que a parcela de nitrato estava sendo
acumulada (Figura 32C). No dia 125, a concentragdo de nitrato no efluente atingiu 18,5 mgN-
NO* L' earelagio NOs/NH4" foi de 0,44 (Figura 32D), distanciando do valor estequiométrico
teorico de 0,11, definido por Sliekers et al. (2002). A ERN foi reduzida de 88,1% no dia 41 para
valores proximos de 30,0% no dia 120 (Figura 32D).

Em Laureni et al. (2016), as condi¢des microaerdbias (0,15 - 0,18 mgO,.L™!) para tratar
21,2 £ 5,2 mgN-NH4".L! repercutiu na supressdo da atividade de NOB, mesmo na temperatura
de 15°C. Contudo, foram utilizados dois reatores de biofilme em leito mével (MBBRs) com
dgua residudria pré-tratada aerobiamente. Além disso, a presenca de matéria organica no
afluente (46,0 £ 7,0 mgO,.L") contribuiu para a via de desnitrificacio heterotrofica, fazendo
com que o efluente de ambos os reatores apresentasse baixas concentragdes de nitrogénio

(5,7+1,3mgN.L!e8,0+2,6 mgN.L?).

5.6.1 Anadlise da AIA no processo mainstream PNA sem MO

A Figura 33 demonstra que a AIA estava sendo conduzida conforme a programacao
PLC. Estes resultados foram obtidos durante um ciclo de 6 horas no 63° dia de operagdao do
PNA-SBR. O pH e a temperatura foram mantidos em 7,50 e 25°C, respectivamente. A reducao
da temperatura para valores proximos de 22°C ocorria apenas durante a fase de alimentacao,
mas era reestabelecida a 25°C em aproximadamente 30 minutos (Figura 33B). Pode-se
confirmar que, na ocorréncia dos intervalos de 15 minutos, os niveis de OD oscilavam entre de

0,20 mgO,.L! (periodo 6xico) e < 0,01 mgO».L™! (periodo anoxico).
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Figura 33 — Avaliagdo do desempenho do sistema PNA-SBR no dia 63 de operacdo. (A) Perfis temporais de
oxigénio dissolvido (OD) e pH, (B) temperatura, (C) concentragdes de amonio (N-NH4"), nitrito (N-NOy),
nitrato (N-NO3") e nitrogénio inorgénico total (NIT), e (D) eficiéncia de remogao de nitrogénio total (ERN).
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Nota - As cruzes nos simbolos de amonio, nitrito e nitrato representam o desvio padrdo da medig¢@o em triplicata.

Como mencionado anteriormente, para o sistema SBR-PNA, a medicao de nitrito muitas
vezes ficou abaixo do limite de detecgdo (0,2 mgN-NO2"), mas amdnio e nitrato puderam ser
medidos (Figura 33C). A remocao de amonio no sistema provavelmente foi facilitada por AOB
ou AMX, enquanto a produgao de nitrato pode ter sido realizada por NOB ou AMX. A remogao
completa de amonio sugere que o ciclo de 6,0 horas era suficiente para o processo PNA. Apesar
da ERN ter sido de 66,4% (Figura 33D), a acumulag¢@o de nitrato também foi confirmada com
concentragdes de nitrato aumentando de 4,67 para 8,31 mgN-NO;".L"!. A propor¢io NO;/NH4"
de 0,19 excedeu o valor tedrico de 0,11 para o processo PNA (SLIEKERS et al., 2002),

sugerindo a atuagao de NOB na acumulagao de nitrato. A auséncia de MO limitava a capacidade
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de HB de assimilar N-NOj", fazendo com que este composto nitrogenado estivesse presente no

efluente.

Chen et al. (2019) também enfrentaram dificuldades no controle da atividade de NOB
sem a adicdo de MO para o processo mainstream PNA em condigdes semelhantes de
temperatura e pH (25°C e 7,6 = 0,3). Apesar do afluente conter 50 mgN-NH4".L!, o efluente
apresentava niveis de nitrato proximos de 30 mgN-NOs'N.L"!. Os autores citados reportaram
que o curto TDH de 1,0 h foi insuficiente para realizar o processo PNA, havendo aumento de
OD de 0,15 para 0,60 mgO,.L™!. Em contrapartida, para TDH de 6, 3 e 2 h, nio houve acimulo
de nitrato. Para obter estabilidade no processo PNA, os pesquisadores aumentaram o TDH de
1,0 para 2,0 h e mantiveram a taxa de aera¢do em 0,35 L.min"!. Esses ajustes fizeram com que
a concentracdo de OD fosse reduzida para 0,13 mgO,.L!, e foi observada a ERN de 72%. No
presente estudo, a concentragio de OD de 0,20 mgO,.L!, fornecida com a AIA, promoveu a
oxidacdo de amonia no sistema PNA-SBR, mas ndo impediu a atividade NOB, como relatado
anteriormente devido ao acimulo de nitrato.

Devido a baixa concentracio de amonio (25 mgN-NH4'L') e pH proximo da
neutralidade (7,50 + 0,03), a concentragdo de amonia livre (AL) foi calculada em apenas 2,5-
1,0 mg N-NHs.L™! durante os primeiros 35 dias de operagdo, e inferior a 1,0 mg N-NH3.L! no
periodo remanescente da operacdo. Esses valores de FA ndo exercem uma pressdo de inibi¢ao
seletiva para NOB em comparacdo com AOB, AMX e HB, uma vez que as concentragdes
inibitorias de AL para estes grupos de bactérias sdo de 6, 16, 10-17 e 50 mgN-NH;3.L !,
respectivamente (ANTHONISEN et al.,, 1976). Portanto, as concentragdes de AL era
insuficiente para contribuir com a supressdo de NOB neste estudo. A concentragdo de acido
nitroso livre (ANL) foi sempre nula, devido as baixas concentragdes de nitrito ao longo de toda
a operacao.

A razdo entre o periodo de tempo andxico e 0 0Xico (tano/tox) utilizada no presente estudo
de 1,0 (15 min/15 min), foi inferior a razao no/tox de 2,28 e 2,50 utilizadas por Feng et al. (2022)
e Miao et al. (2018), respectivamente, em que estabilidade do processo PNA foi reportada.
Contudo, o periodo andxico de 15 minutos, adotado na presente pesquisa, condiz com o periodo
andxico minimo de 15 a 20 minutos recomendado por Gilbert et al., (2014) para induzir a fase

lag as NOB.
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5.6.2 Efeito da MO complexa no processo mainstream PNA

A partir do dia 126, a adigao de matéria organica (MO) complexa marcou um ponto de
virada no desempenho do sistema SBR-PNA. A MO complexa simulou a composi¢do de
esgoto doméstico pré-tratado anaerobiamente na forma de DQO lentamente biodegradéavel
(DQOIb, 71%) e rapidamente biodegradavel (DQOrb, 29%). A concentracdo média de 39,7 +
8,3 mgO..L! (CON = 1,3 £ 0,3) promoveu a desnitrificacdo heterotrofica de nitrato
(Figura 32C). Contudo, entre os dias 154 e 169, a concentragdo de DQO foi aumentada para
100,0 = 11,8 mgO,.L! (CO/N de 4,0 + 0,6), fazendo com que o meio sintético fosse mais
semelhante a composicdo de efluentes de esgoto doméstico pré-tratados anaerobiamente
encontrados em ETEs (CHERNICHARO, 2007; METCALF e EDDY, 2013). Durante esse
ultimo periodo, o sistema PNA-SBR apresentou o melhor desempenho, alcancando altas
eficiéncias de remogao de amonio, nitrogénio e DQO, com valores de 98,2 + 1,9% (ERA), 93,9
+ 2,2% (ERN) e 80,5 £ 7,5% (ERDQO), respectivamente. Miao et al. (2018) também
descreveram que o aumento das relagdes CO/N de 1,1 - 2.5, utilizado esgoto pré-tratado
aerobiamente, aumentou a ERN de 30,8 para 77,3%. Entretanto, a atividade ¢ a abundancia
relativa de AMX foram limitados com CO/N de 2,5, indicando favorecimento de HB nesta
condicao.

Na presente pesquisa, 29% dos AGVs foram observados na segunda alimentagao (F2,
Tabela 12). Isso levanta a hipdtese sobre a possibilidade de redugdo dissimilatéria de nitrato
para amonio (RDNA) como uma via potencial. Na presenca de AGVs, a RDNA pode produzir
amonio, que pode ser utilizado posteriormente por AMX e AOB Castro-Barros et al. (2017).
Contudo, uma recente pesquisa realizada por Izadi e Andalib (2023) ressalta que a conversao
de matéria organica lentamente biodegradavel (DQOIb) para AGVs ¢ improvavel, o que
dificulta compreender como a presenca de DQOIb influencia no processo PNA.

Huang et al. (2014) demonstraram que acetato (< 30 mg.L ") e propionato (< 50 mg.L-
1) ndo tém impacto significativo na oxidagdo de aménio. No entanto, concentragdes mais
elevadas de acetato (240 mg.L™!) e propionato (400 mg.L™!) podem interferir na oxidacdo de
amdnio. No presente estudo, as concentragdes de acetato (5 mg.L™!) e propionato (3 mg.L™!)
foram muito mais baixas do que os valores relatados por Huang et al. (2014). Portanto, ¢

improvavel que essas baixas concentracdoes de AGVs deteriorem o processo PNA.

O processo de desnitrificacdo parcial-anammox (PDA) também pode ter ocorrido no

R4, durante os periodos andxicos na presenca de MO complexa, favorecendo a desnitrificagao
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parcial de nitrato a nitrito. Conforme Du et al. (2019), relagdes de CO/N entre 0,5 e 3,5
aumentam a taxa de produgdo de nitrito a partir de nitrato (PD), contudo, composi¢des
complexas de MO presente em aguas residudrias brutas ao invés de carbono simples externo,

como metanol, parecem reduzir a taxa de producao de nitrito, limitando o processo PDA.

Segundo Pijuan et al., (2020), a adigdo de MO complexa (acetato, peptona de sélidos de
leite, amido, leite em pd desnatado, extrato de levedura e 6leo de soja) com concentragdes de
125225 mg0,.L! (1,78 < CO/N <4,90), provocou gradual reduco da atividade das bactérias
anammox ao longo de 102 dias de operacdo com controle da temperatura de 26°C. Contudo,
ndo foi realizado o processo PNA, ou seja, a aeragdo ndo foi implementada, sendo necessario
adicionar nitrito e amonia com razao estequiométrica ideal (1,32). Apesar da redugdo da
atividade das AMX, os autores citados mencionaram que a atividade anammox foi retomada

assim que a adi¢do de MO foi cessada, demonstrando flexibilidade do processo anammox.

Neste estudo, quando as razdes CO/N do influente foram mantidas em
aproximadamente 4,0 + 0,6, a qualidade do efluente melhorou com concentragdes de amonio,
nitrito e nitrato de 0,47 + 0,47 mgN-NH4".L!, 0,13 mgN-NO2N.L'e 1,01 + 0,46 mgN-NOs"
L1, respectivamente. Sendo assim, a concentragio de NIT <2,0 mgN.L"! est4d em conformidade
com os regulamentos de limite de descarga de nitrogénio em vérios paises, como Brasil (20,0
mgN.L"!, Brasil, 2011), ndia (10,0 mgN.L"!, Nitin Shankar Deshpande vs. Union of India and
others, 2019) e Sui¢a (2,0 mgN-NH4".L'! e 0,3 mgN-NO>".L!, WPO, 1998). Entretanto, vale
ressaltar a necessidade de se avaliar a manutencao da qualidade do corpo receptor.

Infelizmente, em paises em desenvolvimento, o cumprimento dos limites de descarga
de nitrogénio em estagdes de tratamento de esgoto (ETEs) ¢ raro (VON SPERLING;
CHERNICHARO, 2005). Um estudo recente examinou dados de 49 ETEs no estado de Minas
Gerais, e revelou que todas as ETEs violavam a legislagdo federal referente a descarga de
nitrogénio em corpos d'dgua (DANTAS et al., 2022). Isso destaca os desafios significativos
enfrentados pelas ETEs para alcancar e manter a remocdo adequada de nitrogénio, a fim de
atender as normas regulatorias atuais.

Apesar da qualidade de efluente ter sido obtida no sistema SBR-PNA com valores de
amonia inferiores a 1,0 mgN-NH4".L!, a concentracio residual de aménio de pelo menos 5,0
mgN-NHs" L' tém sido relatada como um importante fator para estabilizar sistemas
mainstream PNA (POOT et al., 2016; YANG et al., 2023). Essa concentragao residual de
amonio favorece o crescimento de AMX e AOB, permitindo que ambos superem a atividade

NOB na disputa por nitrito e oxigénio, respectivamente (POOT et al., 2016). Portanto, a fim de
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promover a estabilidade do processo mainstream PNA alongo prazo, a inclusdo de uma unidade
de polimento deve ser levada em consideragdo na implementacao de reatores mainstream PNA

para remover a parcela de amoénio residual (CAO et al., 2017).

5.6.3 Testes de atividade especifica do processo anammox (in situ)

A capacidade da biomassa granular PNA para realizar o processo de anammox foi
testada in situ ao R4 e os resultados obtidos foram apresentados na Figura 34. Como
mencionado anteriormente, o processo PNA apresentou instabilidade nos primeiros 40 dias de
operagao do R4, sendo assim, os testes foram influenciados por este periodo, principalmente
pela reduzida concentragio de biomassa (~1,0 gSSV.L ™). No entanto, entre 0 50° e 0 161° dia,
pode-se observar que as taxas maximas especificas de consumo de amonio € nitrito (rmax N-(NH4+
+ No2-)) ndo foram afetadas pela AIA com baixa concentragio de OD (0,20 - 0,01 mgO,.L),
baixa concentragio de nitrogénio afluente (25 mgNH4". L") e pela adi¢cdo de MO complexa (50-
100 mgO,.L"). A estabilidade da atividade especifica anammox foi observada durante toda a
operacdo e a média de Tmax N-NHa+ + NO2-) foi de 86,5 + 8,1 mgN.gSSV-1.d"! (Figura 34). Esse
valor foi comparado as atividades anammox observadas em outros sistemas mainstream PNA
operados a 25°C. Laureni et al. (2016), por exemplo, obtiveram atividades menores em dois
reatores MBBR sendo de 54,2 £ 9,5 ¢ 51,1 + 14,1 mgN.gSST-'.d"!. Por outro lado, Chen et al.,
(2019) e Akaboci et al. (2018) obtiveram atividades maximas de anammox mais altas sendo de
310,0 = 70,0 e 238,4 + 37,4 mgN.gSSV-!.d"!, respectivamente.

Os testes realizados entre os dias 50 e 161 de operacdo do R4, a relagdo N-NO>/N-NH4*
foi de 1,53 + 0,21, ligeiramente superior a relagdo teorica de 1,32 (STROUS et al., 1998) (ver
Figura 34A). Fernandes et al. (2018) adicionaram nitrito ao esgoto doméstico pré-tratado
anaerobiamente para avaliar a condugdo do processo de anammox em temperaturas de 25, 30 e
35°C, e observaram altas razdes N-NO,/N-NH4" de 1,77, 1,70 e 1,96, respectivamente. Eles
levantaram a hipdtese de que mais ions de nitrito estavam sendo desnitrificado por HB, pois

ndo foi implementada a aeracdo e o afluente continha MO.
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Figura 34 — Perfis temporais dos testes de atividade de anammox in-situ no R4. (A) Relagdo nitrito consumido
por aménio consumido (N-NO»/N-NH4"), (B) relagdo nitrato produzido por aménio consumido (NO3+/NHy"),
(C) concentrag@o da biomassa granular de PNA e (D) taxas maximas especificas de consumo e produgéo de
espécies nitrogenadas (rmax) para amonio, nitrito e nitrato.
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Nota - Valores teoricos das razdes nitrogenadas conforme Strous et al. (1998).

A relagdo NO3/NH4" apresentou mudangas significativas entre os periodos sem a adigio
de MO (dias 50-125) e com adi¢do de MO complexa (dias 126-169), diminuindo de 0,22 + 0,05
para 0,11 £ 0,03, respectivamente (Figura 34B). Essa diminui¢do foi atribuida ao possivel
aumento da atividade e crescimento de HB durante o periodo com MO adicionada ao reator, o
que levou a uma maior absor¢ao de nitrato durante os testes dedicados de anammox in situ
(mesmo sendo realizados sem adicionar MO). Independentemente da presenga ou auséncia de
MO, as relagdes observadas de NO3/NH4" foram menores do que a relagdo tedrica de 0,26
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(STROUS et al., 1998). Em contraste, Fernandes et al. (2018) relataram relagdes NO3/NH4"
mais elevadas, obtendo valores de 0,35, 0,37, 0,44 e 0,38 em diferentes condigdes experimentais

com concentragdes de DQO de zero, 130, 100 e 97 mgO,.L"!, respectivamente.

Em Yang et al. (2023), a baixa concentragio de OD (0,15 a 0,35 mgO,.L!) para operar
um PNA-SBR fez com que a rmax diminuisse de 448,8 para 168,0 mg N.L''.d"' quando a
concentragio residual de amonio foi menor do que 5,0 mgNH4"-N.L"!. No presente estudo, as
concentragdes residuais de amonio foram de 4,97 + 3,09, 9,95 + 5,58 ¢ 0,47 + 0,48 mgNH4 -
N.L!. Estas concentragdes foram obtidas em trés periodos distintos: antes da adi¢io de MO,
com adicdio de 50 mgO>.L! e com adicdo de 100 mgO,.L™!, respectivamente. Apesar das
concentracoes de amonia residual observadas serem bem distintas, nao foi detectada
instabilidade da atividade maxima de anammox.

Os testes de anammox dedicados in sifu destacaram a robustez da biomassa granular de
PNA na realizagdo do processo de anammox, independentemente do desempenho do sistema
SBR-PNA com ou sem adi¢cdo de MO. Os dados obtidos dos testes especificos demonstraram
a capacidade das bactérias AMX em manter atividade no tratamento de efluentes de esgotos

domésticos pré-tratados anaerobiamente nas condi¢des mainstream em paises de clima quente.

5.6.4 Testes de atividade especifica para AOB e NOB (ex situ)

Os resultados obtidos com os testes de atividade especifica para avaliar os processos de
nitritagdo e nitratacao realizados por AOB e NOB, respectivametne, foram realizados ex situ ao
R4, tanto para granulos como flocos (Figura 35). A atividade das AOB foi correlacionada ao
consumo de NH4" (qudrados azuis), enquanto a atividade das NOB foi correlacionada a

producdo de NOs™ (tridngulos verdes).

A separagao dos flocos da biomassa, realizada conforme metodologia descrita no topico
4.4.2, pode ser confirmada através dos resultados obtidos com a distribui¢do do tamanho das
particulas (PSD), exemplificada na Figura 36, que corresponde 106° dia de operagdao do R4. A
distribuicdo do tamanho das particulas (PSD) demonstrou que os granulos (= 200 pm)
representavam mais de 95% das particulas com didmetro médio de 792 um e os flocos (< 200

um) foram representados por mais de 94% das particulas com didmetro médio de 154 pm.
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Figura 35 — Resultados obtidos com os testes especificos de nitritagdo (AOB) e nitratagdo (NOB) para granulos e
flocos. Concentracdo de biomassa em (A) granulos e (B) flocos. Taxa maxima (r max) de consumo de aménia e
producdo de nitrato para (C) granulos e (D) flocos. Taxa especifica maxima (s max) de consumo de amoénia e

producdo de nitrato para (E) granulos ¢ (F) flocos.
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Figura 36 — Distribui¢do do tamanho das particulas (PSD) para (A) granulos ¢ (B) flocos para realizagdo de teste
de atividade ex situ ao R4.
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Os testes especificos demonstraram que atividade de AOB superou a atividade de NOB
para consumo de amonia e produgdo de nitrato, respectivamente, e independentemente de ser
granulos ou flocos (Figura 35). A concentracdo de flocos (0,07 £ 0,04 gSSV.L!) foi muito
reduzida em relaco a concentragio de granulos (4,46 £ 0,74 gSSV.L ) (Figura 35AB) fazendo
com que o calculo para a atividade especifica (que depende da concentracdo de so6lidos)
resultasse em valores muito elevados e pouco representativos para as amostras com flocos
(Figura 35F). Desta forma, realizou-se a comparacao das atividades de AOB ¢ NOB apenas
para as taxas maximas de consumo de amonia ¢ de produgao de nitrato, respectivamente. A
atividade maxima para AOB (consumo de amoénia, informagdes em azul da Figura 35CD) foi
muito superior nos testes realizados com flocos (280 — 1800 mgN-NH.".gSSV'd') em
comparagio aos testes realizados com granulos (83 — 147 mgN-NH4".gSSV-'.d "), evidenciando
que as AOB presente nos flocos possuiam alta capacidade para realizar a oxidacdo de amonia.
Em contrapartida, a atividade especifica maxima para NOB (produg¢ao de nitrato, informagdes
em verde da Figura 35), desconsiderando o outlier do dia 134, foi inferior nos testes realizados
com flocos (15,8 = 2,9 mgN-NOs".gSSV-1.d!) em comparacio aos testes realizados com
granulos (35 — 25 mgN-NO;".gSSV-1.d!), demonstrando que as NOB possuiam atividade
especifica superior nos granulos. Sendo assim, a estratégia de se realizar o washout de flocos
no R4 ndo seria suficiente para minimizar o acimulo de nitrato no sistema PNA-SBR, pois a
atividade AOB nos flocos era superior do que em granulos, e a atividade NOB nos granulos era
superior do que nos flocos.

A visualizagdo dos granulos PNAs pode ser feita a partir das imagens microscopicas
referentes ao 171° dia de operacao do R4 (Figura 37). Apesar da AIA e adicado de MO complexa,
o formato esférico e regido suavemente oca foi constatada nos granulos PNA.

Figura 37 — Imagens microscopicas da biomassa granular PNA extraida do R4, demonstrando (A) o formato

esférico de um granulo (B) e regido interna suavemente oca de granulos cortados. (C) Representagdo da
superficie externa e regido oca dos granulos da imagem microscopica B.
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6 Conclusoes

Tabela 18 - Conclusdes com base nas hipdteses e nos objetivos.

Hipdtese Obietivo
Item Hipotese Objetivo sustentada ou DI’ ”
atingido?
refutada?
O processo de nitritagdo parcial — anammox (PNA), em fluxo Awvaliar se o processo mainstream PNA em reator de estagio
Obietivo principal (mainstream), ¢ eficiente e estavel quando aplicado a T{inico apresenta desempenho eficiente e estavel no
Gjeral efluente de reator anaerdbio tratando esgoto doméstico em tratamento de efluente anaerdbio de esgoto doméstico em Sustentada Sim
regides de clima quente. temperatura mesofilica.
As relagdes carbono organico e nitrogénio (CO/N), passiveis de  Identificar, por meio de testes em batelada, qual intervalo
Objetivo  serem encontradas em efluentes anaerdbios tratando esgoto CO/N passivel de ser encontrado em efluentes anaerébios
Especifico sanitario doméstico, ndo prejudicam o processo anammox. tratando esgoto sanitario doméstico, permite a ocorréncia do Sustentada Nio
1 processo anammox.
A diminui¢do gradativa da concentragdo de nitrogénio e da  Obter elevada ERN via processo anammox por meio de
Objetivo temperatura ndo comprometem a eficiéncia de remocdo de reducdes gradativas das concentragdes de nitrogénio (230 —
Especifico nitrogenio (ERN).’ Via Processo anammox, guando se mantem - 5 mgN.L'") e da temperatura (37 — 25°C), mantendo-se Sustentada Sim
5 elevada carga aplicada nitrogenada volumétrica (CNVA).
elevada CNVA (> 1,0 kgN.m=.d"").
A biomassa anammox, enriquecida e adaptada as condicdes Promover a estabilidade do processo PNA utilizando-se de
Objetivo  mainstream tratando esgoto doméstico, pode realizar, de forma biomassa anammox adaptada as condigdes mainstream
Especifico eficiente, o processo PNA em reator de estagio unico sem tratando esgoto sanitario doméstico (25 mgN.L"! € 25°C) sem Refutada Néo
3 inocular lodo nitritante. uso de biomassa nitritante.
A aeragdo intermitente automatizada (AIA) e a baixa Promover a estabilidade do processo mainstream PNA
Obictivo concentragdo de oxigénio dissolvido (OD) promovem a operado com AIA, baixo teor de OD (0,01 — 0,20 mgO».L ™),
Jer estabilidade do processo PNA em reator de estdgio inico quando  reduzida concentragio de nitrogénio (25 mgN.L™"), sem MO ~
Especifico . \ . ~ R o Refutada Nao
4 o influente contém baixas concentragdes de nitrogénio, na e na temperatura de 25°C.
auséncia de matéria organica (MO) e a temperatura mesofilica.
Obictivo A MO complexa, presente em efluentes de reatores anaerobios  Avaliar se a MO complexa influencia no desempenho do
)<t tratando esgoto doméstico em paises de clima quente, ndo processo mainstream PNA em fun¢ao da ERN e da eficiéncia .
Especifico .l . ~ Sustentada Sim
p prejudica o processo mainstream PNA. de remogao de MO.
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Em relacdo ao objetivo especifico 1, foi constatado que a biomassa granular anammox,
enriquecida com 232 mgN.L™! e na auséncia de MO em R1, realizou o processo anammox em
ensaios de batelada com reduzidas concentragdes de nitrogénio entre 9 ¢ 51 mgN.L! e de MO
entre 0 e 206 mgO2.L™!'. O modelo cinético de Monod foi mais compativel aos dados observados
do que Andrews e Edwards. Porém, devido a alta variabilidade dos resultados obtidos, ndo foi
possivel definir os parametros cinéticos. Apesar da hipotese 1 ter sido sustentada, o objetivo
especifico 1 ndo pdde ser conclusivo, uma vez que nao foi possivel identificar qual relagdao

CO/N (0,0 — 11,7) foi menos prejudicial ao processo anammox.

O objetivo especifico 2 foi conclusivo, pois a biomassa granular anammox enriquecida
em R1 pdde ser adaptada em curto periodo (65 dias) em R2 por meio de reducdes gradativas
das concentragdes de nitrogénio (232 — 50 mgN.L') e da temperatura (37 — 25°C), com
manuteng¢io de elevada CNVA acima de 1,0 kgN.m?>.d"!, resultando em elevada ERN de 87,3
+ 4,8%. O género anammox dominante, Candidatus Brocadia, foi identificado como a segunda
maior abundancia relativa de género, variando de 18,9 a 29,4%. Desta forma, a hipotese 2 foi

sustentada e o objetivo especifico 2 foi atingido.

No que diz respeito ao objetivo especifico 3, a biomassa granular anammox enriquecida
e adaptada em R2, ndo foi capaz de realizar o processo PNA em reator de estdgio tnico (R3)
com auxilio da AIA sem controle de OD. Quando a suplementagao de nitrito foi realizada em
conjunto com a AlIA, a porcentagem maxima ERN foi de 65%, porém nio foi observada
contribuicao do processo de PN. Portanto, a hipotese 3 foi refutada e o objetivo 3 nao pdde ser
alcancado.

Em relacdo ao objetivo especifico 4, pdde-se concluir que a aplicacdo da AIA em
conjunto com o controle de OD (0,01 - 0,20 mgO,.L™") ndo foi capaz de atingir a estabilidade
do processo mainstream PNA em RBS (R4) com baixa concentra¢ao de nitrogénio (25,0 mgN-
NH4".L1), sem MO e a temperatura mesofilica (25°C). A ERN foi gradativamente reduzida de
88,1% para 25,1%, com aciimulo de nitrato efluente atingindo uma concentragao de 18,5 mgN-
NOs".L! e elevada relagio N-NO3;/N-NH4" de 0,44. Portanto, a afirmac¢dio da hipotese 4 foi
refutada e o objetivo especifico 4 ndo foi atingido.

Em que se refere ao objetivo especifico 5, € possivel concluir que a MO complexa (50
e 100 mgO>.L") influencia na remocdo de nitrogénio via desnitrificagio heterotréfica
aprimorando o processo mainstream PNA no R4. Quando a relagdo CO/N foi de 4,0 + 0,6, o
efluente apresentou qualidade satisfatéria, com NIT inferior a 2,0 mgN.L™!'. O sistema SBR-

PNA de estagio unico demonstrou elevada ERN de 94,0 + 2,0% ¢ ERDQO de 81,0 + 8,0%.
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Além disso, a atividade especifica maxima do processo anammox (86,5 + 8,1 mgN.gSSV-'.d ")
ndo foi afetada ao longo de toda a operacdo do R4. Sendo assim, a hipdtese 5 de foi sustentada
e o objetivo 5 foi atingido.

O objetivo geral pdde ser atingido e a hipdtese geral foi sustentada. Os resultados
obtidos com a realizagdo desta pesquisa enfatizam o potencial de aplicagdo do processo
mainstream PNA para remoc¢ao de nitrogénio em esgoto doméstico pré-tratado em reatores

anaerdbios em paises de clima quente.

7 Recomendacdes

Com base nos resultados obtidos nesta pesquisa, sdo sugeridas as seguintes
recomendacdes para a realizacdo de futuras pesquisas que tem como foco o processo anammox:

e Avaliar os efeitos causados por diferentes concentracdes de MO lentamente
biodegradavel (DQOIb) no desempenho do processo mainstream PNA;

e Investigar os efeitos do controle de solidos (washout de flocos) com intuito de limitar o
crescimento de NOB em reator PNA;

e Ao longo da operagdo do reator PNA, realizar testes in-situ para comparar a atividade
especifica entre as bactérias AOB, NOB, AMX e HB;

e Avaliar os efeitos da MO complexa presente em efluente real de reator anaerdbio em
paises de clima quente para realizagdo do processo mainstream PNA,;

e Realizar o processo mainstream desnitrificagdo parcial — anammox (PDA) para esgotos

sanitarios pré-tratados em reatores anaerobios.
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Apéndice A

Tabela A1 — Equacdes utilizadas nos calculos do monitoramento dos reatores utilizados nas Fases I, II, IIT e IV.

Equacio Variavel Descricio Unidade
Vv Q Vazdo m*.d”!
Q= - v Volume de efluente tratado m’
t t Tempo de tratamento d
Vu TDH Tempo de detengao hidraulico h
TDH = — Vu Volume ttil L
Q Q Vazdo L.h!
Nitrogénio inorgénico total,
NITae aﬂuefte (a) ou egﬂuente (e) mgN
WMo N N
+ - - ~ .

NHEENOT +NOT, o, Conmode N
NOs.. Corntagn i ot
CNVA Carga nitrogenada volumétrica aplicada kgN.m>.d"!
NITa.Q NITa Nitrogénio inorganico total afluente kgN
CNVA = T Q Vazio m3.d"!
Vu Volume util m
CNVR Carga nitrogenada volumétrica removida kgN.m?.d"!
NITe.Q NITe Nitrogénio inorganico total efluente kgN
CNVR = " Vu F Vazio m’.d"!
Wy Volume 1util m’
ERN = ERN Eficiéncia de remogdo de nitrogé€nio %
(NITa — NITe).100% NITa Nitrogénio inorganico total afluente (a) kgN
NITa NITe Nitrogénio inorgénico total efluente (e) kgN
ERA = ARE Eficiéncia de remog¢ao de amonio %
(NHi, — NH{,).100% NH} Concentracdo de N-amonio mgN-NH,".L"

NH} . ae afluente (a) ou efluente (€)
ERNi = ERNi Eficiéncia de remocdo de nitrito %

(NO3, —NO3,.).100% c oot do Nomiot

NOZ, NOZac  sfiuente (a) ou cfluente (¢) mgN-NOz L
ERDQO = ERDQO Eficiéncia de remocdo de DQO %
(DQOa — DQOe).100% DQOa Demanda quimica de oxigénio afluente mgO,.L"!
DQOa DQOe Demanda quimica de oxigénio efluente mgO,.L"!
Va Velocidade ascensional m.h!
Va = 9 Q Vazio m’.h!
A A Area da secio transversal do reator m?
TT. gz A Area da seciio transversal do reator m?
A= T4 ) Diametro interno do reator m

(continua)
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(continuagdo)

Equacio Variavel Descricio Unidade
Alcalinidade total a bicarbonato A
’ CaCOs.L
Alcg,e afluente (a) ou efluente (e) metalh
Alc, . = V. Volume de acido cloridrico (HCL), mlL
\V C ’ 50 HCLae afluente (a) ou efluente (e)
HCLae “HCLae C Concentragao de acido cloridrico (HCL), mol
Vamostra ae HCLae afluente (a) ou efluente (e)
Vv Volume de amostra, mlL
amostraae  aflyente (a) ou efluente (e)
NOz o :
NI Relagdo nitrito/amonio -
- - _ - 4
NO3 _ NOz, —NOz, NO=. Concentragdo de N-nitrito, mgN-NOy".L!
NHf  NH},—NH}, 21e Zﬂuente () oudeﬂllllente (e) ’
+ oncentragao de N-amonio, N-NH.* L-!
NHyje afluente (a) ou efluente (e) e ‘e
NO3 . :
NIF Relagdo nitrato/amdnio -
- - - 4
NO3 — NO3 € NO3 a NOZ. Concentra¢do de N-nitrato, mgN-NOy~.L"
NH;}F NHIa - NHI e 3ie acﬂuente (a) oudeﬂllllente (e? ’
+ oncentragao de N-amonio, N-NH.* L-!
NHy e afluente (a) ou efluente (e) e ‘e
— AL Ambdnia livre mgN-NH;.L!
AL =
17 NHe.10PH NH . Concentragdo de N-amoénio efluente mgN-NH,4".L"!
— a3 pH Potencial hidrogenidnico efluente -
14 e[ /(273""[')]+10pH T Temperatura °C
ANL = ANL Acido nitroso livre mgHNO,.L!
NO-e NO3 . Concentragdo de N-nitrito efluente mgN-NH,".L"!
[_2300/ 2 ] pH Potencial hidrogenionico efluente -
e (273+T)l 1oPH T Temperatura °C
Taxa especifica de remogdo de nitrogénio N.oSSV-!
CNVR Tamx via processo anammox e
FamMx = X CNVR Carga nitrogenada volumétrica removida mgN.L".d"!
X Concentracdo de biomassa gSSV-LL!
Taan maxima e~spe01ﬁ§:a'de remogao c}e meN-(te+, NO2-
I'max amonia, remogao de nitrito ou produgdo vond!
a de nitrato ANOB
Imax = i (;oeﬁciente angular da curva QG regress~éo meN-(te+, NO2-
o linear para consumo de amonia, remogéo NOB, 4!
de nitrito ou produgdo de nitrato NO3)
X Concentracdo de biomassa gSSV-LL!
Tabela A2 — Modelos cinéticos utilizados para avaliacdo dos ensaios em batelada na Fase I.
Modelo cinético Equacio
Cs
Monod = —
ono 9 = 9max K. + Cs
Cs
And 9= Qmax- — .2
narews Ks+Cs + S
I
—Cs —Cs
Edwards 4= Qmax - [e(K_I) - e( Ks >]

Notas - q: taxa de conversdo de substrato (mgN.gSSV-!'.h™"); qmax: maxima taxa de conversio de substrato
especifico (mgN.gSSV-'.h"); Cs: concentragio de substrato (mgN.L!); Ks: constante de meia saturagdo
(mgN.L™); Ki: constante de inibigdo (mgN.L™).
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Figura A1 — Fotos da bombona utilizada como tanque de alimentag@o do reator R1 na Fase 1A.
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Figura A2 — Pardmetros adicionais do monitoramento do reator R1 para enriquecimento de biomassa granular
anammox. Os dados apresentados correspondem ao (A) tempo de detengdo hidraulico (TDH), (B) relacao
afluente de nitrito e aménio (NO,/NH4" afluente), eficiéncias de remogéo de (C) nitrito (NOy") e (D) amoénio
(NH4"), e (E) concentra¢des de amonia livre (AL) e acido nitroso livre (ANL).
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Figura A3 — Alcalinidade total ao longo da operagao do reator R1. (A) Alcalinidade afluente e alcalinidade
efluente; (B) Variagdo da alcalinidade; (C) alcalinidade média afluente e efluente nos periodos estaveis (2 ¢ 4) e
nos periodos instaveis (1, 3 ¢ 5).
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Figura A4 — Avaliagdo cinética para os modelos de Andrews, Edwards e Monod a partir dos resultados obtidos com os ensaios em batelada realizados (A) antes e (B) apds a

primeira paralisacao.

Amonia (N-NH4"):

Ensaio 1: N=15 e DQO=30

N-NH4+= 6,5
||
]
|
W g N-NH,"
— + Monod
.. —— Edwards

1 2 3 4 5 6
Cs (mgN-NH*.L™)

Andrews nao convergiu

(A) Nitrito (N-NOz"):
~8 —6
= Ensaio 1: N=15 e DQO=30 =
A n » 51
A R 94
> - 2
2 Model Edwards (User) = 3
347 qmax 6,10298 + 0,34107 E)
E Ki 2,99973E25 £ 0 5
o 2 Ks 0,72264 + 0,20255 ot
) B oNNOy | |R2 0,04737 I 1-
< =
: — - Monod ;
Z04 — Edo\:/grds Model Monod Z 0
c T T T T T T T T T gmax 6,67929 + 0,57051 = T
c 1t 2 3 4 5 6 7 8 Ks 0,52232 + 0,24071 0
Cs (mgN-NO,".L") R2 0,91904
—
- Ensaio 2: N=15 e DQO=176 Model Andrews (User) =7
< 8- . gmax 6,02916 + 0,47455 < 6
P u N-NOz =85 Ks 0,16466 + 0,10679 < 07
@ (/)]
n n Ki -9,90718E25 + 0 o 5 -
>°-,6 ] — T =h ||R2 0,90513 2
- -~ | D4
=z ‘ u Model Edwards (User) Z 4
g’ 4 - gmax 5,80901 + 0,33056 o 3
-~ Ki -1,63593E22 + 0 é
1
N oo | [Ks 0,25731+0,11914 + 2 -
0 21 - Eﬂmf “|re 0,93641 E ]
P i
1 = = = Andrews Monod 2
Z —— Edwards Model z'
o 0 gmax  6,02913 £ 0,4391 0+
- T 1 Ks 0,1647 + 0,09861 4
0 2 4 6 8 R2 0,90513
Cs (mgN-NO,".L™")

Ensaio 2: N=15 e DQO=176
N-NH,"= 6,5

o 1 2 3 4 5 6 7

Cs (mgN-NH,*.L")

Model Edwards (User)
gmax 4,04949 £ 0,59198
Ki -5,63754E21 £ 0
Ks 1,06074 + 0,56147
R2 0,67708
Model Monod
7 gmax 4,9664 + 1,16631
Ks 1,12365 + 0,89623
R2 0,62896
Model Edwards (User)
gmax 7,34614 + 15,1947
Ki 9,54201 + 27,1425
Ks 1,68657 + 2,55461
R2 0,69792
Model Monod
gmax  4,9664 +1,16631
Ks 1,12365 + 0,8962
R2 0,62896
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Ensaio 5: N=9 e DQO=103 | |Model Andrews
5 N-NO, = 5,1 gmax 4,84753 + 00,3773
< Ks 0,59892 + 0,18893
T 4- " Ki 1,107E19 £ 0
2 R2 0,96494
(=]
Z 31 Model Edwards
E’ gmax 4,19157 £ 0,17092
3 2- Ki 6,01428E19 + 0
g Ks 0,71444 £ 0,11837
Z1- m gqN-NO2|[R2 0,9799
7 ~ ~Monod i f\podel Monod
- - - - Andrews
01  Eawards ||qmax  4,84787 0,348
! J ! ! J T 0,59912 + 0,174
0 1 2 3 4 5 6/ KS ‘ ’
R2 0,96494
Cs (mgN-NO,".L™")
15
14 - ™ Ensaio 7: N= 30 e DQO=0
131 N-NO2'=17,1
<124
11+
N 10 4 ™
3 0 .
2 ] -
T s
%-’ 6 /7 n = |
o °7 ‘m [
4 ! Monod
Z 3 | B oNNO; Model ono
T 24 L] — . - Monod gmax 9,13886 + 1,9742
14 Ks 0,89995 + 1,28899
0 u R2 0,67163
0 5 10 15 20

Cs (mgN-NO,".L")

Edwards nao converge
Monod R2 abaixo de 0,9

Andrews melhor se adequa, mas parametros cinéticos sdo absurdos

g N-NH4+ (mgN.gVSS™.h")

g N-NH4+ (mgN.gVSS™.h")

6
Ensaio 5: N=9 e DQO=103
5 N-NH,*=3,9
4
3
2 4
1 B qN-NH4+
— — Monod
0 —— Edwards
1 2 3 4
Cs (mgN-NH,*.L™")
Andrews nédo convergiu
10
Ensaio 7: N=30 e DQO=0
N-NH,*=12,9 .
8 -
6 4
4
24
m g N-NH4+
— =Monod
- —— Edwards

Model Edwards
gmax 5,34876 £ 1,77053
Ki 6,01428E19 £ 0
Ks 1,75023 + 1,25525
R2 0,85108
Model Monod
gmax 6,10167 = 1,77893
Ks 1,30485 + 0,98416
R2 0,87074
Model Edwards (User)
gmax 7,69442 + 1,20952
Ki 2,10953E21 + 0
Ks 3,00756 + 1,30203
R2 0,86397
Model Monod
gmax 10,07894 + 2,171
Ks 3,43707 + 1,9409
R2 0,86617

5 10
Cs (mgN-NH,*.L™")

Andrews nao converge
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o
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q N-NO2-

Ensaio 8: N=30 e DQO=206
N-NO2'=17,1

Model Edwards (User)
gmax 9,40525 + 0,93035

Ki 1,81938E17 £ 0

Ks 2,82408 + 1,22818
R2 0,90727

Model Monod

gmax 10,53217 +1,02854
Ks 1,73456 +0,80962
R2 0,94198

(B)

T

10 15 20
Cs (mgN-NO,".L"")
Andrews nao converge

o 4

Nitrito (N-NOy"):

15

10

g N-NH4+ (mgN.gvVSsSs™.h")

Ensaio 8: N=30 e DQO=206
N-NH,'=12,9

®  qN-NH4+
=+ =Monod
= —— Edwards
" u
0 5 10 15
Cs (mgN-NH,*.L"")
Andrews n&o converge
A . +
Amonia (N-NH4"):

Model Edwards (User)
gmax 27,97842 +25,29482
Ki 6,02458E15+0

Ks 20,00703 +23,27942
R2 0,91925

Model Monod

gmax 47,96334 * 44,4075
Ks 33,6563 + 39,87818
R2 0,91944
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~30
- Ensaio 3: N=45 e DQO=30
< -
- 25 N-NO, =25 -
H -
Uw) - -
%, 20 A -
/ e
-‘m
<15 y
; 10 A '- Model Monod
) m’ gmax 37,65252 + 5,46
Z 9571 7/ Ks  10,00611 + 3,45
< 1K R2 097315
c- 0 L T T T T T T T T T T T
0 5 10 15 20 25 30
-
Cs (mgN-NO, L")
Andrews nao converge
Edwards ndo converge
35 -
P . N= _ L] Model ndrews
304 Ensaio 4: N= 45_e DQO=176 gmax  85,84734 +2,53136E-1
= N-NO, =25 Ks 4207273 +1,75197E-1
;{:_ Ki 2,17444E19+0
‘I/, 251 R2 1
2
220 1 Model Edwards
=4 gmax 51,45513 + 0,0406
£157 Ki 6,54366E18 + 0
P Ks 25,89081 * 0,0292
S 101 R2 0,09996
: B gN-NO2- '
z
— =Monod
T 37 feen A:gr(;ws Model Monod
— Edwards gmax  85,84734 £ 65,04879
048 . , ; i : Ks 42,07273 + 45,25654
0 5 10 15 20 25 30|R2 0,90163

Cs (mgN-NO,".L"")

Todos os modelos se adequaram, mas todos estao sobrepostos!

Desta forma, acredita-se que ndo houve inibicdo nem por substrato (N-NO2-), nem por DQO.

Monod
2271,78936 + 3
1821,09646 + 2

0,98229

=30
= Ensaio 3: N=45 e DQO=30
- - - +=
pA 25 N-NH=20 o
m / !
%201 -
P4 /s
o154 /.
E /s Model
:’-_ 10 4 ‘. ode
T ' m gmax
Z 51 . Km
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Abundancia relativa de filos

Figura A5 — Abundancia relativa de filos para os reatores R1 (Fase IA) e R2 (Fase II).
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Figura A6 — Alcalinidade afluente e efluente durante a condugdo do processo PNA no R4 (Fase IV).
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Figura A7 — Distribui¢@o do tamanho das particulas (PSD) descartadas do R4 (dia 143 de operagdo).
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