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RESUMO

A tecnologia de granulos aerébios tem sido amplamente estudada para a
remocdo de nitrogénio e fosforo de &guas residuérias. Entretanto, a
maioria dos estudos tem sido realizada utilizando efluentes sintéticos de
média e elevada carga organica volumétrica (COV). Existem poucos
relatos sobre a granulacdo aerdbia com efluentes reais de baixa COV,
como os esgotos domésticos. Neste contexto, o processo de granulacao
aerobia em condicGes de baixa COV foi avaliado utilizando trés
Sistemas Experimentais (SE) distintos. No SE-I foi explorada a remocéo
de nitrogénio durante a formacéo e a maturacdo dos granulos aerdbios
em um reator em bateladas sequenciais (RBS) alimentado com esgoto
domestico. Apos 160 dias de operacdo, o processo de granulagdo estava
completo no reator. Os granulos maduros apresentavam uma estrutura
esférica e densa, com didmetro médio de 473 um e VL (indice
volumétrico de lodo) de 75,6 mL-gsst . A assimilacdo da aménia para o
crescimento celular foi mais expressiva durante o periodo de start-up do
reator. Apds a formacdo dos granulos, a assimilacdo foi menor do que
5% e a remogdo do nitrogénio ocorreu, principalmente, por nitrificagdo-
desnitrificagdo via nitrito. O SE-Il teve como objetivo compreender
como a presenca de matéria organica particulada (Xs) afeta a formacéo
dos grénulos e a qualidade do efluente tratado sob diferentes condicGes
operacionais. Para isso, dois reatores alimentados com esgoto sintético
foram operados na auséncia (R1) ou presenga (R2) de Xs. Os granulos
cultivados na presenca de Xs apresentaram uma estrutura irregular e
filamentosa, a qual afetou a capacidade de sedimentacdo da biomassa e,
consequentemente, a qualidade do efluente tratado. A operagdo em
volume constante (enchimento ascendente pela parte inferior do reator e
descarte simultaneo pela parte superior do reator) mostrou-se favoravel
para uma maior eficiéncia de remocdo de substrato e também para o
suprimento do crescimento filamentoso na presenca de Xs. No SE-III
buscou-se entender como a velocidade ascensional de esgoto (Vww)
aplicada durante a fase de enchimento-descarte simultdneos (volume
constante) influencia as propriedades do lodo e a conversdo do
substrato. Para isso, o reator utilizado foi alimentado com esgoto
domeéstico de baixa carga organica em diferentes Viww: 1, 5,9, 8, 12,5 e
16 m-h™". Elevadas eficiéncias de remocéo de sustrato foram obtidas a
uma Vyw de 1 m-h, uma vez que houve uma maior retencdo de
biomassa no reator sob essas condi¢gdes. Em média, 96 + 4% de amdnia
e 89 + 7% de fosforo foram removidos a uma baixa Vi de 1 m-h™. No



entanto, o processo de desnitrificacdo foi a etapa limitante na remocéo
de nitrogénio. De maneira geral, os sistemas estudados mostraram que ¢é
possivel desenvolver granulos maduros e estaveis com esgoto doméstico
de baixa carga organica utilizando RBS. Além disso, também foi
possivel remover carbono, nitrogénio e fésforo em uma Unica unidade
operacional compacta. Entretanto, 0 modo de operacdo do RBS deve ser
adaptado de acordo com o tipo de efluente a ser tratado, principalmente
aqueles que contém Xs em sua composigao.

Palavras-chave: granulos aerdbios, material organico particulado,
reator em bateladas sequenciais, remocdo de nutrientes, nitrificacdo e
desnitrificacdo simultaneas, tratamento de esgoto doméstico.



ABSTRACT

The aerobic granular sludge (AGS) technology has been widely studied
for the biological nutrient removal from wastewater. However, most of
the studies have been performed using synthetic wastewaters at high or
middle-high organic loading rates (OLR). Only few studies reported
successful granulation with real influents at low OLR, such as domestic
wastewater. In this context, three different Experimental Systems (ES)
were used in order to evaluate the aerobic granulation process under
conditions of low OLR. In the ES-I the performance of a sequencing
batch reactor (SBR) was evaluated in terms of nitrogen removal during
the formation and maturation of aerobic granules fed with real domestic
wastewater. The granulation process was complete after 160 days of
operation. The mature granules had a nearly spherical structure, an
average size of 473.0 um, and a good settling ability (SVIs of 75.6
mL-g™). Ammonium assimilation for cell growth was more significant
during the reactor start-up period. After granule formation, assimilation
accounted for less than 5% and nitrogen was mainly removed by
nitrification-denitrification via nitrite. The ES-1l aimed at understanding
how the presence of Xs affects the formation of the granules and the
quality of the treated effluent under different operating conditions. Two
reactors fed with synthetic influents were operated in absence (R1) or
presence (R2) of particulate organic matter (Xs). The granules grown in
presence of Xg had irregular and filamentous outgrowths in the surface,
which affected the settleability of the biomass and therefore the quality
of the effluent. Operating at constant volume (simultaneous fill from the
bottom of the reactor and draw from the upper part of the reactor)
showed to be beneficial for the substrate removal efficiency and for
suppressing filamentous overgrowth in presence of Xs. In the ES-I11 the
focus was on understanding how the wastewater upflow velocity (Vww)
applied during the fill-and-draw phase (constant volume) influenced the
sludge properties and in turn the substrate conversion. The reactor was
fed with low-strength domestic wastewater at different Viyw: 1, 5.9, 8,
12.5 and 16 m h™. High efficiencies for substrate removal were obtained
at Vyww of 1 m-ht, due to the higher biomass retention in the system
under these conditions. Average removal efficiencies of 96 + 4% for
ammonium and 89 £ 7% for phosphorus were obtained at very low Viyw
of 1 m-h™. However, denitrification was the limiting step for nitrogen
removal. Overall, the studied systems showed that it is possible to
develop mature and stable aerobic granules in SBR using low-strength



domestic wastewater. Besides, it was also possible to efficiently remove
carbon, nitrogen, and phosphorus in a single and compact reactor unit.
However, the operation mode of such reactors must be adapted
according to the composition of the influent, especially the ones
containing Xs.

Keywords: aerobic granules, particulate organic matter, sequencing
batch reactor, nutrient removal, simultaneous nitrification and
denitrification, domestic wastewater treatment.
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1 INTRODUCAO

O lancamento de esgotos sem tratamento prévio em rios, lagos e
cérregos é um dos principais problemas que afeta a qualidade das aguas.
Segundo dados da Agéncia Nacional de Aguas (ANA, 2011), apenas
50,6% do esgoto doméstico gerado no Brasil sdo coletados, sendo que
deste total, somente 34,6% recebem algum tipo de tratamento. Os baixos
indices de coleta e tratamento de esgotos contribuem para a incidéncia
de doencas de veiculacdo hidrica, além de comprometer a qualidade das
aguas superficiais, podendo inviabilizar o uso dos recursos hidricos.

Uma das maiores consequéncias da falta de saneamento basico ¢é
a eutrofizacdo dos corpos d'agua. O principal fator de estimulo para a
ocorréncia da eutrofizacdo sdo o0s altos niveis de nutrientes,
principalmente nitrogénio e fdsforo, provenientes de esgotos ndo
tratados ou parcialmente tratados. A eutrofizagdo é caracterizada pela
proliferacdo de produtores primarios (fitoplancton, algas bentdnicas e
macroéfitas), os quais podem diretamente e/ou indiretamente causar
efeitos ecoldgicos e toxicoldgicos adversos.

Os impactos da eutrofizacdo sobre a qualidade da agua e a salde
humana incluem (USEPA, 2009): crescimento excessivo de vegetacao
aquatica, principalmente microalgas e cianobactérias, as quais podem
produzir toxinas letais para 0 homem e para 0s animais; riscos para a
salide humana, resultantes do consumo de moluscos contaminados com
algas ou exposicdo direta a toxinas presentes na A&gua; baixa
concentracdo de oxigénio dissolvido (OD), resultante da morte e da
decomposicdo de plantas aquaticas, assim como da oxidacdo da amonia
a nitrato; mortandade de peixes e invertebrados, devido as condicGes de
baixo OD; problemas de cor, odor, sabor e turbidez devido ao
crescimento, morte e decomposicdo da flora e da fauna; maior demanda
de cloro para desinfetar a agua de abastecimento, com a consequente
producdo de compostos cancerigenos resultantes do aumento da
cloracéo.

A fim de contribuir para uma melhor qualidade do efluente
tratado e diminuir a incidéncia da eutrofizagdo dos recursos hidricos, a
remocdo de nutrientes nas estacdes de tratamento de esgotos (ETE) é de
extrema importancia. No Brasil, a maioria das ETE em operacéo utiliza
o0 sistema de lodo ativado para tratar 0s esgotos domésticos. Entretanto,
esses sistemas convencionais demandam diversas etapas de tratamento,
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principalmente quando projetados para remover nutrientes, requerendo
assim um maior aporte energético para implantacdo e operacdo. Tendo
em vista a crescente producdo de aguas residuarias pela populacdo e a
limitada disponibilidade de area para a construcdo de novas ETE, torna-
se imprescindivel a busca por alternativas de tratamento compactas que
promovam a remogdo simultanea de carbono e nutrientes.

Dentre as tecnologias recentemente propostas, as mais
promissoras sdo 0s sistemas biolégicos de tratamento utilizando
biomassa granular, os quais incluem processos de granulacdo aerdbia e
anaerébia. No entanto, as técnicas anaerébias apresentam problemas
relacionados ao odor, além de ndo apresentarem uma eficiéncia elevada
de remocdo de substrato, exigindo muitas vezes um pds-tratamento
aerobio. Desta forma, a busca por alternativas de biodegradacéo aerébia
esta atraindo cada vez mais interesse. Nos ultimos anos, a tecnologia de
lodo granular aerdbio demonstrou vantagens significativas em diversos
aspectos relacionados ao sistema de tratamento de aguas residuarias,
dentre as quais a excelente capacidade de separacao entre e biomassa e 0
efluente tratado, a remogdo simultinea de nitrogénio e fésforo, e a
degradacdo de compostos organicos toxicos (ZHU et al., 2013). Os
granulos aer6bios sdo cultivados preferencialmente em reatores
operados em bateladas sequenciais (RBS), os quais dispensam o uso de
decantadores, bem como o retorno de lodo ao reator bioldgico
(BASSIN, 2011).

Entretanto, esta tecnologia ainda encontra-se em fase de
desenvolvimento. H& poucos relatos na literatura sobre a aplicacdo de
sistemas de lodo granular aerébio em escala real ou piloto, uma vez que
a instabilidade dos granulos é considerada como um dos maiores
problemas que impedem a sua aplicacdo na pratica (LEE et al., 2010).
Os estudos realizados até hoje, em sua maioria, utilizaram efluentes
sintéticos e a aplicacdo da tecnologia para o tratamento de efluentes
reais (ndo sintéticos) é ainda pouco reportada. Segundo lIsanta et al.
(2012), os resultados obtidos com os reatores de granulos aerébios em
escala laboratorial utilizando efluentes sintéticos sdo bastante
promissores, porém mais informacdes sobre a formacédo e estabilidade
dos granulos bem como o seu desempenho em larga escala sdo
necessarias, a fim de estabelecer se esta tecnologia pode ser um
tratamento vidvel na remocdo de nutrientes das aguas residuarias. Para
Show et al. (2012) a estabilidade da biomassa granular pode estar
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associada a um melhor entendimento da formacgdo e das caracteristicas
dos granulos aerdbios.

Neste contexto, com o presente trabalho buscou-se melhor
compreender a formagdo e estabilidade dos granulos aerébios, bem
como 0s mecanismos de remogdo de nutrientes, principalmente o
nitrogénio, em reatores em bateladas sequenciais. O estudo foi realizado
no Laboratério de Efluentes Liquidos e Gasosos (LABEFLU) do
Departamento de Engenharia Sanitaria e Ambiental da Universidade
Federal de Santa Catarina (UFSC) em cooperagdo com o Instituto
Federal Suico de Ciéncia e Tecnologia Aquatica (Swiss Federal Institute
of Aquatic Science and Technology — EAWAG). Para isso foram
utilizados trés sistemas experimentais distintos, onde o foco principal foi
avaliar o processo de granulagdo aerdbia utilizando esgoto doméstico
real ou sintético de baixa carga organica volumétrica (COV < 2,0 kg-m’
3.d" de demanda quimica de oxigénio — DQO).

1.1 JUSTIFICATIVA

Diante dos impactos da eutrofizacdo, em muitos paises, 0s
padres de lancamento de efluentes estdo se tornando cada vez mais
rigorosos, a fim de proteger os recursos hidricos. No Brasil, a legislacdo
ambiental contempla, além da necessidade de reducdo da poluicdo
organica, a reducdo de nitrogénio e fosforo para o lancamento de
efluentes sanitarios e/ou industriais em corpos d’agua. De acordo com a
Resolu¢do n° 430/11 do Conselho Nacional do Meio Ambiente
(CONAMA), a qual estabelece as condi¢des e padrdes de lancamento de
efluentes, o valor maximo permitido de nitrogénio amoniacal total é de
20 mgn-L™?, para o lancamento direto de efluentes de qualquer fonte
poluidora (BRASIL, 2011). Entretanto, para o lancamento direto de
efluentes oriundos de sistemas de tratamento de esgotos sanitarios nao é
exigido o padrdo de nitrogénio amoniacal total, ficando a critério do
orgdo ambiental competente o estabelecimento de condicBes e padrdes
de lancamento em funcédo das caracteristicas locais (BRASIL, 2011). Ja
0 Codigo Ambiental de Santa Catarina, por meio da Lei n° 14.675/09,
estabelece que os efluentes somente podem ser lancados direta ou
indiretamente em trechos de lagoas, lagunas e estuérios, quando a
concentracdo de fosforo total for inferior a 4 mg-L™ ou quando a
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eficiéncia de remocéo de fosforo for no minimo de 75%, desde que ndo
altere as caracteristicas dos corpos de agua (SANTA CATARINA,
2009).

Diversos processos tém sido propostos para a remocdo de
nitrogénio e/ou fésforo das aguas residuérias. Dentre esses, 05 processos
bioldgicos sdo os mais vantajosos, uma vez que 0s mesmos utilizam as
préprias fungdes dos micro-organismos que existem naturalmente no
ambiente (MATSUO et al., 2001). Assim, desde 1997 o Laboratério de
Efluentes Liquidos e Gasosos (LABEFLU) vem desenvolvendo
pesquisas sobre o tratamento biolégico de esgotos domésticos e
industriais utilizando sistemas de biomassa fixa, como os reatores de
leito fluidizado (WOLFF, 1997; BARTHEL, 1998; SALES, 1999;
ALVES, 2000; HEIN DE CAMPOS, 2001; MARTINS, 2003;
BARBOSA, 2004; BORTOLOTTO NETO, 2004; HEIN DE CAMPOS,
2006); sistemas de biomassa suspensa, como 0s reatores em bateladas
sequenciais (COSTA, 2005; THANS, 2008; FERNANDES, 2013;
OSELAME, 2013); e sistemas hibridos (biomassa suspensa + biomassa
fixa), de fluxo continuo ou em bateladas sequenciais (WOLFF, 2005;
SOUTO, 2007; LAMEGO NETO, 2008). Mais recentemente, o
LABEFLU vem focando suas pesquisas em sistemas de biomassa na
forma de granulos aerébios em reatores operados em bateladas
sequenciais (WAGNER, 2011; JUNGLES, 2011; AKABOCI, 2013;
DAUDT, 2015; GUIMARAES, em andamento).

Nos ultimos anos, muitos pesquisadores tém estudado com
sucesso a tecnologia de granulos aerdbios para a remogdo de nitrogénio
e fosforo (DE KREUK et al., 2005a; LI et al., 2005; BAO et al., 2009;
BELMONTE et al., 2009; WANG et al., 2009; PIJUAN et al., 2011;
BASSIN et al., 2012a; COMA et al., 2012; LOCHMATTER et al.,
2014). Segundo de Kreuk (2006), o mecanismo de remocdo de
nutrientes através de granulos aerébios é semelhante ao utilizado nos
sistemas convencionais de lodos ativados, sendo que a principal
diferenca reside no fato de ndo ser necessaria a utilizaco de diversos
tanques, mas sim, a criacdo de diferentes zonas no interior do préprio
granulo. Como consequéncia, esta tecnologia requer uma menor area de
implantacdo em comparagdo ao sistema de lodos ativados,
representando assim uma alternativa promissora para o tratamento de
aguas residuarias em cidades com limitada disponibilidade de area.
Desta forma, os grénulos aerébios tém o potencial para superar 0s atuais
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desafios referentes a remocdo de nutrientes de forma eficiente e
econdmica.

Embora a granulacdo aerdbia tenha sido amplamente investigada
nas Ultimas décadas, a maioria dos pesquisadores tém focado seus
estudos na formacdo de granulos em reatores de escala laboratorial
utilizando efluentes sintéticos, de média e elevada carga organica
volumétrica (COV > 2,5 kg-m™-d* de DQO), os quais sdo elaborados a
partir de compostos organicos sollveis (Ss) de facil assimilagdo pelos
micro-organismos. Existem poucos estudos sobre a granulacdo aerdbia
utilizando efluentes reais de baixa concentragdo organica (COV < 2
kg-m>.d™ de DQO), como os esgotos domésticos (DE KREUK & VAN
LOOSDRECHT, 2006; NI et al., 2009.; LIU et al., 2010b; WAGNER et
al., 2010; COMA et al., 2012;. SU et al., 2012; WAGNER & COSTA,
2013; ZHOU et al., 2014; ROCKTASCHEL et al., 2015).

Geralmente a granulagdo aerdbia é um processo independente do
tipo de substrato utilizado, mas a morfologia e a microestrutura dos
grénulos sdo altamente dependentes da composicéo do efluente no qual
eles sdo cultivados (LIU et al., 2009). Além disso, a cinética de
granulacdo com esgotos reais € diferente daquela geralmente obtida com
esgotos sintéticos (NI et al., 2009.; LIU et al., 2010b; WAGNER &
COSTA, 2013). Isto pode ser devido ao fato de que os esgotos reais de
origem domeéstica usualmente contém varias fontes de carbono,
juntamente com uma variedade de compostos organicos e inorganicos e
também material particulado (LEMAIRE et al., 2008). A fracdo do
material particulado (Xs) nos esgotos domésticos geralmente representa
cerca de 40-60% da matéria organica total (KAPPELER & GUJER,
1992; ORHON & COKGOR, 1997; KOCH et al., 2000). Portanto,
esgotos sintéticos compostos apenas por Ss nao sdo representativos de
um esgoto real e complexo. Como resultado, a formacéo e aplicacdo de
granulos aerébios para o tratamento de aguas residudrias ainda é um
desafio.

Desta forma, percebe-se que as condig¢fes para a formacdo de
granulos maduros e estaveis utilizando-se esgotos domésticos
permanecem ainda pouco claras. A presente pesquisa justifica-se ao
buscar contribuir com maiores informagdes e elucidar alguns aspectos
da tecnologia de granulos aerébios que ainda ndo foram amplamente
explorados. Este trabalho tem por fim o intuito de contribuir com
informacBes relevantes para a comunidade cientifica bem como
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incrementar essa linha de pesquisa existente no Programa de Pos-
Graduacdo em Engenharia Ambiental (PPGEA) da UFSC.

1.2 HIPOTESES

O delineamento da pesquisa foi realizado com base nas seguintes
hipoteses:

Hip6tese 1: E possivel formar granulos aerdbios estaveis com
esgoto doméstico de baixa carga organica utilizando reatores em
bateladas sequenciais (RBS).

Hipotese 2: A presenca de material particulado no afluente afeta
a cinética de granulacao aerdbia e de remocéo de substrato.

A partir destas hipoteses, as seguintes questdes norteadoras foram
formuladas:

» Quais as condicOes operacionais que interferem na formacao,
estabilidade e manutencéo dos granulos aerébios?

» Como se da a conversdo do nitrogénio durante o processo de
formacao e maturacéo dos granulos aerébios?

» Os granulos aerébios sdo capazes de remover
simultaneamente carbono e nutrientes de esgoto doméstico?

» De que maneira a presenca de material particulado afeta a
formacéo dos granulos e a qualidade do efluente tratado?

» Como as condigdes operacionais de um reator de granulos
devem ser adaptadas a fim de favorecer o processo de
granulacéo na presenca de material particulado?
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1.3 OBJETIVOS

1.3.1 Objetivo geral

Estudar a formac&o de granulos aerébios em diferentes condi¢des
operacionais utilizando reatores em bateladas sequenciais (RBS) em
condicdes de baixa carga organica.

1.3.2 Objetivos especificos

Para responder ao objetivo geral, foram definidos os seguintes
objetivos especificos:

» Avaliar o desempenho de RBS em termos de remocdo de
nitrogénio durante o processo de formagdo e maturacdo dos
granulos aerdbios utilizando esgoto doméstico de baixa carga
organica (Sistema Experimental 1);

» Avaliar como a presenca de material particulado no afluente
afeta a formagdo dos granulos e a qualidade do efluente
tratado sob diferentes condi¢es operacionais de RBS
(Sistema Experimental I1);

» Awvaliar como as condigdes operacionais de RBS, em termos
de velocidade ascensional de esgoto durante a fase de
enchimento, afetam as caracteristicas dos granulos formados
com esgoto doméstico de baixa carga organica (Sistema
Experimental I11).
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2 FUNDAMENTACAO TEORICA

2.1 REMOCAO BIOLOGICA DO NITROGENIO

As formas mais comuns de nitrogénio nas aguas residuarias sao:
nitrogénio amoniacal (gasoso, NHj; e salino NH,"), nitrogénio gasoso
(N,), nitrito (NOy), nitrato (NOz) e nitrogénio orgéanico (ureia,
aminoacidos e outras substancias organicas com o grupo amino). No
esgoto de origem doméstica, aproximadamente 60% do nitrogénio
encontra-se na forma de aménia ionizada e 40% na forma de nitrogénio
organico. Este ltimo é facilmente convertido a NH," por meio de
decomposicdo bacteriana em um processo denominado amonificacao
(WEF, 2005).

Nos sistemas de tratamento bioldgico de esgoto doméstico, o
nitrogénio € removido por meio da transferéncia das formas
nitrogenadas da fase liquida para a fase solida e/ou gasosa (EKAMA &
WENTZEL, 2008). Isto é realizado por dois mecanismos principais: 1)
sintese da biomassa (assimilacdo do nitrogénio) e descarte do lodo; e 2)
nitrificacdo e desnitrificacdo biolégica (USEPA, 2010). Cerca de 20%
do nitrogénio afluente é assimilado e incorporado na massa do lodo, e
em torno 75% é removido pelos processos de nitrificacdo e
desnitrificagdo. Na etapa de nitrificacdo, o nitrogénio permanece na fase
liquida, enquanto que na etapa de desnitrificagdo, o nitrogénio €
transferido do liquido para a fase gasosa e escapa para a atmosfera
(EKAMA & WENTZEL, 2008). Desta forma, somente com a etapa de
desnitrificagdo é possivel alcancar um elevado nivel de remogdo de
nitrogénio e uma baixa concentragdo de nitrogénio inorgdnico no
efluente (USEPA, 2010). As transformacgdes biol6gicas do nitrogénio
durante o processo de tratamento das d4guas residuarias estdo
esquematizadas na Figura 1.

Nesta secdo foi abordado apenas o segundo mecanismo de
remocdo do nitrogénio, ou seja, o0s processos de nitrificacdo e
desnitrificagdo, os quais podem ocorrer de forma sequencial, parcial ou
simultanea.
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Figura 1. Transformacg6es do nitrogénio nos processos biolégicos de
tratamento.
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Fonte: Adaptado de Metcalf & Eddy (2003).

2.2.1 Nitrificacdo

A nitrificagdo € um processo de oxidacdo bioldgica da aménia,
tendo o oxigénio como receptor de elétrons e o nitrato como produto
final. Este processo ocorre em duas etapas sequenciais: na primeira
etapa, a amoénia é oxidada a nitrito; na segunda, o nitrito é oxidado a
nitrato.

O processo de nitrificacdo é geralmente realizado por micro-
organismos autotroficos, quimiolitotroficos e aerdbios obrigatorios
(OKABE et al., 2011). Esses micro-organismos utilizam o gés carbonico
como principal fonte de carbono e obtém energia a partir da oxidacéo de
um substrato inorgdnico, como a amoénia, a formas mineralizadas.
Entretanto, ha registros na literatura da ocorréncia da nitrificagdo
também por acdo de bactérias heterotrdficas que utilizam o carbono
organico e oxidam a aménia a nitrato. De acordo com WEF (2010), os
micro-organismos capazes de efetuar a nitrificagdo heterotréfica
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incluem Thiosphaera pantotropha, Bacillus, Pseudomonas, Alcaligenes,
Pseudomonas denitrificans e Paracoccus denitrificans. No presente
trabalho sera abordado apenas o processo de nitrificacdo autotrofica.

A reacdo de transformacdo da amonia em nitrito, nitritacdo, €
catalisada pelas bactérias oxidadoras de aménia (do inglés ammonia
oxidizing bacteria — AOB), como as do género Nitrosomonas, e a
estequeometria pode ser expressa pela Equacéo 1:

NH," +1,50, —Nuwesomoas oy NO,” + 2H " + H,0
AG® =287 kJ-mol™
Equacéo 1

A oxidacdo da amonia também pode ser realizada por arqueas
(KONNEKE et al., 2005). Arqueas oxidadoras de amodnia s&o
geralmente encontradas em ETES que operam em baixas concentracdes
de OD e longos tempos de retencédo de sélidos (PARK et al., 2006).

A reacdo de oxidacdo de nitrito a nitrato, nitratacdo, ocorre pela
atuacdo das bactérias oxidadoras de nitrito (do inglés nitrite oxidizing
bacteria — NOB), com as do género Nitrobacter, e a estequeometria
pode ser expressa pela Equacéo 2:

NOZ— + 0’502 Nitrobacte NO3—
AG® =—-76 kJ -mol™
Equacéo 2

A expressao estequiométrica global da nitrificagdo (Equacdo 3) é
obtida a partir da soma das Equacdes 1 e 2:

NH,” +20,——> NO, +2H" +H,0
Equacéo 3

Apesar de na maioria das ETEs a nitrificacdo ser realizada
principalmente  pelas  Nitrosomonas, outros  géneros, como
Nitrosococcus,  Nitrosospira,  Nitrosolobus,  Nitrosocystis, e
Nitrosorobrio, sdo também capazes de oxidar a ambnia a nitrito. Por
outro lado, além das Nitrobacter a oxidacdo do nitrito pode também ser
realizada por outros géneros como Nitrococcus, Nitrospira, Nitrospina,
e Nitroeystis (GERARDI, 2002; METCALF & EDDY, 2003).
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A taxa de conversdo de amonia para nitrito pelas AOB §é
geralmente muito mais lenta do que a taxa de conversdo de nitrito para
nitrato pelas NOB. Desta forma, na maioria dos casos de tratamento de
aguas residuarias municipais, todo o nitrito formado é imediatamente
convertido a nitrato. Como consequéncia, geralmente, uma concentracéo
muito pequena de nitrito (< 1 mgN-L™) é encontrada no efluente tratado
(EKAMA & WENTZEL, 2008) .

Do ponto de vista energético, a reacdo da primeira etapa
disponibiliza mais energia do que a rea¢do de nitratacdo. Assim, essa
disponibilidade energética favorece mais as bactérias que oxidam a
amonia do que as que oxidam o nitrito (SANT’ANNA JR., 2010). No
geral, devido a quantidade relativamente pequena de energia obtida a
partir da oxidacdo da amdnia e do nitrito, as bactérias nitrificantes se
reproduzem muito lentamente (GERARDI, 2006). Segundo Bernet &
Spérandio (2009), comparado com 0s micro-organismos heterotréficos,
0 crescimento das bactérias nitrificantes é lento e escasso, mesmo nas
condi¢des 6timas. A velocidade maxima de crescimento especifico para
os heterotréficos encontra-se na faixa de 4 a 13,2 dia™, enquanto que
para os nitrificantes essa faixa é de 0,62 a 0,92 dia™ (RITTMANN &
MCCARTY, 2001). Desta forma, nos sistemas biol6gicos de remocao
de nitrogénio, a nitrificacdo vai ser o processo de controle, uma vez que
0s microrganismos nitrificantes representam aproximadamente 2% da
massa microbiana, tém exigéncias estritas de crescimento e sdo sensiveis
as condicBes ambientais (JEYANAYAGAM, 2005).

Assim como ocorre em todos 0s processos bioldgicos, a
nitrificagdo é afetada por diversas condigbes ambientais, tais como
temperatura, pH, concentracdo do substrato e fatores de inibicdo. Estes
fatores podem influenciar a taxa de crescimento das bactérias
nitrificantes e, consequentemente, a taxa de nitrificacdo (BERNET &
SPERANDIO, 2009).

Gerardi (2006) considera que nos sistemas de tratamento de
efluentes o tempo de retencéo de sélidos (do inglés sludge retention time
— SRT) e a temperatura sdo os fatores mais criticos que afetam a
atividade e o tamanho da populacdo nitrificante, e também a eficiéncia
do processo de nitrificagdo. O SRT controla a concentragdo de micro-
organismos no sistema, sendo que quanto maior o SRT maior a
concentracdo de biomassa. Como exposto anteriormente, as bactérias
nitrificantes apresentam uma velocidade de crescimento mais lenta do
gue as que bactérias heterotroficas. Desta forma, o0s organismos
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nitrificantes requerem um maior tempo no reator bioldgico para que
possam oxidar o nitrogénio amoniacal. Em consequéncia disto, o tempo
de retengdo de solidos deve ser levado em consideracdo no
dimensionamento dos projetos para assegurar a ocorréncia da
nitrificacio (METCALF & EDDY, 2003). Tempos de retengdo de
solidos relativamente altos sdo necessarios para estabelecer uma
populacdo suficiente de bactérias nitrificantes. De acordo com Rittmann
& McCarty (2001), o tempo de retengdo dos solidos deve ser igual ou
maior do que 15 dias.

A atividade e o tempo de geracdo das bactérias nitrificantes
dependem também da temperatura. Com 0 aumento da temperatura
essas bactérias se tornam mais ativas e se reproduzem mais rapidamente
(GERARDI, 2006). A maioria das bactérias nitrificantes s&o
mesofilicas, com temperatura 6tima de crescimento entre 28 e 36 °C.
Em vista disso, a velocidade de crescimento das bactérias nitrificantes
diminui com a diminuicdo da temperatura, mas o processo de
nitrificacdo é possivel mesmo em temperaturas em torno de 5 °C
(BERNET & SPERANDIO, 2009). Uma vez que ha uma relacéo
indireta entre a temperatura e a atividade de bactérias nitrificantes, é
necessario aumentar o SRT com a diminui¢cdo da temperatura (Tabela 1)
(GERARDI, 2006).

Tabela 1. Temperatura e tempo de retencgéo de sélidos (SRT)
recomendados para a ocorréncia do processo de nitrificagao.

T (°C) SRT (d)
30 7
25 10
20 15
15 20
10 30

Fonte: Gerardi (2006).

2.2.2 Desnitrificacdo

A desnitrificacdo pode ser definida como um processo onde as
formas oxidadas de nitrogénio — nitrato e/ou nitrito — sdo reduzidas a
nitrogénio gasoso em condigdes anodxicas (auséncia de oxigénio e
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presenca de nitrito e/ou nitrato). Desta forma, & necessario que a
desnitrificacdo seja precedida da nitrificacéo.

Ao contrério de nitrificacdo, a desnitrificacdo é realizada por uma
ampla gama de espécies de bactérias heterotréficas, sendo que muitas
delas s@o comumente encontradas nos pProcessos convencionais de
tratamento bioldgico, mesmo naqueles ndo concebidos para remover
nitrogénio (WEF, 2005). Além disso, a desnitrificacdo também pode ser
realizada por bactérias nitrificantes heterotroficas e por bactérias
autotrdficas (USEPA, 2010).

As bactérias heterotréficas sdo mais comuns por serem
facultativas, ou seja, possuem a capacidade enzimatica de utilizar
oxigénio, nitrato ou nitrito como receptor final de elétrons. As bactérias
heterotroficas facultativas utilizam preferencialmente o oxigénio quando
0 mesmo encontra-se disponivel no meio. Entretanto, em condicdes de
baixa disponibilidade ou mesmo auséncia de OD, essas bactérias podem
modificar 0 seu sistema enzimatico e utilizar o oxigénio presente no
nitrato e/ou nitrito como receptor final de elétrons. De acordo com
Gerardi (2002), as bactérias desnitrificantes mais comuns e mais
largamente distribuidas sdo as do género Pseudomonas, Alcaligenes e
Bacillus.

A reducdo do nitrato (NOj3’) envolve a formacao de uma série de
produtos intermediarios, com decrescente grau de oxidagdo, como o
nitrito (NO;), éxido nitrico (NO), éxido nitroso (N,O) e nitrogénio
gasoso (N,) (Equacdo 4). Segundo Cuervo-Lopez et al. (2009), cada
uma dessas etapas € catalisada por uma enzima redutase especifica, a
qual é sintetizada quando as condi¢des ambientais se tornam andxicas.
As enzimas envolvidas no processo de desnitrificacdo séo: nitrato
redutase (Equacdo 5), nitrito redutase (Equagdo 6), 6xido nitrico
redutase (Equacéo 7) e dxido nitroso redutase (Equagéo 8).

NO; - NO, - NO—->N,0—>N,
Equagéo 4
Reacdo de redugdo do nitrato a nitrito:

nitratoredutase

NO,” +2H" +2¢ ——"225 N0, +H,0
Equacéo 5

Reacdo de redugdo do nitrito a 6xido nitrico:
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Noz’ +2H" +G,tha_se_>No+ HZO
Equacéo 6

Reacdo de reducgdo do éxido nitrico a dxido nitroso:

2NO +2H + + 2e— oxidonitricoredutase NZO + HZO

Equacéo 7
Reacdo de reducgdo do 6xido nitroso a nitrogénio gasoso:

NZO +2HY +2e oxidonitrosoredutase N2 + HZO

Equacéo 8

Cada etapa envolvida na desnitrificacdo pode ser inibida
condicionalmente, fazendo com que produtos intermediarios possam ser
dissolvidos em &gua ou ainda escapar para a atmosfera (WIESMANN et
al., 2007). A emissdo de dxido nitroso é bastante preocupante, devido ao
fato de 0 mesmo ser um dos mais significativos gases de efeito estufa,
com um potencial de aquecimento global aproximadamente 300 vezes
maior do que o do diéxido de carbono, e por também ser um gas
bastante estavel que reage com o 0z6nio na estratosfera, causando a
destruicdo da camada de ozbnio (IPCC, 2001). Estima-se que cerca de
dois tercos de todo o N,O emitido é atribuido aos processos
microbioldgicos que ocorrem principalmente na agricultura e no
tratamento bioldgico de esgoto (USEPA, 2009). De acordo com
Wunderlin et al. (2012), a producdo de N,O pelos organismos
desnitrificantes heterotroficos se deve a atividade desequilibrada das
enzimas redutoras de nitrogénio devido a inibi¢do por oxigénio, a
acumulacdo de nitrito, ou a disponibilidade limitada de compostos
organicos biodegradaveis.

Os microrganismos  desnitrificantes requerem ainda a
disponibilidade de uma fonte de carbono orgénico (doador de elétrons),
que pode ser adicionado externamente, como 0 metanol, ou que pode
estar presente no proprio esgoto (JORDAO & PESSOA, 2005). No
Gltimo caso, de acordo com USEPA (2009), o carbono orgéanico pode
estar na forma de produtos organicos solUveis degradaveis provenientes
do afluente, de material organico solGvel produzido pela hidrdlise do
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material particulado presente no afluente, e de matéria organica liberada
durante o decaimento enddgeno da biomassa. Devido a nitrificacdo
ocorrer tipicamente apenas apds a remoc¢do da matéria carbonacea, o
fator limitante para a ocorréncia da desnitrificagdo é muitas vezes a
auséncia de uma fonte de carbono facilmente biodegradavel que pode
ser utilizada pelos organismos desnitrificantes (USEPA, 2013). Sem a
disponibilidade de uma fonte de carbono, a desnitrificacdo néo ocorrera,
ou ira ocorrer muito lentamente, limitando a remogéo de nitrogénio do
sistema (USEPA, 2013).

Comparadas com as bactérias nitrificantes, as bactérias
desnitrificantes sdo muito menos sensiveis as condicBes ambientais.
Desta forma, quando a nitrificagdo se desenvolve, a desnitrificagdo
também é possivel (VAN HAANDEL et al., 2009a). Entretanto, como
exposto anteriormente, a presenca de carbono biodegradavel é o fator
ambiental mais importante para a ocorréncia do processo de
desnitrificagao.

2.2.3 Nitrificag@o-desnitrificagdo via nitrito

A nitrificacdo-desnitrificacdo via nitrito € um processo onde o
nitrito € um intermediario em ambas as etapas de nitrificacdo e
desnitrificacdo. O pré-requisito para a ocorréncia da nitrificacdo-
desnitrificagdo via nitrito € a interrupcdo da oxidacdo da aménia em
nitrito, evitando a acdo das NOB e permitindo apenas a agdo das AOB.
O nitrito é entdo reduzido diretamente a N, pelo processo de
desnitrificagdo. Para que isso ocorra é necessario que as AOB se tornem
dominantes e que as NOB sejam inibidas ou lavadas do sistema.

Na pratica, a nitrificacdo parcial tem sido alcancada a partir do
controle de variaveis operacionais relevantes, como temperatura elevada
(VAN HULLE et al., 2007; WAN et al., 2014), baixa concentragdo de
oxigénio dissolvido (ASLAN et al., 2009), baixa idade do lodo
(HELLINGA et al.,, 1998; CHANGYONG et al.,, 2011) e elevada
concentracdo de amonia livre (NH3) (SHI et al., 2011).

Dentre estas variaveis, o controle do OD é a forma mais facil e de
maior custo-beneficio para se alcancar a nitrificacdo parcial. As AOB
apresentam uma maior afinidade com o OD do que as NOB. Desta
forma, baixas concentracbes de OD podem ajudar a reduzir o
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crescimento das NOB, além de diminuir os gastos com a aeragdo (WEF,
2010). Entretanto, em longo prazo, a operacdo do sistema com baixo OD
pode resultar em uma menor taxa de nitritagdo, bulking do lodo ou ainda
0 aumento da producdo de N,O (CHUANG et al., 2007; ZENG et al.,
2009). A obtencdo de nitrificacdo parcial também € possivel por meio da
aeracdo intermitente, ou seja, alterndncia de periodos de baixa e alta
concentracgdo de OD (LI et al., 2011; LOCHMATTER et al., 2014).

O controle da idade do lodo também é um bom pardmetro
operacional para a ocorréncia da nitrificacio parcial (HELLINGA et al.,
1998). Segundo Changyong et al. (2011), uma vez que as AOB e as
NOB possuem diferentes velocidades de crescimento, 0 SRT pode ser
empregado a fim de mudar a comunidade microbiana do sistema,
acumulando as AOB e eliminando as NOB. Desta forma, em SRT
minimos, as NOB, que apresentam uma menor velocidade de
crescimento, serdo lavadas do sistema, e apenas a primeira etapa da
nitrificacdo sera realizada (WEF, 2010).

A inibicdo por aménia livre € um método comum para alcancar a
nitrificacdo parcial, uma vez que a mesma tem um efeito inibidor maior
nas NOB do que nas AOB. Segundo Anthonisen et al. (1976), em
concentracdes de NHs-N acima de 10 mg-L™ tem-se a inibicdo da AOB,
enquanto que as NOB sdo inibidas com apenas 0,1-1,0 mg-L™ de NH;-
N.

A remog&o de nitrogénio via nitrito (NH," — NO, — N,) oferece
diversas vantagens quando comparada com 0 processo convencional via
nitrato (NH;" — NO, — NO3 — NO, — N,): cinética mais rapida dos
processos de nitrificagdo e desnitrificacdo, economia de até 25% de
energia durante a aeracdo, reducdo de até 40% da demanda de substrato
organico, cinética de desnitrificagdo mais elevada e menor producédo de
biomassa (Figura 2) (WIESMANN et al., 2007). Por requerer uma
menor quantidade de matéria carbonacea, a remocao de nitrogénio via
nitrito é uma opc¢do particularmente interessante se a disponibilidade de
carbono é um fator limitante para uma eficiente remocéo de nutrientes
(LOCHMATTER et al., 2014).

A principal desvantagem deste processo esta relacionada com a
preocupa¢do com o nitrito eventualmente remanescente ap6s o
tratamento, tendo em vista suas caracteristicas mais prejudiciais ao
ambiente do que o nitrato. Desta forma, é necessario haver uma remocéo
mais completa deste composto, ou sistemas de nitrificacdo adicionais, a
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fim de eliminar o nitrito residual (SCHMIDELL & REGINATTO,
2007).

Figura 2. Esquema do processo de nitrificagdo e desnitrifica¢do via nitrito.
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Fonte: Wiesmann et al. (2007).
2.2.4 Nitrificacdo e desnitrificagcdo simultaneas

Devido as diferentes condicdes ambientais requeridas pelas
bactérias nitrificantes e desnitrificantes, as ETE convencionais s&o
baseadas na separagéo espacial da nitrificacdo e da desnitrificacdo, ou na
separacdo temporal, alternando fases aeradas e ndo aeradas na mesma
unidade (PATUREAU et al., 1997; HE et al., 2009). Entretanto, nas
Gltimas décadas, diversos estudos revelaram que essas duas importantes
etapas da remoc¢do do nitrogénio podem ocorrer simultaneamente em um
mesmo reator sob condicdes aerdbias (PATUREAU et al., 1997;
NAKANO et al., 2004; CHIU et al., 2007; JU et al., 2007; BAEK &
PAGILLA, 2008; HE et al., 2009; RAHIMI et al., 2011; ZOU et al.,
2014). Este processo, conhecido como nitrificacdo e desnitrificacdo
simultaneas (do inglés simultaneous nitrification and denitrification —
SND), elimina a necessidade de dois reatores separados, simplificando o
sistema de tratamento. A maioria dos trabalhos que reportaram a
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ocorréncia da SND foi realizada em reatores em bateladas sequenciais.
Além disso, alguns autores mostraram ainda que € possivel realizar o
processo de SND via nitrito (YOO et al., 1999; GAO et al., 2006;
WANG et al., 2008; LI et al., 2014).

Ju et al. (2007) resumiram em trés 0s mecanismos responsaveis
pelas reacBes de SND: (1) presenca de micro zonas anoxicas/aerdbias no
interior dos flocos, biofilmes ou granulos, devido a limitacdo da difusdo
de oxigénio; (2) presenca de macro zonas anoxicas/aerébias no interior
do reator bioldgico; (3) presenca de micro-organismos capazes de
nitrificar e desnitrificar, simultaneamente, sob condi¢des aerdbias.

1. Presenca de micro zonas andxicas/aerdbias no interior dos
flocos, biofilmes ou granulos:

Devido a limitacdo da difusdo de oxigénio, principalmente em
biofilmes e grénulos, a concentracdo de OD no liquido ndo representa a
real concentragdo de OD no interior dos agregados microbianos. De
acordo com Ju et al. (2007), a medida que o oxigénio presente no meio
liquido se difunde no agregado este é consumido pelos organismos,
criando um gradiente de concentragdo de OD. Como consequéncia,
existem dentro dos agregados zonas aerdbias com alta concentracdo de
OD, onde os organismos nitrificantes estdo ativos, e zonas andxicas com
baixa concentracdo de OD, onde estdo preferencialmente ativos os
organismos desnitrificantes (MUNCH et al., 1996). Essa distribuicdo
desigual de OD dentro da biomassa permite a proliferacdo simultanea de
bactérias nitrificantes e desnitrificantes (CHIU et al., 2007). Desta
forma, o nitrato produzido na zona aerébia pelo processo de nitrificacéo
difunde-se, junto com os substratos, para a zona anéxica, de modo que a
desnitrificagdo ocorre numa parte mais interna do floco (LIU et al.,
2010a). Entretanto, a profundidade de penetracdo de OD dentro dos
agregados é controlada por meio da concentracdo de oxigénio no meio
liquido, de tal modo que o volume da zona andxica seja suficiente para a
reducdo do nitrito e/ou nitrato (DE KREUK et al., 2005a). Na Figura 3
apresenta-se o perfil da concentracdo de OD e do substrato em um
agregado microbiano.

2. Presenca de macro zonas anoxicas/aerobias no interior do
reator bioldgico:

Devido as condi¢Bes de mistura e a distancia do ponto de aeragéo,
pode ocorrer & estratificacdo de OD no interior do reator, com a
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existéncia de zonas aerébias e andxicas (METCALF & EDDY, 2003).
Consequentemente, tém-se pontos de OD minimo, onde a
desnitrificacdo pode ocorrer, e maximo (perto dos aeradores), onde
ocorre a nitrificacdo (VAN HAANDEL et al., 2009a).

Figura 3. Concentracéo de OD e substrato em um agregado microbiano.
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Fonte: He et al. (2009).

3. Presenca de microrganismos capazes de nitrificar e
desnitrificar, simultaneamente, em condi¢des aerobias:

Diversos autores demonstraram a habilidade de algumas bactérias
em desnitrificar sob circunstancias inteiramente aer6bias, como a
Thiosphaera pantotropha (ROBERTSON et al., 1988), Comamonas sp.
(PATUREAU et al, 1997), Microvirgula aerodenitrificans
(PATUREAU et al., 1998), Citrobacter diversus (HUANG & TSENG,
2001), Pseudomonas aeruginosa (CHEN et al., 2003), Alcaligenes
faecalis (JOO et al., 2005) Pseudomonas putida (KIM et al., 2008),
Providencia rettgeri (TAYLOR et al.,, 2009); Paracoccus versutus
(ZHANG et al., 2015), entre outras. Esses micro-organismos utilizam o
oxigénio e o nitrato simultaneamente como aceptores de elétrons
(corespiracdo), a fim de alcancar uma elevada velocidade de
crescimento biolégico (HUANG & TSENG, 2001).
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2.2 REMOCAO BIOLOGICA DO FOSFORO

As principias origens de fosforo nos esgotos domésticos sdo os
detergentes, as proteinas e a urina. Os detergentes contribuem com a
maior parcela na forma de polifosfatos correspondendo a cerca da
metade do teor de fésforo total; as proteinas tém como origem principal
a matéria fecal e restos de alimentos contribuindo com f6sforo orgéanico;
e a urina contribui com fosfatos (NUNES, 2011).

Ao contrario do nitrogénio, o fésforo ndo possui uma forma
gasosa que possa ser eliminada do meio liquido. Desta forma, a remogéo
bioldgica de fésforo de aguas residudrias envolve a sua incorporacao aos
micro-organismos (REGINATTO & SCHMIDELL, 2007). Para isso é
preciso estimular o crescimento de bactérias heterotréficas denominadas
de organismos acumuladores de fosfato (do inglés polyphosphate-
accumulating organisms — PAQO), a partir da criacdo ciclica de
condicbes aerdbias e anaerdbias (USEPA, 2010). As células das
bactérias normais contém armazenadas em torno de 2,6% em massa de
fosforo enquanto que nos PAO esta percentagem sobe para 38%
(NUNES, 2011). Assim, o processo de remocdao biol6gica do fésforo se
da pela existéncia de uma dindmica de liberacdo e absorcdo de fésforo
pelos micro-organismos quando os mesmos s&o submetidos a mudancas
de ambiente anaerdbio para aerobio (SANT’ANNA JR., 2010). Além
disso, outra condicdo basica para que haja a remoc¢do do fosforo é a
existéncia de acidos graxos volateis (AGV) na fase anaer6bia
(REGINATTO & SCHMIDELL, 2007).

No decorrer da degradacdo da matéria organica via anaerobia, sao
formados AGV pela acdo de bactérias fermentativas. Os AGV,
principalmente o acetato, servem de substrato para os PAO na formag&o
de polihidroxibutirato (PHB). A energia das ligacdes do polimero
polifosfato (Poly-P), existente no interior da célula dos PAO, é utilizada
para regenerar 0 ATP a partir do ADP, possibilitando a sintese do PHB
no interior da célula, além de energia para manter a viabilidade destas
células no ambiente anaer6bio. Enquanto a energia das ligacdes fosfato
é utilizada para regenerar o ATP, o fésforo inorgénico é liberado para o
exterior da célula, aumentando assim a concentracdo deste nutriente na
fase liquida (REGINATTO & SCHMIDELL, 2007). Desta forma,
estabelece-se uma concentracdo de fosforo no liquido muito maior do
gue aquela encontrada no afluente (VAN HAANDEL et al., 2009b).
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Na fase aerobia subsequente, os PAO oxidam o PHB intracelular
a fim de gerar energia para o crescimento, sintese de glicogénio e
absorcdo do fosforo presente no meio liquido (LEE et al., 2001). Nessa
fase a absorcdo do fosforo se dd em quantidades muito maiores do que
as necessarias para o metabolismo bacteriano. Essa absorgdo em excesso
de fosforo pelo lodo é chamada de luxury uptake (VAN HAANDEL et
al., 2009b). Entretanto, a remocao definitiva do fésforo do sistema se da
apenas com a retirada do lodo excedente, no qual se encontra
armazenada grande quantidade fosforo (NUNES, 2011). O mecanismo
da remocdo bioldgica do fésforo em condicdes anaerdbias e aerébias
esta esquematizado na Figura 4.

Figura 4. Mecanismo da remocao biolégica de fésforo.

PO4

Substrato PO4 CO2 + H20

(AGV)

Crescimento
bacteriano

Glicogenio

Glicogénio

Energia de
manuten¢io

energia

Célula bacteriana Excesso de lodo

ANAEROBIO AEROBIO
Fonte: Wentzel et al. (1991).

A maioria dos processos bioldgicos para a remocédo de fdsforo
utiliza condiges ciclicas anaerobias e aerdbias. No entanto, é possivel
obter a remocdo do fdsforo através de ciclos anaer6bio-anéxico, devido
a habilidade desnitrificante de alguns PAO. Estes organismos utilizam
nitrato ou nitrito ao invés do oxigénio como receptor de elétrons,
promovendo simultaneamente a remogdo de fosforo e a desnitrificacéo
(OEHMEN et al., 2007).

A disponibilidade de carbono facilmente degraddvel durante a
fase anaerdbia é um pré-requisito essencial para uma eficiente remocéo
de fosforo. Entretanto, a presenca de nitrito e/ou nitrato na fase
anaerébia pode acarretar em uma competicdo entre 0S organismos
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desnitrificantes e os PAO pela utilizagdo do carbono, o que por sua vez
afeta a remocao global de fosforo. A remogdo de nitrogénio via nitrito é
uma nova abordagem que vem sendo utilizada para reduzir a quantidade
de carbono necesséria para a realizacdo dos processos de desnitrificacao
e remocao bioldgica de fosforo (LOCHMATTER et al., 2014).

2.3 REATORES EM BATELADAS SEQUENCIAIS (RBS)

Os reatores em bateladas sequenciais sdo sistemas de tratamento
de efluentes que operam em fluxo intermitente e consistem basicamente
em um Unico tanque, o qual serve como reator bioldgico e também
como decantador. Segundo Von Sperling (2002), utilizando tanque
Unico, os processos e operagdes associados ao tratamento de esgotos séo
simplesmente sequéncias no tempo, ndo necessitando de unidades
separadas, como ocorre nos processos de fluxo continuo. Assim, todas
as etapas do tratamento ocorrem em um ou mais reatores de mistura
completa, através do estabelecimento de ciclos de operacdo que
apresentam duragdes definidas.

A chave para o processo € o controle do sistema, 0 qual contém
uma combinacdo de sensores de nivel, temporizadores e
microprocessadores que fornecem flexibilidade e precisdo na operacéo
dos RBS (GERARDI, 2010). No caso de esgotos domésticos, as reacoes
bioldgicas de nitrificacdo, desnitrificacdo e remocdo de fosforo podem
ser alcancadas em altos niveis explorando-se a versatilidade do sistema,
qgue pode operar em condigBes aerdbias, andxicas e anaerdbias
(GERARDI, 2010; SANT’ANNA JR., 2010).

A operagdo do RBS envolve basicamente as seguintes fases
(Figura 5): enchimento, reacdo, sedimentacdo, retirada e repouso. A
ocorréncia sucessiva de todas estas fases compde o que se denomina de
um ciclo, sendo que ao longo de um dia o sistema pode operar com um
ou mais ciclos (JORDAO & PESSOA, 2005). No tratamento de esgoto
doméstico, geralmente sdo usados de 4 a 6 ciclos por dia (GERARDI,
2010).

1. Enchimento:
Adicdo do esgoto bruto no reator, a qual pode ser realizada com
0s aeradores e/ou agitadores ligados ou desligados, dependendo do
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objetivo do tratamento (SINGH & SRIVASTAVA, 2010). Desta forma
pode-se ter enchimento estatico, ou seja, sem aeracdo ou agitacdo;
enchimento agitado, sem aeragdo, mas com 0s agitadores mecanicos
ligados; e enchimento aerado, com os aeradores e agitadores ligados. O
enchimento pode ser feito apenas uma vez durante o ciclo, ou ser
realizado em diversas pequenas bateladas de esgoto (enchimento
escalonado) até que o nivel normal de operagdo seja atingido.
Entretanto, a cada pequena batelada, a mesma deve ser aerada e tratada
antes de a proxima ser introduzida ao reator (GERARDI, 2010).
Segundo Al-Rekabi et al. (2007), a determinagdo do volume de
enchimento é baseada em diversos fatores, tais como a carga que se
deseja aplicar, o tempo de detencdo e as caracteristicas de sedimentacdo
da biomassa.

Figura 5. Fases de operagéo de um RBS.

@ 1 - Enchimento

5 - Repouso

=

4 - Retirada 3 - Sedimentacgao

2. Reacdo:

Efetuar a remocdo do substrato iniciada durante o enchimento.
Esta etapa é realizada em mistura completa e pode apresentar uma
alternancia de condicBes aerdbias, andxicas e anaerébias por meio do
ligamento/desligamento ciclico dos aeradores. Desta forma, é possivel



56

obter condicdes operacionais que, além da remocao da matéria organica
carbonécea, possibilitem também a ocorréncia dos processos de
nitrificacdo, desnitrificacdo e remocdo de fosforo. De acordo com Al-
Rekabi et al. (2007) e Singh & Srivastava (2010), a duracdo da fase de
reacdo pode ser de 50% ou mais do tempo total do ciclo.

3. Sedimentacéo:

Desligamento dos aeradores e agitadores, e separacdo
solido/liquido, ou seja, nesta fase ocorre a sedimentacdo do lodo e a
decantacdo do efluente tratado. Segundo Gerardi (2010), a sedimentacéo
no RBS é geralmente mais eficiente, em termos de qualidade do
sobrenadante, do que nos processos convencionais de fluxo continuo,
pois no RBS ndo ha a interferéncia da entrada e/ou saida dos liquidos,
permitindo que a sedimentacdo ocorra em condi¢fes completamente
guiescentes. Entretanto, de acordo com NEIWPCC (2005), a
sedimentacdo é a parte mais critica do ciclo, pois os sélidos que ndo
sedimentam rapidamente podem sair do reator, degradando a qualidade
do efluente.

4. Retirada:

Descarte do sobrenadante (efluente tratado) do reator. Segundo
Singh & Srivastava (2010), o mecanismo de retirada deve ser projetado
e operado de maneira a prevenir que algum material flotado saia com o
efluente tratado. Geralmente, aproximadamente 25% do volume do RBS
sdo descartados durante esta fase, sendo que a mesma pode ter uma
duracdo de 30 a 60 minutos, dependendo do dispositivo de retirada
utilizado (GERARDI, 2010).

5. Repouso:

Periodo em que a biomassa permanece no reator até o comeco do
préximo ciclo. Segundo Jorddo & Pessda (2005), a fase de repouso €
usada para ajustar o tempo entre o fim de um ciclo e o inicio de outro, e
para realizar a remocdo do lodo excedente. Quando necessério, essa fase
também pode ser usada para aumentar a duracdo de uma ou mais fases
(ARTAN & ORHON, 2005).

De acordo com Gerardi (2010), o nimero de ciclos e o tempo de
duracdo de cada fase sdo determinados pela quantidade de éagua
residuéria a ser tratada, a carga poluente aplicada, o nivel de eficiéncia
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requerida e o0 nimero de reatores disponiveis operando em paralelo na
estacdo de tratamento.

Assume-se que nenhuma conversdo bioldgica ocorra durante as
fases de sedimentacdo, descarte e repouso. Os processos de remocao de
substrato ocorrem principalmente durante as fases de enchimento e
reacdo, a menos que o enchimento seja do tipo estatico. Neste caso, 0
afluente é adicionado no reator em um tempo muito curto, ndo havendo
uma mistura com o contetido remanescente do ciclo anterior (ARTAN et
al., 2001).

A utilizacdo dos RBS possui diversas vantagens, visto que o
projeto e operacdo dos reatores sdo simples e as caracteristicas do
processo operacional permitem uma maior flexibilidade dos ciclos de
operacdo reator (GRADY et al., 1999). Esta flexibilidade operacional
esta relacionada com a facilidade de ajuste de periodos aerébios,
anaerobios e andxicos por meio do controle temporal do sistema de
aeracdo e do tempo de enchimento (ARTAN et al., 2001). Desta forma,
0 RBS é uma opcdo de tratamento bastante indicada para 0s
complicados processos que envolvem a remocdo de nutrientes, no qual
ocorrem diversas interagcdes entre os processos devido aos diferentes
consorcios microbianos que atuam sob diferentes condi¢es (ARTAN et
al., 2001). No entanto, as desvantagens desses reatores estdo associadas
a descarga pontual do efluente tratado; exigéncia de alto nivel de
manutencdo, quando comparados a outros sistemas; mecanismos de
controle do processo mais sofisticados e consumo de energia para
promover a mistura da biomassa e a aeragdo dentro do reator (GRADY
etal., 1999).

2.4 SISTEMAS DE GRANULOS AEROBIOS

O desenvolvimento de granulos aerébios foi relatado pela
primeira vez por Mishima & Nakamura (1991) em um reator de manta
de lodo aerébio operado com fluxo ascendente continuo (do inglés
continuous upflow aerobic sludge blanket reactor) utilizado para o
tratamento de esgoto municipal. No fim da década de 90, Morgenroth et
al. (1997) reportaram a formacao e a aplicacdo dos granulos aerobios em
RBS. A primeira patente desta tecnologia foi concedida em 1998 para
Heijnen & van Loosdrecht. Desde entdo, os granulos aerébios tém sido
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amplamente estudados no mundo todo utilizando principalmente
reatores operados em bateladas sequenciais (PIJUAN et al.,, 2011;
BASSIN et al, 2012a; COMA et al, 2012; DI BELLA &
TORREGROSSA, 2013; WAGNER & COSTA, 2013; LOCHMATTER
et al., 2014). Alguns autores mostraram ainda que é possivel formar
granulos aeroébios utilizando reatores de fluxo continuo (CHEN et al.,
2009; JUANG et al., 2010; MORALES et al., 2012; LIU et al., 2014).
Entretanto, Chen et al. (2009) e Morales et al. (2012) reportaram que 0s
granulos desenvolvidos em um reator de fluxo continuo sdo bastante
instaveis.

Na Holanda, desde 1999, a empresa de consultoria em engenharia
Royal Haskoning DHV e a Universidade Tecnolégica de Delft
estabeleceram uma parceria com o intuito de desenvolver um método
viavel para a obtencdo de um processo de granulacdo aerébia estavel
durante o tratamento de aguas residuarias (GIESEN et al., 2013). Em
2005, esta parceria resultou na tecnologia patenteada com o nome de
Nereda®. Atualmente, 10 estacBes de tratamento encontram-se em
operacdo, ou em construcdo, na Holanda, Portugal e Africa do Sul; e
mais de 20 projetos estdo previstos para diferentes lugares do mundo
como Australia, Brasil, Reino Unido, Pol6nia, Franca, e Alemanha.

2.4.1 Caracteristicas dos granulos aerébios

A definicdo do termo “grdnulos aerébios” surgiu apos
discussOes realizadas no primeiro workshop de lodo granular aerdbio
(1st IWA-workshop Aerobic Granular Sludge), que ocorreu na cidade de
Munique, Alemanha, em 2004. Segundo de Kreuk et al. (2005b), os
granulos aer6bios devem ser entendidos como sendo “agregados de
origem microbiana, que ndo coagulam sob reduzidas condi¢Ges de
cisalhamento hidrodinamico e que sedimentam significativamente mais
rapido que os flocos de lodos ativados”. Quando um agregado cumpre
todas as caracteristicas descritas acima, ele pode ser entdo denominado
de lodo granular aerébio (LIU et al., 2009).

Em comparacdo aos flocos, os granulos aer6bios possuem uma
estrutura fisica forte, regular e densa, elevada retencdo de biomassa,
excelente capacidade de sedimentacdo, elevada atividade, capacidade de
tratar 4guas residudrias de alta concentracao e suportar cargas de choque
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(LIN et al., 2003; LIU & TAY, 2004). Eles apresentam uma aparéncia
bem definida e sdo visiveis como entidades separadas, de didametro
maior do que 0,1 mm, apds sedimentarem (LIU et al., 2009). Além
disso, uma vez que os granulos aerébios apresentam uma estrutura
compacta, com tamanho variando geralmente entre 0,5 e 2 mm, a
resisténcia a transferéncia de massa, especialmente a de oxigénio, €
maior do que no floco de lodo ativado convencional (LIU & TAY,
2006). Como resultado da limitacdo da difusdo de oxigénio, zonas
aerobias, anoxicas e anaerdbias podem existir simultaneamente dentro
dos granulos aerébios (LI et al.,, 2005). Isso oferece condi¢Ges
ambientais favoraveis para o crescimento de bactérias aerdbias e
facultativas, possibilitando a remogao simultanea de carbono, nitrogénio
e fosforo (WANG et al., 2009).

Um dos atributos fisicos mais importantes dos granulos é a sua
velocidade de sedimentacdo, a qual € significantemente mais elevada
que a dos flocos. Isto significa que a capacidade de sedimentacdo do
lodo pode ser melhorada por meio da formacgdo de granulos aerdbios.
Isto possibilita uma maior retencdo de biomassa no reator, o que resulta
em uma elevada capacidade de remocdo de substrato (SHOW et al.,
2012). Por apresentarem elevada capacidade de sedimentacdo, a
separacdo entre a biomassa e o efluente tratado nos sistemas de granulos
aerobios é bastante eficiente, gerando um sobrenadante clarificado,
geralmente livre de so6lidos em suspensdo. Entretanto, de acordo com
Schwarzenbeck et al. (2005), durante o periodo de partida (start-up) do
reator e por razbes de seguranca, no caso da desintegracdo dos granulos,
um sistema de retengdo da biomassa deve ser adicionado em uma etapa
subsequente ao reator granular. Esses autores consideram que um
processo de separacdo solido/liquido é suficiente, desde que a eficiéncia
de remocdo biolégica do reator seja elevada.

2.4.2 Processos de remocao de substrato em granulos aerébios

O desempenho de um sistema bioldgico para o tratamento de
aguas residuarias pode ser aumentado por meio da utilizacdo de lodo
granular. Isto ocorre devido as elevadas taxas de conversdo e a eficiente
capacidade de sedimentacdo da biomassa granular, o que por sua vez
acarreta em uma diminuicdo do volume do reator. O crescimento da
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biomassa em forma de granulos compactos elimina a necessidade de
grandes tanques de sedimentacdo e permite uma maior concentracdo de
biomassa dentro do reator (SHOW et al., 2012). A atratividade dos
reatores granulares é realcada justamente por estes sistemas serem
capazes de reter grande quantidade de micro-organismos no seu interior,
permitindo assim a répida metabolizagdo dos poluentes, além de
propiciar melhorias no desempenho e estabilidade do reator (BASSIN,
2011).

O mecanismo de remog¢do de nutrientes através de granulos
aerdbios é semelhante ao utilizado nos sistemas convencionais de lodos
ativados, sendo que a principal diferenca reside no fato de ndo ser
necesséria a utilizacdo de diversos tanques, mas sim, a criacdo de
diferentes zonas no interior do granulo (DE KREUK, 2006). Estas zonas
sdo camadas concéntricas com diferentes condi¢cdes operacionais que
permitem a remocdo simultdnea de matéria orgénica e de nitrogénio,
sendo que o Ultimo é removido por meio do processo combinado de
nitrificacdo-desnitrificacdo (Figura 6) (FIGUEROA et al., 2009).

O modo como os diferentes processos ocorrem nos granulos varia
ao longo do ciclo operacional. Apds o enchimento, a concentracéo de
carbono organico (por exemplo, acetato — Ac) no meio liquido é
elevada (periodo de degradacdo, do inglés feast period). Esse substrato é
completamente difundido para o interior dos granulos, sendo
parcialmente convertido e armazenado na forma de polimeros, como os
polihidroxibutiratos (PHB). Em relacdo ac OD, 0 mesmo tem uma
profundidade de penetragdo muito menor do que o carbono orgéanico, em
fungdo do rapido consumo de OD pelos organismos autotréficos e
heterotréficos localizados na camada externa do granulo. Neste caso, 0
OD é usado principalmente para a nitrificacdo, conversdo aerébia do
acetato e para o crescimento da biomassa. O nitrito e o nitrato,
produzidos durante a nitrificagdo, vdo difundir em direcéo ao centro dos
granulos. Nesta zona, o PHB esta disponivel para ser usado como fonte
de carbono para o processo de desnitrificagdo. Desta forma, a remogéo
de nitrogénio ocorre no interior dos granulos através do processo de
SND (DE KREUK & DE BRUIN, 2004; FIGUEROA et al., 2009).

Com a diminuicdo da concentragdo de substrato (periodo de
inanicdo, do inglés famine period), a penetracdo de OD no granulo vai
ser maior do que no periodo de degradacdo, uma vez que a sua
concentracdo no meio liquido vai ser mais elevada e o seu consumo
dentro do granulo vai ser menor (FIGUEROA et al., 2009). Assim, a
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eficiéncia do processo de SND ¢é regulada pelo gradiente de oxigénio
dentro do granulo. Isto depende basicamente de dois aspectos: a
concentragcdo de oxigénio no meio liquido e o tamanho do granulo.
Esses dois aspectos determinam a espessura das zonas aerdbias e
anoxicas no interior dos granulos, o que por sua vez afeta o processo
SND (DI BELLA & TORREGROSSA, 2013).

Figura 6. Combinacéo de processos de remogdo de carbono e nitrogénio
nos granulos aerdbios.

Respiragdo
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Fonte: Adaptado de Figueroa et al. (2009).

Alguns autores demostraram ainda que os granulos aerdbios
podem ser uma alternativa adequada para a ocorréncia dos processos de
nitrificagdo-desnitrificagio via nitrito (VAZQUEZ-PADIN et al., 2010;
YUAN & GAO, 2010; SHI et al., 2011; XU et al., 2011; WANG et al.,
2012; LI et al, 2013; LI et al, 2014; WAN et al, 2014;
LOCHMATTER et al., 2014).

Caso a remocdo de fdsforo esteja entre os objetivos do
tratamento, é essencial que o reator de granulos aerébios seja alimentado
em condicGes anaerdbias, durante um periodo relativamente longo, a fim
de favorecer o desenvolvimento de PAO (BASSIN, 2011). Uma
representacdo esquematica simplificada do processo é apresentada na
Figura 7. Durante a fase anaer6bia, a maior parte da demanda quimica
de oxigénio (do inglés chemical oxygen demand — COD) é absorvida
pelos microrganismos, tais como os organismos acumuladores de
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fosfato (PAQ) ou os organismos acumuladores de glicogénio (do inglés
glycogen accumulating organisms — GAO), os quais armazenam COD
como polimeros intracelulares (PHB). JA na fase aerobia, ocorre a
nitrificacdo na zona aerdbia do granulo enquanto que na zona andxica 0s
PAOs e os GAOS oxidam os polimeros previamente armazenados
(BASSIN et al., 2012b). De Kreuk et al., (2005a) observaram que 0
enriquecimento de PAO no lodo granular aerébio, por meio da
alternéncia entre periodos de enchimento anaerdbio seguido de periodo
de aeracdo, resultou em granulos mais estaveis, com elevada eficiéncia
de remocédo de fdsforo e nitrogénio, sendo este Ultimo removido pelo
processo de SND.

Figura 7. Representagdo esquemaética simplificada do processo de remogéo
de fésforo pelos granulos aerébios.
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Fonte: Bassin et al. 2012b.

2.4.3 Mecanismos de formagéo dos granulos aerobios

A granulacdo do lodo é um processo resultante da auto
imobilizagdo dos micro-organismos, podendo ser considerada como uma
formagc&o especial de biofilme, mas sem a utilizacdo de material suporte
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(WANG et al., 2005). Este processo envolve interagdes entre as células,
as quais incluem fenémenos bioldgicos, fisicos e quimicos (LIU &
TAY, 2004).

De acordo com Tay et al. (2001), de maneira geral, 0 processo de
granulagdo se inicia pela formagdo de agregados densos a partir do lodo
utilizado como in6culo, passando, posteriormente, para a forma de lodo
granular e finalmente para granulos maduros e compactos. Chen et al.
(2006) dividiram o processo de formagédo dos granulos em basicamente
trés etapas nomeadas aclimatacdo, multiplicacdo e maturagdo, de acordo
com a velocidade de crescimento especifico dos granulos.

Beun et al. (1999) propuseram um mecanismo de formacéo dos
granulos aerébios (Figura 8). Apds a inoculacdo de um RBS com lodo
bacteriano, os fungos se tornam dominantes. Isto ocorre pois 0s fungos
formam pellets de micélios, que apresentam boa sedimentacdo e,
consequentemente, sdo retidos no reator. As bactérias sozinhas néo
possuem essa capacidade de sedimentacdo e sdo quase completamente
lavadas do reator. Desta forma, durante o periodo de start-up do sistema,
a biomassa presente no reator consiste principalmente de agregados
filamentosos formados por fungos. Devido as forcas de cisalhnamento
aplicadas, esses agregados se tornam mais compactos, e crescem até
alcancar um didmetro de 5-6 mm. A partir deste momento, ocorre a lise
dos agregados, devido a limitagdo de oxigénio no interior dos mesmos.
Esses agregados funcionam como uma matriz de imobilizacéo, na qual
as bactérias podem entéo crescer até formarem coldnias. No momento
da lise, as micro colbnias de bactérias possuem uma melhor
sedimentabilidade e sdo entdo retidas dentro do reator. Essas micro
colbnias resultam nos primeiros granulos formados por bactérias, que
posteriormente serdo dominantes no sistema.

Para Liu & Tay (2002), o processo de biogranulagdo aerdbia
ocorre em 4 etapas. Na Etapa 1 ocorre 0 movimento fisico responsavel
pelo contato inicial entre as bactérias. Esse movimento é proporcionado
por forcas hidrodindmicas, de difusdo e gravitacional, pelo movimento
Browniano e pela mobilidade das préprias células. Na Etapa 2 verifica-
se a estabilizacdo do contato multicelular resultante das forcas de
atracdo iniciais. Nesta etapa, os organismos filamentosos auxiliam a
formacdo de uma estrutura tridimensional, a qual vai fornecer um
ambiente estavel para o crescimento aderido das bactérias. Na Etapa 3
observa-se 0 crescimento e a maturagdo do aglomerado de células,
formados a partir da producdo de polimeros extracelulares, das
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alteragdes metabdlicas e da criacdo de ambientes que induzam
alteracBes genéticas, as quais, por sua vez, facilitam as interacfes
celulares e promovem o desenvolvimento de granulos com uma
estrutura organizada. Na Etapa 4 atinge-se o estado estacionario da
estrutura tridimensional do agregado microbiano, que foi moldada a
partir das forcas hidrodindmicas.

Figura 8. Processo de granulacéo aerdbia em um RBS.
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Fonte: Beun et al. (1999).

Zhou et al. (2014) avaliaram a dindmica do processo de
granulacdo utilizando esgoto municipal (Figura 9). Para os autores, a
formag&o dos granulos nada mais é do que um balango entre ligacéo e
desprendimento, bem como de aglomeracdo e ruptura de biomassa,
envolvendo quatro 4 etapas distintas. Na Etapa A, sdo formados
granulos jovens com superficies irregulares devido a autoaglomeracéao
da biomassa floculenta, estimulada pelas colisdes entre as particulas e
pela produgcdo de substancias poliméricas extracelulares (do inglés
extracellular polymeric substances — EPS). Na Etapa B, ocorre 0
crescimento dos granulos em funcdo da continua ligacdo de biomassa.
Na Etapa C, ocorre novamente a autoaglomeracdo dos flocos
remanescentes e das novas células formadas, devido a falta de um
nicleo (jovens granulos) com uma superficie irregular no qual eles
podem se ligar. Na Etapa D, ocorre a regranulacdo dos flocos
desprendidos das novas células e dos granulos deformados pelo tempo.


https://www.google.com.br/search?hl=pt-BR&tbo=d&rlz=1C1RNKB_enBR493BR493&spell=1&q=extracellular+polymeric+substances&sa=X&ei=ekDbULW3MbCE0QHKpIGwDw&ved=0CDEQvwUoAA
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Figura 9. Dinamica do processo de granulacao aerébia.
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Fonte: Zhou et al. (2014).
2.4.4 Principais fatores que afetam a granulacao aerobia

Como dito anteriormente, a granulacdo aer6bia é um processo de
evolugdo progressiva do lodo utilizado como in6culo, geralmente flocos
de lodo ativado, até a obtencdo de granulos densos. Os granulos
aerobios sdo cultivados em condicfes controladas, sendo um processo
influenciado por diversos fatores (SHOW et al., 2012). O estado da arte
da tecnologia dos biogranulacdo foi publicado em 2004 por Liu & Tay,
no qual os fatores que afetam a formacdo dos granulos foram
amplamente discutidos (LIU & TAY, 2004). No presente trabalho,
apenas dois aspectos foram abordados: cisalhamento hidrodindmico e
tempo de sedimentac&o.

Um aspecto importante no processo de granulacdo é que
elevadas forcas de cisalhamento hidrodindmico, ocasionadas por
elevadas taxas de aeragdo, devem ser aplicadas a fim de favorecer a
formacéo e a estabilidade dos granulos. No estagio inicial de granulacéo,
as forgas de cisalhamento direcionam os flocos a colidirem e agregarem.
Além disso, o cisalhamento arranca as partes irregulares dos granulos,
fazendo com que a sua superficie se torne regular e esférica (ZHOU et
al., 2014). De acordo com Liu et al. (2005), elevadas forcas de
cisalhamento estimulam as bactérias a secretar mais EPS, as quais
contribuem para a adesdo das células e para a manutencdo da
integridade estrutural do agregado. Outra funcdo importante das forcas
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de cisalhamento é prover um balango entre o desprendimento e o
crescimento da biomassa, a fim de manter a estabilidades dos granulos
(LIU & TAY, 2006). No entanto, a aplicacdo de elevadas taxas de
aeracdo, a fim de obter condicfes de cisalhamento satisfatdrias, conduz
a um consumo substancial de energia, 0 que é economicamente
impraticavel em escala real.

Igualmente, o tempo de sedimentacdo também tem uma
influéncia significativa na selecdo de granulos. De acordo com Qin &
Liu (2008), os granulos aerébios podem ser cultivados com sucesso e se
tornarem dominantes somente se o reator for operado com curtos tempos
de sedimentacdo. Esta é uma estratégia eficiente para limitar a presenca
de organismos formadores de flocos, uma vez que os grénulos, por
serem mais densos, requerem um menor tempo de sedimentacdo do que
os flocos (FIGUEROA et al., 2009; BEUN et al., 1999). Assim,
ocorrera uma selegdo entre a biomassa que apresenta boa
sedimentabilidade (grénulos) e a biomassa que sedimenta mal
(filamentos e flocos) (BEUN et al., 2002). Um esquema dessa selecéo
esta apresentado na Figura 10. As particulas que sedimentam rapido
ficardo retidas no reator, e as que ndo sedimentam suficientemente
rapido serdo ‘“lavadas” do reator saindo com o efluente tratado
(FIGUEROA et al., 2009; LIU & TAY, 2004). Desta forma, o tempo de
sedimentacdo vai selecionar preferencialmente o crescimento de
bioparticulas com boa sedimentabilidade, o que por sua vez vai
assegurar uma granulacéo rapida e eficiente (NI et al., 2009).

Figura 10. Selecédo da biomassa com boa sedimentabilidade em um RBS de

granulos aerdébios.
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Fonte: Beun et al. (2002).
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3 MATERIAIS E METODOS

O presente trabalho foi realizado na Universidade Federal de
Santa Catarina (UFSC) em cooperagdo com o Instituto Federal Suico de
Ciéncia e Tecnologia Aquatica (Swiss Federal Institute of Aquatic
Science and Technology — EAWAG). Foram utilizados trés sistemas
experimentais para responder aos objetivos especificos da pesquisa.

3.1 SISTEMA EXPERIMENTAL | (SE-1)
3.1.1 Caracteristicas gerais

O Sistema Experimental | foi instalado no Laboratério de
Efluentes Liquidos e Gasosos (LABEFLU) do Departamento de
Engenharia Sanitaria e Ambiental, da Universidade Federal de Santa
Catarina (UFSC). Este sistema era composto por unidades de captacéo
de esgoto bruto, tanques de armazenamento, bombas, reator piloto,
rotdmetro, compressor de ar e sistema de automagdo. Um esquema da
configuragdo do sistema experimental pode ser visualizado na Figura 11.

O sistema era alimentado com esgoto de origem doméstica (mas
gue também recebia contribuicbes de outras fontes ndo residenciais),
proveniente da rede publica coletora de esgotos do bairro Pantanal, na
cidade de Floriandpolis, SC. O esgoto era captado por meio de uma
bomba submersa instalada no pogo de visita pertencente & Companhia
Catarinense de Aguas e Saneamento (CASAN) e enviado para um
tanque de armazenamento com capacidade para 5000 L. A fim de evitar
a entrada de materiais sélidos grosseiros que poderiam danificar o
sistema de captac&o, a bomba submersa (marca Schneider, BSC-94, ¥/,
CV, monofasica, 60 Hz) encontrava-se alojada dentro de um tubo
perfurado de PVC (diametro dos furos igual a 10 mm). Esta bomba era
acionada a cada 25 min por um periodo de 5 min, com o intuito de
sempre renovar 0 esgoto armazenado no tanque.

Do tanque de armazenamento, 0 esgoto seguia, por gravidade,
para um tanque intermediario de capacidade de 1000 L, com misturador
mecéanico (motor elétrico do tipo vertical 1750 rpm, 60 Hz), de onde era
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entdo bombeado (marca Jacuzzi, 3A-T, /5 CV, trifasica, 60 Hz) para o
interior do reator nos periodos de enchimento de cada ciclo operacional.
Este misturador era ligado a cada 25 min, durante 35 s, a fim de impedir
a sedimentacdo dos sdlidos presentes no esgoto bruto.

Figura 11: Sistema Experimental I.
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Para um maior controle do tempo necessario para encher o reator,
um inversor de frequéncia (marca Danfoss, FC51 PK37, */, CV) foi
conectado a bomba de enchimento. Assim, foi possivel aumentar ou
diminuir a vazdo da bomba, de acordo com o desejado. O reator possuia
ainda duas possibilidades de enchimento: uma na parte superior e outra
na parte inferior. Na canalizacdo da parte inferior estava instalada uma
valvula solenoide (marca Danfoss, EV220B 34”) a fim de impedir o
esvaziamento do reator durante as fases de enchimento e reacéo, ou
ainda a entrada de ar durante o descarte do efluente tratado.

O RBS utilizado para o cultivo de granulos aerdbios (Figura 12)
foi construido em coluna cilindrica de acrilico transparente,
apresentando as seguintes dimensdes: 3,0 m de altura e 0,25 m de
diametro interno. A altura (til utilizada para o tratamento foi de 2,42 m,
0 que corresponde a um volume méaximo de 118,7 L. Seguindo as
recomendacdes de Beun et al. (1999), o reator apresenta uma alta razéo
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entre a altura e o diametro (A/D em torno de 10), a fim de favorecer a
selecdo dos granulos pela diferenca na velocidade de sedimentacéo.

Ao término do ciclo de tratamento, o efluente tratado era
bombeado (marca Schneider, BC 98SC, */, CV, monofasica, 60 Hz) para
a rede coletora da CASAN, em um ponto a jusante da captacdo. Assim
como para o enchimento, havia duas opcOes de altura de descarte: um a
79,5 cm e o outro a 98,5 cm da base do reator. Essas diferentes alturas
de descarte possibilitavam o enchimento de volumes de esgoto iguais a
79,2 e 69,7 L, 0 que por sua vez corresponde a valores de percentual de
troca volumétrica (Venchimento/ Vreator) igUais a 67 € 59%, respectivamente.

Figura 12. Reator piloto do Sistema Experimental I.

|-

A aeracdo era feita por meio de um compressor (marca Air Pump
— Modelo EL — 100, capacidade de 100 L-min™) que enviava ar
comprimido para o interior do reator através de um difusor circular do
tipo membrana, instalado na parte inferior do reator. A linha de ar
comprimido era composta ainda por filtros, valvulas reguladoras de
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pressdo e rotametro, sendo este Gltimo destinado a medi¢éo e ao controle
da vazdo de ar aplicada (entre 36 e 40 L-min™) ao reator.

O funcionamento destes equipamentos era automatizado por meio
de um controlador légico programavel (CLP) localizado em um painel
de comandos elétricos. Por meio do CLP, era possivel controlar a
duracdo de cada fase do ciclo operacional do reator, 0 acionamento e
desligamento das bombas de enchimento/descarte e do compressor de
ar. Para o controle de nivel de esgoto dentro do reator foram instalados
dois sensores de nivel, os quais foram conectados ao CLP. No painel de
controle estavam instalados botGes que sinalizam a fase do ciclo durante
o funcionamento do reator e também possibilitavam o controle manual
do sistema.

3.1.2 Inoculagédo do reator

O reator em bateladas sequenciais com granulos aerébios (RBSG)
foi inoculado com 40 L de lodo ativado proveniente do tanque de
recirculacdo de lodo de uma estacdo de tratamento de esgoto da cidade
de Floriandpolis — SC. O lodo utilizado como inéculo apresentava uma
concentragdo de sélidos suspensos totais (SST) de 3,7 gsst-L™ e um
indice volumétrico de lodo (IVLgo) de 297 mL-gsst—. O restante do
volume do reator foi completado com esgoto bruto, o qual foi mantido
em contato com o lodo em condi¢des aerébias por 22 h. Apds esse
periodo, procedeu-se a sedimentacdo do lodo e a retirada do efluente, e
em seguida iniciou-se a operacéo do reator.

3.1.3 Operacao do reator

O RBSG foi operado por 250 dias em sucessivos ciclos com
duracdo de 4 h, com fases e tempos distribuidos da seguinte maneira:
enchimento estético (sem aeracgdo ou agitacdo) na parte inferior do reator
(15-20 min), reacdo aerdbia (188,5-218,5 min), sedimentacdo (35-10
min) e descarte do efluente tratado (1,5 min). A alimentagdo pela parte
inferior do reator permitiu que o esgoto bruto fosse introduzido na
camada de lodo sedimentada, onde se deu o inicio do processo de
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degradacdo do substrato. A utilizagdo de ciclos operacionais com
duracdo de 4 h baseou-se nos resultados obtidos por Wagner & Costa
(2013). Durante o periodo de partida do reator, reduziu-se o tempo de
sedimentacdo semanalmente de 5 em 5 min, partindo de 35 min até
atingir o tempo final de 10 min. Esta estratégia de operacdo foi
necesséria para selecionar as particulas de melhor sedimentabilidade,
favorecendo a formacdo dos granulos aerdbios. Desta forma o tempo da
fase de aeragdo foi aumentado proporcionalmente a cada diminuigdo do
tempo de sedimentacdo. O volume de enchimento foi de 69,7 L, o que
corresponde a um percentual de troca volumétrica (PTV) igual a 59%. O
reator foi operado em temperatura ambiente e sem controle de pH. A
vazdo de ar aplicada ao reator foi entre 36 e 40 L-min™, o que
corresponde a uma velocidade superficial ascensional de ar entre 1,2 e
1,4 cm-s’. Estes valores foram adotados com base nos estudos
realizados por McSwain & Irvine (2008), que concluiram que o0s
granulos aerdbios ndo sdo estaveis quando sdo aplicadas velocidades
superficiais ascensionais de ar menores do que 1,2 cm-s™, em sistemas
onde a forca de cisalhamento é controlada somente pela taxa de aeragédo.

O reator foi alimentado com esgoto real de origem doméstica. As
caracteristicas do esgoto e as cargas aplicadas durante a operacdo do
sistema estéo apresentadas na Tabela 2.

Tabela 2. Caracteristicas do esgoto doméstico e cargas aplicadas durante a
operacdo do Sistema Experimental 1.

Parametros Unidade SE-1Y

Demanda quimica de oxigénio total 4

(a0 mg-L 588,1 + 162,5 (57)
Demanda quimica de oxigénio e

solivel (DOOY) mg-L 304,4 + 82,2 (57)
Nitrogénio total kjeldahl (NTK) mg-L™ 83,2 + 18,3 (53)
Nitrogénio amoniacal (NH,"-N) mg-L* 82,2 + 17,8 (53)
Fésforo total (Pt) mg-L* 7,81+ 1,97 (30)
Carga organica kg DQOs-m>.d™* 1,07 + 0,3 (57)
Carga nitrogenada kg NH,-N-m*d* 0,29 + 0,06 (53)
Carga de fosforo kg Pt-m™.d™* 0,03 + 0,01 (30)

“'média + desvio padrdo (nimero de dados)

As paredes do reator eram limpas periodicamente a fim de
impedir a formagdo de biofilme. Esse procedimento foi adotado tendo
em vista que 0s micro-organismos presentes no biofilme podem entrar
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em competi¢cdo com os granulos. Quando o crescimento do biofilme é
limitado por meio da limpeza das paredes do reator, o crescimento dos
micro-organismos na forma de granulos ¢é favorecido (MORGENROTH
etal., 1997).

3.1.4 Monitoramento do sistema

3.1.4.1 Analises fisico-quimicas

A fim de monitorar o desempenho do sistema, foram coletadas
amostras do afluente bruto (entrada do reator), licor misto (lodo) e
efluente tratado (saida do reator), duas vezes por semana. A cada trés
semanas era realizado o monitoramento de um ciclo padrdo, com coletas
de amostras de entrada e saida e ao longo da fase aerébia, com o
objetivo de verificar a variacdo da concentracdo do substrato em termos
dos pardmetros monitorados. A determinacdo da concentragdo de
solidos no reator foi realizada com amostras de licor misto, coletadas ao
fim da fase de aeracdo, a fim de evitar interferéncias dos sélidos
provenientes do esgoto bruto. As analises fisico-quimicas nas amostras
coletadas foram realizadas seguindo as metodologias recomendadas pelo
Standard Methods (APHA, 2005). Os métodos e frequéncia das analises
estdo listados na Tabela 3.

3.1.4.2 Analises morfoldgicas e microbioldgicas

O acompanhamento da formagdo e da morfologia dos granulos
foi realizado semanalmente por meio da utilizagdo de microscopio 6tico
(marca Olympus BX-40) e de estereomicroscopio (lupa — marca
Tecnival). As imagens microscopicas foram obtidas utilizando o
software Micrometrics® SE Premium. A observacdo da estrutura dos
granulos maduros foi realizada por meio de Microscopia Eletrnica de
Varredura (MEV) (marca JEOL JSM-6390LV) pelo Laboratério Central
de Microscopia Eletronica (LCME) da UFSC.
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Anélises

Amostras

Métodos

Frequéncia

Oxigeénio dissolvido (OD), temperatura (T) e
pH

Alcalinidade

Nitrito (NO,-N), nitrato (NO3-N) e fosfato
(POS-P)

Nitrogénio amoniacal (NH,"-N)
Nitrogénio total kjeldahl (NTK)

Fasforo total (Pt)
Demanda quimica de oxigénio soltvel
(DQOs)
Demanda quimica de oxigénio total (DQOt)
Demanda bioguimica de oxigénio (DBOs)
Sélidos suspensos totais (SST), sélidos

suspensos volateis (SSV) e solidos suspensos
fixos (SSF)

Afluente, ao longo do ciclo
e efluente
Afluente, ao longo do ciclo
e efluente

Afluente, efluente e ao
longo do ciclo

Afluente, efluente e ao
longo do ciclo

Afluente e efluente

Afluente e efluente

Afluente, efluente e ao
longo do ciclo

Afluente e efluente
Afluente e efluente

Afluente, licor misto e
efluente

Sonda multi-parametro
(YSI 6820)

Método da Titulagdo com H,SO,

Cromatografia liquida de troca
ibnica (DIONEX DX 120). SM*
4110C
Método colorimétrico de Nessler.
17.20 Vogel (2002)
Digestdo e destilacdo VELP.
SM 4500 - Norg B
Método molybdovanadato.
SM 4500P C
Método colorimétrico em refluxo
fechado. SM 5220D
Método colorimétrico em refluxo
fechado. SM 5220D
Método manométrico HACH
Método gravimétrico em
membrana de fibra de vidro
(0,47um). SM 2540

duas vezes por semana

uma Vez por semana
duas vezes por semana

duas vezes por semana
duas vezes por semana
duas vezes por semana
duas vezes por semana

duas vezes por semana

duas vezes por semana

duas vezes por semana

*SM = Standard Methods
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Para a identificagdo dos micro-organismos presentes nos
granulos aerobios atuantes na remoc¢do de nutrientes foi utilizada a
técnica de hibridizacdo fluorescente in situ (FISH). Esta técnica foi
realizada, conforme descrito por Amann (1995), em amostras mensais
coletadas no licor misto. A fim de obter uma amostra homogénea, antes
da etapa de fixacdo, os granulos foram mecanicamente macerados com
um bastdo de vidro. Apdés a maceracdo, a amostra passou por um
processo de desintegracdo ultrassénica (marca Unique, 55 KHz, USC-
700). A amostra era entdo fixada em paraformaldeido 4% e hibridizada
com as sondas apresentadas na Tabela 4. As células microbianas foram
detectadas por coloracdo com 1% de 4,6-diamidino-2-phenylindol
(DAPI) e observadas em microscopio de epifluorescéncia (Olympus
BX41). A fim de quantificar a populagdo bacteriana, 10 campos foram
escolhidos aleatoriamente para cada amostra e determinou-se, por meio
de analise de imagem digital, a relagdo entre a area das células marcadas
pela sonda especifica e a area de todas as bactérias coradas com DAPI
(100%).

Tabela 4. Descrigédo das sondas utilizadas na detecgdo dos micro-
organismos presentes nos granulos pela técnica de FISH.

Sonda Especificidade Sequéncia (5’- 3”)
EUBMix Maioria das Eubactérias I-CTG CCT CCC GTA GCA
(+11+111) Planctomycetal_es Il - CAG CCA CCC TAG GT GT CTG

Verrucomicrobiales 11l - CCA CCC GTA GGT GT
NEU Nitrosomonas sp. CCCCTC TGC TGC ACT CTA
NIT3 Nitrobacter sp. CCT GTG CTC CAT GCT CCG
Nsolgp  OXidadorasdeamoniaB- oo e oot GCT TTTCTC C
Proteobacteria
Ntspa662  Nitrospira GGA ATT CCG CGC TCC TCT
THIO51 Alguns Thiobacillus GTC ATG AAA CCC CGC GTG
Candidatus
PAO651 Accumulibacter” CCC TCT GCC AAA CTC CAG
PAE997 Pseudomonas spp. TCT GGA AAG TTC TCA GCA

3.1.4.3 Caracteristicas fisicas dos granulos

As caracteristicas de sedimentabilidade do lodo foram
determinadas de acordo com uma versdo modificada do indice
volumétrico do lodo (I\VVL) proposto por Schwarzenbeck et al. (2004),
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denominada de IVL dindmico. Esses autores consideram que o0 método
tradicional de determinacdo de IVL ndo é apropriado para descrever a
sedimentabilidade dos grénulos aerdbios, uma vez que 0s mesmos
sedimentam mais rapido que a biomassa floculada. Deste modo, no
método dindmico, o IVL é determinado em diferentes tempos de
sedimentacdo, e ndo apenas ap6s 30 minutos, como no método
tradicional. Com base na literatura especializada, neste estudo escolheu-
se determinar o volume do lodo ap6s 5, 10 e 30 minutos de
sedimentacdo em uma proveta graduada de 1 L. Esta analise foi
realizada semanalmente, em amostras de lodo coletadas ao fim da fase
de aeracdo. O IVL foi entdo calculado utilizando-se a Equacéo 9.

VLS %1000

IVL, =
- SST

Equacao 9

Onde t é o tempo de sedimentacdo (min), VLS é o volume de
lodo sedimentado (mL-L™) e SST é a concentracdo de sélidos suspensos
totais da amostra (mg-L™).

A distribuicdo do tamanho das particulas foi determinada por
meio de andlise granulométrica por difracdo a laser (Mastersizer 2000,
Malvern Instrument SA). Esta técnica baseia-se na capacidade das
particulas em difratar luz. Qualquer particula iluminada por um feixe
laser difrata luz em todas as direcGes com uma distribuicdo de
intensidade que depende da dimensdo da particula. Desta forma, a
granulometria por difracdo a laser € uma técnica de medida indireta,
utilizada para obter a distribuicdo granulométrica do tamanho das
particulas em suspens&o.

As amostras foram coletadas duas vezes por semana em trés
diferentes pontos do reator: parte superior, meio e parte inferior. Essas
amostras foram encaminhadas ao Laboratério de Farmacotécnica e
Cosmetologia do Departamento de Ciéncias Farmacéuticas da
Universidade Federal de Santa Catarina, para a realizacdo das analises
granulométricas. Durante a analise, as amostras de lodo eram dispersas
em agua e mantidas em suspensdo sob uma rotacdo de no maximo 500
rpm. Acima desta rotacdo, verificou-se a desintegracao das particulas.

A partir da analise granulométrica foi possivel obter os valores de
D (0,1) e D (0,9), os quais correspondem aos percentis 10 e 90 da
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distribuicdo de diametro das particulas. Os valores apresentados
representam a média dos valores obtidos em cada uma das trés amostras.
Além disso, o tamanho médio dos granulos foi determinado de duas
maneiras: para os agregados menores do que 2000 pum utilizou-se o
valor fornecido pelo préprio software do equipamento Mastersizer; e
para os agregados maiores do que 2000 pm utilizou-se o software
QCapture Pro (7,0 V, Qlmaging, Canada) para a analise de imagem dos
granulos.

3.2 SISTEMA EXPERIMENTAL 11 (SE-II)

3.2.1 Caracteristicas gerais

O Sistema Experimental Il foi instalado no Departamento de
Engenharia de Processos, do Instituto Federal Suico de Ciéncia e
Tecnologia Aquatica (Swiss Federal Institute of Aquatic Science and
Technology - EAWAG). Dois reatores de 10,2 L (0,12 m de diametro
interno e 1,2 m de altura) foram utilizados para a formacdo de granulos
na auséncia (R1) e na presenca (R2) de material particulado (Xs) (Figura
13). Os reatores apresentavam a mesma razdo entre a altura e o diametro
(A/D igual a 10) do reator do Sistema Experimental I.

Os reatores foram operados em paralelo e alimentados com
substrato sintético, a fim de se ter um maior controle da carga aplicada
ao sistema, uma vez que a composicdo de efluentes reais pode sofrer
alteracOes até mesmo didarias. O meio sintético do R1 consistia apenas de
substrato solvel (Ss) enquanto que o meio sintético do R2 consistia em
uma mistura de substrato sollvel e particulado (Ss+Xs). Maiores
detalhes da composicdo do substrato estdo descritos no item 3.2.4. Para
obtencdo de cada substrato, antes da fase de enchimento, a respectiva
solucdo concentrada (Ss ou Ss+Xs) armazenada em uma geladeira era
bombeada para um tanque intermediario. Agua da torneira era
bombeada de um tanque de armazenamento (capacidade de 200 L) para
cada um dos tanques intermediarios, para diluir as soluctes
concentradas e obter as concentragdes desejadas. Na fase de
enchimento, o substrato sintético previamente diluido era entdo
bombeado do tanque intermediario para o interior de cada um dos
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reatores. Todas as bombas utilizadas eram do tipo peristaltica (PD 5001,
Heidolph). A vaz&o das bombas era verificada semanalmente, a fim de
garantir um tempo de enchimento de 60 min (Experimentos 1-3) ou 90
min (Experimento 4), e também a correta diluicdo das solugdes
concentradas. Igualmente, teve-se sempre a precaucdo de ndo deixar 0s
tanques intermediarios vazios, para impedir a entrada de ar durante o
enchimento, especialmente durante o Experimento 4 (enchimento e
descarte simultaneos). A entrada de ar durante a fase de enchimento
pode acarretar o arraste do lodo sedimentado no fundo do reator. O
tanque intermediario e o frasco da solucdo concentrada do R2 foram
colocados sobre um agitador magnético, com o intuito de manter o
material particulado continuamente em suspens&o.

Figura 13. Reatores do Sistema Experimental I1.

Apo6s o ciclo de tratamento, o efluente era descartado por
gravidade (Experimentos 1-3 — volume (til varidvel) ou por escoamento
permanente (Experimento 4 — volume Util constante). A linha de
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descarte do efluente tratado era composta por valvulas solenoides de
acionamento elétrico.

A aeracdo era feita por meio de um compressor que enviava ar
comprimido para o interior dos reatores, passando primeiramente por
valvulas de ar e rotdmetros (um para cada reator). Controladores digitais
de tempo foram utilizados para controlar a duracéo de cada fase do ciclo
operacional, o acionamento e desligamento das bombas, e a abertura e
fechamento das valvulas de ar e de agua.

3.2.2 Inoculagdo dos reatores

O R1 foi inoculado com 5 L de lodo ativado proveniente do
tanque de aeracdo de uma estagdo de tratamento de esgoto municipal
(ARA Thunersee) da cidade de Thun, Suica. Nesta estacdo é realizado o
tratamento biolégico completo de nitrogénio e fésforo. O lodo utilizado
como indculo apresentava uma concentracdo de sélidos suspensos totais
(SST) de 3,4 gSST-L'l e um indice volumétrico de lodo (IVLz) de 103
mL-gsst . Depois de 25 dias de aclimatacdo com o esgoto sintético
contendo apenas substrato soltvel (Ss), metade do volume de lodo do
R1 foi adicionado no R2 e a partida dos dois sistemas foi feita em
paralelo e com a mesma concentracéo de biomassa (3,5 gsst-L™).

3.2.3 Operacao dos reatores

O Sistema Experimental 11 foi operado por 250 dias, sendo que a
operacdo do mesmo foi subdividida em quatro experimentos distintos.
Neste sistema foi avaliado o efeito da presenca de Xs na formacdo dos
granulos e no desempenho dos reatores em diferentes condicdes
operacionais (Tabela 5). No geral, os reatores foram operados em modo
RBS com ciclos de 4 h de duragdo, com fases distribuidas de acordo
com o objetivo de cada experimento. Em todos os experimentos, durante
a fase de reacdo aerobia, o ar foi introduzido no reator a uma velocidade
superficial ascensional de 1,2 cm-s™. O percentual de troca volumétrica
dos reatores foi de 50% e ndo houve controle de pH e/ou de temperatura.
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Tabela 5. Detalhes das condicdes operacionais aplicadas ao R1, alimentado com substrato solGvel (Ss), e R2, alimentado
com uma mistura de substrato sollvel e particulado (Ss+Xs), nos diferentes experimentos.

Periodo Fases do ciclo
. Efeitos de Volume do Enchimento Reacéao Reacéao . x Descarte +
Experimentos estudados operagao RBS anaerobio anaerodbia aerodbia Sedlgiair:]t)agao repouso
(d) (min) (min) (min) (min)
Presenca e
Experimento 1 auséncia de 0-66 Variavel 60 - 167 8 5
Xs
Aumento da R1-0 R1 - 167
- fase -
Experimento 2 anaerébia no 66-109 Variavel 60 R2 - 30 R - 137 8 5
R2
Aumento da
. ~ A R1-0 R1-171
Experimento 3 se_legao da 109-176 Variavel 60 R2 - 30 R - 141 4 5
biomassa
Enchimento
Experimento 4 e descarte 176-250 Constante 90 - 146 4 -

simultaneos
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O Experimentol teve como objetivo avaliar o processo de
granulacdo em si, em condicGes de auséncia (R1) e presenca (R2) de Xs.
Neste experimento, o ciclo operacional consistia de 60 min de
enchimento anaerdbio pela parte inferior do reator, 167 min de reacdo
aerdbia, 8 min de sedimentacdo, 3 min de descarte do efluente e 2 min
de repouso. Os efluentes tratados eram descartados por uma saida
localizada na metade da altura atil do reator, resultando em uma
operacdo com volume variavel, para ambos os reatores.

O Experimento 2 teve como objetivo avaliar até que ponto o
aumento da fase anaerdbia pode favorecer o processo de remocao de Xg
e influenciar as caracteristicas dos granulos e o desempenho do reator.
Desta forma, aumentou-se a duracdo da fase anaerébia do R2 para 90
min, com 60 min de enchimento anaerdbio e 30 min de reacdo anaerdbia
estatica (sem mistura). Devido & ocorréncia de alguns problemas
operacionais, a operacdo do R1 teve que ser interrompida durante o
Experimento 2. Apds a reinoculacdo do sistema, o R1 foi operado nas
mesmas condi¢des previamente descritas durante o Experimento 1, uma
vez que o mesmo era alimentado apenas com substrato sollvel, nao
requerendo assim um aumento da fase anaerdbia.

No Experimento 3, o efeito do aumento da selecdo entre a
biomassa granular e floculenta foi investigado. Para isso, reduziu-se o
tempo de sedimentacdo de ambos os reatores de 8 para 4 min, a fim de
lavar os flocos com o efluente tratado e manter no reator apenas os
agregados com boa sedimentabilidade, isto &, os granulos.

No Experimento 4 foi avaliado o efeito da operacéo dos reatores
com enchimento e descarte simultaneos (volume constante). Apds a fase
de sedimentacdo, os reatores eram diretamente alimentados com o
substrato sintético pela parte inferior, resultando em um descarte
simultaneo do sobrenadante na parte superior dos reatores. Os reatores
da tecnologia Nereda® ja vém sendo operados em volume constante
(GIESEN et al., 2013). A duracdo da fase de enchimento-descarte foi de
90 min e o enchimento se dava pela parte inferior do reator a uma
velocidade ascensional igual a 0,5 m-h™. Este valor foi escolhido a partir
das investigacGes sobre transporte hidraulico em RBS realizadas por
Weissbrodt et al. (2014).
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3.2.4 Composicao dos substratos

Os reatores foram alimentados com esgoto sintético, tendo como
fontes de matéria orgénica, particulada e solGvel, a farinha de amido
(starch) e o acetato/peptona, respectivamente. O meio sintético do R1
consistia apenas de substrato sollvel (Ss) com a seguinte composicao:
500 mg-L™ de DQOt (73% de acetato e 27% de peptona); 50 mg-L— de
nitrogénio amoniacal (na forma de cloreto de aménio — NH4Cl); 5 mg-L
! de fosforo (60% na forma de fosfato de potassio dibésico anidro —
K,HPOy,; 40% na forma de fosfato monopotéssico — KH,PO,). O meio
sintético do R2 consistia em uma mistura de substrato solUvel e
particulado (Ss+Xs) com a seguinte composicdo: 500 mg-L™ de DQOt
(36% de acetato, 14% de peptona, e 50% de farinha de amido); 50
mg-L™ de nitrogénio amoniacal (na forma de cloreto de aménio —
NH.CI); 5 mg-L™" de fosforo (60% na forma de fosfato de potassio
dibasico anidro — K,;HPO,; 40% na forma de fosfato monopotassico —
KH,PQO,). As caracteristicas dos substratos encontram-se resumidos na
Tabela 6.

Tabela 6. Composi¢édo dos substratos do R1 e do R2.

Parametros Unidades R1 R2
Composicédo do Solavel SOI.UV?IS
substrato : (Ss) particulado

(Ss+Xs)
Acetato, peptona,
Fonte de carbono - Acetato e e farinha de
peptona amido

DQOt mg-L* 496 + 42 494 + 38
DQOs mg- Lt 488 + 43 253+ 18
NH,—N mg-L* 50,5 +4,7 52,2 +3,2
PO, >—P mg-L™* 5,0+0,6 47+05
AT kg DQOt-m.d™* 15£0,1 15202
Carga organica kg DQOs-m.d* 15401 0810,
soltvel

Carga nitrogenada kg NH;—N-m?3.d! 0,11 £0,01 0,13 +£0,01
Carga de fésforo kg PO, —P-m*.d* 0,02 + 0,00 0,01 +0,00

As solucBes contendo os substratos, apresentados na Tabela 6,
eram preparadas duas vezes por semana, huma concentracdo 25 vezes
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maior, e armazenadas em frascos de vidro (5 L) dentro de uma
geladeira. Para cada ciclo, 0,4 L da solucdo sintética eram misturados
em um recipiente intermedidrio com 4,7 L de 4gua da torneira, antes da
alimentacdo nos reatores, a fim de obter as concentracBes previamente
estabelecidas (Tabela 6). Os recipientes que continham o material
particulado foram continuamente agitados por meio de um agitador
magnético, para manter este substrato em suspensdo. A composicdo do
esgoto sintético foi baseada nas concentracdes de carbono, nitrogénio e
fosforo normalmente encontradas em esgotos domésticos reais
(METCALF & EDDY, 2003). A escolha de farinha de amido para
representar a matéria organica particulada foi baseada no estudo de De
Kreuk et al. (2010).

3.2.5 Métodos analiticos

Para monitorar o desempenho dos sistemas, foram coletadas, duas
vezes por semana, amostras dos afluentes (entrada dos reatores) e dos
efluentes tratados (saida dos reatores). As concentracdo de DQOt,
DQOs, NH,—N, NO,-N, NO;-N e PO43'-P das amostras coletadas
foram determinadas espectrofotometricamente utilizando kits padrdes da
Hach-Lange. A concentracdo de so6lidos suspensos totais (SST) no reator
e no efluente e o indice volumétrico do lodo (IVL) foram analisados
duas vezes por semana, seguindo as recomendag¢fes do Standard
Methods (APHA, 2005). A determinacdo de SSTenyente foi realizada a
partir de amostras de saida dos reatores. Para a determinacéo de SSTeator
e do IVL foram utilizadas amostras de licor misto coletadas ao fim da
fase de aeracdo. Os valores de IVLip e 0 1VL3 foram determinados a
partir da Equacdo 9 e considerando o volume do lodo apos,
respectivamente, 10 e 30 min de sedimentacdo, em uma proveta
graduada de 1 L. Uma vez que os granulos aerdbios sedimentam
significativamente mais rapido do que os flocos de lodo ativado, a razéo
IVL3/IVLy foi usada para avaliar o estagio do processo de granulagéo,
como sugerido por De Kreuk et al. (2007a). A morfologia da biomassa
era regularmente observada por meio de estereomicroscopio (Olympus
SZX10).
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A fracdo do tamanho das particulas foi determinada a partir do
método de peneiramento descrito em Bin et al. (2011). Este método tem
como objetivo comum a separacdo de um material em duas ou mais
fragdes, com particulas de tamanhos distintos. Para isso, foram
utilizadas 3 peneiras de aco inoxidavel com 20 cm de didmetro. Cada
peneira apresentava uma abertura de malha diferente: 0,63 mm, 0,25
mm e 0,10 mm. A analise foi realizada utilizando-se uma amostra de
200 mL de licor misto, coletada ao fim da fase de aeragdo. A fim de
prevenir a formacdo de uma camada grossa de lodo na peneira,
adicionou-se 800 mL de agua da torneira, totalizando um volume de 1 L.
A amostra (licor misto + agua) foi primeiramente depositada na peneira
com maior abertura de malha de 0,63 mm. As particulas com tamanho
maior do que 0,63 mm eram retidas na malha. As particulas com
tamanho menor do que 0,63 mm passavam através da malha e seguiam
para a peneira com tamanho de abertura de malha de 0,25 mm e assim,
sucessivamente. As particulas retidas em cada uma das peneiras eram
recuperadas por meio de retrolavagem com &gua destilada. Cada fracdo
era entdo coletada em um recipiente diferente e filtrada em filtros
especificos, utilizados para a determinacdo dos SST. Uma vez obtida a
massa retida em cada peneira, era possivel determinar a porcentagem
gue cada fracdo de tamanho representava em funcdo da massa total da
amostra. As fraces de tamanho foram denominadas como segue:

e D> 0,63 mm: granulos maiores;

e 0,63mm>D > 0,25 mm: granulos menores.
e 0,25 mm> D > 0,10 mm: flocos maiores;

e D < 0,1 mm: flocos menores.

3.3 SISTEMA EXPERIMENTAL 11 (SE-111)

3.3.1 Caracteristicas gerais

O Sistema Experimental |1l encontrava-se previamente instalado
no Departamento de Engenharia de Processos, do Instituto Federal Suigo
de Ciéncia e Tecnologia Aquatica (Swiss Federal Institute of Aquatic
Science and Technology - EAWG). O sistema era alimentado com
esgoto de origem essencialmente doméstica, proveniente da rede publica
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coletora de esgotos da cidade de Diibendorf, na Suiga. O esgoto bruto
passava primeiramente por um tratamento preliminar, composto por
uma unidade de gradeamento e em seguida era encaminhado para o
tratamento primario, o qual consistia em um decantador primario. O
efluente era entdo bombeado do decantador primario para o interior do
reator nos periodos de enchimento de cada ciclo operacional.

O RBS utilizado foi construido em coluna cilindrica de acrilico
transparente (Figura 14), apresentando as seguintes dimensdes: 5,0 m de
altura e 0,25 m de didmetro interno. A altura Gtil utilizada para o
tratamento foi de 4,0 m, o que corresponde a um volume maximo de
196,2 L. O reator apresentava uma razdo A/D igual a 16, sendo este
valor superior aos dos reatores dos SE-I e SE-II (A/D igual a 10).

Figura 14. Reator piloto do Sistema Experimental I11.
] L. =

O reator era equipado com sensores de oxigénio, nitrogénio
amoniacal, nitrato, pH e temperatura (Endress + Hauser). Todos 0s
sensores e bombas eram conectados a um controlador l6gico
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programavel (CLP), que por sua vez era conectado a um sistema de
supervisdo e aquisicdo de dados (SCADA, Citect V.6.0). Durante a fase
de aeracdo, ar comprimido era injetado para dentro do reator através de
um difusor circular do tipo membrana, instalado na parte inferior do
reator. A aeracdo era aplicada de forma intermitente, onde a
concentracdo de oxigénio era controlada por meio de um sistema on-off
de aeracdo. A linha de ar comprimido era composta ainda por filtros,
valvulas reguladoras de pressdo e rotametro, sendo este Gltimo destinado
a medicdo e ao controle da vazao de ar aplicada ao reator.

3.3.2 Operacao do reator

No periodo da realizacdo do presente estudo o reator do Sistema
Experimental 111 ja se encontrava em operagdo por aproximadamente 2
anos. Desta forma, foram considerados também os dados obtidos
previamente ao estagio sanduiche, totalizando em torno de 3 anos de
operacdo. Esses dados prévios correspondem principalmente ao
acompanhamento das caracteristicas da biomassa (concentragcdo de
solidos e sedimentabilidade) ao longo da granulagdo aerébia.

O sistema foi inoculado com lodo ativado proveniente de uma
estacdo de tratamento de esgoto doméstico da cidade de Diibendorf,
Suica. A operacdo do reator se deu em bateladas sequenciais, com ciclos
sucessivos de 4 h de duragdo, incluindo as seguintes fases: enchimento
anaerdbio estatico (sem agitacdo) pela parte inferior do reator, reacéo
anaerodbia, reacdo aerobia e sedimentacdo. O reator foi operado em
volume constante, ou seja, 0 enchimento e o descarte foram realizados
de forma simultanea. O percentual de troca volumétrica foi de 50%. A
duracdo da fase de enchimento foi inversamente proporcional a
velocidade ascensional de esgoto aplicada ao reator. Desta forma, a fase
de reacdo anaerébia foi adicionada a fim de garantir condicGes
anaerdbias (enchimento + reacdo) por um tempo total de 90 min. A
duracdo das fases de reacdo aer6bia e sedimentacdo foram fixadas em
140 e 10 min, respectivamente.

A vazdo de ar aplicada ao reator foi de 1000 L-h™, o que
corresponde a uma velocidade superficial ascensional de 0,6 cm-s™.
Este valor corresponde a metade da velocidade ascensional aplicada
nos SE-I e SE-I1I. Elevadas taxas de aeracdo conduzem a um consumo
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substancial de energia, 0 que é economicamente impraticavel em
escala real. Desta forma, no SE-IIl buscou-se reduzir a taxa de
aeracdo a um valor razodvel, uma vez que 0 consumo de energia é
uma parte considerdvel dos custos totais de uma estacdo de
tratamento de efluentes.

A concentracdo de oxigénio dissolvido foi controlada em 2-2,5
mg-L™" durante a fase de reacdo aerébia, utilizando um sistema
automatizado de controle on-off de aeracdo. O controle da concentragdo
de OD foi realizado a fim de promover o processo de nitrificagdo e
desnitrificagdo simultaneas. Durante a reacdo anaerdbia, ar era injetado
a cada 15 min por 5 s para promover a mistura do licor misto.

O reator foi alimentado com esgoto real de origem essencialmente
domeéstica, o qual passava inicialmente por um pré-tratamento (preliminar
+ primario). As caracteristicas do esgoto doméstico e as cargas aplicadas
ao reator (apds o pré-tratamento) estdo apresentadas na Tabela 7. O
efluente utilizado corresponde a um esgoto doméstico de baixa carga,
segundo Metcalf & Eddy (2003).

Tabela 7. Caracteristicas do esgoto doméstico e cargas aplicadas durante a
operacdo do reator do Sistema Experimental 111.

Parametros Unidade SE-111Y
Demanda quimica de 4
oxigénio total (DQO) mg-L SO = 22040 (08
Demanda quimica de 4
oxigénio soldvel (DQOS) mg-L 127,34 £55,1 (111)
Nitrogénio total kjeldahl 4
(NTK) mg-L 32,0+6,0 (31)
Nitrogénio amoniacal a1
(NH, -N) mg-L 18,2 + 5,4 (130)
Fésforo total (Pt) mg-L™* 5,2+ 1,0 (31)
Fosfato (PO,>-P) mg-L™* 2,1+0,6 (117)
Solidos suspensos totais 4
(SST) mg-L 140 + 30 (108)
Carga organica total kg DQOt-m>.d* 0,90 + 0,39 (108)
Carga organica soltvel kg DQOs-m3.d™ 0,37 £0,17 (111)
Carga nitrogenada kg NH,"-N-m*.d™* 0,05 + 0,02 (130)
Carga de fésforo kg PO,>-P-m?>.d"*  6,39-10°+ 1,91 -10° (117)

“'média + desvio padrdo (nimero de dados)
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3.3.3 Abordagem experimental

Duas abordagens experimentais foram testadas para o
desenvolvimento dos granulos aerébios (Tabela 8). A primeira abordagem
consistiu em converter os flocos em grénulos, estimulando o
desenvolvimento de organismos de lento crescimento, isto €, mantendo
elevados tempos de retencéo de sdlidos no reator. Desta forma, uma baixa
velocidade ascensional de esgoto (Vww) de 1 m-h™ foi aplicada durante a
Abordagem 1, com o intuito de minimizar a perda (wash-out) dos
solidos com baixa capacidade de sedimentagdo, durante o periodo de
enchimento-descarte simultaneos. Esta abordagem foi testada duas vezes
(Série 1 e Série 2), sendo que a Série 2 foi repetida ap6s o término da
abordagem 2, como pode ser visualizado na ultima coluna da Tabela 8.

A segunda abordagem consistiu em impor um aumento da selecdo
da biomassa, promovendo a retencdo de agregados com boa
sedimentabilidade (grénulos) e o wash-out dos agregados com pior
sedimentabilidade (flocos). Desta forma, foi avaliado o aumento da
velocidade ascensional de esgoto durante a fase de enchimento. Foram
testadas velocidades entre 5,9 e 16 m-h™. As diferentes V,, foram
obtidas por meio da mudanca da vazdo da bomba de enchimento. As
Vww foram calculadas levando-se em conta a vazdo aplicada e a area da
base do reator.

Tabela 8. Detalhes das diferentes abordagens experimentais aplicadas ao

reator.
Velocidade ascensional p

Abordagem de esgoto (Vww) . Per|0d0~de

. \ Duracéo (d) operagéao

experimental durante o enchimento )
anaerébio (m-h™)
Série 1: 60 0-60

IOTERER) 4 — Série2:>150 382 -> 532

5,9 83 61 - 144

8,5 57 145 - 202

Abordagem 2 12,5 112 113 - 315

16,0 65 316 - 381
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3.3.4 Monitoramento do reator

3.3.4.1 Amostragem

Para monitorar o desempenho do sistema, foram coletadas, duas
vezes por semana, amostras do afluente (entrada do reator) e efluente
tratado (saida do reator). Ambas as tubulagdes do afluente e efluente
eram equipadas com bombas de amostragem automatica. Desta forma,
este estudo foi realizado em amostras compostas do afluente e efluente,
as quais foram coletadas durante a fase de enchimento/descarte de cada
ciclo por um periodo de 24 h e conservadas a 4 °C antes das analises
fisico-quimicas. Isto foi possivel uma vez que as amostras eram
bombeadas para tanques de 30 L, os quais foram colocados dentro de
geladeiras a fim de preservar as amostras.

Uma vez por més, foi realizado o monitoramento de um ciclo
padrdo, onde além das amostras acima mencionadas, foram efetuadas
diversas coletas ao longo das fases anaerébias e aer6bia, com o objetivo
de verificar a conversdo dos substratos. Essas amostras foram coletadas
a cada 15-30 min.

A concentracdo de SST no reator e do IVL foram determinadas
para amostras de licor misto, coletadas ao fim da fase de aeragdo, a fim
de evitar interferéncias dos sélidos provenientes do esgoto bruto.

3.3.4.2 Analises fisico-quimicas

As concentragdo de DQOt e DQOs foram determinadas
espectrofotometricamente por meio de Kits padrées da Hach-Lange. O
nitrogénio amoniacal foi determinado por processo de analise por
injecdo em fluxo (FIA) (FlAstar 5000, Foss). As concentracdes de
nitrito e nitrato foram determinadas por meio de cromatografia
(881compact IC, Metrohm). A concentragéo de s6lidos suspensos totais
(SST) no reator e no efluente e o indice volumétrico do lodo (IVL)
foram analisados duas vezes por semana, seguindo as recomendacdes do
Standard Methods (APHA, 2005). Os valores de 1Ly e 0 IVL3 foram
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determinados a partir da Equacdo 9 e considerando o volume do lodo
apos, respectivamente, 10 e 30 min de sedimentacdo, em uma proveta
graduada de 1 L. A razdo IVLs/IVLy, foi usada para avaliar o estagio
do processo de granulagcdo, como sugerido por De Kreuk et al. (2007a).
A morfologia da biomassa era regularmente observada por meio de
estereomicroscopio (Olympus SZX10). A fracdo do tamanho das
particulas foi determinada a partir do método de peneiramento (BIN et
al., 2011). Essa metodologia foi descrita no item 3.2.5.

3.4 CALCULOS

3.4.1 Tempo de duracéo do ciclo (tc)

te =t +tg +tg +tp +tgp
Equacéo 10

Onde:

tc: tempo de duracéo do ciclo (h);

te: tempo de enchimento (h);

tr: tempo de reacéo (h);

ts: tempo de sedimentagdo (h);

tp: tempo de descarte do efluente tratado (h);
tre: tempo de repouso (h).

3.4.2 Numero de ciclos por dia (nc)

Equacéo 11

Onde:
Nnc: nimero de ciclos realizados por dia.
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3.4.3 Vazao diaria de esgoto (Qq)

Qd =Ng 'Ve
Equacéo 12

Onde:

Qu: vazéo diaria de esgoto (m>-dia™)

nc: nimero de ciclos realizados por dia (dia™);
V. volume de enchimento por ciclo (m°).

3.4.4 Carga volumétrica aplicada (CV)

CV = SA 'Qd
V, -1000

Equacéo 13

Onde:

CV: carga volumétrica aplicada por dia (kg-m3-dia” de DQO,
NH4-N ou Pt);

Sa: concentracdo de DQO, NH,-N ou Pt no afluente (g-m™);

Qq: vazdo diaria de esgoto (m3-dia™);

V,: volume (til do reator (m3).

3.4.5 Tempo de retencao hidraulica (TRH)

TRH =—*-
Equacéo 14

Onde:
TRH: tempo de retencao hidraulica (dias);
Qq: vazdo diaria de esgoto (m3-dia™);
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V,: volume util do reator (m3).

3.4.6 Velocidade superficial ascensional do ar

v, = %100
A
Equacéo 15
Onde:
v, velocidade superficial ascensional do ar (cm-s™);
Q. vazdo de ar (m*-s™);
Ay: area da base do reator (m?).
3.4.7 Velocidade ascensional de esgoto
Vi = %-100
Equacao 16

Onde:

Vww: Velocidade ascensional do esgoto (m-h™);
Q.: vazdo da bomba de enchimento (m®-h™);
Ay rea da base do reator (m?).

3.4.8 Tempo de retencao de sélidos (SRT)

O tempo de retencdo de sélidos para um sistema RBS foi
calculado a partir da Equacéo 17 (LIU & TAY, 2007).
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SRT — XSSV Vu
(xdvd + xeve)/tc

Equacéo 17

Onde:

SRT: tempo de retengdo de solidos (idade do lodo) (dias);

X! cONcentracdo de sélidos suspensos volateis no reator (mg-L™
de SSV);

V.: volume (til do reator (L);

Xe: concentracdo de solidos suspensos volateis no efluente tratado
(mg-L™ de SSV);

Ve: volume de efluente tratado descartado do reator (L);

Xgq: concentracdo de biomassa manualmente descartada (mg-L™
de SSV);

Vg: volume de biomassa descartada manualmente (L);

tc: tempo de duragdo do ciclo (d).

Quando ndo ha descarga manual de lodo durante o funcionamento
do reator a Equacéo 17 pode ser simplificada na seguinte equag&o:

SRT — XSSV Vu
(xeve)/tc

Equacao 18
3.4.9 Eficiéncia de remocao (E)

A eficiéncia de remocéo, para as variaveis DQOs, DQOt, DBO:s,
Pte PO,>-P foi calculada pela Equacéo 19.

Equagdo 19

Onde:
E: eficiéncia de remocéo (%);
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Sa: concentracéo do afluente (mg-L™);
Sg: concentragdo do efluente (mg-L™).

3.4.10 Balango do nitrogénio

Neste trabalho, considerou-se que 0s compostos nitrogenados
foram transformados por meio dos processos de assimilagdo pela
biomassa, nitrificacdo e desnitrificacdo. A quantidade de nitrogénio
amoniacal assimilado (gn'd™) pela biomassa para o crescimento das
células foi estimado pela Equacédo 19 (WAN et al., 2009):

N = fN (AXV + SSVequenteQequente)

assimilado —

Equacao 20

Onde:

fn: fragdo de nitrogénio do lodo;

Qefluente: Vazao de efluente tratado (L-d'l);

SSVefiuente: CONceNtracdo de sélidos suspensos volateis no efluente
tratado (gvss'L™);

AXV: é aiinclinacdo da reta entre duas medic6es da concentracdo
de biomassa dentro do reator ao longo do tempo (gyss-d™).

Assumiu-se um valor para fy igual a 0,1 mgy-mgyss’, como
recomendado por Lee et al. (2007) e Wan et al. (2009).

Os processos de assimilacdo, nitrificacdo e desnitrificacdo foram
calculados usando-se as Equacfes 20 a 22:

E _ Nassimilado

Assimilagdo — (NHI _ N)A
Equacéo 21

 _(NH7=N),—(NH; -N). - N
Nitrificagio (NHZ _ N)A —N

ilado

assimilado

Equacéo 22



95

E. = (NHZ_N)A+(NO>< _N)A_Nassimilado_(NHZ_N)E _(Nox _N)E
Desnitrificacdo (NHZ—N)A-F(NOX —N)A—N

assimilado

Equacéo 23

Onde:

(NH4"-N)a: concentracio de nitrogénio amoniacal no afluente;

(NH,"-N)g: concentragio de nitrogénio amoniacal no efluente;

(NOx-N)a: soma das concentragcBes de nitrito e nitrato no
afluente;

(NOx-N)a: soma das concentragcBes de nitrito e nitrato no
efluente.

A eficiéncia de remocdo do nitrogénio total foi calculada pela
Equacéo 24.

Ey = (,\”—/;\I_'I'NTE] .100
A

Equacao 24

Onde:

EnT: eficiéncia de remog&o de nitrogénio total em %;

NTa: soma da concentracdo de todas as formas de nitrogénio
presentes no afluente (mg-L™);

NTg: soma da concentracdo de todas as formas de nitrogénio
presentes no efluente (mg-L™).
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4 RESULTADOS E DISCUSSOES

Esta secdo foi dividida e apresentada na forma de trés artigos
cientificos, os quais foram publicados / submetidos a periddicos
cientificos de alto fator de impacto. Cada um dos artigos foi relacionado
com um dos objetivos especificos previamente expostos.

4.1 ARTIGO 1

A tecnologia de granulacdo aerébia vem sendo amplamente
estudada para a remocédo de nutrientes das aguas residuarias. Em relacéo
a remocdo de nitrogénio, os processos de nitrificacdo e desnitrificacdo
geralmente ocorrem de forma simultanea nas diferentes zonas existentes
dentro do granulo. Além disso, outro fendmeno que pode ocorrer de
maneira expressiva ¢ o processo de assimilacdo do nitrogénio pela
biomassa granular. Entretanto, existem poucos relatos na literatura sobre
a ocorréncia desses processos em granulos cultivados com esgoto
domeéstico de baixa carga organica.

Neste contexto, 0 Artigo 1™ teve como principal objetivo avaliar
a remogdao de nitrogénio durante a formacao e a maturacdo dos granulos
aerébios em um reator em bateladas sequenciais alimentado com esgoto
domeéstico (Sistema Experimental 1). Para isso, o balanco do nitrogénio
foi realizado considerando-se que os compostos nitrogenados foram
transformados por meio dos processos de assimilacdo pela biomassa,
nitrificacdo e desnitrificacéo.

Os resultados mostraram que houve um aumento gradual no
tamanho dos agregados ao longo do tempo de operacdo, alcangando, aos
56 dias, um diametro médio igual a 410,0 um e uma fracdo de granulos
em torno de 72%.

"0 Artigo 1 deu origem a seguinte publicacéo:

WAGNER, J., GUIMARAES, L.B., AKABOCI, T.R.V., COSTA, R.H.R.
Aerobic granular sludge technology and nitrogen removal for domestic
wastewater treatment. Water Science and Technology, 71 (7): 1040-1046,
2015.
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No entanto, observou-se uma desintegracdo parcial dos granulos
aos 74 dias de operagdo. Isto pode estar relacionado com problemas no
sistema de aeracdo observados neste mesmo periodo, 0s quais
provocaram um aumento abrupto na vazdo de ar aplicada ao reator. Com
0 restabelecimento das condic¢des de aeracdo, observou-se a recuperagao
dos granulos. Ap6s 160 dias de operagdo, o processo de granulacao
estava completo no reator (IVLzy/IVLyy em torno de 95%). Os granulos
maduros apresentavam uma estrutura esférica e densa, com diametro
médio de 473 um e excelente capacidade de sedimentacdo (IVLs, de
75,6 mL-gsst ).

Em relacdo a remocdo de nitrogénio, a assimilacdo da amonia
para o crescimento celular variou entre 3,5 a 64,6% durante o periodo de
start-up. Apés a formacdo dos granulos, a assimilagdo foi menor do que
5% e a remocdo do nitrogénio ocorreu principalmente por meio do
processo de nitrificagdo-desnitrificacdo via nitrito. Eficiéncias médias de
86,6% para a nitrificacdo, 59,5% para a desnitrificacdo e 60,5% para
nitrogénio total foram obtidas neste periodo.

A analise de biologia molecular mostrou que para as bactérias
oxidadoras de nitrito (NOB), ndo foram obtidos resultados positivos
para Nitrobacter (sonda NIT3). Estes resultados condizem com as altas
concentragdes de nitrito e baixas concentracdes de nitrato encontradas
no efluente tratado, confirmando assim que a desnitrificacdo ocorreu
principalmente via nitrito. A ocorréncia do processo de nitrificacdo
parcial até o nitrito pode ter sido devida a uma possivel inibicdo das
NOB pela presenca de amonia livre. Em relacdo as bactérias atuantes no
processo de desnitrificacdo, as Thiobacillus ndo foram detectadas ao
longo do tempo de operagdo, enquanto que as Pseudomonas spp
estavam presentes nos granulos maduros.

No geral, o presente estudo mostrou que é possivel cultivar
granulos aerdbios utilizando um substrato complexo como o esgoto
doméstico. Os granulos obtidos foram capazes de se recuperar
rapidamente ap6s a desintegracdo parcial, e mantiveram-se estaveis por
mais de 100 dias ap6s a maturacdo. A remocao do nitrogénio do esgoto
domeéstico se deu principalmente por nitrificacdo parcial até o nitrito,
seguida de desnitrificacdo do nitrito. A capacidade de assimilacdo dos
granulos maduros cultivados com esgoto domestico real foi menor do
que os valores comumente relatados para granulos cultivados com
esgotos sintéticos.
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Transcricdo do Artigo 1:

4.1.1 Introduction

Among the processes that have been proposed for biological
nutrient removal from wastewater, aerobic granular sludge (AGS)
technology has been successfully applied for nitrogen and/or phosphorus
removal (KISHIDA et al., 2008; COMA et al., 2012). Nitrification and
denitrification processes with AGS usually take place simultaneously in
a single reactor through the different layers inside the granules. This is
possible because the oxygen penetration depth inside the granular sludge
is limited even under aerated conditions (KISHIDA et al., 2008).
Moreover, ammonia adsorption and/or assimilation were found to be
important phenomena that can occur in AGS reactors fed with synthetic
influents (BASSIN et al., 2011; MOSQUERA-CORRAL et al., 2011).

Investigations using real influents, such as domestic wastewater,
have mainly focused on the granulation process and reactor start-up
strategies (NI et al., 2009; LIU et al., 2010b; COMA et al., 2012;
WAGNER & COSTA, 2013). Until now, information about nitrogen
removal, especially ammonia assimilation by granules grown on
domestic wastewater has been very limited. Therefore, these aspects
need to be evaluated in order to better understand the mechanisms of
nitrogen removal occurring in such systems. In this study, the
performance of an AGS reactor was evaluated in terms of nitrogen
removal via assimilation, nitrification, and denitrification processes
during the formation and maturation of aerobic granules fed with real
domestic wastewater.

4.1.2 Materials and Methods

4.1.2.1 Experimental set-up and reactor operation

The AGS-reactor had a working volume of 118.7 L (0.25 m
internal diameter and 2.42 m height) and was fed with real domestic
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wastewater at a volume exchange ratio of 59%. Average concentrations
of total chemical oxygen demand (tCOD), soluble chemical oxygen
demand (sCOD), total Kjeldahl nitrogen (TKN), and ammonium
nitrogen (NH4;"—N) in the influent were 588.1 + 162.5 mg-L™, 304.4 +
82.2mg-L", 83.2 +18.3 mg-L", and 82.2 + 17.8 mg-L", respectively.
The resulting organic and nitrogen loading rate were, respectively, 1.07
+ 0.29 kg sCOD-m*.d* and 0.29 + 0.06 kg NH4-N-m>.d™. The
hydraulic retention time (HRT) was 6.8 h. Activated sludge from a
domestic wastewater treatment plant was used as inoculum. The AGS-
reactor was operated in sequencing batch mode with a cycle time of 4 h
divided into the following phases: 10-20 min of anaerobic static feeding
from the bottom of the reactor; 183.5-218.5 min of aeration; 35-10 min
of settling; and 1.5 min of effluent withdrawal. During the first 5 weeks
of operation, the settling time was progressively reduced from 35 to 10
min in order to encourage granule selection. The sludge retention time
(SRT) was not fixed and it was calculated taking into account the
amount of biomass wash-out with the treated effluent. The reactor was
operated at room temperature (~22 °C), with no pH or dissolved oxygen
(DO) control. Air was introduced by a membrane diffusor placed at the
bottom of the reactor in a superficial upflow air velocity of 1.2 cm-s™.

4.1.2.2 Analytical procedures

The sCOD, NH,—N, nitrite (NO,—N), nitrate (NO3—N), total
suspended solids (TSS), and volatile suspended solids (VSS) were
analyzed regularly according to the Standard Methods (APHA, 2005).
DO concentration in the bulk liquid was measured with a
multiparameter sonde (YSI 6820, Yellow Springs, OH, USA). Cycles
measurements were carried out bi-weekly in order to evaluate substrates
conversions. Samples for cycle measurement were collected every 15-30
minutes only during the aerobic mixing period.

The sludge volume index (SVI) was determined with a mixed
liqguor sample taken at the end of the aerobic phase. SVl and SVlgg
were obtained by measuring the biomass volume after a settling period
of 10 and 30 min, respectively. Microscopy (Olympus BX40, Tokyo,
Japan) was used to monitor granule formation throughout the reactor
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operating period. The observation of the external structure of the mature
granules was performed using scanning electron microscopy (SEM)
(JEOL JSM-6390LV, Tokyo, Japan). Particle size distribution of
homogeneous samples of sludge was obtained by laser diffraction
(Malvern MasterSizer Series 2000, Malvern Instruments, UK). The
average granule size was determined by the software provided by the
aforementioned Mastersizer, for aggregates smaller than 2,000 um, and
by image analysis (QCapture Pro software, V 7.0, Qlmaging, Surrey,
BC, Canada), for aggregates larger than 2,000 pm.

4.1.2.3 Microbial community analysis

Biomass samples were taken periodically, fixed in 4%
paraformaldehyde, placed on gelatin-coated glass slides, and fluorescent
in situ hybridization (FISH) was performed as described by Amann et
al. (1995). In order to obtain a homogeneous sample, before the fixation
step, the granules were mechanically macerated with a glass rod and
then sonicated using an ultrasonic bath (55 KHz, USC-700, Unique,
Indaiatuba, Brazil) at 25°C for 5 min. The probes used for bacterial
identification are shown in Table 9.

Table 9. Oligonucleotide probes used for FISH analysis.

Probe Specificity Sequence of the probe (5’- 3?)
EUBMIx Most bacteria 1-CTG CCT CCC GTA GCA
T Planctom)_/cetal_es Il - CAG CCACCCTAG GT GT CTG

Verrucomicrobiales Il - CCACCC GTA GGT GT
NEU Nitrosomonas sp. CCCCTC TGC TGC ACT CTA
NIT3 Nitrobacter sp. CCT GTG CTC CAT GCT CCG

Ammonia oxidizers B-

NSO190 - CGATCCCCTGCTTTTCTCC
Proteobacteria

Ntspa662 Nitrospira GGA ATT CCG CGC TCC TCT

THIO51 Some Thiobacillus GTC ATG AAACCC CGC GTG

PRoREn  Caelekile CCC TCT GCC AAA CTC CAG
"Accumulibacter"

PAE997 Pseudomonas spp. TCT GGA AAG TTC TCA GCA

All microbial cells were detected by staining with 1% 4,6-
diamidino-2-phenylindol (DAPI) and examined with a microscope
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(Olympus BX41, Tokyo, Japan). In order to quantify the bacterial
population, at least 10 images were recorded for each sample, and the
ratio of the area of the cells labeled by the specific probe to the area of
all bacteria stained by DAPI (100%) was determined by digital image.

4.1.2.4 Calculations

The nitrogen components were considered to be transformed via
biomass assimilation, nitrification, and denitrification processes. The
amount of ammonium nitrogen assimilated (gy-d™) by the biomass for
cell growth was estimated by the following equation (WAN et al.,
2009):

N = f (AXV +VSS,,Q..0)

assimilatbn

Equation 25

Where fy is the nitrogen fraction of the sludge; Qo is the flow
rate of effluent (L-d™); VSS,y is the solids concentration present in the
effluent (gyss'L™); and AXV is the slope between two measurements of
sludge concentration inside the reactor over time (gvssd™). fN was
assumed to be equal to 0.1 mgn-mgvss ™, as suggested by Lee et al.
(2007) and Wan et al. (2009). Assimilation, nitrification, denitrification,
and total nitrogen removal efficiencies were calculated as follow:

nassimilatbn (%) = M
(NHZ - Nin)
Equation 26

(NH; — Nin) _(NH; — Nout) - Nassimilatbn

Nyt (%0) =
) (NH; —N,)—N

assimilatbn

Equation 27

) = (NHZ — Nin)+(NOX — Nin)_ Nassimilatbn _(NHZ - Nout)_(NOX — Nout)
ndenit( O)_

(NH; =N;;)+(NOy —N;,)-N

assimilatbn

Equation 28
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)= (NH; = N;p )+ (NOy —Nip) = (NH; =N, ) = (NOy =N,

ntotal(% +
(NH; =N;;)+(NOy —N;,)

Equation 29
4.1.3 Results and Discussion
4.1.3.1 Aerobic granulation with domestic wastewater

This study was conducted over 250 days to evaluate nitrogen
removal during the formation and maturation of aerobic granules with
domestic wastewater. Figure 15 shows the changing patterns of biomass
concentration, settling ability, sludge volume percentage with size below
200 pm (SVP-SB200), and sludge particle size throughout the
operational time. To promote aerobic granulation, during the start-up
period the settling time was progressively reduced in order to selectively
discharge slow-settling flocs while avoiding severe wash-out of the
seeding sludge. This strategy resulted in a variation of biomass
concentration inside the reactor and a decrease of SV, during the first
50 days of operation (Figure 15b).

Granule formation was evident from particle size changes (Figure
15a) since the 10" percentile, 90" percentile, and average particle size
increased, respectively, from 14.8, 163.2, and 87.7 um on day 0
(seeding sludge) to around 80.0, 800.0, and 410.0 um on day 56. The
concept of SVP-SB200, proposed by Liu et al. (2010b), was used to
determine the turning point at which the reactor was dominated by
granular sludge. These authors considered the reactor to be granular-
dominant when SVP-SB200 is below 50%. After 56 days, granules were
dominant in the reactor (SVP-SB200 of 30%). However, problems in the
aeration system provoked a sharp increase in the applied volumetric
airflow rate (over 80 L-min™) by day 74, which lasted around 3 d. The
disturbance of the airflow caused an increase in shear force and
therefore a partial disintegration of the formed granules. Thus, a
considerable decrease of TSS and particle size, and an increase of SVP-
SB200 and SVIz, were noticed. With the re-establishment of normal
aeration conditions — airflow between 36-40 L-min™ — it was possible to
observe the recovery of the granular biomass. After 160 days, the solids
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concentration, SVP-SB200, granule average size, and SVl stabilized at
around 1.8 grss:L Y, 18%, 473.0 um, and 75.6 mL-grss”, respectively.
The SVI3/SVIy ratio for this period was around 95%, indicating,
according to De Kreuk et al. (2007a), a completely granulated system.

Figure 15. Sludge particle size D_0.1 (A), D_0.9 (m), and D_average (o),
SVP-SP200 (o), TSS (), SVIy (A), and SVI3y/SV1y, ratio (V) during the
operational time. D_0.1 and D_0.9 are, respectively, the 10" and 90™
percentiles of the distribution of particle size. D_average is the average size
of the sludge particles.
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The morphology of the mature aerobic granules grown on
domestic wastewater was nearly spherical, with a dense structure and a
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clear outline without filamentous outgrowths (Figure 16a). The external
structure of the granules was mainly composed by protozoa (Figure
16b). Lemaire et al. (2008) also observed the presence of these
microorganisms on the surface of granules cultivated with real abattoir
wastewater. According to the authors, the presence of ciliates on the
surface can interfere with the oxygen diffusion in the granule, creating
some localized oxygen-depleted zones.

Figure 16. Images of the mature aerobic granules grown on domestic
wastewater: (a) optlcal microscopy (bar 2mm) (b) SEM (bar 0. 05 mm)

Aerobic granulation is usually a slow process in systems fed with
domestic wastewater. Ni et al. (2009) and Liu et al. (2010b) reported
periods of 300 and 400 d to achieve 85% and 80-90% of granulation,
respectively. In our previous study, around 140 d were needed to
achieve a dominant granulated sludge bed (WAGNER & COSTA,
2013). The aerobic granulation period is still a drawback for the full-
scale application of this technology for domestic wastewater treatment.
Furthermore, the obtained biomass is usually a mixture of granules and
flocs, which can affect the quality of the treated effluent. Since the
sedimentation time is usually short in AGS reactors, the presence of
flocs can lead to a high concentration of solids in the effluent. However,
even though the floccular biomass corresponded to around 18% of the
total biomass in our study, the concentration of SO|IdS in the treated
effluent was relatively low (around 45 mgrss Lt after granule
formation). Despite the long period required for aerobic granulation with
domestic wastewater, the obtained granules remained stable for over 100
days after formation. Moreover, they were able to quickly recover after
the partial disintegration induced by the problems in the aeration system.
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Zhu et al. (2013) mentioned that after the disintegration of granules, the
sludge debris with good settling performance can act as a nucleus to
which the microorganisms can attach, leading to rapid granule
formation. Following the same principle, Coma et al. (2012)
demonstrated that adding a low fraction of crushed granules to the seed
sludge enhances the aerobic granulation when using domestic
wastewater.

4.1.3.2 Nitrogen Removal

During the formation and maturation of the aerobic granular
sludge, the nitrogen compounds were considered to be transformed via
assimilation, nitrification, and denitrification (Figure 17). The
ammonium assimilation for cell growth was more evident during the
first 67 days of operation (between 3.5 to 64.6%). After this period,
assimilation accounted for less than 5% and nitrogen was mainly
removed by simultaneous nitrification and denitrification (SND).
Nitrification efficiency was not stable during the first days of operation
as a result of the constant biomass wash-out, but tended to increase with
the formation of granules. However, with biomass loss due to the
disintegration of granules, the SRT decreased to around 4 d; thus,
nitrification efficiency also decreased. The recovery of the biomass led
to an increase in the SRT to around 14 d, which allowed the enrichment
of nitrifying organisms. An average efficiency of 86.6% for nitrification,
59.5% for denitrification, and 60.5% for total nitrogen, was reached
after 160 days of operation, which corresponds to the moment when the
granulation process was complete in the reactor. In this period, partial
nitrification up to nitrite was observed in the reactor (Figure 18b); thus,
denitrification occurred via nitrite.

The volume of the anoxic zone inside the aerobic granules was
probably small and not enough to promote a complete denitrification of
nitrite to nitrogen gas, and nitrite accumulated in the reactor (data not
shown). Although nitrogen removal via the nitrite pathway has some
advantages, such as faster denitrification rates and reduced demand for
organic substrate, high concentrations of nitrite in the treated effluent
can have toxic effects on the receiving waters. In this case, nitrogen
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removal could be enhanced by controlling the applied oxygen
concentration during the aerobic phase using an on/off aeration control
system or including a non-aerated phase during the SBR cycle.

Figure 17. Nitrogen removal by the aerobic granules grown on domestic
wastewater along the operational time: assimilation (m), nitrification (o),
denitrification (o), and total nitrogen (A).

100 - o
g
A O O DD o )
__ 804 O o og” O
§ " 0 m%%égé %666
sl B, of s P e
5 o s a®
‘S 40+ At A 5&
b= AAéﬁAgA A 8&6
w 20-8' s &84
a7 Dago
0 ] aC all .. -!ﬁ'_.hr r“““_.l
0 50 100 150 200 250

Time (d)

From the results obtained in the present study it can be seen that
the assimilation by the biomass for cell growth was an important process
for nitrogen removal only during the formation of the granules. The
mature granules grown on sewage had a low ability to assimilate
nitrogen and SND was the main process occurring in the system.
Opposite results were reported by Mosquera-Corral et al. (2011) while
studying the aerobic granulation process during the treatment of
synthetic wastewater at low organic loads. The authors evaluated the
effects of different carbon to nitrogen ratios (COD/N) in the feeding and
estimated that 90% of nitrogen removal was due to the assimilation for
biomass production, and that the nitrification process was almost absent.
Biomass concentration varied between 3 and 7 gTss-L'l. However, the
authors attributed the absence of nitrification to a low SRT.
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The compounds necessary for bacterial development, such as
nitrogen, are adsorbed onto the surface of the granule. After adhering,
they are transported through the granules via diffusion mechanisms,
where they are metabolized by the microorganisms for growth and
reproduction (VON SPERLING, 2007). Bassin et al. (2011), working
with AGS reactors fed with synthetic wastewater, noticed that
ammonium concentrations after anaerobic feeding were lower than
expected (based on influent concentration and dilution in the reactor).
The authors estimated that the synthetic granules adsorbed a
considerable percentage of the influent ammonium (18-37%) and
exhibited much higher adsorption capacity compared to flocs. Biomass
concentration in the reactors was kept roughly constant and equal to 12
gvss'L™ Yu et al. (2014) stated that the adsorption capacity of the
aerobic granules tends to increase with the increase of biomass
concentration in the system. Thus, at typical sludge concentration in
AGS systems fed with synthetic influent (usually around 10 grss-L™), a
significant fraction of ammonium will be adsorbed to the granular
biomass (LIN et al., 2012). Furthermore, in long-term operation of AGS
reactors, adsorption is not such an important consideration for the
nitrogen balance calculation, since ammonium will be desorbed from the
granules and therefore available for nitrification (LIN et al., 2012).
These results suggested that the presence of flocs (smaller adsorption
capacity than granules), the low biomass concentration in the reactor,
and the maturation of the granules (steady-state conditions) can lead to a
decrease in the amount of ammonium nitrogen that is adsorbed and thus
assimilated. This may explains why the assimilation ability of the
mature granules grown on domestic wastewater was lower than the
commonly reported results obtained for synthetic granules.

Once a stable granulation system had been achieved, cycle
studies were carried out in order to evaluate the reactor’s performance
throughout a cycle (Figure 18). The influent had a concentration of
375.0 mg-L™ of sSCOD and 74.7 mg-L™" of NH,"-N. The starting values
depicted at time O refer to the substrates concentrations at the end of the
previous operational cycle. The subsequent sample was collected 2 min
after the aeration phase had started, i.e., after complete homogenization.
The separation between feeding and aerobic phases is depicted by a
dotted vertical line.
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Figure 18. Profiles of sSCOD (m), DO (o), NH,*-N (e), NO,-N (o), and NO5 -
N (A) during an operational cycle of the reactor.
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During the feeding, the DO concentration in the reactor was
below 0.2 mg-L™. Part of the nitrite remaining from the previous cycle
was diluted with the subsequent feed and also denitrified during the 20
min of anaerobic feeding. The sCOD and NH,"-N concentrations
sharply decreased at the beginning of the aeration phase. Assimilation
accounted for less than 3% and ammonium nitrogen was mainly
oxidized to nitrite, although some small amounts of nitrate were also
measured during the cycle. The DO limitation in the bulk solution, due
to depletion of sSCOD and NH,™-N in the first 30 min of the aeration
phase, resulted in an anaerobic core inside the aerobic granules, which
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favored the denitrification of the nitrite produced during nitrification.
After that, DO concentration increased until reaching a saturated value
of 8.1 mg-L™, leading to an increase of oxygen diffusion inside the
granules. Furthermore, at this point the COD/N ratio was around 3 and
thus not enough for complete denitrification. As a result, the
denitrification process stopped and nitrite accumulated in the reactor,
reaching a concentration of 17.3 mg-L™ at the end of the cycle. The
sCOD and total nitrogen removal efficiencies were 91.6% and 70.1%,
respectively.

4.1.3.3 Microbial populations

A considerable increase in the abundance of ammonia oxidizing
bacteria (AOB) (probes NEU and NSO190) was noticed throughout the
operational time, reaching around 35% after granule formation. These
results are in line with the considerable high nitrification efficiency
observed during this period. For the nitrite oxidizing bacteria (NOB), no
positive results were obtained for Nitrobacter (probe NIT3), confirming
that low nitrite oxidation activity was detected and that denitrification
occurred mainly via nitrite. One possible reason for the occurrence of
partial nitrification up to nitrite is the inhibition of NOB by the presence
of free ammonia (FA). The FA concentrations in the reactor were
calculated by the equation proposed by Anthonisen et al. (1976), and
varied between 0.2 to 7.2 mg-L™, with an average value of 1.5 mg-L™.
The estimated average FA concentration exceeds the inhibition
threshold of 0.1-1.0 mg-L™ for Nitrobacter reported by Anthonisen et
al. (1976). On the other hand, Nitrospira (probe Ntspa662) were
detected in the mature granules with an abundance of 6%. Nitrospira are
usually the dominant NOB in the majority of full-scale domestic
wastewater treatment plants (DAIMS et al.,, 2009). As for the
denitrificants, Thiobacillus were not detected during the whole
operational time but Pseudomonas spp were present in the mature
granules, with a percentage of around 15%. The polyphosphate-
accumulating organisms (probe PAO651), Candidatus Accumulibacter,
were also found in the granules, in an abundance of approximately 15%.
Some clades of these organisms are able to use nitrite or nitrate as
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electron acceptors instead of oxygen, resulting in simultaneous N and P
removal (KUBA et al., 1993; FLOWERS et al., 2009). However, it is
important to mention that the denitrifiers and PAO probes used in the
present study did not target all bacteria capable of performing
denitrification and/or phosphorus removal.

4.1.4 Conclusions

e The formation of aerobic granules was achieved in a SBR by
using real domestic wastewater as substrate. The obtained
granules were able to quickly recover after the stress induced by
the problems in the aeration system, and they remained stable
for over 100 days after formation.

¢ Nitrogen from domestic wastewater was mainly removed via
partial nitrification up to nitrite followed by denitrification of
nitrite. The assimilation ability of the mature granules grown on
domestic wastewater was lower than that of the granules
cultivated with synthetic wastewater.
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4.2 ARTIGO 2

A formacao e aplicagéo de granulos aerébios para o tratamento de
aguas residuarias reais, ainda é um desafio. O Artigo 1 mostrou que a
granulacdo aerdbia utilizando esgotos reais é geralmente um processo
mais lento do que quando se utiliza esgotos sintéticos sollveis e de facil
degradacdo. A elevada fracdo (em torno de 50%) de matéria organica
particulada (Xs) presente nos esgotos reais pode ser um dos fatores que
afetam o processo de granulagdo aerthia e a taxa de degradacdo de
substrato.

Neste contexto, o Artigo 2" teve como objetivos: (i) compreender
como a presenca de Xs afeta a formagéo dos grénulos e a qualidade do
efluente tratado; e (ii) avaliar como as condigdes de funcionamento dos
reatores granulares devem ser adaptadas a fim de superar os efeitos da
presenca de Xs. Para isso, dois reatores (Sistema Experimental II)
alimentados com esgoto sintético foram operados na auséncia (R1) ou
presencga (R2) de Xs. O estudo foi dividido em quatro experimentos com
0 intuito de avaliar os seguintes efeitos: presenca/auséncia de Xs na
granulacdo aer6bia (Experimento 1); aumento da fase anaer6bia
(Experimento 2); aumento da sele¢cdo entre flocos e granulos
(Experimento 3); e operacdo em volume constante, ou seja, enchimento
e descarte simultaneos (Experimento 4).

Os resultados indicaram que a granulacédo aer6bia é um processo
mais lento na presenca de Xs (R2). Os grénulos cultivados no R2
apresentaram uma estrutura irregular e filamentosa, a qual afetou a
capacidade de sedimentacdo da biomassa e, consequentemente, a
qualidade do efluente tratado. Apds 52 dias de operacdo (Experimento
1), a fracdo dos granulos atingiu apenas 20,8% no R2, enquanto que no
R1 esta fracdo foi de 54,0%. Durante os Experimentos 1 e 2, a biomassa
dos reatores era composta por uma mistura de granulos e flocos. Uma
elevada fracdo de granulos (> de 85%) foi obtida em ambos os reatores
durante o Experimento 3, mas a qualidade do efluente tratado neste

"0 Artigo 2 deu origem a seguinte publicacéo:

WAGNER, J., WEISSBRODT, D.G., MANGUIN, V., COSTA, RH.R,,
MORGENROTH, E., DERLON, N. Effect of particulate organic substrate on
aerobic granulation and operating conditions of sequencing batch reactors.
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periodo foi bastante baixa (elevada presenca de sélidos e baixa remoc¢ao
de nutrientes).

A operacdo dos reatores em volume constante (Experimento 4)
mostrou-se favoravel para uma maior eficiéncia de remogao de substrato
e também para o suprimento do crescimento filamentoso. Eficiéncias
médias de remocdo para DQOt, DQOs, NH,"-N e PO43'-P de 87 + 4%,
95 + 1%, 92 + 10%, e 87 £ 12% para R1, e 72 £ 12%, 86 + 5%, 71 £ 12
%, e 77 = 11% para R2, foram obtidas, respectivamente. No geral, o
presente estudo demonstrou que as condi¢Ges de funcionamento de um
reator de granulos devem ser adaptadas de acordo com a composi¢do do
efluente a ser tratado, especialmente os que contem material particulado.

Transcricdo do Artigo 2:

4.2.1 Introduction

Aerobic granular sludge (AGS) has been extensively investigated
during the last decades due to their great potential for wastewater
treatment. However, most studies on aerobic granulation have been
performed in laboratory-scale sequencing batch reactors (SBR) using
soluble and easily biodegradable (Ss) synthetic substrates containing
mainly acetate and glucose as carbon sources. Only few studies reported
successful granule cultivation with real influents, such as malting
(SCHWARZENBECK et al., 2004), brewery (WANG et al., 2007),
dairy (SCHWARZENBECK et al., 2005), swine slurry (FIGUEROA et
al., 2011), soybean-processing (SU & YU, 2005), and domestic
wastewater (DE KREUK & VAN LOOSDRECHT, 2006; NI et al.,
2009; LIU et al., 2010b; COMA et al, 2012; SU et al., 2012;
WAGNER & COSTA, 2013; ROCKTASCHEL et al., 2015). These
studies have indicated that the Kinetics of aerobic granulation when
using real wastewaters are different from the ones obtained with
synthetic influents. This may be due to the fact that real wastewater,
either from domestic or industrial origin, often contains diverse carbon
sources along with a multitude of organic and inorganic compounds and
some particulate matter (LEMAIRE et al., 2008). For example, the
fraction of the particulate organic matter (Xs) in domestic wastewaters
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usually accounts for around 40-60% of the total organic matter
(KAPPELER & GUJER, 1992; ORHON & COKGOR, 1997; KOCH et
al., 2000). Therefore, synthetic influents composed only by Ss cannot
truly represent real and complex influents. As a consequence, the
formation and application of aerobic granules for the treatment of real
wastewaters still remains challenging. Furthermore, to what extent the
presence of Xs can affects the formation of the granules and in turn the
operating conditions of AGS reactors remains still unclear. These
aspects need to be evaluated toward an improved insight of the behavior
of aerobic granular sludge when treating real influents.

Previous studies suggested that the presence of Xs in the influent
results in aerobic granules with filamentous outgrowths on their surfaces
(SCHWARZENBECK et al., 2004; SCHWARZENBECK et al., 2005;
DE KREUK et al., 2010; PEYONG et al., 2012; FIGUEROA et al.,
2014). The development of filamentous and finger type structures can be
explained by the existence of substrate gradients inside the sludge
aggregates due to diffusion limitation (MARTINS et al., 2004; DE
KREUK et al., 2010; WEISSBRODT et al., 2012). Under these
conditions, filamentous bacteria have a higher outgrowth velocity
because they grow preferentially in one direction and not in three
directions as the floc-forming bacteria inside the aggregates (MARTINS
et al., 2004; MARTINS et al.,, 2011). Particulate matter is mainly
hydrolyzed at the surface of the granules. The products of hydrolysis
(readily biodegradable substrate) are then utilized locally, enhancing
substrate gradients inside the granules and thus stimulating the
outgrowth of filamentous structures (DE KREUK et al., 2010). The
higher accumulation of Xs on the finger like filamentous granule
structures will further enhance this phenomenon of irregular substrate
uptake over the granule (DE KREUK et al., 2010). Nevertheless, we
hypothesized that the presence of Xs is likely to have an effect not only
on the morphological structure of the granules but also on the overall
granulation process (e.g. kinetics of granules formation) and substrate
degradation rate.

Aerobic granular sludge was successfully cultivated in a lab-scale
reactor treating malting wastewater with a high content of particulate
organic matter (SCHWARZENBECK et al., 2004). According to these
authors, the ability of aerobic granules to remove Xg results from two
different mechanisms: (1) during initial granule formation and growth,
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particulate substrates adsorbed onto the biofilm matrix of the granules;
(2) for the completely granulated sludge bed with mature granules, Xs is
removed as a result of the presence and metabolic activity of a dense
protozoa population covering the granules’ surface. De Kreuk et al.
(2010) demonstrated using starch as a model of synthetic particulate
substrate that Xs is mainly removed by adsorption at the granule surface,
followed by hydrolysis and consumption of the hydrolyzed products.
Unlike soluble substrates, particulate organic matter cannot pass through
cell membranes and need to undergo extracellular hydrolysis prior to
adsorption (ORHON & COKGOR, 1997). The hydrolysis processes is
responsible for the conversion of particulate into readily biodegradable
substrate that can serve as a necessary carbon source for denitrification
or biological phosphorus removal (MORGENROTH et al., 2002).
Therefore, nutrient removal can be limited by the extent and kinetics of
hydrolysis processes of the particulate organic matter (MORGENROTH
et al., 2002). If hydrolysis of the organic substrate in the particulate
form is a slow process, it can be then hypothesized that the reactor
operation should be adapted so that the hydrolysis rate and ultimately
the granule formation are encouraged.

The present study therefore aimed at (i) better understanding how
the presence of Xs in the influent affects the formation of the granules
and the quality of the effluent produced during the treatment and at (ii)
evaluating how the operating conditions of an AGS reactor can be
adapted to overcome the effects of the presence of Xs in the influent.
Two SBRs fed with synthetic influent were operated in parallel in
absence (R1) or presence (R2) of particulate substrate. Four experiments
were performed over several weeks in order to test different operating
conditions and to evaluate their effects on granulation and treatment
performances. The physical properties of the sludge (size fraction of
granules, sludge volume index, etc) as well as the microbial activities
(COD, nitrogen and phosphorus removal) were followed.

4.2.2 Materials and Methods

4.2.2.1 Experimental set-up
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Two reactors of 10.2 L (0.12 m internal diameter and 1.2 m
height) were used for cultivation of aerobic granules in absence (R1) or
presence (R2) of particulate substrate. The reactors were operated in
SBR mode with cycles of 4 h, volumetric exchange ratio of 50%, and
without pH control. During the aeration phase, air was continuously
introduced at a superficial upflow velocity of 1.2 cm-s. R1 was
inoculated with 5 L of conventional activated sludge taken from an
aeration tank of a municipal wastewater treatment plant operated for full
biological nitrogen removal (ARA Thunersee, Switzerland). The
seeding sludge had a total suspended solids concentration (TSS) of 3.4
grss-L™ and a sludge volume index (SVls) of 103 mL-grss™. After 25
days of acclimation with a synthetic influent containing only soluble
substrate (Ss), half of the sludge volume from R1 was added in R2 and
the two systems were started in parallel with the same biomass
concentration (3.5 grss-L™).

4.2.2.2 Experimental approach

Four different experiments were performed to evaluate the effect
of operating conditions on granulation and reactors performances (Table
10). In Experiment 1, the effect of the presence or absence of Xs on the
aerobic granulation was evaluated. The SBR cycle consisted of 60 min
of anaerobic feeding from the bottom of the reactor, 167 min of aeration,
8 min of settling, 3 min of effluent withdrawal, and 2 min of idle period.
The effluents were extracted at the half of the maximum working
heights of the reactors, resulting in operations with variable working
volume.

Experiment 2 aimed at evaluating to what extent an extension of
the anaerobic phase favors the hydrolysis process of Xs and ultimately
the formation of the granules and the reactor performances. The
anaerobic phase of R2 was therefore extended to 90 min, with 60 min of
anaerobic feeding and 30 min of anaerobic reaction without mixing. Due
to some technical failures, the operation of R1 had to be discontinued
during Experiment 2. R1 was not operated under the same conditions of
Experiment 2 as it was fed with soluble organic substrate only. No data
are thus presented for R1 during Experiment 2.
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Table 10. Details of the operating conditions applied in R1 (fed with soluble substrate (Ss)), and in R2 (fed with a mixture

of soluble and particulate substrates (Ss+Xs)) during the four experiments.

Cycle phases

. Operation SBR Anaerobic Anaerobic Aerobic . Effluent
Label Studied effects period (d) volume feeding period period Szert;il::;g withdrawal
(min) (min) (min) +idle (min)
Presence/absenc
Experimentl  © 0if X5 @1 0-66 Variable 60 - 167 8 5
aerobic
granulation
Extended
Experiment2  anaerobic phase 66-109 Variable 60 521__300 ;; ig; 8 5
in R2 (Sg+Xs)
Increased
selection
Experiment3  pressure for 109-176 Variable 60 R XS 4 5
. R2 - 30 R2 - 141
fast-settling
biomass
Constant reactor
Experiment4  Workingvolume 46 5c6  Congtant 90 - 146 4 -

(simultaneous
fill-and-draw)
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In Experiment 3, the effect of an increased selection pressure for
fast-settling biomass, i.e. granules, was investigated. The settling time in
both reactors was therefore reduced to 4 min in order to wash-out the
flocs with the effluent and to retain in the reactor only aggregates with
good settling ability, i.e. granules.

Simultaneous fill-and-draw phases were applied in both reactors
during Experiment 4 in order to investigate the impact of operating at
constant working volume. After the settling phase the reactors were
directly fed with the influent from the bottom resulting in a
simultaneous discharge of the clean supernatant in the upper part of the
reactors, such as described in hydraulic transport investigations of
Weissbrodt et al. (2014). The duration of the fill-and-draw phase for
both reactors was 90 min and the wastewater was applied in an upflow
velocity of 0.5 mh™.

4.2.2.3 Substrate composition

The reactors were fed with synthetic wastewater using starch and
acetate/peptone as carbon sources of particulate and soluble organic
matter, respectively. The synthetic medium of R1 consisted of only
soluble substrate (Ss) with the following composition: 500 mgcop-L™ of
chemical oxygen demand (COD) (73% of acetate and 27% of
hydrolyzed peptone); 50 mgy-L™ of ammonium nitrogen (in form of
NH,CI); 5 mge-L™" of phosphorus (60 % of K,HPO, and 40% of
KH,PQOy). The synthetic medium of R2 consisted of a mixture of soluble
and particulate substrates (Ss+Xs) with the following composition: 500
Mycon-L™ (36% of acetate, 14% of hydrolyzed peptone, and 50% of
particulate starch); 50 mgy-L™ (in form of NH,CI); 5 mge-L™ (60 % of
K,HPO,4 and 40% of KH,PO,).

The medium storage vessels that contained particulate starch
were continuously stirred in order to maintain this substrate in
suspension. In each cycle, 0.4 L of the synthetic media was mixed
together with 4.7 L of tap water in an intermediary tank prior to feeding
in the reactors. The characteristics of the substrates are summarized in
Table 11. The composition of the influent was selected in order to
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simulate the substrate concentrations of C, N, and P usually found in
typical raw domestic wastewater.

Table 11. Substrate composition of Reactor 1 and Reactor 2.

Parameters Unit R1 R2
Soluble Soluble and
Substrate form - (So) particulate
S (Ss+Xs)
Acetate, peptone,
Carbon source - Aceetattgne;nd and particulate
pep starch
Total COD mg tCOD-L* 496 + 42 494 + 38
Soluble COD mg sCOD-L™* 488 + 43 253+ 18
Ammonium &
nitrogen mg NH; —N-L 50.5+£4.7 522 +£3.2
Phosphorus mg PO,~—P-L*! 5.0+0.6 47+05
HOiE] @Rl kg tCOD-m™-d™ 15+0.1 15402
loading rate
Soluble organic kg SCOD-m.d* 15+0.1 08401
loading rate
rl:lltterogen bRy kg NH,/-N-m3.d*  0.11+0.01 0.1320.01
fa*;gsr’hor”s loading | po,2p-m®.d 0.02 £0.00 0.01 £ 0.00

4.2.2.4 Analytical methods

Influent and effluent concentrations of total and soluble chemical
oxygen demand (tCOD and sCOD, respectively), ammonium nitrogen
(NH,"—N), nitrite (NO,—N), nitrate (NO3-N), and phosphate (PO,*—P)
were determined spectrophotometrically by using standard test Kits
(Hach-Lange, Germany). Simultaneous nitrification and denitrification
during the aerobic phase was not monitored as reactors were
continuously aerated. Total suspended solids (TSS) and sludge volume
index (SVI) were analyzed according to Standard Methods (APHA,
2005).

The SVI was measured with a mixed liquor sample taken at the
end of the aerobic phase. SVIj, and SVIy were determined by
measuring the biomass volume after a settling period of 10 and 30 min,
respectively. Since granules settle significantly faster than activated
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sludge flocs, the SVI5/SVIyq ratio was used in order to access granule
formation, as suggested by De Kreuk et al. (2007a). Particle size
fractions of the sludge were measured using different sieves with
decreasing mesh openings of 0.63 mm, 0.25 mm, and 0.1 mm. A sludge
volume of 200 mL was sampled from the reactors at the end of the
aeration phase and gently mixed with 800 mL of tap water in order to
prevent the build-up of a cake in the sieve. The sieving procedure was
performed as described in Bin et al. (2011). The morphology of the flocs
and granules from the reactors was regularly observed using a
stereomicroscope (Olympus SZX10, Japan).

4.2.3 Results

4.2.3.1 Effect of the absence or presence of Xs on aerobic granulation
(Experiment 1)

Changes in the biomass settling properties and TSS
concentrations in the reactors and in their effluents are presented in
Figure 19. In R1 (fed with soluble substrate (Ss)), while SVI3 remained
nearly stable and lower than 50 mL-gng'l throughout the whole
experiment (Figure 19a), TSS increased and reached a stable value
around 7.0 + 0.6 grss-L™ after 50 days of operation (Figure 19¢). At this
time, an average TSS concentration in the effluent of 40.0 + 2.4
mgrss-L? was obtained (Figure 19d) and the sludge retention time
(SRT) stabilized around 55 days. A co-existence of flocs and granules
was observed during the whole experiment. The fraction of granules,
here referred to aggregates with diameter higher than 0.25 mm (d > 0.25
mm), was dominant after 60 days of operation and stabilized around
54.0 + 7.4% of the total biomass (Figure 20a). The SVI3/SVI, ratio
approached a value of 1 at this period (Figure 19b), indicating a major
presence of granules in the sludge, which corroborates with the results
of particle size distribution.

On the other hand, the settling properties of the biomass were
highly affected by the presence of Xs in the influent of R2 (fed with a
mixture of soluble and particulate substrates (Ss+Xs)). The SVI3g began
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to increase (up to 150 mL-grss™) and washing-out of sludge occurred,
resulting in a sharp decrease of the biomass concentration inside the
reactor from 3.4 to less than 1.5 grss-L™ (Figure 19c). After 50 days of
operation, SVlzy, SVI3/SVIyq ratio, TSS in the reactor, and fraction of
granules (d > 0.25 mm — Figure 20a) stabilized around 119.1 + 14.1
mL-gTss'l, 0.71+£0.03,2.0 0.4gTSS-L'1, and 20.8 + 1.3%, respectively.
The residual TSS concentration in the effluent was significantly high
during the whole experiment, varying between 55.0 and 490.0 mgss-L”
' The SRT was usually lower than 4 d as a result of the loss of biomass
in the effluent. The presence of Xs in the influent also influenced the
morphology of the biomass. The granules grown on Sg (Figure 20a) in
R1 had a spherical and defined outline, while irregular and filamentous
structures could be observed at the surface of the granules cultivated in
the presence Xs (Figure 20b) in R2.

Stable elimination of carbon was achieved throughout the
operation of R1, with an average efficiency of 85 + 11% for tCOD and
96 + 2% for sCOD (Figure 22a). In R2, though sCOD removal was
nearly stable, with an average efficiency of 92 + 2%, the tCOD removal
varied substantially between 25 and 83% during the whole operating
period, with an average value of 62 + 18% (Figure 22b). High
ammonium removal was obtained in R1, with an average removal
efficiency of 94 + 8%, while only 14 + 8% was removed in R2. Both
reactors performed phosphorus removal as a result of the application of
alternating anaerobic and aerobic conditions during the SBR cycles.
However, the presence of Xs in the feed of R2 was correlated to lower
phosphate uptake (50 + 22%) than obtained under the sole presence of
acetate in the influent R1 (72 £ 13%).

4.2.3.2 Effect of an extended anaerobic phase (Experiment 2)

The anaerobic phase in R2 was extended to 90 min (60 min of
anaerobic feeding and 30 min of anaerobic reaction without mixing) in
order to enhance the utilization of the particulate substrate. This led to
an increase of the biomass concentration in the reactor and of the total
fraction of granules to around 3.0 £ 0.4 gTSS-L'1 and 72.7 + 8.2%,
respectively (Figure 19c and Figure 20c). Although the SVI3/SVlyg
ratio remained at an identical level as in Experiment | (around 0.70),
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lower SVI3, values down to 60 mL-gTSS'1 resulted from the increase of
the anaerobic phase length (Figure 19a).

Figure 19. Effects on SV15, SVI3,/SVIy, ratio, and concentrations of TSS in
the reactor and in the effluent of R1, fed with Sg (e), and R2, fed with
Ss+Xs (o), depending on the operating conditions applied: granulation

process in absence or presence of Xs (Experiment 1), extended anaerobic
phase in R2 (Experiment 2), increased selection pressure for fast-settling
biomass (Experiment 3), and constant reactor working volume (Experiment
4).
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Figure 20. Effects on the size distribution of biological aggregates in R1, fed with Sg, and R2, fed with Sg+Xg, depending on
the operating conditions applied: granulation process in absence or presence of Xg (Experiment 1), extended anaerobic
phase in R2 (Experiment 2), increased selection pressure for fast-settling biomass (Experiment 3), and constant reactor

working volume (Experiment 4). The x-axes display the classes of particle diameters according to measurements conducted

with mesh openings of 0.10, 0.25, and 0.63 mm. The sludge fractions are presented as averages values over the last three
weeks of each experiment.
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Figure 21. Stereomicroscopic images of aerobic granules cultivated in R1 with soluble substrate (Ss) and in R2 with a
mixture of soluble and particulate substrates (Ss+Xs) for the different operating conditions applied: granulation process in
absence or presence of Xs (Experiment 1), extended anaerobic phase in R2 (Experiment 2), increased selection pressure for

fast-settling biomass (Experiment 3), and constant reactor working volume (Experiment 4). The biomass samples were
taken from the reactors during the last week of each experiment. Size bars represent 0.5 mm (a, b, and c), 1 mm (d), and 2
mm (e, f, g, and h).
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Figure 22. Effect on substrate conversion for R1 fed with Sg and R2 fed with Sg+Xs depending on the operating conditions
applied: granulation process in absence or presence of Xs (Experiment 1), extended anaerobic phase in R2 (Experiment 2),
increased selection pressure for fast-settling biomass (Experiment 3), constant reactor working volume (Experiment 4).
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Solids were however still present in a considerable amount of
around 250.0 + 245.8 mgrss-L™ in the effluent (Figure 19d), and
therefore the SRT remained usually lower than 4 d. Stereomicroscopy
observations revealed that the aerobic granules became less irregular,
but that the presence of filamentous organisms in the bulk liquid
increased (Figure 20c). The improvement of the granular sludge
characteristics in terms of biomass concentration, settling ability, and
morphology was nevertheless not followed by an increase in nutrient
removal (Figure 22c). Removal efficiencies for tCOD, ammonium, and
phosphorus were indeed slightly lower during Experiment 2 than during
Experiment 1, with average values of 55 + 19%, 13 + 8%, and 46 *
29%, respectively. As mentioned previously, R1 had to be reinoculated
and restarted due to some operational problems that occurred in the
beginning of Experiment 2.

4.2.3.3 Effect of an increased selection pressure for fast-settling
biomass (Experiment 3)

Aerobic granules grew in both reactors under a settling time of 8
min. However, a decrease of the sedimentation time to 4 min was
required to select only for the granular sludge. This selection pressure
caused a wash-out of the slow-settling sludge and only the aggregates
with good settling ability were retained in the reactor. As a result of the
biomass wash-out, TSS decreased in both reactors down to 2.8 + 1.0
grss-'L? in R1 and 0.8 + 0.2 grss-L™ in R2 (Figure 19c). The quality of
the effluents, in terms of solids concentration, ranged between 34.0 and
91.0 mgTss-L'l for R1 and between 95.0 and 220.0 mgTSS-L'l for R2
(Figure 19d). The selection pressure for fast-settling biomass also led to
an improvement of SVIz, and SVI3/SVly ratio, particularly in R2
(Figure 19a and Figure 19b). A SVI3/SVIy ratio of around 1 was
reached in both reactors. Average SVl values of 55.8 + 8.9 and 50.3 +
14.3 mL-gTss‘1 were measured in R1 and R2, respectively. The fraction
of granules increased substantially and reached 97.3 + 1.4% in R1
(Figure 20d) and 85.1 + 1.9% in R2 (Figure 20e). As displayed in Figure
20d, the selection pressure in R1 resulted in a completely granulated
sludge bed. The aerobic granules had an almost uniform size (d > 0.63
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mm) with a nearly spherical shape and a yellowish color in R1 whereas
still exhibited a considerable irregular and filamentous structure in R2
(Figure 20e). The substrate conversion capacity for both reactors was
lower than in the previous experiments, especially for nitrogen and
phosphorus removal. The average efficiencies for the removal of tCOD,
sCOD, ammonium, and phosphorus amounted to, respectively, 77 + 8%,
92 + 8%, 84 + 22%, and 30 £ 9% in R1 (Figure 22d), and 40 + 24%, 91
+ 2%, 3 £ 5%, and 20 + 11% in R2 (Figure 22e).

4.2.3.4 Effect of operating at constant reactor volume (Experiment 4)

The short settling time applied during Experiment 3 resulted in a
considerable concentration of solids in the effluent, especially for R2.
This continuous biomass wash-out prevented the accumulation of solids
inside the reactors, which in turn affected the overall removal
performance. For this reason, the operation of the reactor was changed
in Experiment 4 from variable to constant working volume, i.e.
simultaneous influent fill and effluent draw (so-called fill-and-draw
phase) after the settling phase. The synthetic wastewaters were then
injected at the bottom of the reactors at a low upflow velocity of 0.5
mh™. Operating the SBRs at constant volume and low wastewater
upflow velocity helped to reduce the presence of solids in the effluents
of both reactors (Figure 19d). Average values of 11.1 + 9.6 mgrsg'L™ for
R1 and 42.0 + 26.5 mgrss'L™ for R2 were achieved. Operation under
fill-and-draw condition resulted in a lower selection pressure for fast-
settling biomass and led to a higher fraction of flocs inside the reactors
(Figure 20f and Figure 20g). However, filamentous structures were no
longer observed in R2. The concentration of solids and the fraction of
granules were, respectively, 3.7 + 0.4 grss’L™ and 76.0 +6.4% in R1
(Figure 19c and Figure 20f), and 3.2 + 0.4 grss'L™ and 39.1 + 7.8% in
R2 (Figure 19c and Figure 20g). The sludge settleability was also
affected by the higher presence of flocs. In R1, the SVIg, increased in
the beginning of the experiment and stabilized around 58.4 + 2.6
mL-grss . This parameter increased more gradually in R2, up to an
average value of 71.4 + 6.0 mL-grss *. Working at constant volume led
to an improvement of the reactors performance (Figure 22f and Figure
229). The average removal efficiencies for tCOD, sCOD, ammonium,
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and phosphorus increased, respectively, to 87 + 4%, 95 + 1%, 92 + 10%,
and 87 + 12% in R1, and to 72 + 12%, 86 + 5%, 71 + 12%, and 77 +
11% in R2.

A summary of the results obtained for the four experiments can
be found in Table 12.

4.2.4 Discussion

4.2.4.1 How does the presence of Xs in the influent together with the
applied operating conditions influence the morphology, the properties,
and the formation of aerobic granules?

The present study displayed that the type of substrate, namely
readily biodegradable soluble (Ss) and slowly biodegradable particulate
(Xs), impact significantly the morphology of the granules but also the
whole granulation process (Experiment 1). The aggregates developed in
the presence of Xs (R2) exhibited filamentous structures, which in turn
affected the settling ability and the accumulation of biomass inside the
reactor (Experiment 1 —Figure 19a and Figure 19d). The growth of
filamentous organisms at the surface of the granules after switching the
feed water from synthetic to real domestic wastewater was previously
noticed (PEYONG et al., 2012). The influence of the presence of
particulate substrates (starch) on the morphology of pre-cultivated
aerobic granules in a pilot system fed with municipal wastewater was
also reported by De Kreuk et al. (2010). Slowly biodegradable
substrates in the influent favor the growth of filamentous and finger type
structures at the granule surface (DE KREUK et al., 2010). Slow
hydrolysis of Xs during the anaerobic feeding and thus the subsequent
availability of this substrate during the aerobic phase increase substrate
gradients over the granules (DE KREUK et al., 2010). This ultimately
results in development of granules with an irregular morphology.
However, the effect of the presence of Xs on the granulation process
(e.g. kinetic of aerobic granule formation from flocs) was never
evaluated.



Table 12. Summary of the main results obtained for the different operating conditions.
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Experiment 1

Experiment 2

Experiment 3

Experiment 4

R1 R2 R1 R2 R1 R2 R1 R2
(SI:I’L'?Og 1 466+54 1191+141 - 579451 558489 503+143 58426 714%60
TSS
SVIg/SVI ()  0.90£0.06  0.71+0.03 069+004  098+003 099+003 0.80+0.06 0.78%0.03
MU 54.0+7.4 208+13 - 72.7+8.2 973+14  851+19  760+64  391+78
fraction (%)
Z;S Tle_‘?‘l")tor 7.0+06 20+04 - 3.0+0.4 28+10 0.8+0.2 37+04  32+04
TSS
(Tns{: effl'_‘f‘f)“t 400+24  1655+1249 -  250.0+£2458 66.6+21.2 139.4+40.6 11.1+96 42.0+265
TSS®
EOCA]?D removal 84+11 67 £ 15 - 55+ 19 77+8 40+ 24 87+4 72£12
?OC/O?D EIOE aneg 9142 : 932 9248 9142 95+ 1 86 + 5
NH, N 94+8 14+8 - 13+8 84 £22 3+5 92 £10 71£12
removal (%)
3.
i 72£12 5121 - 46 £29 30£9 20£11 87 £12 77£11

removal (%)
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In R1, after 52 d of operation, the SVI3/SVIy, ratio was higher
than 0.9 while in R2 this ratio was always lower than 0.7. A SVI50/SVly,
ratio close to 1 accounts for full granulation of the biomass.
Furthermore, the fraction of granules reached only 20.8% in R2, while
in R1 this fraction was of 54.0%. The aerobic granulation process is thus
much slower in the presence of Xs. This may explain why the formation
of an aerobic granular sludge using real influents usually takes longer
when compared to that of reactors fed with soluble and synthetic
influents. Several studies performed with real municipal wastewater
indeed reported periods of 140 up to 400 days to achieved more than
80% of granulation (NI et al., 2009; LIU et al., 2010b; WAGNER &
COSTA, 2013). On the other hand, Liu et al. (2010b) have stated that
aerobic granules cultivated in lab-scale reactors using synthetic
wastewater containing only Ss are usually formed in 2-4 weeks and
reach the steady state in 1-2 months.

The treatment of wastewaters that contain particulate organic
substrates thus requires an adaptation of the operating conditions, e.g., to
increase the anaerobic phase to maximize the hydrolysis of Xs. A too
short contact time between the wastewater and the biomass during
anaerobic feeding (1 h) is insufficient to hydrolyze all particulate starch
(DE KREUK et al., 2010). The extension of the anaerobic phase in R2
was therefore applied in order to enhance the hydrolysis of Xs. This led
to the formation of more compact granules with a better settling ability
(SVIg = 57.9 + 5.1 mL-grss”) and to a higher biomass concentration
inside the reactor (TSS = 3.0 + 0.4 gTSS-L'l). However, filamentous
structures were still present in the bulk liquid suggesting that 90 min of
anaerobic phase (60 min of anaerobic feeding + 30 min of anaerobic idle
period) was still not sufficient to hydrolyze all the particulate starch
from the influent. Furthermore, the fraction of granules (d > 0.25 mm)
was higher in the presence of Xs (72.7%) than with Ss only (54.0%)
although microscopic observations showed opposite results (Figure
20c). A filamentous surface contributes to the existence of granules with
larger diameter but with a fluffy structure (PEYONG et al., 2012).
Therefore, filamentous suspended growth can likely leads to an incorrect
determination of the granule fraction since these organisms had an open
structure and were probably retained in the sieves with the mesh
openings of 0.63 and 0.25 mm.
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During Experiment 1 and Experiment 2 the biomass was always a
mixture of granules and flocs in both reactors (Figure 20a, Figure 20b,
and Figure 20c). The co-existence of both types of biomass are often
reported in AGS reactors treating real (NI et al., 2009; LIU et al., 2011;
LIU & TAY, 2012; WAGNER & COSTA, 2013) and synthetic (WAN
et al., 2009; MANAS et al., 2011) influents. If the ratio of flocs is not
controlled, granules cannot compete with flocculent sludge, leading to
the deterioration of the sludge settleability and to the loss of granular
sludge (LIU & TAY, 2012). To maintain a stable operation of the AGS
reactor, the fraction of flocculent sludge should be kept at a low level
(<35% of total biomass) by increasing the growth of granular sludge or
by physically discharging the flocculent sludge (LIU & TAY, 2012).
Shortening the settling time from 8 to 4 min favorably selected for
granular sludge as dominant form of biomass in the reactors by
significantly washing-out the fraction of flocculent sludge, as shown in
Figure 20d, Figure 20e, Figure 20d, and Figure 20e.However, the
continuous wash-out of the flocs resulted in a low biomass concentration
inside the reactors (Experiment 3 — Figure 19c). No biomass
accumulation was observed under these conditions, indicating that the
growth of aerobic granules was limited. Furthermore, the amount of
solids present in the effluents remained high, especially in R2
(Experiment 3 —Figure 19d). This may be due to the irregular
morphology of the granules in R2, which can lead to a higher presence
of many small biomass particles in the bulk liquid. Filaments and finger
type structures can indeed break off under shear stress during reactor
operation (DE KREUK et al., 2010). Another hypothesis is that Xs is
mainly converted into floccular biomass. At short settling time, the flocs
that might be produced through the conversion of Xs are directly
washed-out, which increase the effluent TSS and limits the
accumulation of sludge in the reactor. This second hypothesis would
therefore suggest that AGS reactors fed with Xs must contain and
beneficiate from a significant fraction of floccular biomass. Based on
our results, it can be concluded that the application of a strong selection
pressure in order to achieve full granulation may not be an adequate
operating condition when treating influents containing Xs.

At variable volume the effluents were extracted at the half of the
maximum working heights of the reactors in a short withdrawal phase of
less than 2 min. After settling, all the biomass that remained above this
port was washed-out with the effluent. At constant volume, after the
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settling phase the reactors were directly fed with the influent from the
bottom resulting in a slow discharge of the effluent in the upper part of
the reactors. Operating the SBRs at constant volume helped to reduce
the selection pressure for fast-settling biomass, preventing a severe and
constant wash-out of the biomass (flocs) at the end of each cycle. This
resulted in a larger accumulation of flocs and therefore in a higher
biomass concentration. The simultaneous fill-and-draw mode at a low
upflow velocity (0.5 m-h™) also led to a lower discharge of solids in the
treated effluent. The operation of AGS reactors at constant volume were
previously reported (DE KREUK AND VAN LOOSDRECHT, 2004;
GIESEN et al., 2013). A wastewater upflow velocity of 0.5 m-h™ was
also applied by De Kreuk & Van Loosdrecht (2004). Under such an
operation mode, the low influent upflow results in a plug-flow regime
behavior of the liquid across the settled bed (WEISSBRODT et al.,
2014). The granules in the lower part of the settled bed will then face a
higher substrate concentration than the flocs in the upper part of the
settled bed (DE KREUK & VAN LOOSDRECHT, 2004). The
competition for substrate between granules and flocs is then lower, and
the growth of granular sludge is enhanced. However, flocs became
dominant in R2 (60.9%). although no filamentous organisms were
observed in the granules surface and/or in the bulk liquid. The more
regular morphology of the biomass might be related to enhanced
hydrolysis of Xs as a result of longer contact time between wastewater
and biomass under simultaneous fill-and-draw mode. Potentially longer
anaerobic contact times enhance the hydrolysis and fermentation of
substrates as volatile fatty acids, which can subsequently be taken up by
the microorganisms present in the granular sludge (DE KREUK et al.,
2010).

4.2.4.2 How does the presence of Xs in the influent together with the
applied operating conditions influence the substrate conversion?

The quality of the treated effluent was also affected by the
presence of Xs in the influent. The substrate removal capacity of R2 was
substantially lower than that of R1 (Figure 22 — Experiments 1-3).
Nutrient removal was more pronounced in R1, probably as a result of
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the higher levels of biomass in the reactor (higher SRT). The
proliferation of filamentous organisms led to a constant wash-out of
fluffy biomass produced in the presence of Xs. Wash-out dynamics
result in an insufficient SRT that did not enable bacterial populations
with lower growth rates such as polyphosphate accumulating organisms
(PAOs) and nitrifiers to grow in the system (WEISSBRODT et al.,
2012). Another possible explanation for a lower substrate removal in the
presence of Xs is the inefficient COD removal under anaerobic
conditions, and a subsequently leak of this substrate into the aerobic
phase. During the anaerobic phase, most of all COD is taken up by
microorganisms, such as PAOs and glycogen accumulating organisms
(GAOs), which store COD as intracellular polymers. In the aerated
phase, nitrification occurs while PAOs and GAOs oxidize their storage
polymers (BASSIN et al., 2012b). If COD is not completely stored
under anaerobic conditions, nutrient removal during aerobic conditions
will be then reduced. Samples taken immediately after the beginning of
the aerobic phase (data not shown) displayed that the anaerobic uptake
of soluble COD was incomplete in R2, while in R1 this substrate was
mostly consumed during the anaerobic feeding. This may be related to
the low rate of Xs hydrolysis rates under anaerobic conditions. The
hydrolysis process converts slowly biodegradable particulate substrate
into readily biodegradable soluble compounds. As a relatively slow
process, hydrolysis is the rate-limiting step for the biodegradation of
organic carbon and therefore it is generally the decisive step triggering
the quality of the effluent (INSEL et al., 2003). Limited biological
dephosphatation and simultaneous nitrification and denitrification
(SND) was previously observed in AGS reactors due to the leakage of
COD into the aerobic phase (DE KREUK et al., 2010; WEISSBRODT
et al., 2012). However, denitrification process was not the focus of our
study and was therefore not evaluated. To promote the SND process the
dissolved oxygen concentration should be kept at a low level during the
aerobic phase by using, for example, an on/off aeration control system.
In both reactors the applied airflow rate was kept constant during the
aerobic phase in order to assure that the filamentous growth was
predominantly resulting from the presence of Xs in the influent and not
due to an oxygen limitation.

The anaerobic COD uptake might have also affected the
morphology of the granules. Under conditions enabling the degradation
of most organic matter during the anaerobic phase, the microorganisms
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experience a famine state during the aerobic phase, which results in an
improvement of microbial aggregation (SU et al., 2012). Feast-famine
regimes also stimulate the production of extracellular polymeric
substances (EPS) that can thus sustain granulation. Full anaerobic
acetate uptake in AGS reactors can further suppress filamentous
overgrowth (WEISSBRODT et al., 2012). In the presence of Xs, the
famine period is not reached throughout the duration of one cycle, which
may have caused the growth of filamentous organisms at the granules
surface.

High nitrogen and phosphorus removal rates in the presence of
Xs were achieved only when operating at constant reactor volume.
Samples taken immediately after the beginning of the aerobic phase
(data not shown) displayed that in both reactors COD was mainly
consumed during the anaerobic fill-and-draw phase. These results
suggest that the longer anaerobic contact time between the wastewater
and the biomass led to an improved anaerobic uptake of COD that
sustained nutrient removal. The operation of AGS reactors fed with Xg
must therefore be adapted so that the hydrolysis rate is maximized.
Furthermore, with less biomass being washed-out of the system the SRT
was higher, allowing the enrichment of slow growing organisms such as
PAOs and nitrifiers. Altering the operating strategy from variable to
constant volume and decreasing the selection pressure for fast-settling
biomass had therefore a positive effect in the overall quality of the
treated effluent.

4.2.4.3 Relevance of the findings for practical applications

Lab-scale AGS reactors fed with synthetic substrate containing
only soluble organic matter are usually operated in variable volume with
rapid effluent withdrawal and under a high selection pressure for the
fast-settling biomass by using a sedimentation time usually below 5 min.
Our results demonstrated that such operating conditions cannot directly
be transposed to the operation of reactors fed with influents containing
Xs. The key factor triggering the formation of regular and dense aerobic
granules with a high substrate removal capacity in the presence of Xs
seems to be related to the establishment of an operating mode where the
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uptake of particulate matter under anaerobic condition is enhanced. In
our study this was achieved by decreasing the selection pressure and
applying a simultaneous fill-and-draw mode. Future works should
nonetheless investigate different wastewater upflow velocities during
feeding. This should allow for an evaluation of the balance between the
fractions of granules and flocs inside the reactor while assuring a good
quality of the treated effluent, especially with regard of denitrification
and biological phosphorus removal.

4.2.5 Conclusions

The conclusions of this study are:

The formation of aerobic granules for the treatment of influents
containing particulate organic matter (Xs) requires (1) reducing
the selective pressure for fast-settling biomass and (2) applying
a longer anaerobic phase to favor organic substrate utilization.
Conventional operating conditions applied when treating
influents that contain only Ss (e.g. high selective pressure)
cannot be directly transposed when treating influents that
contain Xs.

Aerobic granular sludge fed with Xs was always composed of a
substantial fraction of floccular biomass. At high selective
pressure, the fraction of flocs was low (<20%) due to their
continuous wash-out. This resulted in the formation of fluffy
granules and poor substrate conversion. Reducing the selective
pressure for fast-settling biomass helped to reach a low SVlsg
(around 70 mL-gTSS™) and a high SVI3/SVIy ratio (> 0.8)
despite a high fraction of flocs. We believe that the presence of
flocs in AGS fed with influents containing Xs cannot be
completely avoided.

Increasing the anaerobic period and decreasing the selective
pressure for fast settling-biomass helped to maintain a higher
biomass concentration in the reactors and thus a higher SRT.
Ultimately, this helped to achieve full substrate conversion and
thus very good effluent quality.
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4.3 ARTIGO 3

No Artigo 2 foi exposto que 0 modo de operacdo de um reator de
granulos aerdbios deve ser adaptado de acordo com a composicdo do
efluente, principalmente quando 0 mesmo apresenta material
particulado. A operacdo do reator em volume constante, isto é,
enchimento e descarte simultaneos, apresentou-se como uma hoa
alternativa para o tratamento de efluentes com material particulado na
forma de starch. Isto ocorre, pois 0 enchimento a uma baixa velocidade
ascensional de esgoto (Vww) permite um maior contato do efluente a ser
tratado com o lodo sedimentado na camada inferior do reator,
possibilitando assim uma melhor remogéo de Xs.

Neste contexto, no experimento que resultou no Artigo 3" buscou-
se entender melhor até que ponto a velocidade ascensional de esgoto
aplicada durante a fase de enchimento influencia as propriedades do
lodo e a conversdo do substrato. Para isso, 0 reator (Sistema
Experimental 111) foi alimentado com esgoto doméstico de baixa carga
organica em diferentes Viw: 1, 5,9, 8, 12,5 ¢ 16 m-h™.

A formacdo de granulos aerébios com IVLz, menor do que 50
mL-gsst - foi observado tanto para baixa (1 m-h™) quanto para alta Vi
(16 m-h™). A uma Vi de 16 m-h™, o lodo era composto principalmente
de granulos grandes (d > 0,63 mm), com uma superficie irregular e
filamentosa. Por outro lado, o enchimento a uma Vi de 1 m-h?,
resultou em um lodo dominado por pequenos granulos (0,25 < d < 0,63
mm), com uma estrutura bastante heterogénea. Além disso, observou-se
uma fracdo significativa de flocos, como indicado pelos baixos valores
de IVLs/IVLyo (em torno de 0,8).

Ao operar o reator em volume constante, a remogéo dos flocos
ocorre quando a Vww aplicada durante o enchimento excede a
velocidade de sedimentagdo dos flocos. Desta forma, Vyw acima de 5,9
m-h! acarretaram em um constante washout da biomassa. Com isso, a

"0 Artigo 3 deu origem a seguinte publicacéo:

DERLON, N., WAGNER, J., COSTA, R.H.R., MORGENROTH, E. Formation
of aerobic granules for the treatment of municipal wastewater using a
sequencing batch reactor operated at constant volume.
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concentracao de sélidos no reator diminuiu de 6,6 para 1,2 gSST-L'1 com
0 aumento da Vww de 1 para 16 m-ht, respectivamente. A baixa
retencdo de sélidos em Vyw maiores do que 5,9 m-h? resultou numa
baixa remocédo de substrato, afetando a qualidade do efluente tratado.
Por outro lado, elevadas eficiéncias de nitrificacdo e remocdo de
carbono e fosforo foram obtidas a uma Vi de 1 m-h, uma vez que
houve uma maior retengdo de biomassa no reator sob essas condicdes.
No entanto, o processo de desnitrificacdo foi a etapa limitante na
remocdo de nitrogénio. Isto ocorreu provavelmente devido ao pequeno
didametro dos granulos obtidos a uma Vyw de 1 m-h*. Em granulos
menores, a difusdo do oxigénio dissolvido é maior e, consequentemente,
0 volume da camada anoxica dentro do granulo é menor, afetando assim
0 processo de SND. O nitrato produzido durante o processo de
nitrificacdo foi principalmente removido durante o enchimento
anaerobio do ciclo subsequente.

No geral, o estudo demonstrou que uma menor selecdo da
biomassa deve ser aplicada aos reatores de granulos aerébios utilizados
para o tratamento de esgotos domésticos de baixa carga organica, tendo
em vista a baixa velocidade de sedimentacdo dos granulos cultivados
com este tipo de efluente. Entretanto, velocidades ascensionais de
esgoto levemente superiores a 1 m-h™ podem ser aplicadas a fim de
selecionar granulos maiores, e assim favorecer o processo de nitrificacéo
e desnitrificacdo simulténeas.

Transcricdo do Artigo 3:

4.3.1 Introduction

The formation of aerobic granules has been extensively
investigated in the last 20 years (MORGENROTH et al., 1997).
Granular sludge is today foreseen to be one of the main advanced
technologies of the century for wastewater treatment (VAN
LOOSDRECHT & BRDJANOVIC, 2014). However, its full-scale
application for the treatment of domestic wastewater remains very
limited. Indeed, most studies on aerobic granulation were performed at
laboratory-scale using well-defined synthetic influents. Those synthetic
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influents typically contain soluble and readily biodegradable substrates,
such as carbohydrates or volatile fatty acids, at large concentrations,
ranging from few hundreds to few thousands of mgCOD-L'l. Such high
concentrations of readily biodegradable substrates allow for the
cultivating of aerobic granules in few weeks (DANGCONG et al., 1999;
BEUN et al., 2002; ZHENG et al., 2006; GAO et al, 2011).
Nevertheless, the aforesaid influents are not representative of low and
medium-strength domestic wastewaters, which usually contain much
lower concentrations of organic substrates (respectively 250 and 430
mgcop-L™) with a significant fraction (around 50%) in the particulate
form (METCALF & EDDY, 2003). Furthermore, few studies were
performed using complex influents such as domestic wastewaters (NI et
al., 2009; COMA et al., 2012; WAGNER & COSTA, 2013). Nowadays
the absence of studies of the granulation process under more realistic
conditions critically limits the practical application of this technology.

Few studies reported successful granule formation during the
treatment of domestic wastewaters (Table 13). Different observations
can be drawn from these studies:

(i) Achieving stable granulation requires long time. Ni et al.
(2009) and Giesen et al. (2013), for example, reported periods
of 10 and 13 months to achieve 85% and 90% granulation,
respectively.

(ii) Aerobic granules developed with real domestic wastewater are
rather small, with diameters varying between 200 and 1300 pm
(NI et al., 2009; LIU et al., 2010; WAGNER & COSTA, 2013).
This is much smaller than the size of aerobic granules cultivated
with synthetic influents, for which sizes of several millimeters
are usually reported.

(iii) Settling properties of aerobic granules fed with municipal
wastewater are often very good. SVl values below 50
mL-grss ™ are frequently reported (GIESEN et al., 2013; NI et
al., 2009) but higher values are also observed (i.e. slightly
below 100 mL-grss® for Coma et al. (2012)). A similar
observation is drawn for the SV Iz, to SV g ratio. A ratio close
to 1 is representative of full granulation. However, Coma et al.,
(2012) and Wagner & Costa (2013) reported slightly smaller
ratios
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Table 13. Summary of the main results reported in the literature about the use of domestic wastewater for aerobic

granulation.
Wastewater Substratr_e Organic load SBR T|m_e to Settling properties Fraction Effluent quality
type concentration (kg .mg_d_l) operation achieve (SVI, ratio of SVIs) of (mg-L'l) Reference
(Mgcop.L™) cob granulation ' granules
Variable 1 Ammonia: 0.5
. SVIs: 40 mL-g o
Domestic tCOD 95-200 volume X T o Nitrate: 4
(China) SCOD 35-120 061 (15-30min 2209 e i 80% Orthophosphate: 0.5 ! tal 2009
settling) : Suspended solids: 15
Domestic
(40%) and . Variable SVl < 50 mL-g* 000
industrial sCOD 250-1800 volume 400 d Ratio: 1 80-90% LIU et al., 2010
(60%) (China)
Domestic Constant GIESEN et al
(';;e;te dsﬁm tCOD 1265 {l,omme' SVIs: 30 mL-g* 2013; VAN DER
ANl W ROEST et al., 2011
Africa) unknown
Domestic and Ammonia:0.5
industrial \?(?Izsntwaem SVIs: 60 mL-g'1 Around Nitrate: 4 GIESEN et al.,
(Nereda® V. ’ 13m SVly: 40 mL-g* 90% Orthophosphate: 0.5 2013; VAN DER
plant, The ww Ratio: 0.66 0 Suspended solids: ROEST et al., 2011
Netherlands) unknown 10-20
Dtizsiile & “tCODt 326 + 77 Variable SVlg < 100 mL-g*$ Nitrite accumulation
acetate * S a8 . . COMA et al., 2012
(Australia) sCOD 179 + 46 volume Ratio: = 0.9 during aerobic phase
Variable .
. R Ammonia: 3
Domestic } volume SVlg=~ 53 mL-g* . WAGNER &
(Brazil)® sCOD 430 + 140 1-1.40 (15 min 140d Ratio = 0.9 Suspended solids: COSTA., 2013
settling) 25-125
. Variable
Domestic and Orthophosphate: <3 P
acetate {COD 287-492 0.5-2.0 volume 450y 98% Suspended solids: IROCITASCIAIEL
(15-30 min etal., 2015
(Germany) " 40-100
settling)

*: before addition of acetate

§: data of the “100%-flocs” conditions

a: data of Stage | and Il (without addition of acetate)
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(iv) The performances of the granular sludge systems in terms of
substrate conversion were not clearly evaluated until now.
Information about the denitrification or phosphorus removal is
often not reported. Furthermore, it is not so clear to what extent
denitrification is observed simultaneously to nitrification.

Even though the studies listed in Table 13 clearly increased our
understanding about the formation of aerobic granules during the
treatment of domestic wastewater, they also displayed some limitations.
First, some studies were performed with mixed influents and not with
real domestic wastewaters, e.g. mixture of municipal and industrial
wastewaters (LIU et al., 2010; GIESEN et al., 2013) or municipal
wastewater with addition of acetate (COMA et al, 2012;
ROCKTASCHEL et al., 2015). This sometimes resulted in large COD
concentrations, e.g., up to 1800 mgcop-L™* (LIU et al., 2010). Such
influent COD concentrations even exceed those of high-strength
domestic wastewaters (METCALF & EDDY, 2003). To what extent
successful granulation can be achieved with low-strength wastewater
containing a significant fraction of organic substrate in the particulate
form (Xs) still remains uncertain. The effect of the presence of Xs on the
formation of aerobic granules and the quality of the effluent was
previously evaluated (WAGNER et al., submitted). The combination of
a reduced selection pressure and a simultaneous fill-draw mode
(constant volume) showed to be beneficial for the substrate removal
efficiency and for suppressing filamentous overgrowth on the granules’
surface in the presence of X5 (WAGNER et al., submitted). However,
the aforementioned studies did not clearly describe the system
performances in terms of substrate conversion, e.g., denitrification and
phosphorus removal.

A key advantage of aerobic granular sludge system is that
simultaneous nitrification-denitrification can be achieved during the
aerobic phase. But based on the existing literature, it remains unclear if
denitrification is observed simultaneously to nitrification or if it occurs
during the anoxic conditions. Finally, the operating conditions to
achieve granulation seem rather diverse. Sequencing batch reactors
(SBR) were operated either at variable volume (NI et al., 2009;
WAGNER & COSTA, 2013) or at constant volume (GIESEN et al.,
2013; VAN DER ROEST et al., 2011; WAGNER et al., submitted) for
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aerobic granulation. Operating system at constant volume consists in
feeding the reactor at its bottom with fresh wastewater while
simultaneously discharging the treated water from its top. In this case
the wastewater upflow velocity (Vww) governs the removal of slow
settling flocs. The operating conditions in terms of Vi during the
anaerobic feeding that must be applied to achieve full granulation need
therefore to be evaluated.

The objectives of this study were: (i) to evaluate to what extent
aerobic granules can form during the treatment of real low-strength
domestic wastewater; (ii) to better understand how the operating
conditions in terms of Vi influence the formation of aerobic granules
(fractions, kinetic, etc); and (iii) to quantify the performance of aerobic
granular sludge systems in terms of substrate conversion, especially with
regard of denitrification and biological phosphorus removal. For this
purpose a 190 L column of 4 m height was operated for a period of three
years for the treatment of real domestic wastewater. Different operating
conditions in terms of wastewater upflow velocity during the anaerobic
feeding were applied. The sludge properties (concentration, settling
volume index, fraction of granules, etc.) and the reactor performances
(COD, N and P removal) were monitored.

4.3.2 Materials and Methods

4.3.2.1 Experimental set-up

A sequencing batch column reactor of 190 L (0.25 m of diameter
and 4 m of height) was operated in fill-draw mode (constant volume).
The SBR was fed with real domestic wastewater, which was introduced
anaerobically at the bottom of the reactor. The duration of a batch
sequence was 4 h and was composed of the following phases: (i)
anaerobic feeding phase, (ii) anaerobic standstill period, (iii) aerobic
phase, and (iv) settling. The anaerobic feeding stopped after that 50% of
the column volume was exchanged. The duration of the feeding was
inversely proportional to the upflow velocity of the wastewater applied
in the column. The duration of the full anaerobic phase (feeding plus
standstill) was maintained constant (90 min). The aerobic phase and
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settling were set in 140 and 10 min, respectively. Oxygen concentration
was controlled between 2-2.5 mgo,-L™ during the aerobic phase using
an on/off aeration control system. During the anaerobic standstill period,
air was injected every 15 min during 5 s for mixing. The SBR was
equipped with oxygen, ammonium, nitrate, and pH sensors (Endress &
Hauser, Switzerland). All sensors were connected to a programmable
logic controller (PLC). The PLC was connected to a supervisory control
and data acquisition (SCADA) system.

4.3.2.2 Experimental approach

Two approaches were tested to develop aerobic granules (Table
14). The first approach consisted in converting floccular biomass into
granules by improving the growth of slow-growing organisms, i.e.,
maintaining high solids retention time. A very low wastewater upflow
velocity (Vww) of 1 m-h™ was thus applied during this experimental
phase to minimize the wash-out of slow-settling biomass during the
anaerobic feeding (Table 14, 1% row). Two runs were performed under
this operating condition. The second approach consisted in imposing a
high selective pressure on the slow settling flocs, i.e., washing-out the
flocs by imposing a high wastewater upflow velocity during the
anaerobic feeding. Vww ranging from 5.9 to 16 m-h™ were tested for
selecting granules.

Table 14. Details of the different experimental approaches applied in

this study.
Experimental Vww during . Operation
approach feeding (m-h™Y) Duration (d) period (d)
Approach 1 — .

: Run 1: 60 0-60
conversion of flocs 1.0 Run 2: >150 382 - > 532
to granules

5.9 83 61 - 144
Approach 2 — flocs 8.5 57 145 - 202
wash-out 125 112 113 - 315

16 65 316 - 381
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4.3.2.3 Domestic wastewater

The domestic wastewater used in this study was directly pumped
from the combined sewer system of the city of Dubendorf, Switzerland.
The wastewater was pre-treated to remove grit and sand before primary
clarification. This primary clarified wastewater was then used in all our
experiments (Table 15) and corresponds to a low-strength wastewater.

Table 15. Composition of the primary clarified wastewater.

Parameters Unit Average values
Total COD (tCOD) mg-L* 304,0 + 127,4 (108)
Soluble COD (sCOD) mg-L* 127,34 £ 55,1 (111)
Total nitrogen (TN) mg-L* 32,0 +6,0 (31)

: . +
ﬁ;nmonlum nitrogen (NH, - mg-L™ 18,2 + 5,4 (130)
Total phosphorus (TP) mg-L*! 5,2+1,0 (31)
Orthophosphate (PO,>-P) mg-L* 2,1+0,6 (117)
Total suspended solids (TSS) mg-L*! 140 + 30 (108)
Total organic loading rate kg tCOD-m3.d* 0,90 + 0,39 (108)
Soluble organic loading rate kg sCOD-m3.d! 0,37 0,17 (111)
Nitrogen loading rate kg NH,;"-N-m™3.d* 0,05 + 0,02 (130)
Phosphorus loading rate kg PO >-P-m3.d?  6,39-10°+1,91 -10° (117)

4.3.2.4 Cycle tests

Typical cycle tests were carried out in order to evaluate substrates
conversions (e.g., simultaneous nitrification denitrification). During
one cycle experiment, samples were taken every 15-30 minutes to
measure soluble COD, nitrogen compounds, and phosphorus. During the
anaerobic feeding phase the samples were collected in the upper part of
the reactor (effluent). During the aerobic period the samples were
collected using a port located at the half of the maximum working height
of the reactor. Specific ammonium uptake rate and nitrite/nitrate
formation rate were obtained by linear regression of their corresponding
concentrations over time by the concentration of volatile suspended
solids (VSS) in the reactor. The specific denitrification rate (SNDR) was
calculated based on the difference between ammonium uptake rate and
nitrite/nitrate formation rate.
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4.3.2.5 Analytical methods

Total and soluble COD were measured using commercial
photochemical tests (Hach-Lange, Germany). Ammonium was
measured using a flow injection analyzer (FIAstar 5000, Foss,
Denmark). The detection limit of this instrument is 0.2 mgNH,"-N-L™.
Nitrate and nitrite were measured using anion chromatography
(881compact IC, Metrohm, Switzerland; detection limit for both
components 0.2 mgN-L™). This study was carried out on composite
samples of both influent and effluent. These samples were collected
over a time period of 24 h and preserved at 4°C prior the chemical
analysis. Total suspended solids (TSS) concentrations in the reactor and
in the effluent were obtained by using filters with a pore size of 0.45 um
(Macherey-Nagel, Germany).

SVI and sludge size fraction were measured with a mixed liquor
sample taken at the end of the aerobic phase. SVl and SVlz, were
determined by dividing the biomass volume after a settling period of 10
and 30 min, respectively, per gram of TSS. The SVI3/SVIyq ratio was
used in order to access granule formation, as suggested by De Kreuk et
al. (2007a). Particle size fraction of the sludge biomass was measured
using different sieves with decreasing mesh openings of 0.63 mm, 0.25
mm, and 0.1 mm. A sample of 200 mL of mixed liquor was mixed with
additional 800 mL of tap water in order to prevent a build-up of a cake
in the sieve. The sieving procedure was performed as described in Bin et
al. (2011). The morphology of the biomass was regularly observed using
a stereomicroscope (Olympus SZX10, Japan).

4.3.2.6 Calculation procedures

The sludge production was calculated using Equation 30:

PX = PXH‘STO + PXH‘S

Equation 30
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Where Py, is the sludge production using storage compounds,
i.e., soluble COD stored during the anaerobic period (grss-d™); and Px,.
is the sludge production using non-storage compounds, i.e., the residual
soluble COD that remained after the anaerobic storage and the organic
substrate in the particulate form (grss-d™).

These two fractions of the sludge production can be approximated
using the following equations:

PXH‘STO = lss xH 'YSTO,NOx 'YH,oz Q- (Ss,in _SS,ana,end)

Equation 31

PxH‘S =lss st *Yr 02" Q (X in +Ss anaend — Ss aer end)
Equation 32

Where issxy iS the suspended solids to biomass ratio (0.9
Orss'Gcon); Ystonox is the anoxic yield of stored products per readily
biodegradable substrate (0.8 gcop-gcon - based on Henze et al., 2000);
Yoz is the aerobic yield of heterotrophic biomass (0.64 gCOD-g(;OD'l
based on Henze et al., 2000); Q is the flow rate (L-d™); Ss;n is the
concentration of readily biodegradable substrate in the influent (0.3
gcop-L'l based on our measurements); Ssanaend iS the concentration of
readily biodegradable substrate remaining at the end of the anaerobic
period (0.04 gcop-L™" based on our measurements); Xsi, is the
concentration of slowly biodegradable substrate in the influent (0,15
gcop-L'l based on our measurements); and Ss gereng IS the concentration
of readily biodegradable substrate remaining at the end of the cycle
(0.02 gcop-L™ based on our measurements).

4.3.3 Results

4.3.3.1 Characteristics of the granular sludge

The SVlso, SVl and SVI3/SVIyg ratio were measured for the
different conditions in terms of wastewater upflow velocity during the
anaerobic feeding (Figure 23). It is important to mention that the
presented results from the Approach 1 (conversion of flocs to granules —
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Vww of 1 m-h'l) are the sum of the results obtained in both runs. Low
SVI3o and SVIy were achieved either at a very low (1 m-h'l) or at a very
high wastewater upflow velocity (16 m-h™) (Figure 23a and Figure
23b). SVI3y values of 51 + 9 and 56 + 3 mL-gTss'1 were measured at
Vww of 1 and 16 m-h™, respectively. Also for the same applied Viw,
SVl values of 68 + 11 and 80 + 12 mL-grss'1 were obtained. This
corresponded to SV13,/SVlyy ratio of around 0.8 (Figure 23c). Such low
SVI values were not achieved for intermediary Vww (i.e., between 5.9
and 12.5 m-h™) even if a clear trend was observed. Indeed, increasing
the Vuw from 5.9 to 16 m-h™ resulted in a gradually decrease of the SVI
values.

Figure 23. (a) SV, (b) SVIand (c) SVI3/SVIy, ratio measured for the
different conditions in terms of wastewater upflow velocity during the
anaerobic feeding.
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The solids concentrations (in the reactor and in the effluent)
(Table 16) and the size fractions (Figure 24) were monitored for the
different conditions in terms of wastewater upflow velocity during the
anaerobic feeding. The presented results from the Approach 1
(conversion of flocs to granules — Vg of 1 m-h'l) are the sum of the
results obtained in both runs. The increase of the applied Vw resulted
in a decrease of the sludge concentration in the reactor. TSS gradually
reduced from 6.6 to 1.2 gTss-L‘l when Vy increased from 1 to 16 m-h
! On the other hand, no correlation between TSS concentration
measured in the effluent and the amount of sludge measured in the
reactor was observed. The lowest value of TSSesient (9 £ 5 mgTSS-L'l)
was indeed obtained when the reactor was operated at the lowest Viyw
(1.0 m-h), despite the highest sludge concentration (> 6.6 grss-L™). For
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higher values of Vyw, higher TSS concentration of 102 + 20 mgrss-L™
to 172 + 100 mgrss-L™ were observed in the treated effluent. These
values must be compared with sludge production values. The high TSS
effluent concentrations observed at high Vyw induced a massive loss of
biomass (60 to 100 gTSS-d'l). This biomass loss is in the same order of
magnitude than the approximated biomass production (85 grss-d™).

Table 16. TSS concentrations measured in the reactor and in the effluent.

Experimental approach

Approach 1

Parameters  — conversion

of flocs to Approach 2 — flocs wash-out

granules
Vi (M-h™) 1.0 5.9 8.5 12.5 16
TS Srescor 1 upto 6600  3000+400 2700+250 1700300 1200 + 300
(Mgrss-L™)
Tssefﬂuent +

g + 172 £ 1 143+ 4 102 + 2 117 £ 4

(Mgrss-LY) 9+5 00 3+40 0 0 5

The different size fractions of the sludge were quantified when
the system was operated at Vi of 1, 12.5, and 16 m-h™. The presented
results from the Approach 1 refer to results obtained only in Run 2.
Figure 24 shows that a co-existence of flocs and granules was observed
for all the applied conditions. However, the sludge was mainly
composed of granules, here referred to aggregates with diameter higher
than 0.25 mm (d > 0.25 mm). The total fraction of granules stabilized
around 80, 61, and 87% of the total biomass for the Vyw of 1, 12.5, and
16 m-h™, respectively. Furthermore, increasing the wastewater upflow
velocity during the anaerobic feeding helps to select granules based on
their size. At very low Viyw of 1 m-h™ the sludge was mainly composed
of small granules (0.25 < d < 0.63 mm: 44 £ 5%). For higher values of
Vww, the sludge was mainly composed of larger granules (d > 0.63
mm). The fraction of larger granules was 34 + 7% and 65 + 11% for
Vww of 12.5 and 16 m-h™, respectively.

Pictures of the sludge are shown for Vi of 1, 12.5 and 16 m-h?
(Figure 25). At 1 m-h™ the sludge was mainly composed of small
granules. The shape of these granules was irregular. A higher upflow
velocity helped to select for larger granules with a round shape.
Filamentous outgrowths could be observed in the surface of the granules
at16 m-h™.
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Figure 24. Size fractions of the sludge measured for the different conditions
in terms of wastewater upflow velocity during the anaerobic feeding.
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4.3.3.2 Substrate conversion

The system performances in terms of substrate conversion were
monitored for the different operating conditions (Figure 26). The
presented results from the Approach 1 refer to results obtained only in
Run 2. This figure displays the results obtained for the Vyyw of 1, 12.5
and 16 m-h?, since only the sSCOD removal was measured when the
system was operated at Viyw of 5.9 and 8.5 m-h™. High COD removal
efficiencies (> 80%) were measured for all applied Vyww. At high Viyyw
the extensive floc wash-out resulted in a decrease of the ammonium and
phosphorus removal. Ammonium efficiencies of 58 + 24% and of 28 +
18% were measured at 12.5 and 16 m-h™, respectively. Higher
ammonium and phosphorus removal were observed when the system
was fed at very low Vi of 1 m-h*. For this condition, average removal
efficiencies of 96 £ 4% for ammonium and 89 + 7% for phosphorus
were obtained, resulting in a treated effluent with excellent quality.
Besides, at a Vi of 1 m-h, nitrite concentrations were always below
the limit of quantification and an average nitrate concentration of 3.9 + 2
mg-L™ was measured.
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Figure 25. Stereomicroscopic images of aerobic granules for the different
conditions in terms of wastewater upflow velocity during the anaerobic
feeding. White bars indicate a size of 1 mm.

. ey LRl > ¥ - %

o ot {

: ‘\. ; \
A el

g s

-
*

o

ks
.3

o



149

Figure 26. Efficiencies of substrate conversion measured for the different
conditions in terms of wastewater upflow velocity during the anaerobic
feeding.
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Cycle studies were carried out in order to monitor the nutrient
conversion during the (a) anaerobic feeding and (b) the aerobic phase.
An example of a cycle obtained at Viyw of 1 m-h™ (Run 2) is given in
Figure 27. As mentioned before, during the anaerobic feeding phase the
samples were collected in the upper part of the reactor (effluent). During
the aerobic period the samples were collected using a port located at the
half of the maximum working height of the reactor. The sludge did not
completely settle during the 10 min of sedimentation phase of the
previous cycle. When the simultaneous fill-and-draw phase started, the
height of the sludge bed was usually around 2-2.5 m from the bottom of
the reactor. The remaining nitrate from the previous cycle was thus
denitrified during the anaerobic feeding by the sludge bed. The nitrate
concentration in the treated effluent decreased from 6 to 0.2 mg-L™
(SDNR of 0.045 g-gvss™-d™*) during the 90 min of the simultaneous fill-
and-draw phase. At the same period the ammonium, nitrite, and ortho-
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phosphate concentrations remained constant in the treated effluent.
During the following aerobic phase the ammonium concentration
decreased from 12 to 0.5 mgN-L'l in the bulk liquid. Meanwhile the
nitrate concentration increased from 0.2 to 8 mgN-L'1 and no nitrite
accumulation occurred. The ammonium depletion (11.5 mgy-L™) and
the nitrate release (7.8 mgy-L™) at the end of the aerobic phase were
unbalanced. This indicates that not only nitrification but also
denitrification took place under aerobic conditions. However, the
denitrification efficiency during the aerobic phase was only 30%.

Figure 27. Cycle test performed on the SBR reactor during the (a)
anaerobic feeding (samples taken from the effluent) and during the (b)
aerobic period (samples taken from the mixed liquor).
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The phosphate concentration sharply decreased from 7.3 to 0.2
mg-L™ during the first 40 min of the aerobic phase. The amount of
phosphate in the beginning of the aerobic phase was higher than the
average values usually measured in the influent. This indicates that the
phosphate released into the bulk liquid occurred during the anaerobic
phase, followed by phosphate uptake during the aerobic phase.
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4.3.4 Discussion

4.3.4.1 Successful granulation can be achieved using a low strength
domestic wastewater

Our study aimed at evaluating two different approaches to
cultivate aerobic granules during the treatment of low-strength
municipal wastewater: (i) conversion of the flocs into granules by
feeding the reactor at a low Vy, in order to maintain high biomass
concentration and thus high substrate conversion, (ii) wash-out of flocs
and selection of granules by feeding the reactor at high V. Both
approaches were successful for cultivating a significant amount of
aerobic granules (fraction > 50 %) with a good settleability.

When operating the reactor in fill-draw mode, the removal of the
flocs occurs when the Vww applied during the anaerobic feeding
exceeds the floc settling velocity. According to Liu & Tay (2004)
typical settling velocities of around 8 to 10 m-h™ are usually reported for
activated sludge flocs. On the other hand, much larger settling velocities
(> 50 m-h™) are reported for aerobic granules fed with synthetic
influents (KONG et al., 2009; VLAEMINCK et al., 2009). Settling
velocities in a range of 18-40 m-h™ were obtained for the aerobic
granules cultivated with real domestic wastewater (NI et al., 2009). This
suggests that a feeding velocity between 8 and 18 m-h™ should be
applied to wash-out the flocs while maintaining the granules. However,
in our study, a Vww higherthan 5.9 m-h led to a severe wash-out of the
biomass, resulting in a decrease of the TSS concentration inside the
reactor. Under these conditions, this biomass loss is in the same order of
magnitude than the biomass production. The increase of the Vi from 5
to 16 m-h™ was associated with a reduction of the sludge concentration
from 3.0 + 0.4 to 1.2 + 0.3 grss-L ™ in the system (Table 16). The quality
of the treated effluent was therefore affected, i.e., high presence of
solids in the effluent (> 100 mgrss-L™) and low nutrient removal
efficiency. On the other hand, when the reactor was operated at very
Vww of 1 m-h™ (no wash-out of flocs) a large amount of biomass was
maintained in the reactor and very low TSS were measured in the
effluent (Table 16). High efficiencies of substrate conversion were thus
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obtained (Figure 26). At high Vw, a strong selective pressure was thus
applied for the fast-settling biomass. However, this selective pressure
was too high to allow the formation and accumulation of biomass as
indicated by the low sludge concentrations observed at high wastewater
upflow velocities. This might be explained by the settling velocity of
aerobic granular sludge (AGS) fed with influents containing particulate
organic substrate, which is much lower than those reported for granules
fed with synthetic feed water. For granules fed with pre-treated sewage,
reducing the selective pressure was required to avoid the loss of
granules with settling velocities of 2 to 5 m-h* (DE KREUK & DE
BRUIN, 2004). Reducing the selective pressure has also been required
to form AGS with synthetic influent that contained particulate organic
substrate (WAGNER et al., submitted).

Low SVl values (< 60 mL-grss™) were either achieved at very
low (1 m-h™) or at very high (> 16 m-h™) Viw (Figure 23). Such values
are similar to those reported in previous studies on aerobic granulation
using real domestic wastewaters (NI et al., 2009; LIU et al., 2010; VAN
DER ROEST et al., 2011; GIESEN et al., 2013; WAGNER & COSTA,
2013). However, a low SVl3 does not automatically imply in a
granulated sludge bed and the SVI3/SVIy ratio should also be
considered when evaluating the extent of granulation. The SVI3/SVlyg
ratios measured at 1 and 16 m-h™ were 0.75 and 0.85, respectively.
These values are lower than those reported in previous studies (between
0.9 and 1), as shown in Table 13 (NI et al., 2009; LIU et al., 2010;
COMA et al., 2012; WAGNER & COSTA, 2013). The low SVI3/SVlyg
ratio measured might be linked to the morphology of the granules. At
low Vyw of 1 m-h the main sludge fraction was composed of
heterogeneous granules with a small average diameter (between 0.25
and 0.63 mm). At 16 m-h™ the granules had a round but irregular
surface, with filamentous outgrowths. The irregular surface of the
granules results from the presence of organic substrate in the particulate
form (DE KREUK et al., 2010; WAGNER et al., submitted). The
SVI3/SVlyq ratio is also linked to the fraction of granules contained in
the sludge, i.e., a higher fraction of granules increases this ratio. Our
values thus indicate that the sludge was not entirely composed by
granules. A large fraction of flocs remained in the reactor, which was
confirmed by our measurements of the sludge size fractions (Figure 24).
At Vyw of 1 and 16 m-h™, the sludge contained 80% and 87% of
granules (d > 0.25 mm), respectively. In the previous studies on aerobic
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granulation during treatment of domestic wastewater, almost full
granulation (> 90%) was achieved. However, extended periods (more
than 1 year) were necessary to achieve such high granulation (LIU et al.,
2010; VAN DER ROEST et al, 2011; GIESEN et al., 2013;
ROCKTASCHEL et al., 2015). The fraction of granules, for example,
increased from 40% to 90% in around 1.5 years in the study of Van der
Roest et al. (2011). However, the shorter duration of our experiments
can explain the lower granule fractions compared to other studies. Each
applied condition (in terms of V) finished after around 2 months of
operation.

Achieving a higher granule fraction and a SV13,/SVly, ratio closer
to 1 is thus a slower process than achieving a SVlz, lower than 50
mL-grss . Over-long term, adjusting the operating conditions might be
required to increase the fraction of large granules and in turn the
SVI5/SVlyq ratio. This might include to slightly increase the Vi or to
selectively remove the flocs at the top of the sludge bed after settling.

4.3.4.2 Excellent effluent quality, in terms of COD, ammonium,
phosphorus, and TSS, can be achieved

Our study demonstrates that excellent effluent quality can be
achieved when feeding the reactor from the bottom at low wastewater
upflow velocity (Vww = 1 m-h™) while simultaneously discarding the
effluent from the top (fill-and-draw operation). High COD removal,
nitrification, and biological phosphorus removal were obtained under
these operating conditions. After 3 months of operation (Approach 1 —
Run 2), the ammonium, nitrite, and phosphorus concentrations measured
in the effluent were even below the limits of quantification of our
instruments (0.2 mgy-L™ for ammonium, 0.1 mgy-L™ or mge-L™* for
nitrite and phosphorus, respectively). Carbon and phosphorus can thus
be almost completely removed with aerobic granular sludge treating
low-strength domestic wastewater. Cycle analysis displayed that
phosphorus is released during the anaerobic feeding and then
incorporated to the biomass in the subsequent aerobic phase. The release
of phosphorus under anaerobic conditions and low phosphorus
concentrations in the effluent are not only helpful to meet discharge
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limits, but also to achieve a stable growth of aerobic granules
(ROCKTASCHEL et al., 2015). Such high performances of aerobic
granular sludge system were also reported by Ni et al. (2009), Van der
Roest et al. (2011), and Giesen et al. (2013). Excellent nitrification
efficiencies were also achieved, but denitrification was the limiting
process for complete nitrogen removal. During granular N-removal
process, nitrification is easy to be achieved when aeration is sufficiently
supplied, while denitrification is normally a rate limiting step due to
deficient anoxic conditions and/or carbon source supply (CHEN et al.,
2011). The denitrification process will be further discussed in item
4343

Additionally, very low TSS concentrations were measured in the
effluent: 9 + 5 mgrss-L ™. This value is in the same range than those
reported by Ni et al. (2009) (15 mgrss-L™) or by Giesen et al. (2013) for
the Nereda® process of Epe (10-20 mgrss-L™). Nevertheless, in our
study low TSS concentrations were achieved despite a significant
fraction of flocs in the sludge (around 20%). This suggests that the
floccular biomass of our system was dense enough to remain in the
reactor while feeding from the bottom at a Vi of 1 m-h™. Furthermore,
it has been reported that the higher the content of the granules, the
higher the TSS effluent concentrations (ROCKTASCHEL et al., 2015).
This may be due to the fact that higher floc content in granular reactors
may provide a higher surface area where protozoa find place to settle
(ROCKTASCHEL et al., 2015). The presence of large amounts of
protozoa have a positive impact of the effluent quality as those
organisms consume high amounts of suspended solids
(SCHWARZENBECK et al., 2004; DE KREUK et al., 2010;
ROCKTASCHEL et al., 2015). Rocktischel et al. (2015) therefore
recommends granule fractions between 70 and 80% to achieve TSS
effluent concentrations below 50 mgTss-L'l.

4.3.4.3 But only partial denitrification is observed

The main parameters governing the simultaneous nitrification
denitrification (SND) in granular sludge are the concentration of
dissolved oxygen in the bulk liquid, the granule size, and the microbial
activity (LOCHMATTER et al.,, 2013). In the present study the
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dissolved oxygen (DO) concentration was controlled between 2-2.5
mgo-L™ during the aeration phase in order to limit oxygen penetration
depth in the granules and enhance denitrification. From an operating
perspective, lowering the DO has been previously proposed as a solution
to SND in aerobic granular sludge (BEUN et al., 2001; LOCHMATTER
et al., 2013). However, only partial denitrification (> 60%) was obtained
when operating the reactor at Vww = 1 m h™. An average nitrate
concentration of 3.9 + 2 mg-L™ was measured in the effluent. This value
is in the same order of magnitude than those reported for the Nereda®
process of Epe (GIESEN et al., 2013). Despite the good effluent quality,
in terms of NOx concentrations, it is relevant to discuss why only partial
denitrification occurred during our study.

AGS are mass-transfer limited system. Thus, denitrification can
in theory occur during the aerobic phase simultaneously to nitrification
(SND). In our study, denitrification occurred: (i) during the anaerobic
feeding; and (ii) during the aerobic phase, simultaneously with
nitrification. Nonetheless, SND only contributed to a minor fraction to
the overall denitrification (16 + 11 %), and most part of the nitrate
formed during nitrification was removed throughout the subsequent
feeding phase. About 84% of the nitrogen load was present as NO3-N at
the end of the cycle, leading to anoxic conditions in the subsequent
feeding phase. This can ultimately lead to a competition for COD
between denitrifying bacteria and polyphosphate accumulating
organisms (PAO) (LOCHMATTER et al., 2013).

Two aspects can explain the partial SND: (i) the diffusion of
oxygen inside the granules and/or (ii) the availability of organic
substrate. Granule size and density, biomass spatial distribution and
activity of diverse bacteria species, are associated with DO diffusion in
granules (DE KREUK et al., 2007b). This will ultimately influence the
volume of the aerobic and anoxic zones and therefore the total nitrogen
removal. The extent of SND is indeed directly linked to the granule size
(CHEN et al., 2011). The ratio of denitrified nitrate to the produced
nitrate increased with the mean granule diameter, i.e., with an increasing
anoxic volume (ROCKTASCHEL, 2013). Chen et al. (2011) reported an
increase of the total nitrogen removal efficiency of 67.9 to 71.5% with
the increase of the size of the granules of 0.7 to 1.5 mm. An optimum
nitrogen removal was found with granules larger than 1.3 mm (DE
KREUK et al., 2005a). In our study, although the DO concentration was
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controlled at a low level, the size of the granules was relatively small.
After 3 months of operation at 1 m-h™, the sludge was composed of
around 36% of granules larger than 0.63 mm and 44% of granules with
diameter between 0.25 and 0.63 mm. It is thus hypothesized that the size
of our granules might have triggered the partial SND during the aerobic
phase. Selecting larger granules with a iy slightly larger than 1 m-h*
might thus be beneficial to maintain high SND.

4.3.5 Conclusions

The main conclusions of this study are:

Successful granulation was achieved during treatment of low-
strength domestic wastewater. The AGS reactor contained a
significant fraction of granules with a good settleability. These
granules were rather small and had an irregular structure.
Applying a low selective pressure for fast-settling biomass is
required to start-up AGS reactors for the treatment of complex
influents such as domestic wastewater. This can be achieve by
operating the reactor in a simultaneous fill-and-draw mode at
low wastewater upflow velocity (1 m-h™). Under these
operating conditions, excellent effluent quality was achieved in
terms of solids concentration (< 10 mgrss-L™), nitrification, and
COD and phosphorus removal.

Simultaneous nitrification and denitrification remained limited
(16 + 11%) at Vww of 1 m-h™, and most part of the nitrate
formed during nitrification was removed throughout the
subsequent feeding phase. The small volume of the anoxic zone
volume due to the small diameter of the granules explains this
observation.
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4.4 SINTESE DOS RESULTADOS OBTIDOS

Em relacdo ao processo de granulacdo aerdbia:

De maneira geral, é possivel desenvolver granulos aerébios
utilizando esgoto doméstico de baixa carga organica (< 2 kg-m>-d™ de
DQO) (SE-1 e SE-III). Entretanto, como reportado no Artigo 1, este
processo € bem mais lento se comparado ao tempo de granulagéo
usualmente reportado nos estudos com esgoto sintético sollvel de
elevada carga organica. Os granulos cultivados com esgoto doméstico
apresentam uma superficie irregular e filamentosa, além de didmetros
menores. Isto estd relacionado & presenca de material particulado (Xs)
no esgoto. Como demonstrado no Artigo 2 (SE-II), a cinética de
granulacdo e as caracteristicas da biomassa granular sdo fortemente
afetadas pela presenca de Xs.

Por outro lado, fragGes significativas de flocos foram observadas
nos reatores. A operagdo do reator em volume constante, em condigdes
de baixa velocidade ascensional de esgoto (0,5 m-h™ SE-Il e 1 m-h™ SE-
1), acarretou em uma maior retencdo de biomassa e,
consequentemente, em uma maior remoc¢do do substrato. Entretanto,
isso levou a um menor wash-out dos flocos e os mesmos foram retidos
no reator. Torna-se, portanto, necessdrio avaliar até que ponto a
presenca de flocos ndo afeta a manutencdo e estabilidade dos granulos,
tendo em vista a possivel competicdo por substrato entre os dois tipos de
biomassa.

Em relacdo a remocdo de nitrogénio:

Os resultados apresentados no Artigo 1 (SE-1) indicam que a
assimilacdo do nitrogénio pelos granulos maduros cultivados com
esgoto doméstico contribuiu pouco para a remogéo global de nitrogénio.
As condicbes para a ocorréncia dos processos de nitrificacdo e,
principalmente, desnitrificagdo devem ser, portanto estimuladas, a fim
de obter uma maior remocgdo de nitrogénio. Observou-se que a
desnitrificagdo foi a etapa limitante na remocao do nitrogénio, tanto no
SE-I quanto no SE-Il. Isto pode ter ocorrido devido & baixa
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disponibilidade de uma fonte de carbono facilmente biodegradavel. No
caso do SE-lI, a DQO facilmente biodegraddvel era rapidamente
consumida nos primeiros 30 min da fase de aeracdo. J& no SE-III, a
DQO era principalmente removida durante a fase de enchimento
anaerébhio. Como a formacgédo de nitrito e/ou nitrato durante o processo
de nitrificacdo ocorre geralmente apds a remoc¢do de DQO, a baixa
disponibilidade de carbono pode ter sido um fator limitante para a
ocorréncia da desnitrificacéo.

Outro fator que pode ter afetado o processo de desnitrificacdo foi
0 tamanho dos granulos. Os granulos cultivados com esgoto doméstico
geralmente apresentam didmetros menores do que aqueles cultivados em
esgoto sintético de elevada carga organica. Neste caso, a resisténcia a
penetracdo de oxigénio dentro do granulo é menor e, consequentemente,
0 volume da camada andxica sera menor. Com isso, 0 processo de
desnitrificagdo, que ocorre na camada anoxica dentro dos grénulos, nao
é suficiente para remover todo o nitrito e ou/nitrato produzidos durante a
nitrificacdo. Torna-se, portanto, necessario inserir fases andxicas ao
longo do ciclo ou ainda limitar a concentracdo de oxigénio aplicada ao
reator utilizando, por exemplo, um sistema de aeracdo intermitente
(sistema on/off). Uma menor concentracdo de oxigénio implica em uma
menor penetracdo do mesmo dentro do grénulo, aumentando assim o
volume da zona andxica. Além disso, a aeragdo intermitente resulta em
uma consideravel reducdo do consumo de energia, trazendo beneficios
econdmicos. No SE-I11 um sistema on/off de aeracéo foi utilizado, a fim
de manter a concentracdo de OD durante a fase aerdbia entre 2-2,5
mg-L™*. Mesmo mantendo uma concentracio relativamente baixa de
OD, o diametro de grande parte da biomassa granular era pequeno,
limitando o processo de desnitrificacdo. Desta forma, torna-se
necessario encontrar um ponto 6timo entre o tamanho do granulo e o
fornecimento do oxigénio (em termos de vazdo de ar aplicada), de
maneira que a capacidade de remocdo de nitrogénio do sistema seja
otimizada.

Em relacdo a remocdo de fésforo:

O processo de remocdo de fosforo ndo foi detalhadamente
explorado como a remocao de nitrogénio. No geral, percebeu-se que a
remocdo de fésforo dependeu fortemente da concentracdo de biomassa
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dentro do reator, bem como da configuragéo do ciclo de tratamento. Os
Artigos 2 e 3 mostraram que é importante ter um tempo de retencéo de
solidos adequado, visto que os organismos acumuladores de fosforo sdo
de lento crescimento. Uma elevada selecdo da biomassa acarreta em um
constante wash-out da mesma, dificultando a retencdo dos micro-
organismos de lento crescimento no sistema.

A operagéo do reator em volume constante (enchimento-descarte
simultaneos) em condi¢des de baixa velocidade ascensional de esgoto
(0,5 m-h™* SE-Il e 1 m-h™ SE-III) permitiu um maior contato entre o
esgoto a ser tratado e o lodo sedimentado na camada inferior do reator.
Desta forma, ocorreu a liberacdo de fésforo no meio liquido durante o
enchimento anaeroébio, seguida pela absor¢do de fésforo pelos micro-
organismos em condicBes aerobias.

Em relacdo a operacéo do reator:

Reatores de granulos aerdbios, alimentados com substrato
sintético sollvel, sdo geralmente operados em volume varidvel, com
descarte rapido do efluente tratado e sob uma forte sele¢do da biomassa
(tempo de sedimentagdo geralmente inferior a 5 min). Como
consequéncia, a biomassa de pior sedimentabilidade (flocos) é
constantemente eliminada com o efluente tratado ao fim do ciclo de
tratamento (wash-out). Entretanto, como observado durante o
Experimento 2 do SE-Il, apesar desse modo de operagdo selecionar a
biomassa granular, um constante wash-out da biomassa acarreta em uma
baixa concentragdo de biomassa dentro do reator. Os flocos formados a
cada ciclo sdo continuamente lavados do reator dificultando a
acumulacdo de biomassa. A qualidade do efluente tratado é, portanto,
afetada, uma vez que a velocidade de crescimento dos organismos
nitrificantes e removedores de fosforo é bastante lenta. Isso ainda é mais
critico no tratamento de esgoto de baixa carga organica, tendo em vista a
menor disponibilidade de substrato.

A operacdo de reatores com granulos aerdbios deve, portanto, ser
modificada para o tratamento de esgoto doméstico de baixa carga
organica, o qual contém uma consideravel fracdo de material particulado
de dificil degradacdo em sua composi¢do. Os reatores do SE-11 operados
com esgoto sintético, em condicdes controladas em termos de carga



160

aplicada, foram essenciais para testar diferentes condi¢fes operacionais.
As condigdes testadas tiveram como objetivo avaliar os efeitos causados
pela presencga de Xs. Os resultados apresentados no Artigo 2 indicaram
gue a operacdo do reator em volume constante foi uma boa alternativa
para o tratamento de efluentes com Xs. Isto ocorre, pois 0 enchimento a
uma baixa velocidade ascensional de esgoto (Vww) permite um maior
tempo de contato do efluente a ser tratado com o lodo sedimentado na
camada inferior do reator, possibilitando assim uma melhor remog&o de
Xs. Além disso, as diferentes Vi estudadas no SE-III (Artigo 3)
indicaram que velocidades baixas sdo mais indicadas, uma vez que ha
uma menor selecdo da biomassa, ou seja, um menor wash-out dos
flocos.
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5 CONCLUSOES

Os resultados obtidos mostraram que, para as condi¢Bes
operacionais testadas na pesquisa, as hipoteses formuladas nesta tese
foram confirmadas. Com base nessas hipGteses e nas questdes
norteadoras, tém-se as seguintes conclusdes:

e E possivel desenvolver granulos maduros e estaveis com esgoto
doméstico em condigdes de baixa carga organica (COV < 2,0
kgm3d' de DQO) utilizando reatores em bateladas
sequenciais (RBS). Entretanto, a presenca de material
particulado nesse tipo de efluente afeta o0 processo de formacao
e as caracteristicas dos granulos, bem como a qualidade do
efluente tratado.

¢ O modo de operagdo dos reatores granulares deve ser adaptado
de acordo com o tipo de efluente a ser tratado, principalmente
aqueles que contem material particulado em sua composigao,
como é o caso do esgoto doméstico. Dentre as modificagbes
estudadas, pode-se concluir que a operacdo do reator em
volume constante (enchimento e descarte simultaneos, a uma
baixa velocidade ascensional de esgoto) garantiu a formac&o de
grénulos regulares e ndo filamentosos, com boa capacidade de
sedimentacdo e excelente remocao de substrato. O enchimento
anaer6bio a uma baixa velocidade ascensional de esgoto
permitiu um maior tempo de contato do efluente a ser tratado
com o lodo sedimentado na camada inferior do reator. Um
tempo de enchimento anaer6bio de 90 min mostrou-se
suficiente para uma melhor remocdo do material particulado,
bem como do fésforo.

e O constante wash-out da biomassa flocular ndo é um pré-
requisito para a formagdo e manutengdo da biomassa granular.
A menor selecéo entre biomassa granular e flocular, resultante
da operacdo dos RBS em volume constante, acarretou em uma
maior retencdo de biomassa dentro do reator, o que refletiu
diretamente na qualidade do efluente tratado. Nessas condicdes,
elevadas eficiéncias de nitrificacdo e remocdo de carbono e
fésforo foram obtidas em uma Gnica unidade operacional.
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Além de criar condi¢des mais propicias para a ocorréncia do
processo de nitrificacdo e desnitrificacdo simultdneas durante a
fase aerobia, a utilizacdo de um sistema de aeragdo intermitente
pode ainda levar a um menor consumo energético do sistema.
Entretanto, a nitrificacdo e desnitrificagdo ocorreram de modo
parcial. A desnitrificacdo foi a etapa limitante para a remocao
total de nitrogénio, mesmo com o controle do oxigénio
dissolvido em baixas concentragdes (entre 2-2,5 mg-L™). O
tamanho relativamente pequeno dos granulos desenvolvidos
com esgoto doméstico pode ndo ter sido suficiente para garantir
um volume satisfatério da zona andxica, no qual a
desnitrificagdo pudesse ocorrer completamente. Torna-se,
portanto, necessario encontrar um ponto 6timo entre o tamanho
do grénulo e a concentracéo de oxigénio dissolvido aplicada ao
sistema, a fim de otimizar a ocorréncia do processo de
desnitrificacdo durante a fase aerdbia.
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6 RECOMENDAGOES

Tendo em vista os resultados obtidos com a presente pesquisa,

sugerem-se as seguintes recomendacdes para futuros trabalhos com
granulos aerdbios cultivados com esgoto doméstico:

>

Estudar mais profundamente o processo de nitrificacdo e
desnitrificag&o via nitrito, avaliando quais outros fatores podem
influenciar a ocorréncia do mesmo. Além disso, avaliar as
possiveis causas de acumulagdo de nitrito no reator, buscando
alternativas que evitem que elevadas concentragfes de nitrito
sejam descartadas junto com o efluente tratado.

Aperfeicoar o processo de desnitrificagdo, a partir da incluséo
de fases andxicas ao longo do ciclo, por exemplo. Outra opcao
seria encontrar um ponto 6timo entre o tamanho do grénulo e o
fornecimento do oxigénio, a fim de garantir um aumento do
volume da camada andxica dentro do préprio granulo.
Quantificar a producdo de Oxido nitroso (N,O) durante o
processo de desnitrificacdo, tendo em vista o seu grande
potencial para mudangas climaticas.

Avaliar a existéncia de uma possivel competicdo entre a
biomassa flocular e granular durante a operacdo do reator em
longo prazo. Ademais, estabelecer até que ponto a presenca de
flocos pode afetar a estabilidade dos granulos aerébios.
Verificar o efeito da presenca/auséncia de material particulado
na composicdo microbioldgica e na distribuicdo dos micro-
organismos dentro dos granulos, utilizando técnicas de biologia
molecular.

Melhor compreender como ocorre 0 processo de hidrdlise do
material particulado nos granulos aerdbios.



165



166

REFERENCIAS

AKABOCI, T.R.V. Tratamento de esgoto sanitario em reator em
bateladas sequenciais com granulos aeroébios: desempenho do
processo e modelagem matemaética. Dissertacdo (Mestrado em
Engenharia Ambiental) — Universidade Federal de Santa Catarina,
Floriandpolis — SC, 2013.

AL-REKABI, W.S., QIANG, H., QIANG, W.W. Review on sequencing
batch reactors. Pakistan Journal of Nutrition, 6 (1): 11-19, 2007.

ALVES, K.C.G. Tratamento de efluentes téxteis usando reator de
leito fluidizado trifasico aerébio com pré ou pés ozonizacao.
Dissertacdo (Mestrado em Engenharia Ambiental) - Universidade
Federal de Santa Catarina, Floriandpolis - SC, 2000.

AMANN, R. In situ identification of microorganism by whole cell
hybridization with rRNA-targeted nucleic acid probes. In:
AKKERMAN, AD.L., VAN ELSAS, J.D., DE BRUJIN, F.J. (eds).
Molecular microbial ecology manual. 1995, p. 1-15.

ANA - Agéncia Nacional de Aguas. Conjuntura dos recursos hidricos
no Brasil: informe 2011. Brasilia: ANA, 2011. 112 p.

ANTHONISEN, A.C., LOEHR, R.C., PRAKASAM, T.B., SRINATH,
E.G. Inhibition of nitrification by ammonia and nitrous acid. Water
Pollution Control Federation, 48 (5): 835-852, 1976.

APHA, AWWA, WEF. Standard methods for the examination of
water and wastewater. 21ed., Washington, 2005.

ARTAN, N., ORHON, D. Mechanism and design of sequencing batch
reactors for nutrient removal. Scientific and Technical Report No. 19,
London: IWA Publishing, 2005. 100 p.

ARTAN, N., WILDERER, P., ORHON, D., MORGENROTH, E.,
OZGUR, N. The mechanism and design of sequencing batch reactor


http://www.sil.si.edu/eresources/silpurl.cfm?purl=0043-1303J
http://www.sil.si.edu/eresources/silpurl.cfm?purl=0043-1303J

167

systems for nutrient removal — the state of the art. Water Science and
Technology, 43 (3): 53-60, 2001.

ASLAN, S., MILLER, L., DAHAB, M., Ammonium oxidation via
nitrite accumulation under limited oxygen concentration in sequencing
batch reactors. Bioresource Technology, 100: 659 - 664, 20009.

BAEK, S.H., PAGILLA, K.R. Simultaneous nitrification and
denitrification of municipal wastewater in aerobic membrane
bioreactors. Water Environment Research, 80 (2): 109-117, 2008.

BAO, R., YUA, S, SHIA, W., ZHANGE, X., WANGA, Y. Aerobic
granules formation and nutrients removal characteristics in sequencing
batch airlift reactor (SBAR) at low temperature. Journal of Hazardous
Materials, 168: 1334-1340, 2009.

BARBOSA, S.R. Tratamento de efluentes em reator de leito
fluidizado sequencial em batelada. Dissertacdo (Mestrado em
Engenharia Ambiental) - Universidade Federal de Santa Catarina,
Florianépolis - SC, 2004.

BARTHEL, L. Estudo de biofilme desenvolvido em reator de leito
fluidizado trifasico aerdbico no tratamento de efluentes téxteis.
Dissertacdo (Mestrado em Engenharia Ambiental) - Universidade
Federal de Santa Catarina, Floriandpolis - SC, 1998.

BASSIN, J.P. Tecnologia de granulacao aerébia (lodo granular aerébio).
In: DEZOTTI, M., SANT'ANNA JR., G.L., BASSIN, J.P. (Org.).
Processos biolégicos avancados para tratamento de efluentes e
técnicas de biologia molecular para o estudo da diversidade
microbiana. Rio de Janeiro: Editora Interciéncia, 2011, p. 91-170.

BASSIN, J.P., KLEEREBEZEM, R., DEZOTTI, M., VAN
LOOSDRECHT, M.C.M. Simultaneous nitrogen and phosphate removal
in aerobic granular sludge reactors operated at different temperatures.
Water Research, 46 (12): 3805-3816, 2012a.


http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0043135412002576
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0043135412002576

168

BASSIN, J.P., KLEEREBEZEM, R., DEZOTTI, M., VAN
LOOSDRECHT, M.C.M. Measuring biomass specific ammonium,
nitrite and phosphate uptake rates in aerobic granular sludge.
Chemosphere, 89: 1161-1168, 2012b.

BASSIN, J.P., PRONK, M., KRAAN, R., KLEEREBEZEM, R., VAN
LOOSDRECHT, M.C.M. Ammonium adsorption in aerobic granular
sludge, activated sludge and anammox granules. Water Research, 45
(16): 5257-5265, 2011.

BELMONTE, M., VAZQUEZ-PADIN, J.R., FIGUEROA, M.,
FRANCO, A., MOSQUERA-CORRAL, A., CAMPOS, J.L., MENDEZ,
R. Characteristics of nitrifying granules developed in an air pulsing
SBR. Process Biochemistry, 44: 602-606, 2009.

BERNET, N., SPERANDIO, M. Principles of nitrifying processes. In:
CERVANTES (editor), F.J. Environmental Technologies to Treat
Nitrogen Pollution: Principles and Engineering. London: IWA
Publishing, 2009, p. 23-39.

BEUN, J.J., HENDRIKS, A., VAN LOOSDRECHT, M.C.M.,
MORGENROTH, E., WILDERER, P.A., HEIJNEN, J.J. Aerobic
granulation in a sequencing batch reactor. Water Research, 33 (10):
2283-2290, 1999.

BEUN, J.J. HEIUNEN, J.J., VAN LOOSDRECHT, M.C.M. N-Removal
in a granular sludge sequencing batch airlift reactor. Biotechnology and
Bioengineering, 75 (1): 82-92, 2001.

BEUN, J.J., VAN LOOSDRECHT, M.C.M., HEIJNEN, J.J. Aerobic
granulation in a sequencing batch airlift reactor. Water Research, 36:
702-712, 2002.

BIN, Z., ZHE, C., ZHIGANG, Q., MIN, J., ZHIQIANG, C., ZHAOLLI,
C., JUNWEN, L., XUAN, W., JINGFENG, W. Dynamic and
distribution of ammonia-oxidizing bacteria communities during sludge
granulation in an anaerobic—aerobic sequencing batch reactor. Water
Research, 45: 6207-6216, 2011.



169

BORTOLOTTO NETO, A.F. Estratégias para a nitrificacdo em
reator de leito fluidizado sequencial em batelada. Dissertacdo
(Mestrado em Engenharia Ambiental) - Universidade Federal de Santa
Catarina, Floriandpolis - SC, 2004.

BRASIL. Resolugdo CONAMA n° 430/11, de 24 de maio de 2011.
Dispde sobre as condicdes e padrdes de lancamento de efluentes,
complementa e altera a Resolucdo n°. 357, de 17 de margo de 2005, do
Conselho Nacional de Meio Ambiente. Brasilia, DF.

CHANGYONG, W., YONGZHEN, P., SHUYING, W., XIAOLING,
L., RANDENG, W. Effect of sludge retention time on nitrite
accumulation in real-time control biological nitrogen removal
sequencing batch reactor. Chinese Journal of Chemical Engineering,
19 (3): 512-517, 2011.

CHEN, F,, XIA, Q., JU, L.K. Aerobic denitrification of Pseudomonas
aeruginosa monitored by online NAD(P)H fluorescence. Applied and
Environmental Microbiology, 69 (11): 6715-6722, 2003.

CHEN, F.Y., LIU, Y.Q., TAY, J.H., NING, P. Operational strategies for
nitrogen removal in granular sequencing batch reactor. Journal of
Hazardous Materials, 189: 342-348, 2011.

CHEN, Y., JIANG, D., L1, J,, LI, J, SUN, F., WANG, L., WANG, S.,
ZHANG, D., ZHANG, Q. Morphological and structural characteristics
of aerobic granulation, Journal of Chemical Technology and
Biotechnology, 81 (5): 823-830, 2006.

CHEN, Y.C.,LIN, CJ,, CHEN, H.L,, FU, S.Y., ZHAN, H.Y.
Cultivation of biogranules in a continuous flow reactor at low dissolved
oxygen. Water, Air, and Soil Pollution: Focus, 9: 213-221, 20009.

CHIU, Y.C., LEE, L.L., CHANG, C.N., CHAO, A.C. Control of carbon
and ammonium ratio for simultaneous nitrification and denitrification in
a sequencing batch bioreactor. International Biodeterioration &
Biodegradation, 59: 1-7, 2007.



170

CHUANG, H. P., OHASHI, A., IMACHI, H., TANDUKAR, M.,
HARADA, H. Effective partial nitrification to nitrite by downflow
hanging sponge reactor under limited oxygen condition. Water
Research, 41: 295-302, 2007.

COMA, M., VERAWATY, M., PJUAN, M., YUAN, Z., BOND, P.L.
Enhancing aerobic granulation for biological nutrient removal from
domestic wastewater. Bioresource Technology, 103: 101-108, 2012.

COSTA, T.B. Desempenho de reator em batelada sequencial (RBS)
com enchimento escalonado no tratamento de esgoto sanitario
domeéstico. Dissertacdo (Mestrado em Engenharia Ambiental) -
Universidade Federal de Santa Catarina, Floriandpolis - SC, 2005.

CUERVO-LOPEZ, F., HERNANDEZ, S.M., TEXIER, A.C., GOMEZ,
J. Principles of denitrifying processes. In. CERVANTES (editor), F.J.
Environmental Technologies to Treat Nitrogen Pollution: Principles
and Engineering. London: IWA Publishing, 2009, p. 41-65.

DAIMS, H., MAIXNER, F., SCHMID, M.C. The nitrifying microbes:
ammonia oxidizers, nitrite oxidizers, and anaerobic ammonium
oxidizers. In: NIELSEN, P.H., DAIMS, H., LEMMER, H. FISH
handbook for biological wastewater treatment: identification and
quantification of microorganisms in activated sludge and biofilms
by FISH. London: IWA Publishing, 2009, p. 9-17.

DANGCONG, P., BERNET, N., DELGENES, J. P.,, MOLETTA , R.
Aerobic granular sludge — a case report. Water Research, 33(3): 890-
893, 1999.

DAUDT, G.C. Estudo da dindmica de nitrogénio e da emissao de
oxido nitroso (N,O) em um reator em bateladas sequenciais com
granulos aerdbios (RBSG) operado em escala piloto. Dissertacdo
(Mestrado em Engenharia Ambiental) - Universidade Federal de Santa
Catarina, Floriandpolis - SC, 2015.

DE KREUK, M.K. Aerobic granular sludge scaling up a new
technology. Ph.D. thesis, Delft University of Technology, Delft, The
Netherland, 2006.



171

DE KREUK, M.K., BRUIN, L.M.M. Aerobic granule reactor
technology. Water and Wastewater Practioner Series, STOWA Report.
London: IWA Publishing, 2004.

DE KREUK, M.K., HEIJNEN, J.J., VAN LOOSDRECHT, M.C.M.
Simultaneous COD, nitrogen, and phosphate removal by aerobic
granular sludge. Biotechnology and Bioengineering, 90: 761-769,
2005a.

DE KREUK, M.K., KISHIDA, N., VAN LOOSDRECHT, M.C.M.
Aerobic granular sludge — state of the art. Water Science and
Technology, 55 (8-9): 75-81, 2007a.

DE KREUK, M.K., KISHIDA, N., TSUNEDA, S., VAN
LOOSDRECHT, M.C.M. Behavior of polymeric substrates in an
aerobic granular sludge system. Water Research, 44: 5929-5938, 2010.

DE KREUK, M.K., MCSWAIN, B.S., BATHE, S., TAY, S.T.L.,
SCHWARZENBECK, N., WILDERER, P.A. Discussion outcomes. In:
Aerobic granular sludge. Water and Environmental Management
Series. London: IWA Publishing, 2005b, 155-169.

DE KREUK, M.K,, PICIOREANU, C., HOSSEINI, M., XAVIER, J.B.,
VAN LOOSDRECHT, M.C.M. Kinetic model of a granular sludge
SBR: influences on nutrient removal. Biotechnology and
Bioengineering, 97: 801-815, 2007b.

DE KREUK, M.K., VAN LOOSDRECHT, M.C.M. Selection of slow
growing organisms as a means for improving aerobic granular sludge
stability. Water Science and Technology, 49 (11-12): 9-17, 2004

DE KREUK, M.K., VAN LOOSDRECHT, M.C.M. Formation of
aerobic granules with domestic sewage. Journal of Environmental
Engineering, 132 (6): 694-697, 2006.

DI BELLA, G., TORREGROSSA, M. Simultaneous nitrogen and
organic carbon removal in aerobic granular sludge reactors operated


http://onlinelibrary.wiley.com/journal/10.1002/(ISSN)1097-0290
http://onlinelibrary.wiley.com/journal/10.1002/%28ISSN%291097-0290
http://onlinelibrary.wiley.com/journal/10.1002/%28ISSN%291097-0290

172

with high dissolved oxygen concentration. Bioresource Technology,
142: 706-713, 2013.

EKAMA, G.A., WENTZEL, M.C. Nitrogen Removal. In: HENZE, M.,
VAN LOOSDRECHT, M.C.M., EKAMA, G., BRDJANOVIC, D.
Biological wastewater treatment principles, modelling and design.
London: IWA Publishing, 2008, p. 87-138.

FERNANDES, H. Estrutura da comunidade microbiana e sua
influéncia no desempenho de reatores em bateladas sequenciais em
escala real. Tese (Doutorado em Engenharia Ambiental) - Universidade
Federal de Santa Catarina, Floriandpolis - SC, 2013.

FIGUEROA, M., VAL DEL RIO, A., MORALES, N., CAMPOS, J.L.,
MOSQUERA-CORRAL, A., MENDEZ, R. Nitrogen removal in aerobic
granular systems. In: CERVANTES (editor), F.J. Environmental
Technologies to Treat Nitrogen Pollution: Principles and
Engineering. London: IWA Publishing, 2009, p. 373-401.

FIGUEROA, M., VAL DEL RIO, A., CAMPOS, J.L., MOSQUERA-
CORRAL, A., MENDEZ, R. Treatment of high loaded swine slurry in
an aerobic granular reactor. Water Science and Technology, 63 (9):
1808-1814, 2011.

FIGUEROA, M., VAL DEL RIO, A., CAMPOS, J.L., MENDEZ, R.,

MOSQUERA-CORRAL, A. Filamentous bacteria existence in aerobic
granular reactors. Bioprocess and Biosystems Engineering, in press,
2014.

FLOWERS, J.J., HE, S., YILMAZ, S., NOGUERA, D.R., MCMAHON,
K.D. Denitrification capabilities of two biological phosphorus removal
sludges dominated by different “Candidatus Accumulibacter” clades.
Environmental Microbiology Reports, 1(6): 583-588, 2009.

GAO, D., LIU, L., LIANG, H., WU, W.M. Comparison of four
enhancement strategies for aerobic granulation in sequencing batch
reactors. Journal of Hazardous Materials, 186(1): 320-327, 2011.


http://www.springer.com/chemistry/biotechnology/journal/449
http://onlinelibrary.wiley.com/doi/10.1111/%28ISSN%291758-2229/home

173

GAO, S.Y., PENG, Y.Z., WANG, S.Y., BAI, L. Study of partial
nitrification and simultaneous nitrogen removal under low dissolved
oxygen condition. Chinese High Technology Letters, 16 (10): 1067-
1072, 2006.

GERARDI, M. H. Wastewater microbiology: nitrification and
denitrification in the activated sludge process. 12 Edi¢do. New York:
John Wiley and Sons, 2002. 208 p.

GERARDI, M.H. Wastewater Bacteria. 12 Edi¢cdo. New Jersey: John
Wiley and Sons, 2006. 267 p.

GERARDI, M. H. Troubleshooting the sequencing batch reactor. 1?
Edicdo. New Jersey: John Wiley and Sons, 2010. 216 p.

GIESEN, A., DE BRUIN, L.M.M., NIERMANS, R.P., VAN DER
ROEST, H.F. Advancements in the application of aerobic granular
biomass technology for sustainable treatment of wastewater. Water
Practice & Technology, 8 (1): 47-54, 2013.

GRADY, C.P.L, DAIGGER, G.T., LIM, H.C. Biological Wastewater
Treatment. 22 Edicdo. Florida: Taylor & Francis Group. Boca Raton,
1999.

GUIMARAES, L.B. Dinamica e funcdes de populacdes microbianas
de lodo granular aerobio no tratamento de esgoto doméstico. Tese
(Doutorado em Engenharia Ambiental) - Universidade Federal de Santa
Catarina, Floriandpolis - SC, em andamento.

HE, S.B., XUE, G., WANG, B.Z. Factors affection simultaneous
nitrification and de-nitrification (SND) and its kinetics model in
membrane bioreactor. Journal of Hazardous Materials, 168: 704-710,
2009.

HEIINEN J.J., VAN LOOSDRECHT M.C.M. Method for acquiring
grain-shaped growth of a microorganism in a reactor. European
patent EP0826639, 1998.



174

HEIN DE CAMPQS, R. Estudo da remocéo de carbono e nitrogénio
de efluentes urbanos em um reator de leito fluidizado operado em
bateladas sequenciais. Tese (Doutorado em Engenharia Ambiental) -
Universidade Federal de Santa Catarina, Florianépolis - SC, 2006.

HEIN DE CAMPOS, R. Utilizacdo de reator de leito fluidizado
trifasico aerdbio em sistema de tratamento combinado de aguas
residuarias. Dissertacdo (Mestrado em Engenharia Ambiental) -
Universidade Federal de Santa Catarina, Floriandpolis - SC, 2001.

HELLINGA, C., SCHELLEN, A.AJ.C, MULDER, JW., VAN
LOOSDRECHT, M.C.M., HEIJNEN, J.J. The Sharon process: an
innovative method for nitrogen removal from ammonium rich waste
water. Water Science and Technology 37 (9): 135-42, 1998.

HENZE, M., GUJER, W., MINO, T. VAN LOOSDRECHT, M.C.M.
Activated sludge models: ASM1, ASM2, ASM2d and ASM3.
London: IWA Publishing, 2000. 128 p.

HUANG, H.K., TSENG, S.K. Nitrate reduction by Citrobacter diversus
under aerobic environment. Applied Microbiology and Biotechnology,
55: 90-94, 2001.

IPCC. Climate Change 2001: The Scientific Basis. Cambridge:
Cambridge University Press, 2001.

INSEL, G., ORHON, D., VANROLLEGHEM, P.A. Ildentification and
modelling of aerobic hydrolysis — application of optimal experimental
design. Journal of Chemical Technology and Biotechnology, 78: 437-
445, 2003.

ISANTA, E., SUAREZ-OJEDA, M.E., VAL DEL RIO, A., MORALES,
N., PEREZ,J., CARRERA, J. Long term operation of a granular
sequencing batch reactor at pilot scale treating a low-strength
wastewater. Chemical Engineering Journal, 198-199: 163-170, 2012.

JEYANAYAGAM, S. True Confessions of the Biological Nutrient
Removal Process. Florida Water Resources Journal, January 2005.


http://onlinelibrary.wiley.com/journal/10.1002/%28ISSN%291934-9971

175

JOO, H.S., HIRAI, M., SHODA, M. Characteristics of ammonium
removal by heterotrophic nitrification - aerobic denitrification by
Alcaligenes faecalis No. 4. Journal of Bioscience and Bioengineering,
100 (2): 184-191, 2005.

JORDAO, E.P., PESSOA, C.A. Tratamento de esgotos domésticos.
4.ed. Rio de Janeiro: ABES, 2005. 932 p.

JU, LK., HUANG, L., TRIVEDI, H. Simultaneous nitrification,
denitrification, and phosphorus removal in single-tank low-dissolved-
oxygen systems under cyclic aeration. Water Environment Research,
79 (8): 912-920, 2007.

JUANG, Y.C,, SUNIL, S.A., LEE, D.J., TAY, J.H. Stable aerobic
granules for continuous-flow reactors: precipitating calcium and iron
salts in granular interiors. Bioresource Technology, 101 (21): 8051-
8057, 2010.

JUNGLES, M.K. Desenvolvimento de granulos aerébios no
tratamento de esgoto sanitario em reatores operados em bateladas
sequenciais (RBS). Tese (Doutorado em Engenharia Ambiental) -
Universidade Federal de Santa Catarina, Florianépolis - SC, 2011.

KAPPELER, J., GUJER, W. Estimation of kinetic parameters of
heterotrophic biomass under aerobic conditions and characterization of
wastewater for activated sludge modeling. Water Science and
Technology, 25 (6): 125-140, 1992.

KIM, M., JEONG, S.Y., YOON, S.J., CHO, S.J., KIM, Y.H., KIM,
M.J., RYU, E.Y., LEE, S.J. Aerobic denitrification of Pseudomonas
putida AD-21 at different C/N ratios. Journal of Bioscience and
Bioengineering, 106 (5): 498-502, 2008.

KISHIDA, N., TSUNEDA, S., SAKAKIBARA, Y., KIM, J.H., SUDO,
R. Real-time control strategy for simultaneous nitrogen and phosphorus
removal using aerobic granular sludge. Water Science and
Technology, 58 (2): 445-450, 2008.


http://www.sciencedirect.com/science/journal/13891723
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Juang%20YC%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=20639114
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Sunil%20S%20A%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=20639114
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Lee%20DJ%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=20639114
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Tay%20JH%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=20639114
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/20639114

176

KOCH G., KUHL, M., GUJER, W., SIEGRIST, H. Calibration and
validation of activated sludge model no. 3 for Swiss municipal
wastewater. Water Research, 34 (14): 3580-3590, 2000.

KONG, Y., LIU, Y.Q., TAY, JH.,, WONG, F.S., ZHU, J. Aerobic
granulation in sequencing batch reactors with different reactor
height/diameter ratios. Enzyme and Microbial Technology, 45: 379-
383, 2009.

KONNEKE, M., BERNHARD, A.E., DE LA TORRE, J.R., WALKER
C.B., WATERBURY, J.B., STAHL, D.A. Isolation of an autotrophic
ammonia-oxidizing marine archaeon. Nature, 437 (7058): 543-546,
2005.

KUBA, T., SMOLDERS, G., VAN LOOSDRECHT, M.C.M. &
HEIIJNEN, J.J. Biological phosphorus removal from waste-water by
anaerobic—anoxic sequencing batch reactor. Water Science and
Technology, 27 (5-6): 241-252, 1993.

LAMEGO NETO, L.G. Tratamento de esgoto urbano em reator
hibrido operado em bateladas sequenciais (RHBS) submetido a
variacOes de cargas. Dissertacdo (Mestrado em Engenharia Ambiental)
- Universidade Federal de Santa Catarina, Florian6polis - SC, 2008.

LEE, D.S., JEON, C.0., PARK, J.M. Biological nitrogen removal with
enhanced phosphate uptake in a sequencing batch reactor using single
sluge system. Water Research, 35 (16): 3968-3976, 2001.

LEE, D.J., CHEN, Y.Y., SHOW, K.Y., WHITELEY, C.G., TAY, J.H.
Advances in aerobic granule formation and granule stability in the
course of storage and reactor operation. Biotechnology Advances, 28:
919-934, 2010.

LEE, J.K., LEE, K.H., YIM, S.B. Optimization of nitrogen removal in a
sequencing batch reactor system by variation of the time distribution.
Journal of environmental science and health. Part A,
Toxic/hazardous substances & environmental engineering, 42 (11):
1655-1663, 2007.



177

LEMAIRE, R., WEBB, R., YUAN, Z. Micro-scale observation of the
structure of aerobic microbial granules used for the treatment of
nutrient-rich industrial wastewater. The ISME Journal, 2: 528-541,
2008.

LI, AJ., LI, X.Y., YU, H.Q. Aerobic sludge granulation facilitated by
activated carbon for partial nitrification treatment of ammonia-rich
wastewater. Chemical Engineering Journal, 218: 253-259, 2013.

LI, J., ELLIOTT, D., NIELSEN, M., HEALY, M.G., ZHAN, X. Long-
term partial nitrification in an intermittently aerated sequencing batch
reactor (SBR) treating ammonium-rich wastewater under controlled
oxygen-limited conditions. Biochemical Engineering Journal, 55: 215-
222, 2011.

LI, X.M., YANG, G.J., ZENG, G.M., LIAO, D.X., HU, M.F., WU,
Y.M. Simultaneous phosphorus and nitrogen removal by aerobic
granular sludge in single SBR system. In: Aerobic Granular Sludge.
Water and Environmental Management Series. London: IWA
Publishing, 2005, p. 71-78.

LI, Y., ZOU, J.,, ZHANG, L., SUN, J. Aerobic granular sludge for
simultaneous accumulation of mineral phosphorus and removal of
nitrogen via nitrite in wastewater. Bioresource Technology, 154: 178-
184, 2014.

LIN, Y.M., BASSIN, J.P., VAN LOOSDRECHT, M.C.M. The
contribution of exopolysaccharides induced struvites accumulation to
ammonium adsorption in aerobic granular sludge. Water Research, 46:
986-992, 2012.

LIN, Y.M., LIU, Y.Q., TAY, J.H. Development and characteristics of
phosphorus-accumulating microbial granules in sequencing batch
reactors. Applied Microbiology and Biotechnology, 62: 430-435,
2003.

LIU, H., XIAO, H., HUANG, S., MA, H., LIU, H. Aerobic granules
cultivated and operated in continuous-flow bioreactor under particle-size


http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1385894712016841
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1385894712016841
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1385894712016841
http://www.journals.elsevier.com/biochemical-engineering-journal/
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Liu%20H%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=25458675
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Xiao%20H%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=25458675
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Huang%20S%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=25458675
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Ma%20H%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=25458675
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Liu%20H%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=25458675

178

selective pressure. Journal of Environmental Sciences, 26 (11): 2215-
2221, 2014.

LIU, X.W., YU, H.Q, NI, B.J, SHENG, G.P. Characterization, modeling
and application of aerobic granular sludge for wastewater treatment.
Advances in Biochemical Engineering/Biotechnology, 113: 275-303,
20009.

LIU, Y., SHI, H,, XIA, L., SHI, H., SHEN, T., WANG, Z., WANG, G.,
WANG, Y. Study of operational conditions of simultaneous nitrification
and denitrification in a carrousel oxidation ditch for domestic
wastewater treatment. Bioresource Technology, 101: 901-906, 2010a.

LIU, Y., TAY, J.H. The essential role of hydrodynamic shear force in
the formation of biofilm and granular sludge. Water Research 36:1653-
1665, 2002.

LIU, Y., WANG, ZW., QIN, L., LIU, Y.Q., TAY, J.H. Selection
pressure-driven aerobic granulation in a sequencing batch reactor.
Applied Microbiology and Biotechnology, 67: 26-32, 2005.

LIU, Y.Q., KONG, Y., TAY, J.H., ZHU, J. Enhancement of start-up of
pilot-scale granular SBR fed with real wastewater. Separation and
Purification Technology 82: 190-196, 2011.

LIU, Y.Q., MOY, B., KONG, Y., TAY, J.H. Formation, physical
characteristics and microbial community structure of aerobic granules in
a pilot-scale sequencing batch reactor for real wastewater treatment.
Enzyme and Microbial Technology, 46 (6): 520-525, 2010b.

LIU, Y.Q., TAY, J.H. State of the art of biogranulation technology for
wastewater treatment. Biotechnology Advances, 22: 533-563, 2004.

LIU, Y.Q., TAY, J.H. Variable aeration in sequencing batch reactor
with aerobic granular sludge. Journal of Biotechnology, 124: 338-346,
2006.


http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Liu%20XW%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=19373449
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Yu%20HQ%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=19373449
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Ni%20BJ%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=19373449
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Sheng%20GP%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=19373449
http://www.springer.com/series/10
http://www.springerlink.com/link.asp?id=100457

179

LIU, Y.Q, TAY, J.H. Influence of cycle time on Kkinetic behaviors of
steady-state aerobic granules in sequencing batch reactors. Enzyme and
Microbial Technology, 41: 516-522, 2007.

LIU, Y.Q., TAY, J.H. The competition between flocculent sludge and
aerobic granules during the long-term operation period of granular
sludge sequencing batch reactor. Environmental Technology, 33 (23):
2619-2626, 2012.

LOCHMATTER, S., GONZALEZ-GIL, G., HOLLIGER, C. Optimized
aeration strategies for nitrogen and phosphorus removal with aerobic
granules sludge. Water Research, 47: 6187-6197, 2013.

LOCHMATTER, S., MAILLARD, J., HOLLIGER, C. Nitrogen
removal over nitrite by aeration control in aerobic granular sludge
sequencing batch reactors. International Journal of Environmental
Research and Public Health, 11, 6955-6978, 2014.

MANAS, A., BISCANS, B., SPERANDIO, M. Biologically induced
phosphorus precipitation in aerobic granular sludge process. Water
Research, 45 (12): 3776-3786, 2011.

MARTINS, A.M.P., KARAHAN, O., VAN LOOSDRECHT, M.C.M.
Effect of polymeric substrate on sludge settleability. Water Research,
45: 263-273, 2011.

MARTINS, A.M.P., PICIOREANU, C., HEIUNEN, J.J., VAN
LOOSDRECHT, M.C.M. Three-dimensional dual-morphotype species
modeling of activated sludge. Environmental Science & Technology,
38: 5632-5641, 2004.

MARTINS, C.L. Comportamento de reator de leito fluidizado
trifasico aeroébico utilizando diferentes materiais suporte.
Dissertacdo (Mestrado em Engenharia Ambiental) - Universidade
Federal de Santa Catarina, Floriandpolis - SC, 2003.

MATSUO, T., HANAKI, K., TAKIZAWA, S., SATOH, H. Advances
in water and wastewater treatment technology: molecular



180

technology, nutrient removal, sludge reduction and environmental
health. Elsevier Science, 2001. 337 p.

MCSWAIN, B.S., IRVINE, R.L. Dissolved oxygen as a key parameter
to aerobic granule formation. Water Science & Technology, 58 (4):
781-787, 2008.

METCALF & EDDY. Wastewater engineering: treatment and reuse.
4.ed. New York: McGraw-Hill, 2003. 1819 p.

MISHIMA, K., NAKAMURA, M. Self-immobilization of aerobic
activated sludge - a pilot study of the aerobic upflow sludge blanket
process in municipal sewage treatment. Water Science and
Technology, 23: 981-990, 1991.

MORALES, N., FIGUEROA, M., MOSQUERA-CORRAL, A.,
CAMPOS, J.L., MENDEZ, R. Aerobic granular-type biomass
development in a continuous stirred tank reactor. Separation and
Purification Technology, 89: 199-205, 2012.

MORGENROTH, E., KOMMEDAL, R., HARREMOES, P., 2002.
Processes and modeling of hydrolysis of particulate organic matter in
aerobic wastewater treatment — a review. Water Science and
Technology, 45 (6): 25-40, 2002.

MORGENROTH, E., SHERDEN, T., VAN LOOSDRECHT, M.C.M.,
HEIINEN, J.J., WILDERER, P.A. Aerobic granular sludge in a
sequencing batch reactor. Water Research, 31: 3191-3194, 1997.

MOSQUERA-CORRAL, A., ARROJO, B., FIGUEROA, M.,
CAMPOS, J.L., MENDEZ, R. Aerobic granulation in a mechanical
stirred SBR: treatment of low organic loads. Water Science and
Technology, 64 (1): 155-161, 2011.

MUNCH, E.V., LANT, P., KELLER, J. Simultaneous nitrification and
denitrification in bench-scale sequencing batch reactors. Water
Research, 30 (2): 277-284, 1996.



181

NAKANO, K., IWASAWA, H., ITO, O., LEE, T.J.,, MATSUMURA,
M. Improved simultaneous nitrification and denitrification in a single
reactor by using two different immobilization carriers with specific
oxygen transfer characteristics. Bioprocess and Biosystems
Engineering, 26: 141-145, 2004.

NEIWPCC - New England interstate water pollution control
commission. Sequencing batch reactor design and operational
considerations. September 2005.

NI, B.J., XIE, W.M,, LIU, S.G., YU, H.Q., WANG, Y.Z., WANG, G,
DA, X.L. Granulation of activated sludge in a pilot-scale sequencing
batch reactor for the treatment of low-strength municipal wastewater.
Water Research, 43: 751-761, 2009.

NUNES, J.A. Tratamento bioldgico de &4guas residudrias. 22 edicao.
Aracaju: Gréafica Editora J. Andrade. 2011, 273 p.

OEHMEN, A., LEMQOS, P. C., CARVALHO, G., YUAN, Z., KELLER,
J., BLACKALL, L.L., REIS, M.A.M. Advances in enhanced biological
phosphorus removal: from micro to macro scale. Water Research, 41
(11): 2271-2300, 2007.

OKABE, S., AOI, Y., SATOH, H., SUWA, Y. Nitrificantion in
wastewater treatment. In: WARD, B.B., ARP, D.J., KLOTZ, M.G.
Nitrification. Washington: ASM Press, 2011, p. 405-433.

ORHON, 0., COKGOR, E.U. COD fractionation in wastewater
characterization - the state of the art. Journal of Chemical Technology
and Biotechnology, 68: 283-293, 1997.

OSELAME, M.C. Simulacéo e calibracdo de reator em bateladas
sequenciais (RBS) no tratamento de esgoto sanitario em escala real.
Dissertacdo (Mestrado em Engenharia Ambiental) — Universidade
Federal de Santa Catarina, Floriandpolis — SC, 2013.

PARK, H.D., WELLS, G.F., BAE, H., CRIDDLE, C.S., FRANCIS,
C.A. Occurrence of ammonia-oxidizing Archaea in wastewater


http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Nakano%20K%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=14872334
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Iwasawa%20H%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=14872334
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Ito%20O%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=14872334
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Lee%20TJ%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=14872334
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Matsumura%20M%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=14872334
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Matsumura%20M%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=14872334
http://www.springer.com/chemistry/biotechnology/journal/449
http://www.springer.com/chemistry/biotechnology/journal/449

182

treatment plant bioreactors. Applied and Environmental
Microbiology, 72 (8): 5643-5647, 2006.

PATUREAU, D., BERNET, N., BOUCHEZ, T., DABERT, P.,
DELGENES, J.P., MOLETTA, R. Biological nitrogen removal in a
single aerobic reactor by association of a nitrifying ecosystem to an
aerobic denitrifier, Microvirgula aerodenitrificans. Journal of
Molecular Catalysis B: Enzymatic, 5: 435-439, 1998.

PATUREAU, D., BERNET, N., MOLETTA, R. Combined nitrification
and denitrification in a single aerated reactor using the aerobic
denitrifier Comamonas sp. strain SGLY2. Water Research, 31 (6):
1363-1370, 1997.

PEYONG, Y.N., ZHOU, Y., ABDULLAH, A.Z., VADIVELU, V. The
effect of organic loading rates and nitrogenous compounds on the
aerobic granules developed using low strength wastewater. Biochemical
Engineering Journal, 67 (15): 52-59, 2012.

PIJUAN, M., WERNER, U., YUAN, Z. Reducing the startup time of
aerobic granular sludge reactors through seeding floccular sludge with
crushed aerobic granules. Water Research, 45: 5075-5083, 2011.

QIN, L., LIU, Y. Aerobic granulation at different settling times. In: LI1U,
Y. Wastewater purification: aerobic granulation in sequencing
batch reactors. Boca Raton: CRC Press, 2008, p. 51-67.

RAHIMI, Y., TORABIAN, A., MEHRDADI, N., SHAHMORADI, B.
Simultaneous nitrification—denitrification and phosphorus removal in a
fixed bed sequencing batch reactor (FBSBR). Journal of Hazardous
Materials, 185 (2-3): 852-857, 2011.

REGINATTO, V., SCHMIDELL, W. Remocao bioldgica de fosforo. In:
SCHMIDELL, W., SOARES, H.M., ETCHEBEHERE, C., MENES,

R.J., BERTOLA. N.C., CONTRERAS, E.M. Tratamento biol6gico de
aguas residuarias. Florianopolis: Grafica PaperPrint, 2007, p. 511-530.

RITTMANN, B.E., MCCARTY, P.L. Environmental Biotechnology:
principles and applications. McGraw Hill, 2001.


http://www.sciencedirect.com/science/journal/03043894
http://www.sciencedirect.com/science/journal/03043894
http://www.sciencedirect.com/science?_ob=PublicationURL&_tockey=%23TOC%235253%232011%23998149997%232788743%23FLA%23&_cdi=5253&_pubType=J&view=c&_auth=y&_acct=C000050221&_version=1&_urlVersion=0&_userid=10&md5=74366657f91648cec9ad1efccea9dc1f

183

ROBERTSON, L.A., VAN NIEL, EW.J.,, TORREMANS, R.A.M.,
KUENEN, J.G. Simultaneous nitrification and denitrification in aerobic
chemostat cultures of Thiosphaera pantotropha. Applied and
Environmental Microbiology, 54 (11): 2812-2818, 1988.

ROCKTASCHEL, T. Treatment of municipal wastewater with
aerobic granules - Influence of feeding strategies. PhD Thesis. 2013.

ROCKTASCHEL, T., KLARMANN, C., OCHOA, J., BOISSON, P.,
SORENSEN, K., HORN, H. Influence of the granulation grade on the
concentration of suspended solids in the effluent of a pilot scale
sequencing batch reactor operated with aerobic granular sludge.
Separation and Purification Technology, 142: 234-241, 2015.

SALES, R. Cinética de degradacao de efluente téxtil por biofilme em
leito fluidizado trifasico aerdbio. Dissertacdo (Mestrado em
Engenharia Ambiental) - Universidade Federal de Santa Catarina,
Floriandpolis - SC, 1999.

SANT’ANNA JR., G.L. Tratamento biolégico de efluentes:
fundamentos e aplicacdes. Rio de Janeiro: Interciéncia, 2010, 398 p.

SANTA CATARINA. Lei n°® 14.675, de 13 de abril de 2009. Institui o
Cddigo Estadual do Meio Ambiente e estabelece outras providéncias.

SCHMIDELL, W., REGINATTO, V. Processos de elimina¢do de
nitrogénio in tratamento biolégico de aguas residuarias. In:
SCHMIDELL, W., SOARES, H.M., ETCHEBEHERE, C., MENES,
R.J., BERTOLA. N.C., CONTRERAS, E.M. Tratamento biol6gico de
aguas residuarias. Florianopolis: Grafica PaperPrint, 2007, p. 449-508.

SCHWARZENBECK, N., ERLEY, R., WILDERER, P.A. Aerobic
granular sludge in an SBR-sytem treating wastewater rich in particulate
matter. Water Science & Technology, 49 (11-12): 41-46, 2004.

SCHWARZENBECK, N., BORGES, J.M., WILDERER, P.A.
Treatment of dairy effluents in an aerobic granular sludge sequencing



184

batch reactor. Applied Microbiology and Biotechnology, 66: 711-718,
2005.

SHI, Y J., WANG, X.H., YU, H.B., XIE, H.J., TENG, S.X., SUN, X.F.,
TIAN, B.H., WANG, S.G. Aerobic granulation for nitrogen removal via
nitrite in a sequencing batch reactor and the emission of nitrous oxide.
Bioresource Technology 102: 2536 - 2541, 2011.

SHOW, K.Y., LEE, D.J., TAY, J.H. Aerobic granulation: advances and
challenges. Applied Biochemistry and Biotechnology, 167: 1622-
1640, 2012.

SINGH, M., SRIVASTAVA, R.K. Sequencing batch reactor technology
for biological wastewater treatment: a review. Asia-Pacific Journal of
Chemical Engineering, 2010.

SOUTO, V.S. Utilizacéo de reatores hibridos de fluxo continuo e em
bateladas sequenciais para remog¢édo conjunta de carbono e
nitrogénio de esgoto urbano. Dissertacdo (Mestrado em Engenharia
Ambiental) - Universidade Federal de Santa Catarina, Floriandpolis -
SC, 2007.

SU, B., CUI, X., ZHU, J. Optimal cultivation and characteristics of
aerobic granules with typical domestic sewage in an alternating
anaerobic/aerobic sequencing batch reactor. Bioresource Technology,
110: 125-129, 2012.

SU, K.Z,, YU, H.Q. Formation and characterization of aerobic granules
in a sequencing batch reactor treating soybean-processing wastewater.
Environmental and Science Technology, 39: 2818-2828, 2005.

TAY, JH., LIU, Q.S., LIU, Y. Microscopic observation of aerobic
granulation in sequential aerobic sludge blanket reactor. Journal of
Applied Microbiology, 91: 168-175, 2001.

TAYLOR, S.M., HE, Y., ZHAO, B., HUANG, J. Heterotrophic
ammonium removal characteristics of an aerobic heterotrophic
nitrifying-denitrifying bacterium, Providencia rettgeri YL. Journal of
Environmental Sciences, 21 (10): 1336-1341, 2009.


http://www.sciencedirect.com/science/journal/09608524
http://www.sciencedirect.com/science/journal/09608524/110
http://www.wiley.com/bw/journal.asp?ref=1364-5072
http://www.wiley.com/bw/journal.asp?ref=1364-5072
http://www.sciencedirect.com/science/journal/10010742
http://www.sciencedirect.com/science/journal/10010742

185

THANS, F.C. Controle operacional de reator em bateladas
sequenciais (RBS): ajustes na concentracdo de oxigénio dissolvido
visando a remocao de nutriente. Dissertacdo (Mestrado em
Engenharia Ambiental) - Universidade Federal de Santa Catarina,
Floriandpolis - SC, 2008.

USEPA. United States Environmental Protection Agency. Nutrient
control design manual: state of technology review report.
EPA/600/R-09/012, 2009.

USEPA. United States Environmental Protection Agency. Nutrient
control design manual. EPA/600/R-10/100, 2010.

USEPA. United States Environmental Protection Agency. Wastewater
treatment fact sheet: external carbon sources for nitrogen removal.
EPA/832/F-13/016, 2013.

VAN DER ROEST, H. F., DE BRUIN, B., VAN LOOSDRECHT, M.
C. M., PRONK, W. Dutch sustainable Nereda technology takes an
impressive step towards maturity. 11th IWA Specialised Conference
on Design, Operation and Economics of large wastewater treatment
plants. 4-8 September, 2011. Budapest, Hungary. 177-182, 2011.

VAN HAANDEL, A.C., KATO, M., VON SPERLING, M. Remogéo
bioldgica de nitrogénio: aplicagBes para o sistema de lodo ativado. In:
MOTA, F.S.B., VON SPERLING, M. Nutrientes de esgoto sanitarios:
utilizacdo e remogdo. Rio de Janeiro: ABES, 2009a. p. 174-226.

VAN HAANDEL, A.C., GIRARD, L., MENDONCA, N., TEIXEIRA,
M., VON SPERLING, M. Remocdo biolégica de fésforo: mecanismos e
configuragdes. In: MOTA, F.S.B., VON SPERLING, M. Nutrientes de
esgoto sanitarios: utilizacio e remocéo. Rio de Janeiro: ABES, 2009b.
p. 227-261.

VAN HULLE, SW.H., VOLCKE, E.I.P., TERUEL, J.L., DONCKELS,
B., VAN LOOSDRECHT, M.C.M., VANROLLEGHEM, P.A.
Influence of temperature and pH on the kinetics of the SHARON



186

nitritation process. Journal of Chemical Technology & Biotechnology
82 (5): 471 - 480, 2007.

VAN LOOSDRECHT, M. C. M., BRDJANOVIC, D. Anticipating the
next century of wastewater treatment. Science, 344 (6191): 1452-1453.
2014.

VAZQUEZ-PADIN, J.R., MOSQUERA-CORRAL, A., CAMPOS, J.L.,
MENDEZ, R., CARRERA, J., PEREZ, J. Modelling aerobic granular
SBR at variable COD/N ratios including accurate description of total
solids concentration. Biochemical Engineering Journal, 49: 173-184,
2010.

VLAEMINCK, S. E., CLOETENS, L. F. F., DE CLIPPELEIR, H.,
CARBALLA, M., VERSTRAETE, W. Granular biomass capable of
partial nitritation and anammox. Water Science and Technology, 59
(3): 606-617, 20009.

VOGEL. Andlise quimica quantitativa. 6.ed. Rio de Janeiro: LTC,
2002. 488 p.

VON SPERLING, M. Lodos Ativados — Principios do tratamento
biolégico de aguas residuarias, v.4. 2.ed. Belo Horizonte:
Departamento de Engenharia Sanitaria e Ambiental; Universidade de
Minas Gerais, 2002. 428 p.

VON SPERLING, M. Biological Wastewater Treatment. Volume 2:
basic principles of wastewater treatment. London: IWA Publishing,
2007. 195 p.

WAGNER, J. Desenvolvimento de granulos aerébios e tratamento de
esgoto doméstico em um reator em bateladas sequenciais (RBS) sob
diferentes condic¢des operacionais. Dissertacdo (Mestrado em
Engenharia Ambiental) — Universidade Federal de Santa Catarina,
Floriandpolis — SC, 2011.

WAGNER, J., COSTA, R.H.R. Aerobic granulation in a sequencing
batch reactor using real domestic wastewater. Journal of
Environmental Engineering, 139: 1391-1396, 2013.


http://www.researchgate.net/journal/0268-2575_Journal_of_Chemical_Technology_Biotechnology

187

WAGNER, J., PACHECO, R.M., BATTISTELLA, J.A.C., COSTA,
R.H.R. The formation of aerobic granules in a sequencing batch reactor
(SBR) using domestic wastewater. In: IWA World Water Congress,
IWA, Montreal, Canada, 2010.

WAGNER, J., WEISSBRODT, D.G., MANGUIN, V., COSTA, R.H.R,,
MORGENROTH, E., DERLON, N. Effect of particulate organic
substrate on aerobic granulation and operating conditions of sequencing
batch reactors. Water Research, submetido.

WAN, C., YANG, X., LEE, D.J., LIU, X., SUN, S. Partial nitrification
using aerobic granule continuous-flow reactor: operations and microbial
community. Journal of the Taiwan Institute of Chemical Engineers,
45 (5): 2681-2687, 2014.

WAN, J., BESSIERE, Y., SPERANDIO, M. Alternating anoxic
feast/aerobic famine condition for improving granular sludge formation
in sequencing batch airlift reactor at reduced aeration rate. Water
Research, 43 (20): 5097-5108, 2009.

WANG, F., LU, S., WEI, Y., JI, M. Characteristics of aerobic granule
and nitrogen and phosphorus removal in a SBR. Journal of Hazardous
Materials, 164: 1223-1227, 20009.

WANG, F., YANG, F.L., ZHANG, X.W., LIU, Y.H., ZHANG, H.M.,
ZHOU, J. Effects of cycle time on properties of aerobic granules in
sequencing batch airlift reactor. World Journal of Microbiology &
Biotechnology, 21: 1379-1384, 2005.

WANG, J., PENG, Y., WANG, S., GAO, Y. Nitrogen removal by
simultaneous nitrification and denitrification via nitrite in a sequence
hybrid biological reactor. Chinese Journal of Chemical Engineering,
16(5): 778-784, 2008.

WANG, S.G,, LIU, X.W., GONG, W.X., GAO, B.Y., ZHANG, D.H.,
YU, H.Q. Aerobic granulation with brewery wastewater in a sequencing
batch reactor. Bioresource Technology, 98: 2142-2147, 2007.


http://www.sciencedirect.com/science/journal/18761070

188

WANG, X.H., JIANG, L.X., SHI, Y.J., GAO, M.M., YANG, S.,
WANG, S.G. Effects of step-feed on granulation processes and nitrogen
removal performances of partial nitrifying granules. Bioresource
Technology, 123: 375-381, 2012.

WEF - WATER ENVIRONMENT FEDERATION. Biological nutrient
removal (BNR) operation in wastewater treatment plants.
Alexandria: Mc Graw Hill, 2005. 643 p.

WEF - WATER ENVIRONMENT FEDERATION. Nutrient Removal.
Alexandria: Mc Graw Hill, 2010. 676 p.

WEISSBRODT, D.G., HOLLIGER, C., MORGENROTH, E. Modelling
bacterial selection during the plug-flow feeding phase of aerobic
granular sludge reactors operated for biological dephosphatation. In:
NOPENS et al. (eds.), Proceedings of the 4th IWA/WEF Wastewater
Treatment Modelling Seminar (WWTmod), Spa, Belgium, 322-325,
2014.

WEISSBRODT, D.G., LOCHMATTER, S., EBRAHIMI, S., ROSSI, P.,
MAILLARD, J., HOLLIGER, C. Bacterial selection during the
formation of early-stage aerobic granules in wastewater treatment
systems operated under wash-out dynamics. Frontiers in
Microbiology, 3: 332, 2012.

WENTZEL, M.C,, LOTTER, L.H., EKAMA, G.A., LOEWENTHAL,
R.E., MARAIS, G.V.R. Evaluation of biochemical models for biological
excess phosphorus removal. Water Science and Technology, 23 (4-6):
567-576, 1991.

WIESMANN, U., CHOI, I.S., DOMBROWSKI, E.M. Fundamentals
of Biological Wastewater Treatment. Weinheim: Wiley-VCH, 2007.
392 p.

WOLFF, D.B. Estudo da tratabilidade de um efluente téxtil por
biomassa fixa através de um reator de leito fluidizado trifasico
aerobio. Dissertacdo (Mestrado em Engenharia Ambiental) -
Universidade Federal de Santa Catarina, Florianépolis - SC, 1997.


http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0960852412011273
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0960852412011273

189

WOLFF, D.B. Remocéo bioldgica de carbono e nitrogénio de esgoto
urbano em reatores hibridos utilizando dois materiais suporte
flotantes. Tese (Doutorado em Engenharia Ambiental) - Universidade
Federal de Santa Catarina, Florian6polis - SC, 2005.

WUNDERLIN, P., MOHN, J., JOSS, A., EMMENEGGER, L.,
SIEGRIST, H. Mechanisms of N,O production in biological wastewater
treatment under nitrifying and denitrifying conditions. Water Research,
46: 1027-1037, 2012.

XU, G., XU, X., YANG, F., LIU, S. Selective inhibition of nitrite
oxidation by chlorate dosing in aerobic granules. Journal of Hazardous
Materials, 185: 249-254, 2011.

YOO, H., AHN, K.H., LEE, H.J. Nitrogen removal from synthetic
wastewater by simultaneous nitrification and denitrification (SND) via
nitrite in an intermittently-aerated reactor. Water Research, 33 (1):
145-154, 1999.

YU, X., WANA, C,, LEI, Z, LIU, X., ZHANG, Y., LEE, D.J., TAY,
J.H. Adsorption of ammonium by aerobic granules under high
ammonium levels. Journal of the Taiwan Institute of Chemical
Engineers, 45 (1): 202-206, 2014.

YUAN, X., GAO, D. Effect of dissolved oxygen on nitrogen removal
and process control in aerobic granular sludge reactor. Journal of
Hazardous Materials, 178: 1041-1045, 2010.

ZENG, W., ZHANG, Y., LI, L., PENG, Y.Z., WANG, S.Y. Control and
optimization of nitrifying communities for nitritation from domestic
wastewater at room temperatures. Enzyme Microbiology and
Technology, 45: 226-232, 20009.

ZHANG, Y., SHI, Z., CHEN, M., DONG, X., ZHOU, J. Evaluation of
simultaneous nitrification and denitrification under controlled conditions
by an aerobic denitrifier culture. Bioresource Technology, 175: 602-
605, 2015.


http://www.sciencedirect.com/science/journal/09608524

190

ZHENG, Y.M,, YU, H.Q,, LIU, S.J., LIU, X.Z. Formation and
instability of aerobic granules under high organic loading conditions.
Chemosphere, 63 (10): 1791-1800, 2006,

ZHOU, D., NIU, S., XIONG, Y., YANG, Y., DONG, S. Microbial
selection pressure is not a prerequisite for granulation: dynamic
granulation and microbial community study in a complete mixing
bioreactor. Bioresource Technology, 161: 102-108, 2014.

ZHU, L., DAI, X., LV, M., XU, X. Correlation analysis of major control
factors for the formation and stabilization of aerobic granule.
Environmental Science and Pollution Research, 20 (5): 3165-3175,
2013.

Z0U, S., YAQ, S., NI, J. High-efficient nitrogen removal by coupling
enriched autotrophic-nitrification and aerobic-denitrification
consortiums at cold temperature. Bioresource Technology, 161: 288-
296, 2014.


http://www.sciencedirect.com/science/journal/09608524

