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RESUMO

A remoc¢do de nutrientes, como nitrogénio e fosforo, presentes nos
despejos domésticos ou industriais, ganhou especial atengdo nos ultimos
anos, uma vez que estdo diretamente relacionados com a eutrofizagdo
dos ecossistemas aquaticos. Nesse sentido, o estudo e desenvolvimento
de novas tecnologias de tratamento de esgoto que sejam capazes de
produzir um efluente tratado com minimo residual de poluentes assume
grande importancia. Nesse sentido, a presente pesquisa buscou avaliar
comparativamente a utilizagdo da tecnologia de biorreator & membrana
convencional (BRM) e de leito mével (BRM-LM) operados em batelada
sequencial objetivando a remocdo de nitrogénio e fosforo de esgoto
sanitario. Tal avaliacdo foi conduzida em dois reatores idénticos
(BRMBS e BRMBS-LM), construidos em escala laboratorial e
submetidos as mesmas condi¢des operacionais, exceto pela presenca de
material suporte em um dos reatores (BRMBS-LM). A unidade
experimental foi operada por 352 dias, nos quais foram avaliados: (1) o
desempenho dos reatores durante o periodo de partida; (2) o efeito da
reducdo do tempo de detencdo hidraulica (TDH) de 12 hpara6he (3) o
efeito da utilizagdo de alta (4 mg L) e baixa (1,5 mg L) concentragio
de oxigénio dissolvido (OD). Observou-se que ambos os reatores
apresentaram desempenho similar durante o periodo de partida,
alcangando eficiéncias de remocdo de matéria orgénica, amonia,
nitrogénio (NT) e fosforo total (PT) proximos a 96%, 99%, 70% e 85%,
respectivamente. Resultados obtidos nas andlises de ciclo revelaram
que a contribuicdo da biomassa aderida para a remocdo global de
amonia no reator hibrido foi secundaria, nessa etapa. Além disso,
melhores condi¢des de filtrabilidade foram observadas no licor misto do
BRMBS-LM em comparagdo ao BRMBS. No que diz respeito a
reducdo do TDH de 12 para 6 h, verificou-se uma melhora na remogéo
nitrogénio total em ambos os reatores, principalmente no BRMBS-LM,
onde as zonas andxicas podem ter sido estabelecidas no biofilme. Por
outro lado, a remog¢do de PT aumentou apenas no BRMBS. A redugio
do TDH também resultou em maiores velocidades de colmtagdo das
membranas em ambos reatores, principalmente no BRMBS, onde o
aumento de produtos microbianos soluveis e de bactérias filamentosas
foram mais significativos. Por fim, observou-se que ambos os reatores
apresentaram uma queda no desempenho de processo de nitrificagdo a
medida que o oxigénio dissolvido da fase aerdbia foi reduzido para o
valor maximo de 1,5 mg L. Tal cenario evidenciou-se principalmente



no BRMBS, em que a eficiéncia média de remog@o de amdnia decaiu
para 68%, enquanto que no BRMBS-LM para 88%. Além disso, a
remocao de nitrato melhorou significativamente no reator de leito mével
sob condigdo de menor concentragio de OD. Da mesma forma,
observou-se que o potencial de remogdo anoxica e aerdbia de fosforo
aumentou substancialmente nesse reator. Por outro lado, a operacao dos
reatores sob OD maximo de 1,5 mg L™ resultou em maiores velocidades
de colmatagdo das membranas. De maneira geral, esses resultados
sugerem que o BRMBS-LM exibiu uma maior capacidade de suportar
as condi¢des de oxigénio limitantes, evidenciando uma caracteristica
importante desse reator para fins de economia de energia sem prejudicar
de maneira substancial o desempenho do tratamento.

Palavras-chave: Nitrificac3o. Desnitrificagdo. Biodesfosfatacao.
Biorreator a membrana. Colmatacdo. Batelada sequencial. Leito mével.
Esgoto sanitéario.



ABSTRACT

The removal of nutrients (namely nitrogen and phosphorus) has gained
special attention in recent year as they are directly related to the
eutrophication of aquatic ecosystems. Thus, the study and development
of new wastewater treatment technologies that are capable to produce an
effluent with minimal residual pollutants assumes great importance.
Hence, the present study aimed to evaluate the use of membrane
bioreactor (MBR) and moving bed membrane bioreactor (MBR-MB)
operated in parallel and in sequencing batch mode to removing nitrogen
and phosphorus from municipal wastewater. This evaluation was
conducted in two identical reactors (SB-MBR and SB-MBMBR), built
at lab-scale and subjected to the same operating conditions,
differentiating them only by the presence of plastic carriers in one of the
reactors (SB-MBMBR). The reactors were operated for 352 days, in
which the evaluated: (1) the reactors performance during the start-up
period; (2) the reduction of hydraulic detention time from 12 h to 6 h
and (3) the reactors performance under two dissolved oxygen
concentration in the aerobic phase. It was observed that both reactors
presented similar performance during the startup period, reaching
efficiencies of removal close to 96%, 99%, 70% and 85% for organic
matter, ammonia, total nitrogen (TN) and phosphorus, respectively.
Results obtained in the cycle analysis revealed that the contribution of
the adhered biomass to the global removal of ammonia in the hybrid
reactor was marginal. Better filtrability conditions were observed in SB-
MBMBR mixed liquor. With regard to the reduction of HRT from 12 to
6 h improved the total nitrogen removal in both reactors, mainly in SB-
MBMBR, where the anoxic zones may have been established in the
biofilm. On the other hand, total phosphorus removal increased only in
conventional SB-MBR. The HRT reduction also leaded in higher
membrane fouling rate in both reactors, especially in the conventional
SB-MBR, which the increase of soluble microbial products and
filamentous bacteria were more significant. At last, it was observed that
both reactors showed a poorer performance in the nitrification process
as the oxygen dissolved in the aerobic phase was reduced to the
maximum value of 1.5 mg L. This scenario was evidenced mainly in
the conventional SB-MBR, in which the average ammonia removal
efficiency dropped to 68%, while in SB-MBMBR the average efficiency
decreased to 88%. In addition, the nitrate removal significantly
improved in the SB-MBMBR under the lower dissolved oxygen
condition. Likewise, it was observed that the anoxic and aerobic



phosphorus removal potential increased substantially in the SB-
MBMBR. On the other hand, the operation of the reactors under the
maximum OD of 1.5 mg L™ resulted in higher membrane fouling rates.
Overall, the results found suggest that SB-MBMBR exhibited a greater
ability to support the oxygen-limited conditions, evidencing an
important feature of this reactor configurations for energy saving
purposes.

Keywords: nitrification;  denitrification; phosphorus removal,
membrane bioreactor, membrane fouling; sequencing batch, moving
bed, municipal wastewater.
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1. INTRODUCAO

No Brasil, os nimeros do sistema nacional de informacdes
sanitarias (SNIS, 2017) mostram que o déficit em relagdo aos servigos
de esgotamento ¢ bastante elevado no pais, em que apenas 58% da
populacdo urbana estd conectada a rede coletora, sendo longa, portanto,
a distancia a ser percorrida até atingirmos a universalizagdo desse
servico. Muito embora tenha ocorrido o aumento de investimentos nessa
area e melhora nos indices de atendimento a populagédo, segundo esses
mesmos dados, somente 42,7% do total de esgoto produzido recebem
algum tipo de tratamento, sendo todo o restante, cerca de 4 bilhdes de
litros, despejados diariamente nos cursos d’agua.

Uma vez lancado, esses despejos ricos em matéria orgénica e
nutrientes, dos quais destacam-se o nitrogénio e o fosforo, podem alterar
as caracteristicas fisicas, quimicas e bioldgicas do corpo receptor,
comprometendo, muitas vezes, os seus usos multiplos. No caso dos
nutrientes em particular, a emissdo em excesso tem levantado
preocupacdes especificas, devido aos seus efeitos prejudiciais para os
organismos aqudticos e a saiide da populagcdo abastecida por essas
aguas. Dentre eles destaca-se o processo conhecido como eutrofizagdo,
em que o crescimento abundante de algas e cianobactérias resultam na
diminuicdo da transparéncia da 4gua, reducdo da atividade
fotossintética, deplecao de oxigénio, produgdo de sabores e odores, bem
como na producdo de compostos toxicos, como as cianotoxinas.

Nota-se, portanto, que assim como a ampliacdo dos servigos de
coleta, a utilizagdo de sistemas eficazes no tratamento das aguas
residudrias sdo de suma importidncia ndo somente para garantir um
abastecimento seguro no que diz respeito a doencas de veiculagdo
hidrica, mas também no amortecimento dos impactos ambientais que
comprometem a capacidade de suporte do ecossistema aquatico, que se
mostra tdo fragilizado.

Conforme destacado por Galil et al. (2009), mesmo com a
adogdo de padroes de qualidade da agua mais restritivos, oS processos
biologicos de remogdo de nutrientes continuam a ser amplamente
aceitos. Ademais, oferece intimeras vantagens quando comparada a
remocdo quimicamente forgada, incluindo menor custo operacional,
operagdo flexivel e pouca ou nenhuma adi¢do de produtos quimicos no
licor misto (OEHMEN et al., 2007).

Nos sistemas bioldgicos, a remogao de nitrogénio envolve a
nitrificagdo por bactérias autotréficas em condi¢cdes aerdbias e
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desnitrificagdo por bactérias heterotréficas em condi¢des anoxicas
(Metcalf and Eddy, 2003). Por sua vez, a remogao bioldgica otimizada
de fosforo, também denominada EBPR (do inglés, enhanced biological
phosphorus removal), é alcancada pela absor¢do de fosfato via
organismos acumuladores de fosforo (PAO, do inglés polyphosphate-
accumulating organisms) por meio da alternincia das condicdes
anaerébias e aerobias, seguida da sua remocdo pelo descarte da
biomassa (Bassin et al., 2012).

Nos sistemas convencionais que visam a remoc¢ao de nutrientes,
verificam-se trés fases sequenciais realizadas em unidades distintas,
sendo elas: anaerdbia, andxica e aerdbia, seguida de um decantador
secundario. Contudo, nas tltimas décadas, pesquisadores tém explorado
alternativas com sistemas mais compactos e com tanques de menor
volume, gerando assim redugdo de custos e de complexidade
operacional. Dentre as alternativas disponiveis, destacam-se os reatores
operados em bateladas sequenciais (RBS), que constituem uma das
tecnologias capazes de proporcionar as condigdes necessarias a remogao
bioldgica de nutrientes e matéria carbondcea em uma Unica unidade de
tratamento, com ciclos operacionais definidos, sem a necessidade de
recirculacdo de efluente (CYBIS et al., 2004).

Embora os reatores RBS apresentem grande vantagem quanto a
sua flexibilidade operacional, sabe-se que a clarificacdo do efluente por
meio da sedimentacdo gravitacional, comumente praticada nesses
reatores, pode ser considerada hoje pouco eficiente, se comparada a
clarificagdo obtida por meio da filtragdo em membranas. Caso se tenha
no reator a presenca excessiva de bactérias filamentosas, fendmeno
conhecido como bulking filamentoso, a sedimentacdo da biomassa era
negativamente afetada, comprometendo assim o desempenho do
tratamento. Nesse sentido, a inser¢do da tecnologia de membranas
filtrantes aos reatores RBS tende a promover um processo de separagao
da biomassa mais eficiente e confidvel, ndo sendo mais afetado pelo
possivel excesso de filamentosas. Dessa unido entre RBS ¢ membranas,
surgem entdo os modernos biorreatores a membrana em Batelada
sequencial (BRMBS), em que a etapa de sedimentagdo ¢ substituida por
um processo de filtragdo por membranas. Em consequéncia, algumas
vantagens sdo alcangadas, dentre as quais destacam-se a desinfecgdo do
efluente, facil manipulacdo dos tempos de retengdo hidraulica, baixa
producdo de lodo e o mais interessante, excelente qualidade do efluente
com baixa concentragdo de solidos (VISVANATHAN et al., 2000,
JUDD, 2006 ¢ MENG et al., 2009). Além disso, a elevada retengdo
imposta pelas membranas evita a perda de microrganismos especificos e
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de crescimento lento, tais como bactérias nitrificantes ¢ PAOs (UJANG
et al., 2002).

Apesar das vantagens inerentes aos BRMBS na remogéo de
nutrientes, sabe-se que a transferéncia de nitrato para a etapa anaerdbia
nesses reatores torna-se um agravante para a remog¢ao de fosforo, uma
vez que a atividade desnitrificante durante esta etapa consome o
substrato que antes estaria disponivel os PAOs (YANG et al., 2010).
Nessas condigdes, o substrato torna-se limitante, inibindo, por
consequéncia, a producdo de polyhydroxybutyrato (PHB), composto
fundamental a atividade dos PAOs.

Uma solugdo que vem sendo estudada e que tem conduzido a
bons resultados ¢ a introdu¢do de material suporte nos BRMs para o
desenvolvimento de biomassa aderida (AHL et al., 2006). Dessa unido,
surgiram entdo os biorreatores a membrana de leito mével (BRM-LM),
quando operados em modo continuo, e os biorreatores a membrana em
batelada sequencial de leito movel (BRMBS-LM), quando operados em
modo descontinuo. Em ambos o0s casos, o crescimento de biofilme no
material suporte pode formar ao longo de sua estrutura micro-zonas
anoxicas, que supostamente estimularia a remogdo de nitrato mesmo
durante a etapa aerébia, minimizando a sua transferéncia para a fase
anaerobia. Como resultado, o consumo de substrato pelas bactérias
desnitrificantes na etapa anaerdbia seria reduzido, aumentando a sua
disponibilidade os PAOs. Nessas condi¢gdes, uma melhoria na remogao
de fosforo poderia ser alcancada.

Diversas pesquisas tem demostrado que além da presenca de
nitrato na fase anaerdbia, outros fatores também podem influenciar
significativamente no sucesso do processo EBPR, dentre os quais
destacam-se o tempo de detengio hidraulica (RODRIGUEZ-
HERNANDEZ et al., 2014; MARTIN-PASCUAL et al., 2015), bem
como a concentracdo de oxigénio dissolvido na fase aerobia (HE et al.,
2017; HE et al., 2018). Nesse contexto, o presente trabalho buscou
avaliar os efeitos da reducdo do TDH de 12 para 6 h, bem como
investigar o efeito da reducdo do oxigénio dissolvido na fase aerdbia no
desempenho de um BRMBS-LM construido em escala laboratorial e
alimentado com esgoto sanitario. Para avaliar melhor se a presenca de
biomassa aderida seria, de fato, benéfica para o desempenho do
BRMBS-LM no tratamento do esgoto, um biorreator de membrana em
batelada sequencial sem presenca de material suporte (BRMBS) foi
operado em paralelo ao BRMBS-LM e submetido as mesmas condi¢des
operacionais deste ultimo.
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Verifica-se na literatura uma caréncia de trabalhos publicados
com tal abordagem comparativa com essas concepgdes de reatores. Até
0 momento, apenas o trabalho de Yang et al. (2010) avaliou o
desempenho de um BRMBS-LM como alternativa tecnoldgica a
remogdo de nutrientes, mas sem realizar uma abordagem comparativa.
Ademais, o trabalho supracitado foi conduzido utilizando-se de esgoto
sintético baseado em acetato como fonte de carbono em detrimento ao
esgoto sanitario, que como se sabe, pode ser pouco representativo frente
a complexidade do esgoto sanitario real. Diante desse cendrio,
evidencia-se a necessidade de maiores investigacdes nessa tematica.

Por fim, destaca-se que o presente trabalho insere-se na linha de
pesquisa que vem sendo conduzida pelo Laboratério de Reuso de Aguas
(LaRA) da Universidade Federal de Santa Catarina, utilizando-se da
tecnologia de biorreatores & membrana para tratamento de esgoto
sanitario. A contribuicdo da presente tese para o referido grupo de
pesquisa esteve voltada a avaliagdo comparativa de determinados
parametros relevantes a remoc¢ao biologica de nutrientes e a colmatagio
das membranas em reator de biomassa floculenta e em reator com
biomassa aderida. Cabe destacar também que a presente tese esteve
vinculada ao edital MCTI/CT-Biotec N° 30/2013 do Conselho Nacional
de Desenvolvimento Cientifico e Tecnologico—-CNPq, direcionado ao
apoio de pesquisa cientifica e tecnoldgica para o desenvolvimento de
produtos e processos biotecnologicos.

1.1 HIPOTESES DA PESQUISA

O delineamento da pesquisa esta fundamentado nas seguintes
hipoteses:

Primeira hipotese: o estabelecimento da biomassa aderida no
reator de leito mével durante o seu periodo de startup resultara em uma
remocdo mais efetiva de nitrogénio e fosforo em relacdo ao reator
convencional.

Segunda hipotese: a redu¢ao do TDH favorecerd os processos
de P-Liberagdo e P-abosr¢do, tendo em vista a maior carga organica
aplicada nos reatores.

Terceira hipotese: a utilizagdo de baixa concentracdo de
oxigénio dissolvido durante a fase aerdbia estimulard a remocdo de
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nitrato e permitird, consequentemente, um melhor desempenho da
remogdo biologica de fosforo.

1.2 OBJETIVOS
1.2.1 Objetivo Geral

Avaliar o desempenho da tecnologia de biorreator a membrana
(BRM) e biorreator a membrana de leito movel (BRM-LM) quanto a
remogdo de matéria organica, nitrogénio e fosforo de esgoto sanitario,
bem como quanto ao processo de colmatagcdo das membranas, operando
ambos os reatores em batelada sequencial.

1.2.2  Objetivos Especificos

I) Avaliar o desempenho de um biorreator a membrana de leito mével e
um biorreator a membrana convencional quanto a remocao de nutrientes
de esgoto sanitario e ao processo de colmatacdo das membranas durante
o periodo de partida de ambos os reatores.

IT) Avaliar comparativamente o efeito da redugdo do tempo de detengdo

hidraulica (TDH) em um biorreator a de leito movel e um biorreator a
membrana convencional, ambos operados em batelada sequencial e
tratando esgoto sanitario.

IIT) Avaliar o efeito da utilizagdo de alta e baixa concentracdo de
oxigénio dissolvido no desempenho de um biorreator a membrana de
leito movel e um biorreator a membrana convencional, operados em
paralelo e tratando esgoto sanitario.
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2. REVISAO BIBLIOGRAFICA

2.1 BIORREATORES A MEMBRANAS PARA TRATAMENTO
DE ESGOTO SANITARIO

Face a legislagdes ambientais cada vez mais restritivas em
relagdo a qualidade da agua, bem com a necessidade de reuso da mesma
em decorréncia do aumento do estresse hidrico, verifica-se uma
demanda crescente pelo o desenvolvimento de tecnologias de tratamento
de aguas residuais capazes de produzir um efluente de melhor qualidade,
com minimo residual de poluentes. Nesse sentido, destacam-se os
biorreatores @ membrana (BRM), uma tecnologia recente e que vem
paulatinamente ganhando for¢a no setor de saneamento.

Embora seja considera uma tecnologia atual, esses sistemas
foram desenvolvidos comercialmente ha algumas décadas atras, mais
precisamente nos anos 60, quando a companhia Dorr-Oliver criou o
MST system (Membrane Sewage Treatment), que utilizava-se de uma
membrana plana de ultrafiltragdo (JUDD, 2006). De la para ca a
tecnologia de separagdo por membrana teve um desenvolvimento rapido
no tratamento de aguas residuais (LIAO et al., 2006 ¢ WANG et al.,
2008), em particular o biorreator de membrana (MBR) usando processo
de microfiltracao ou ultrafiltragdo (CHANG et al., 2002; LE-CLECH et
al., 2006).

Wang et al. (2013) reportam que devido a crescente confianca
no desempenho desses sistemas, tem-se observado nas ultimas décadas
que tais reatores apresentam-se como uma alternativa interessante no
tratamento e reutilizagdo de efluentes. Nesse contexto, verifica-se que o
mercado global de BRMs esta crescendo a uma taxa anual de 13,2% e
deve movimentar o montante de 627 milhdes ddlares em 2015 (Susan,
2011).

Genericamente, o BRM pode ser definido como um reator
convencional de lodos ativados em que a etapa de sedimentacdo
secundaria foi substituida por uma fase de filtragdo utilizando,
majoritariamente a microfiltracdo (MF) ou de ultrafiltragdo (UF) por
membranas, com dimensdes de poros que variam de 0,05 pum a 0,4 pm.

As membranas que se inserem na faixa de ultrafiltracdo e
microfiltragdo em BRM pode efetivamente reter solidos biologicos e
solutos de elevado peso molecular, o que facilita a degradagdo completa
da matéria orgénica afluente, assim como proporciona boa capacidade
de desinfec¢do e consequentemente melhor qualidade do efluente (SHIN
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e KANG, 2003; LE-CLECH et al., 2006). Além disso, a baixa relagdo
alimento/microrganismo (A/M) faz com que haja baixa taxa de geragéo
de lodo, possibilitando que o sistemas sejam compactos, bem como se
torna propicio ao desenvolvimento e retencdo de microrganismos que
sdo sensiveis as condi¢des ambientais, ou cujo desenvolvimento é mais
lento, como no caso das bactérias nitrificantes (ROSENBERGER et al.,
2002; JUDD, 2006).

Em comparacdo com sistemas de lodos ativados convencional, os
BRM tém vantagens distintas, incluindo: (a) significativa eficacia na
remocdo de poluentes organicos (TAO et al., 2005), (b) capacidade de
produzir um efluente consistentemente de alta qualidade, mesmo quando
a carga hidraulica ou organica do sistema esteja sujeito a uma grande
variagdo (SORIANO et al., 2003;. MELIN et al., 2006; AL-MALACK,
2007) e (c) independéncia dos pardmetros relacionados a idade do lodo,
tendo em vista que nesses sistema que o decantador gravitacional
secundario e dispensavel (KRAUME et al., 2005).

Segundo Stephenson et al. (2000), cerca de 98% dos processos de
separacdo por membranas combinam esta tecnologia com processos
aerobios de tratamento em detrimento aos anaerdbios.

De acordo com Metcalf e Eddy (2003), o modo de disposi¢do dos
moédulos de membranas nos BRM pode ser classificado em duas
modalidades: BRM de recirculagdo externa ¢ BRMs com membrana
submersa, conforme ilustrado na Figura 1.

Figura 1- Configuracdes de biorreatores a membrana.

BRM recirculacao BRM com membrana
externa submersa
Reciclo do
Aﬂue,me concentrado Afluente

Permeado Permeado

Bomba de vacuo

Descarte
de lodo

Descarte
de lodo

Bomba de
recirculagao

Fonte: Adaptado de Stephenson et al. (2000).

Do inicio da sua criagdo até o inicio dos anos 90, os BRMs
operavam predominantemente com as membranas instaladas fora do
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tanque aerado. Contudo, essa configuragdo exige que as velocidades de
circulagdo no mddulo sejam elevadas para reduzir a tendéncia do fouling
(SANT’ANNA JR, 2011). Em decorréncia disso, o consumo de energia
torna-se elevado, limitando a sua operagdo, se comparado a concepgao
de BRM com membranas submersas, introduzidas no mercado a partir
de 1990 (STEPHENSON et al., 2006).

Reportam Fane, Chang e Chardon (2002) que as configuracdes
dos modulos de membranas submersa podem-se dividir em dois tipos:
(a) membrana plana (placas) alinhadas na vertical e (b) membrana de
fibra oca, alinhados na vertical ou na horizontal.

Quando comparada as duas configuragdes, verifica-se que as
membranas de fibra oca, em BRM, apresentam a vantagem de alcancar
uma alta capacidade de empacotamento, a qual, conforme relata Pearce
(2008), apresenta-se como um importante componente no calculo dos
custos operacionais. Um exemplo disso ¢ a capacidade de
empacotamento das membranas Zenon, empresa lider neste mercado,
que ¢é de 300m’m”™, a qual favorece a reducio da demanda por espaco ao
mesmo tempo em que se tem maior eficiéncia no uso da aeragao.

De acordo com Radjenovic et al. (2008), os biorreatores com
membrana submersa podem ser configurados de acordo com cada
projeto especifico e objetivos do tratamento. Verifica-se que nos tltimos
anos, varios estudos tém sido focados na remocdo de nutrientes das
aguas residuais utilizando BRM (SUN, WANG e LEE, 2013; ERSU et
al., 2010; MONCLUS et al., 2010 e GALIL et al., 2009).

Os processos voltados & remogdo biologica de nutrientes dos
esgotos empregam a alternancia das condi¢des ambientais ao longo da
linha de tratamento para possibilitar a remocao de nitrogénio e fosforo.
Assim, € usual nestes sistemas observar a presenca de tanques
anaerobios, anoxicos e aerdbios, seguidos de um decantador secundario
para favorecer a remog¢do destes nutrientes. A seguir na Figura 2,
encontram-se ilustrados algumas das configuracdes utilizadas na
remocao desses poluentes.
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Figura 2- Possiveis configuragdes dos BRM aplicados na remoc¢do de nutrientes.
Nitrificacdo e oxidacdo da matéria orgénica

Afluent
Permeado

Aeragdo
Tanque aerobio

Nitrificacdo-desnitrificagdo e oxidacdo da matéria organica

Afluente

Permeado

Aeragio
Tanque andxico  Tanque aerdbio

Nitrificacdo-desnitrificagdo, remogdo de fésforo e oxidagdo da matéria organica

Afluente_g >

>

ermeado

< Aeracdo
Tanque anaerobio Tanque andxico Tanque aerdbio

Fonte: (Adaptado de Davis, 2010).

Nas ultimas décadas, pesquisadores tém explorado alternativas
com sistemas mais compactos e com tanques de menor volume, gerando
assim reducdo de custos e de complexidade operacional. Dentre as
alternativas disponiveis, destacam-se os BRM operados em bateladas
sequenciais (RBS). Verifica-se que o desenvolvimento dos BRMBS
para tratamento de &guas residuais, especialmente para remocgdo
biolégica de nutrientes, tem atraido grande atenc¢do nos ultimos anos
(DONG ¢ JIANG, 2009; YANG et al., 2010; LI et al., 2012; WANG et
al., 2012a; BELLI et al., 2012; THANH et al., 2013; XU, WU e HU
(2014).

2.1.1 Biorreatores 4 membrana operados em batelada sequencial

Um reator em batelada sequencial (RBS) ¢ a denominacdo dada
a um método de tratamento de aguas residudrias baseado no sistema de
lodos ativados (LA) convencional. De acordo com Metcalf e Eddy
(2003), a principal diferenca entre os dois modelos ¢ que no RBS os
processos unitarios e bioquimicos (oxidagdo biologica e separagdo
solido/liquido) sdo realizados no mesmo tanque, ao passo que nos LA
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convencionais s3o utilizados um maior niumero de unidades. Desta
forma, as etapas de reag¢do e decantagdo, necessarias para o tratamento
do esgoto, tornam-se apenas sequéncias no tempo e ndo sdo mais
unidades fisicas distintas construidas em separado (VON SPERLING,
2002). Como consequéncia, Yang et al. (2010) ressaltam a reducdo da
area requerida para construgao desses sistemas, bem como a diminui¢ao
dos custos operacionais envolvidos.

O processo em bateladas envolve operagdo ciclica (ARTAN e
ORHON, 2005) e atua com base na relagdo enchimento e descarte. O
tanque nesse sistema é cheio durante um periodo determinado de tempo
e, em seguida, operado como um reator descontinuo. Apds o tratamento
desejado, o liquido reacional ¢ sedimentado e o sobrenadante clarificado
¢ entdo retirado do tanque, para que entdo se inicie um novo ciclo.

Originalmente os RBS foram concebidos como simples
tecnologia de tratamento para remocdo de matéria orgénica e fosforo,
sendo o seu ciclo operacional composto por cinco fases sequenciais:
enchimento, aeracdo, sedimentacdo, descarte do efluente tratado e
repouso. No entanto, com a adoc¢do de regulamentos cada vez mais
rigidos quanto ao lancamento de nutrientes esses sistemas sofreram
diferentes modificagdes para se adequarem a essas exigéncias, passando
a englobar também processos que favorecam a nitrificacdo e
desnitrificagdo (CHANG et al., 2000; KARGI ¢ UYGUR, 2003). Sendo
assim, atualmente o processo consiste na repeti¢do de um ciclo, também
com cinco fases, o qual passa a incluir as etapas anaerdbia e andxica
(GRADY et al., 2011). Na Figura 3 encontra-se ilustrado a sequéncia
operacional de um RBS.
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Figura 3- Sequéncia operacional de um reator em batelada sequencial.
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Fonte: adaptado de Fabregas (2005).

Dentre as muitas vantagens que o processo RBS pode oferecer
em detrimento a outros tipos de reatores de lodo ativados, a sua
flexibilidade operacional é maior delas, a qual se atribui ao seu formato
ciclico que pode ser facilmente modificado a qualquer momento para
compensar as alteragdes nas condigdes do processo, as caracteristicas
dos efluentes ou aos objetivos de tratamento (BLACKBURNE, YUAN
e KELLER, 2008).

Ainda que o processo de lodos ativados em batelada sequencial
tenha despertado grande interesse face a sua flexibilidade operacional,
sabe-se que a clarificagdo do efluente por meio da sedimentagdo
gravitacional é gargalo operacional da unidade de tratamento, podendo,
em algumas situagdes, gerar um efluente de elevada turbidez. Dentre as
opgdes capazes de aperfeicoar a remogao de sélidos do efluente tratado,
Mcadam et al. (2005) e Kaewsuk et al. (2010) destacam a integracdo da
tecnologia de micro ou ultrafiltracdo aos RBS, em substituicdo a
sedimentagdo, dando origem assim aos biorreatores a membrana em
batelada sequencial (BRMBS).

Conforme aponta Dong e Jiang (2009) e Ersu et al. (2010), o
emprego de tecnologia de membrana para a separagdo soélido-liquido
melhora o desempenho de um RBS. Isso se deve a alta concentracdo da
biomassa que pode ser mantida nesses sistemas, cerca 10 vezes maior do
que o sistemas de lodos ativados convencionais (GALIL e JACOB,
2009), o que aumenta a eficiéncia do tratamento (FLEISCHER et al.,
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2005; MONCLUS et al., 2010 e KRAMPE e KRAUTH, 2015), e, ao
mesmo tempo, reduz a producdo de lodo e o volume do biorreator
(BHATTA et al., 2004; METCALF e EDDY, 2003). Além disso, os
problemas relacionados a ma sedimentagdo da biomassa e consequente
produgdo de efluente turvo podem ser superados.

Nesses sistemas, as fases de sedimentacdo e retirada,
pertencentes a um ciclo tipico de RBS, tornam-se desnecessarias, tendo
em vista que a retirada do efluente do sistema se da por meio da
permeacdo realizada pelas membranas durante a fase aerobia da etapa de
reacdo (KANG, LEE e KIM, 2003). Com isso, o tempo de ciclo de um
BRMBS pode ser reduzido, conforme destaca Xu, Wu e Hu (2014). Na
Figura 4, encontra-se apresentado as etapas que compde o ciclo
operacional de BRM operado em batelada sequencial.

Figura 4- Etapas de um BRM operado em bateladas sequenciais.
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Fonte: Proprio autor.

A operagdo classica de um SBR estd baseada em um evento
unico de enchimento dentro do ciclo operacional. Contudo, pesquisas
recentes tém demonstrado que a forma prolongada de enchimento se
mostra mais eficiente principalmente no que se refere & remocgao de
nutrientes (SAHARIAH ¢ CHAKRABORTY, 2013). Nesse sentido,
Scheuman (2010) comentam que quando o enchimento ocorre de
maneira continua durante a etapa andxica/anaerobia, algumas vantagens
podem ser obtidas, incluindo a remocdo simultdnea de carbono
organico, de nitrogénio e de fosforo, além de se mostrar eficaz no
desenvolvimento de organismos floculentos sobre os filamentosos.
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No que se refere a forma de enchimento, NEIWPCC (2005)
relata que a agitacdo e a aeragdo podem variar durante essa fase a fim de
criar trés diferentes cenarios: enchimento estatico, ou seja, sem aeracao
ou agitacdo; enchimento agitado, sem aeragdo, mas com os agitadores
mecanicos ligados; e enchimento aerado, com os aeradores e agitadores
ligados. Para Vigneswaran, Sundaravadivel e Chaudhary (2009) cada
um dos cendrios ird favorecer um processo em especial, assim a escolha
dependera do objetivo do tratamento.

Uma vez cheio, inicia-se a fase de reagdo no reator. Nessa fase,
a biomassa age de acordo com os constituintes das aguas residuarias,
dando prosseguimento as reagdes bioldgicas (o crescimento de biomassa
e utilizacdo de substrato) iniciadas durante a fase de alimentagdo. Esta
etapa ¢ realizada em mistura completa e pode apresentar uma alternancia
de condi¢des aerdbias, anoxicas e anaerobias, dependendo do objetivo
do tratamento (VON SPERLING, 1996 ¢ ARTAN et al., 2001).

Quando se trata da remog¢do de nutrientes, Singh e Srivastava
(2010) reportam que o ligamento/desligamento ciclico dos aeradores
fornece condigdes para a nitrificagdo, desnitrificacdo e remog¢do de
fosforo. Assim, durante a etapa anoxica/anaerdbia os processos de
desnitrificagdo e a liberagdo de fosfato tendem a ser favorecidos no
reator. Por outro lado, durante a etapa aerdbia, o processo de
nitrificacdo, acumulacdo de fosfato e oxidacdo da matéria organica
iniciam-se no reator.

A duracdo de cada ciclo pode ser alterada em fun¢do das
variagdes de carga de poluentes adicionadas ao sistema, pela quantidade
de agua residudria a ser tratada, do nivel de eficiéncia requerida e pelo
numero de reatores disponiveis operando em paralelo na estagdo de
tratamento (VON SPERLING, 1996 ¢ GERARDI, 2010). Em geral, a
duracdo de um ciclo varia de algumas horas a um dia. Nesse sentido,
Xu, Wu e Hu (2014) relatam que todo o tempo de ciclo deve ser o mais
curto possivel para conseguir uma exploracdo Otima da capacidade
volumétrica da planta e para a redugdo maxima dos seus custos.
Entretanto, um equilibrio entre o tempo de ciclo e o desempenho de
tratamento tem de ser respeitado.

Apesar das vantagens inerentes aos BRMBS na remoc¢do de
nutrientes, sabe-se que a transferéncia de nitrato para a etapa anaerdbia
nesses reatores torna-se um agravante para a remog¢ao de fosforo, uma
vez que a atividade desnitrificante durante esta etapa consome o
substrato que antes estaria disponivel os PAOs (YANG et al.,, 2010).
Nessas condi¢cdes, o substrato torna-se limitante, inibindo, por
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consequéncia, a producdo de PHB, composto fundamental a atividade
dos PAOs.

Uma solu¢do que vem sendo estudada e que tem conduzido a
bons resultados ¢ a introdugdo de material suporte nos BRMs para o
desenvolvimento de biomassa aderida (LEIKNES ¢ ODEGAARD,
2005), dando origem ent3o aos modernos biorreatores a membrana de
leito mével (BRM-LM), conforme ¢ apresentado no item seguinte.

2.1.2 Biorreatores a membrana de leito moével (BRM-LM)/
Biorreatores a membrana hibrido de leito (BRMH) operados em
batelada sequencial (BRMBS-LM)

Kermani et al. (2008) afirmam que reatores de biofilme sdo
especialmente uteis quando organismos de crescimento lento como os
nitrificantes tem de ser mantidos num processo de tratamento de aguas
residudrias. Nesse sentido, Wang et al. (2006) reportam que em razio a
isso processos como a nitrificacdo e a desnitrificagdo nesses reatores
tém se mostrado bastante eficazes.

Muitas sdo as configuragdes de sistemas de tratamento de aguas
residudrias que incorporam biofilmes, dentre eles citam-se os filtros
biolégicos de percolagdo, os biofiltros submersos de leito fixo, os
reatores de leito fluidizado e os discos bioldgicos rotativos. Embora
esses sistemas apresentem muitas vantagens e eficiéncia na remogdo de
matéria organica e nitrogénio, desvantagens relacionadas a questdes
operacionais também sdo encontradas. Leiknes et al. (2006) relata que
essas tecnologias sdo propensas ao entupimento quando a agua residual
contém altas cargas de particulas, necessitando muitas vezes de uma
etapa de pré-tratamento para remog¢ao de particulas antes da unidade que
contem biofilme.

No intuito de superar essas limitagdes operacionais, foi
desenvolvido na Noruega, no final dos anos 80 ¢ inicio dos anos 90, os
biorreatores de leito movel (MBBR, do inglés moving-bed biofilm
reactor). De acordo com Qdegaard et al. (2006) e Rusten et al. (2006), a
criagdo do processo MBBR teve como cerne agrupar em um Unico
sistema, as melhores caracteristicas do processo de lodo ativado e dos
biofiltros, deixando de lado as caracteristicas indesejaveis de cada
processo.

O processo MBBR baseia-se na introdugdo de pequenas pegas,
denominadas biomedias, de baixa densidade (DELNAVAZ, AYATI e
GANIJIDOUST, 2010) e de grande area superficial no interior do reator,
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as quais atuam como meio suporte para desenvolvimento do biofilme
(LEYVA-DIAZ et al., 2013). Sombatsompop et al. (2006) explicam
que a razdo para o emprego do meio suporte nesses reatores consiste na
cria¢do de area superficial para o crescimento de biomassa e elevagdo do
tempo de retengdo celular. Dessa forma, uma maior concentragdo de
solidos, bem como uma grande diversidade na populagdo bacteriana ¢
mantida no sistema, o que por sua vez elevara o aumento da capacidade
de degradacdo da matéria organica e da conversio de compostos
nitrogenados (DUAN et al, 2015). Ademais, Rusten et al. (2000)
reporta que a presenga do biofilme torna a recirculacdo de lodo nesse
tipo sistema desnecessaria.

Uma vez inseridos no reator bioldgico, os suportes sdo mantidos
em constante circulagdo e mistura (MANNINA e VIVIANI, 2009),
proporcionada pela introducdo de ar difuso nos sistemas aerdbios ou
devido a existéncia de agitadores mecanizados nos sistemas
anoxicos/anaerébios (KERMANI et al., 2008), como apresentado na
Figura 5.

Figura 5- Funcionamento das variantes do processo MBBR.
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Fonte: Metcalf e Eddy (2003).

Nos sistemas aerobios os aeradores desempenham dupla fungao,
ou seja, sdo responsaveis ndo s6 pela oxigenacdo dos microrganismos
degradadores, mas também pela manutengdo dos suportes em
movimento no meio reacional. Sendo assim, Bassin (2011) reporta a
importancia do projeto dos aeradores ser realizado de tal maneira que as
bolhas de ar geradas ndo sejam muitos grandes, para evitar a queda
substancial do coeficiente de transferéncia de oxigénio (kLa), nem
muito pequenas, pois embora favorecam o transporte de oxigénio do
meio difusor para o meio liquido, apresentam a desvantagem de ndo
propiciarem boa movimentagdo dos suportes.
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Segundo Rusten et al. (2006) a turbuléncia proporcionada pelos
sistemas de aeragdo e agitacdo nos MBBR podem ainda, juntamente
com as forcas cisalhantes, ter um papel significativo ao impedir a
formagdo de regides de estagnag@o. Ademais, sob essas condi¢des, as
biomedias passam a apresentar elevada mobilidade no biorreatores,
como consequéncia maior exposi¢cdo e contato com a massa liquida em
suspensdo sao proporcionadas.

Nesse sentido, Bassin e Dezotti (2001) reportam que ao
contrario da maioria dos reatores com biofilme, o MBBR utiliza todo o
volume reacional do reator para crescimento da biomassa, o que lhe
confere algumas vantagens em relagdo aos seus concorrentes. Dentre
essas vantagens, esses autores comentam, que a redugdo significativa da
perda de carga nesses sistemas se mostra como a maior delas, lhe
oferecendo grande vantagem sobre sistemas de leito fixo, os quais
apresentam perda de carga relativamente alta, podendo sofrer
entupimento ou colmatacio do meio filtrante.

Em comparagdo com processos convencionais de lodos
ativados, os MBBR apresentam também inumeras vantagens, das quais
incluem: (a) maior estabilidade a varia¢des nas condigdes operacionais,
como sobrecargas hidraulicas, organicas e alteragdes na composi¢ao do
afluente, (b) reducdo do tempo de deteng¢do hidraulica, (c) melhor
transferéncia de oxigénio e (d) maior area de superficie para a
transferéncia de massa (RUSTEN et al.,, 1997, SOMBATSOMPOP,
VISVANATHAN e AIM., 2006; CHEN, SUN e CHUNG, 2008; e
CHAN et al., 2009).

Além disso, esta tecnologia aborda alguns dos desafios mais
importantes no tratamento de efluentes sanitarios e industriais, tais como
a moderniza¢do das estagdes de tratamento existentes e as legislacdes
cada vez mais restritivas para langamento de efluentes, sobretudo quanto
a presenga de nutrientes (FROST e SULLIVAN, 2009). De acordo com
Salvetti et al. (2006) a tecnologia MBBR permite que reatores em
operagdo que ndo conseguem atender aos padrdes de langamento mais
rigidos podem ser adaptados para a configuragio MBBR com
modificagdes relativamente pequenas.

Embora sejam sistemas altamente eficientes e versateis,
Qdegaard (2000) ¢ Di Trapani et al. (2013) destacam que a
sedimentabilidade do lodo continua a ser uma grande preocupacdo para
a implantacdo do MBBR, a qual pode conduzir a problemas
operacionais graves, especialmente quando decantadores sdo utilizados
para a separagdo dos solidos. A fim de mitigar essa problematica, t€ém
sido desenvolvidos alguns sistemas combinados, que envolvem
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modificagdes do MBBR por adi¢do de coagulantes (sais de metal ou de
polimeros catidnicos), separagdo do solido por flotagdo ou ainda por
filtragdo em membranas (LEIKNES et al., 2006). Entre esses exemplos,
destaca-se a combinacdo da tecnologia de membrana ¢ MBBR,
denominada de biorreatores & membrana de leito movel (BRM-LM) ou
biorreator a membrana hibrido de leito mével (BRMH), que tem se
mostrado eficiente no tratamento de aguas residudrias e industriais com
produgdo de efluentes de alta qualidade. Além disso, apresentam um
conceito estabelecido com crescente popularidade, que também pode
resultar em melhor desempenho da propria membrana (DUAN et al.,
2013 e YANG et al., 2009).

Originalmente proposto e desenvolvido por Leiknes e @degaard
(2001), o BRM-LM visa mitigar parcialmente os problemas de
incrustacdo em relacdo aos sistemas BRMs e as questdes de
sedimentabilidade dos MBBRs. O conceito dessa proposta ¢ de que a
predominéncia da biomassa fixa em suportes como ocorre no MBBR
proporciona um ambiente de baixa concentragdo de so6lidos suspensos,
que poderia melhorar o desempenho do sistema, uma vez que confere
menor viscosidade ao liquido reacional (IVANOVIC e LEIKNES,
2011). Com isso, a demanda de energia para fins de aera¢do de limpeza
da membrana ¢ reduzida, bem como a deposi¢do de lodo e os problemas
de entupimento da mesma (PHATTARANAWIK e LEIKNES, 2009).

Em uma busca pela literatura, verifica-se a que a introdugéo de
material suporte em biorreatores & membrana como ferramenta para o
controle do fouling tem despertado o interesse em varios pesquisadores
ao longo dos anos (SOMBATSOMPOP, VISVANATHAN e AIM
(2006); LEE et al, 2006; LEIKNES e ODEGAARD, 2007,
IVANOVIC, LEIKNES e @ODEGAARD, 2008; IVANOVIC e
LEIKNES, 2008; YANG et al., 2009; LIU et al., 2010; RAHIMI et al.,
2011; KHAN et al, 2012; YANG et al, 2012a; KHAN,
VISVANATHAN e JEGATHEESAN, 2012 ¢ WANG et al., 2012b;
YANG, SYED e ZHOU , 2014 ¢ LUO et al., 2015).

Lee et al. (2006), por exemplo, ao introduzir cubos de
poliuretano revestidos de carbono como meio de crescimento em um
biorreator de membranas verificou que a taxa de incrustagdo bioldgica
nessa nova configuragdo era muito menor do que em um BRM. Por
outro lado, Yang et al (2009) ao compararem a capacidade de
tratamento de um BRM-LM com um BRM convencional
inesperadamente constataram que a taxa de entupimento do sistema
hibrido era cerca de trés vezes maior do que no sistema convencional.
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Ivanovic e Leiknes (2008) e Li e Yang (2007) reportam que a
reducdo das incrustagdes da membrana, nesses sistemas ocorre
principalmente pela prevengdo da formagdo de particulas submicrénicas
causadas pela aeragdo ou entdo pela adsor¢do dos polimeros orgénicos
solaveis, tais como produtos microbianos soliveis (SMP) e polimeros
extracelulares (EPS), pela biomassa aderida. No entanto, quando esses
sistemas sdo operados com alta carga orgénica grandes quantidades de
particulas coloidais submicronicas adentram no reator, com isso
verifica-se que a taxa de fouling nas membranas passa a ser maior,
conforme sugerem Sun et al. (2012) em sua pesquisa. Por outro lado,
Ivanovic e Leiknes (2012) reportam que ainda ndo esta claro quais
fatores sdo os principais responsaveis pela incrustacdo nesse sistema.
Havendo, por tanto, necessidade de maiores investigacdes neste
dominio.

Além de poderem proporcionar beneficios em relacdo a
colmatacdo da membrana, esse sistema combinado apresenta outras
vantagens em comparagdo com o processo convencional BRM e
MBBR, entre as quais incluem: (a) melhor qualidade do efluente, (b)
menor geragdo de lodo, (¢) sistemas ainda mais compactos e (d) melhor
remocdo de nutrientes (KHAN, VISVANATHAN e JEGATHEESAN,
2012 ¢ RAHIMI et al., 2011). Sombatsompop, Visvanathan e Aim
(2006) e Leiknes e ¥degaard (2007) destacam que quando comparados
com outras configuragdes hibridas de biorreatores a membrana, um
BRM-LM se mostra muito mais vantajoso, uma vez que apresenta
capacidade para operar de 10 a 15 vezes mais carga volumétrica com
TDH de 10 a 30 vezes menor.

Esses sistemas podem ser operados de forma continua ou em
bateladas. Comparando com os sistemas BRM-LM continuos, os
operados em bateladas apresentam muitas vantagens, pois sdo capazes
de garantir maior estabilidade ao processo, uma vez que consegue maior
area superficial para o crescimento microbiano fixo, que auxilia na
manutencdo da alta concentracdo e diversidade da biomassa no interior
do reator, em razdo a isso facilitam a simultaneamente a oxidacdo do
carbono, nitrificacdo/denitrificagdo e absor¢do de fosforo simultanea.
Possibilitam ainda a redugdo dos custos operacionais, bem como
demandam menores areas para sua instalagao.

A operagdo em batelada de um MBBR (RBS-LM) objetivando
a remocdo de nutrientes tem sido investigada por alguns pesquisadores
(HELNESS e ODEGAARD, 2001; LI, XING ¢ WANG, 2003;
KERMANI et al., 2008; YIN et al., 2015 ¢ HAI et al., 2015). Ja os
BRM-LM em batelada sequencial, foram avaliados somente por Yang et
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al. (2010) e Sun et al. (2015), os quais comprovaram a eficiéncia do
processo.

Sun et al. (2015) verificaram que ao empregarem um BRM-LM
operado na modalidade de bateladas as eficiéncias de remogdo de
demanda quimica de oxigénio (DQO), M-NH," nitrogénio total (NT) e
fosforo total (TP) nesses sistemas foram mantidos acima de 90%, 96%,
91% e 85%, respectivamente. Ademais, constataram que essa forma de
operagdo possibilitou a criagio de um ambiente propicio para a
sobrevivéncia de bactérias oxidantes de amoénia (AOB) e bactérias
desnitrificantes.

Yang et al. (2010) investigaram a remocdo biologica de
nutrientes em um BRM-LM operado em batelada em diferentes relacdes
de DQO/nitrogénio total e verificaram que a remog¢do de amodnia e
nitrogénio total alcancaram valores de 95,6% e 82,6% respectivamente.
A remocdo de fosforo total (PT), por sua vez, mostrou-se estreitamente
dependente da duragdo das fases anaerobia e aerobia, atingindo a
eficiéncia média de 84,1% quando ambas as fases eram de 2 h. Além
disso, a operagdo em batelada proporcionou a redug¢do do entupimento
da membrana.

O modo de acoplamento entre um MBBR ¢ um BRM nesses
sistemas em batelada pode dar origem a dois tipos de configuragdes. A
principal diferenga entre elas é que em uma as biomedias se encontram
no mesmo compartimento destinado as membranas, enquanto a outra
consiste em duas unidades comunicaveis, uma contendo os suportes ¢ a
outra 0 modulo de membranas submersas, conforme ilustrando a Figura
6.

Figura 6- Configuracdes de reator de leito movel quando acoplados aos
biorreatores a membrana.
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Fonte: baseado em Bassin e Desotti (2011).
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Embora seja encontrada na literatura, pesquisa que alcangaram
bons resultados na utilizagdo da configuragdo de tanque Unico em
sistemas continuos (LEE et al., 2006; YANG et al., 2012a; JABORNIG
e FAVERO, 2013 e DI TRAPANI et al., 2014), acredita-se que quando
confeccionadas de materiais mais rigidos, como a maioria das biomedias
comercializadas no mercado, essas configuragdes podem apresentar um
risco a integridade da membrana ao longo do tempo, face ao atrito
produzido das biomedias contra a superficie das membranas.

As variaveis de controle nesses sistemas sdo as mesmas
aplicadas ao processo de reatores operados em batelada sequenciais,
quando esses sdo adotados, salvo a especificidade de que a concentragéo
de solidos bioldgicos no reator ¢ também devida a biomassa aderida aos
meios suportes e, por consequéncia, existe uma relagdo entre os volumes
de meio suporte e do tanque de aeragdo.

2.1.2.1 Suportes utilizados e fragdo de enchimento (%)

Em sistemas de biofilme, o desempenho do tratamento depende
principalmente da area de superficie disponivel para o crescimento do
biofilme, que estd relacionado com as caracteristicas ¢ as taxas de
aderéncia dos suportes (QUAN et al, 2012). As diferentes
configuracdes de meio suporte resultam em diferentes areas de contato,
que podem apresentar maior ou menor potencial para aderéncia de
biomassa em fung¢@o do arranjo e desenho geométrico da pega.

A geometria do meio veicular para promover o crescimento em
anexo incluem cilindros lisos (ANDREOTTOLA et al., 2002; YANG et
al., 2010), cilindros com cruzes internas (ODEGAARD, 2006),
retangulos, cubos (GOLLA et al., 1994 ; SHRESTHA, 2013) e esferas
(WANG et al., 2006). Ja a area superficial especifica desses suportes
pode variar de 118 a 2.500 m’/ m’ (LARIYAH et al., 2016; BARWAL
¢ CHAUDHARY, 2014). No entanto, varios materiais tém sido
utilizados, incluindo meio poroso (BASSIN et al., 2016; MARTIN-
PASCUAL et al., 2012), espuma reticulada (GOLLA et al., 1994),
espuma de plastico (NGUYEN et al., 2011) alcool polivinilico (PVA)
(LEVSTEK e PLAZL, 2009), poliuretano (NGO et al., 2008), esponja
(ZHANG et al., 2012; YANG et al.,, 2006), e polietileno de alta
densidade (JDEGAARD, 2006). A

Tabela 1 apresenta alguns tipos de meio suporte empregados
atualmente no processo MBBR.
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Tabela 1 - Diferentes tipos de materiais suporte comercializados.

Area
Modelo Forneced.o " Material * superi"icml Referéncias
commercial especifica
(m’. m®)
. . Shahot et al.,
Pall ring 11 Koch-Glitsch PP 118 (2014)
. ™ Aygun, Nas e
Natrix C2 AnoxKaldnes HDPE 220 Berktay (2008)
Yuhuan Zhane ef al
Yuhuan Water Treatment PE 230 g et dt.
(2013)
Group Co
. Dupla et al.
TriPack 1 Jaeger Inc. PP 279 (2006)
™ Leyva-Diaz et
K1 AnoxKaldnes HDPE 500 al. (2014)
™ Hoang et al.
K3 AnoxKaldnes HDPE 500 (2014)
. Entex Kim et al.
T™
Bioportz Technologies Inc HDPE >76 (2010)
Biofilm- ™ Falés et al.
Chip M AnoxKaldnes HDPE 1.200 (2013)
Singh et al.
PVA gel Kuraray Co PVA 2500 (2016)

*PP: polipropileno, HDPE: Polietileno de alta densidade, PE: polietileno, PVA:
alcool polivinil.

Os suportes mais comumente utilizados em MBBR tém sido as
muitas variagdes existentes desenvolvidas pela Kaldnes™', empresa
detentora dos direitos desse sistema. Reporta DEZOTTI et al. (2011),
que a aquisicdo do material suporte tem sido apontada com um dos
principais empecilhos para a instalagdo de plantas com a tecnologia
MBBR, devendo-se ao fato do custo consideravelmente elevado dos
suportes, aliado ao fato de que sua fabricacdo e comercializagdo sejam
realizadas por poucas empresas. Em razdo a isso, novas empresas e
pesquisadores tem mostrado interesse em desenvolver seus proprios
suportes e aplicacdo dessa tecnologia.

Independente da marca, a escolha dos suportes devem
considerar alguns fatores, dentre eles Chaudhary et al. (2003) citam: (a)
baixa densidade, que deve ser proxima a da agua, (b) boa textura de
superficie para o rapido crescimento da biomassa e para manutengdo da
biomassa contra o cisalhamento e descamacdo e (c) area superficial
especifica elevada .


https://pt.made-in-china.com/co_bestnpacking/
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@degaard et al. (2000) comentam que para determinar a fragdo
adequada de suportes a serem inseridos no reator, faz-se necessario
conhecer a area superficial especifica do suporte utilizado, uma vez que
a primeira reflete a disponibilidade de area para o desenvolvimento de
biofilme por unidade de volume do suporte. Reporta Weiss et al. (2005)
que a area superficial especifica do reator ¢ igual & area de superficie
especifica do suporte multiplicada pela fragdo do volume total do reator
que o transportador ocupa.

A quantidade de recheio normalmente inserido no reator varia
de 20% a 70% do seu volume. De acordo com Rusten et al. (2006) ainda
que o MBBR seja um sistema que permite fragdes de recheio variavel
ndo recomenda-se que a mesma atinja valores superiores a 70%, nessa
condi¢do a operagdo torna-se economicamente inviavel, visto que uma
elevada quantidade de biomassa requer um alto gasto energético tanto
na mistura dos meios suporte quanto no fornecimento de oxigénio
(RUSTEN et al., 1998). Para densidades inferiores a 20%, Oliveira et al.
(2014) relatam que nessas condigdes existe perda na eficiéncia de
transferéncia de oxigénio pela falta de material para efetivar a reducdo
dos tamanhos das bolhas de ar introduzidas pelo equipamento de
aeracao.

2.1.2.2 Formagdo do biofilme nos suportes moveis

Os biofilmes sdo sistemas extremamente complexos,
constituidos de células e colonias microbianas que se desenvolvem
aderidos entre si em uma superficie ou interface, incorporados em uma
matriz polimérica extracelular (HALL-STOODLEY e STOODLEY,
2002 e FLEMMING E WINGENDER, 2010). Sugere Marsh e
Bradshaw (1995) que entre 80 a 90% do peso umido dos biofilmes ¢
constituido por agua. As bactérias, por sua vez, representam cerca de
70% do peso seco, enquanto o restante ¢ atribuido a substancias
poliméricas  extracelulares formadas por polissacarideos e
glicoproteinas. Contudo, Cheng, Demirci e Catchmark (2010) afirmam
que sua estrutura e composicao s3o func¢des da idade do biofilme e das
condi¢des ambientais e operacionais.

Segundo Nicolella (2000), assim como a formagdo a
acumulag¢do do biofilme resulta de processos de natureza fisica, quimica
e bioldgica. Para XAVIER et al. (2003) existem cinco etapas na
formagdo do biofilme, ilustradas na Figura 7 e apresentadas a seguir:
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1) Difusdo das células livres e dos substratos orgénicos e do
meio liquido para uma superficie sélida, ocorrendo assim a sua
fixagdo;

2) Crescimento e divisdo das células aderidas a partir dos
nutrientes provenientes do meio;

3) Produgdo e excregdo das EPS.

4) Fixagdo de células microbianas flutuantes e outras particulas
importantes, que contribuem para o desenvolvimento do
biofilme; e

5) Desprendimento do material celular por perda das células
individuais ou de agregados maiores.

Figura 7- Etapas da formagao de biofilmes.

- 0
-
e = '——____‘_A\
-

1. Fixagdo inicial das células a superficie 2. Producdo dos exopolimeros 3.
Crescimento e divisdo das células 4. Fixacdo de outros componentes 5.
Desprendimento do material celular.

Fonte: Karaguler, Kahraman e Tuter (2017).

Em sistemas com biofilme, a difusdo é um componente chave
para o desenvolvimento do processo. E por meio dela que ocorrera a
transferéncia de nutrientes e oxigénio para as bactérias. Em fungfo
disso, a espessura do biofilme se torna um fator critico.

Sandu et al. (2002) cita que a espessura do biofilme sobre os
transportadores varia geralmente entre 1 ¢ 100 pm, dependendo da
velocidade e viscosidade da agua, da temperatura, das forcas de
cisalhamento e da concentragdo de oxigénio e aumenta com a elevacao
da carga organica e TDH . Segundo @degaard (2006) a espessura do
biofilme quando atinge dimensdes superiores a 100 mm permite a
apenas penetracao parcial de substrato no biofilme. De Oliveira (2008)
por sua vez, relata que com o aumento da espessura do biofilme nio s6
do sua difusdo de substrato , como a de oxigénio ¢ dificultada, desde o
meio externo até as camadas internas do biofilme, e junto a superficie do
meio suporte.
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Nesse sentido, Van Loosdrecht et al. (2002) relata que quando a
taxa de consumo de substrato excede a taxa maxima de transferéncia de
massa, por exemplo, a limitagdo da difusdo resulta em um biofilme
filamentoso ou poroso. Em compensagdo, para os mesmos autores,
quando a taxa de conversdo ou crescimento torna-se um limitante, um
biofilme mais homogéneo e compacto pode ser desenvolvido.

Reporta Mittelman (1998), que o modo de desenvolvimento de
um biofilme proporciona, aos microrganismos constituintes, beneficios
como o aumento da concentragdo de nutrientes nas interfaces liquido-
biofilme, pois a matriz polimérica favorece a adsor¢do de nutrientes,
resisténcia ao mundo exterior, facilidade de desenvolvimento de
microconsércios que permitem o estabelecimento de relagdes de
simbiose, bem como a utilizacdo de substratos de dificil degradagao.

O biofilme formado nos suportes de sistemas MBBR, além de
conter células bacterianas responsaveis pela depuracdo do material
organico e inorganico, pode apresentar uma microfauna bastante
variada, caracterizada pela presenca de inimeros micrometazodrios e
protozoarios. Biswas et al. (2014) afirmam que o conhecimento sobre a
composi¢do da microbiota envolvida na formagdo do biofilme e os
mecanismos pelos quais as variagdes operacionais podem influenciar a
sua estrutura € considerada de grande importancia em sistemas MBBR.
No entanto, at¢é o momento, poucas sdo as pesquisas disponiveis
relacionado para as caracteristicas dos biofilmes microbianos cultivadas
em MBBRs, em particular, informagdes sobre a sua composicao
comunidade (MCQUARRIE e BOLTZ, 2011).

22 REMOCAO BIOLOGICA DE NUTRIENTES:
NITRIFICACAO, DESNITRIFICACAO E BIODESFOSFATACAO.

2.2.1 Remocio biolégica de nitrogénio: Nitrificacdo e
desnitrificacao

. Nitrificagdo

A nitrificagdo pode ser entendida como o processo biologico
oxidativo de conversdo da amonia a nitrato, desenvolvido por bactérias
autotroficas aerobias para obtengdo de energia e crescimento celular. A
nitrificacdo se desenvolve em duas etapas: (1) inicialmente tem-se a
oxidagdo da amodnia a nitrito, conhecida como nitritagdo e,
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posteriormente, (2) a oxidacdo do nitrito a nitrato, conhecido como
nitratagdo (METCALF e EDDY, 2003).

Nitritagdo: a etapa de nitritagdo ¢é realizada pelas bactérias oxidadoras
de amoénia (BOA), das quais pode-se destacar as Nitrosomonas,
Nitrosospira, Nitrosococcus e Nitrosolobus (BITTON, 2005). A
oxida¢do da amodnia a nitrito é conduzida conforme as Equagdes 1 e 2.

NH; + O,+ 2H" — NH,0H +H,0 + energia
(1)

NH,OH + H,0 — NO, +5H"
2)

A reacdo global da etapa de nitritacdo ¢ expressa conforme Equagdo
3.

NH, +1,50,— NO, +2H +H,0 + energia
(3)

Nitratagdo. A etapa de nitratacdo ¢é realizada pelas bactérias oxidadoras
de nitrito (BON), das quais as Nitrobacters, Nitrospina, Nitrospira, €
Nitrococcus sdo as principais representantes (WOLFE e LIEU, 2002). A
oxidag¢do do nitrito se desenvolve conforme a equagéo a seguir:
NO; + 0,5 O, — NOj™ + energia
“)

A energia liberada durante os processos de nitritacdo e nitratagdo
¢ entdo utilizada pelos microrganismos para assimilar CO, como fonte
de carbono, proporcionar condi¢des para o crescimento celular. Durante
a oxidagdo do fon NH,' na etapa de nitritagio (Equagdo 2), ocorre a
liberagdo de ions H' para o licor misto do reator, levando assim a uma
diminuicdo do pH do meio. Caso a alcalinidade do sistema ndo seja
suficiente para tamponar o excesso de fons H', pode entdo ocorrer uma
reducdo na taxa de crescimento das bactérias nitrificantes, uma vez que
o pH 6timo para estes microrganismos ¢ referenciado na literatura entre
7,5 ¢ 8,5 (METCALF & EDDY, 2003).

Sabe-se que a taxa de crescimento das bactérias nitrificantes ¢
inferior & das bactérias heterotroficas, impondo, dessa forma, a
necessidade de se trabalhar com maior idade de lodo nos reatores
biologicos para se ter uma nitrificagdo estavel (Von SPERLING, 2005).
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No caso dos BRM, a presenca das membranas impede a perda destes
microrganismos, favorecendo a sua permanéncia no reator por mais
tempo, e por consequéncia, uma idade de lodo mais elevada.

O processo de nitrificacdo pode ser afetado por uma série de
fatores, em que se destacam a concentragdo de oxigénio, pH,
temperatura, relacdes das concentragcdes de amonia/nitrito e DBOs/NTK
e a presenga de produtos quimicos toxicos (METCALF e EDDY, 2003).
De forma resumida, ¢ apresentado na

Tabela 1 2 a faixa admissivel dos principais interferentes no
desenvolvimento da nitrificagao.

Tabela 2 - Condig¢des recomendadas ao processo de nitrificacao.

Variavel Faixa admissivel
pH 7,2 -84
Temperatura 15-35
Oxigeénio dissolvido >1 mg.L"
Metal pesado (Cu, Zn, Cd, Ni, Pb, Cr) <5 mg.L'1
Compostos fenolicos auséncia
Solventes halogenados auséncia

Fonte: Adaptado de EPA (2004).
. Desnitrificagdo

O processo de desnitrificagdo refere-se a remocao bioldgica do
nitrato gerado apds a nitrificacdo, podendo ser classificada como
desnitiricacdo assimilatdria ou desnitiricagdo desassimilatoria.

Remocdo assimilatoria do nitrato: o nitrato € absorvido e pela
acdo de enzimas especificas e convertido a NH,  por determinados
espécies de microrganismos. Em seguida, o NH, " produzido ¢ utilizado
na sintese de proteinas e acidos nucléicos pelo metabolismo bacteriano
quando o NH," ndo est4 disponivel no meio (BITTON, 2005).

Remog¢do desassimilatoria do nitrato: trata-se da redugdo do
nitrato, na auséncia de oxigénio dissolvido, a nitrogénio gasoso,
conforme Equagdo 5. Tal mecanismo pode ser realizado por diversos
géneros de bactérias, em sua maioria heterotrofica, que sob condig¢des
anoxicas utilizam no nitrato disponivel no meio como aceptor de
elétrons para sua a respiracdo celular. Dentre os microrganismos
capazes de desempenhar tal fungdo, pode-se destacar as Achromobacter,
Aerobacter, Alcaliegenes, Bacillus, Breviabaterium, Flavobacterium,
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Micrococcus, Proteus, Pseudomonas e Spirillum (METCALF e EDDY,
2003).
2NO; + 12H" + 10e — N, + 6H,0
5

No desenvolvimento da reducdo desassimilatéria do nitrato,
uma série de produtos intermediarios sdo gerados, como o nitrito (NO;),
o oxido nitrico (NO) e o 6xido nitroso (N,O), sendo utilizada em cada
etapa uma enzima redutase especifica para transportar elétrons na cadeia
respiratoria (EPA, 2004). A Equagdo 6 apresenta os referidos
intermediarios gerados e as respectivas enzimas atuantes em cada etapa
da desnitrificacdo desassimilatoria.

Nitrato Nitrito Oxido nitrico Oxido nitroso
redutase redutase

NO; 5%, NO, =% NOS™S N,0 %% N,
(6)

Alguns estudos tém demostrado que o 6xido nitroso pode, em
certas circunstancias (por exemplo, baixa relagio DQO/NOj, baixa
idade de lodo e pH baixo), ser produzido durante a desnitrificagdo com
até 8% do NOj™ convertido em N,O (HANAKI, HONG ¢ MATSUO,
1992). Como se sabe, o 6xido nitroso € um poluente atmosférico, com
elevado potencial de gas estufa, e assim cuidados operacionais devem
ser tomados para evitar a sua formagao.

Dentre os fatores que podem afetar o processo de
desnitrificagdo, a concentra¢do de oxigénio dissolvido ¢ apontada como
um dos mais importantes, tendo em vista que a sua presenga inibe o
sistema enzimatico responsavel pela desnitrificacio (METCALF e
EDDY, 2003). Portanto, a auséncia de oxigénio ¢ um pré-requisito
fundamental para que o processo de reducdo do nitrato a nitrogénio
gasoso ocorra de forma satisfatéria. Von Sperling (2005) relata que a
temperatura e o pH também podem afetar o processo de desnitrificagdo.
Para a temperatura, é citada a faixa 6tima de 35 °C a 50 °C, enquanto
que para o pH, o autor comenta que existem muitas divergéncias e
sugere valores proximos a neutralidade (entre 7 e 8).

Além do oxigénio dissolvido, temperatura e pH, outro requisito
de grande importancia para a ocorréncia da desnitrificacdo ¢é a
disponibidade de matéria organica. Por serem de natureza heterotroéfica,
as bactérias desnitrificantes necessitam que uma fonte de carbono
organico esteja disponivel para que a redugdo do NO; a N, ocorra
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(JORDAO & PESSOA, 2005). Dessa forma, a reducdo do nitrato em
sistema biologicos de tratamento de esgoto é dependente da entrada de
matéria organica no tanque anoxico, de tal forma que as bactérias
desnitrificantes se utilizam desse substrato como doadores de elétrons
para reduzir o nitrato a nitrogénio gasoso. Dentre os substratos
utilizados, pode-se destacar os carboidratos, alcoois, aminoacidos e
acidos graxos, normalmente encontrados em esgoto sanitarios (ARTAN
e ORHON, 2005)

2.2.2 Remocio biolégica de fosforo: Biodesfosfatacio

Em sistemas bioldgicos de tratamento de esgoto, o fosforo pode
ser removido por duas rotas: via assimilacdo para sintese celular e via
biodesfosfatacdo para obtencdo de energia. Sabe-se que apenas uma
pequena quantidade de fosforo pode ser removida via sintese celular (1-
2% da massa total dos sdlidos em suspensdo do licor misto) (LESJEAN,
2003). Por outro lado, a biodesfosfatacdo, ou processo EBPR, quando
bem controlado, pode atingir eficiéncias de remogdes acima de 90%,
sendo, portanto, uma boa alternativa a remoc¢do desse nutriente
utilizando-se apenas do processo bioldgico.

Para que o processo EBPR se desenvolva, alguns requisitos sdo
necessarios, com destaque a alternancia de ambientes aerdbios e
anaerébios na linha de tratamento, de tal forma a favorecer o
crescimento de microrganismos especificos e que realizam a
biodesfosfatacdo. Na literatura, tais microrganismos sdo conhecidos
como organismos acumuladores de fosforo, ou simplesmente PAO. Os
PAOs sdo capazes de armazenar fosfato na forma de poli-fosfato
intracelular para obtengdo de energia, removendo assim o fosfato
dissolvido do licor misto. Posteriormente, a partir do descarte do lodo, o
fosforo acumulado é removido juntamente com os microrganismos da
unidade de tratamento (OEHMEN et al., 2007).

Além da necessidade de alternancia de ambientes aerobias e
anaerobias, o processo EBPR exige-se também que durante a etapa
anaerobia seja disponibilizada aos microrganismos uma fonte de
substrato organico. Sendo assim, a alimentagdo de reatores voltados a
remocao desse nutriente deve ser direcionada ao tanque anaerdbio, de tal
forma que o carbono organico presente no esgoto possa ser utilizado
pelos PAOs.

A metabolizagdo da matéria organica do esgoto pelos PAOs
durante a etapa anaerdbia resulta na formagdo de polihidroxialcanoatos
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intracelulares (PHAs). Simultaneamente, o glicogénio e o polifosfato
intracelular sdo consumidos, levando a liberagdo do fosfato previamente
armazenado para o licor misto. Em condi¢des aerobias ou andxicas, o
fosfato é absorvido e rearmazenado sob a forma de polifosfato (PP)
intracelular, enquanto que as reservas de glicogénio intracelulares sao
restauradas e o PHA ¢ oxidado (EPA, 2010). Dessa maneira, a remogao
de fosforo via processo EBPR pode ser dividida em duas etapas: etapa
anaerobia e etapa aerobia.

Etapa anaerdbia: sob condi¢des anaerobias, os PAOs iniciam a
acumulagdo de Acidos Graxos Volateis (AGV), previamente
disponibilizados no meio liquido pelo metabolismo de bactérias
fermentativas. Uma vez assimilado e armazenado dentro da célula, estes
acidos graxos sdo rapidamente transformados em produtos metabélicos
organicos, tal como o PHA (poli-hidroxialcanoato), visando a sua
posterior oxidacdo durante a etapa aerdbia. Ao mesmo tempo, os PAOs
passam a liberar em solucdo grandes quantidades de fosfato, através da
quebra das ligagdes da molécula de ATP (adenosina-trifosfato) e dessa
maneira produzir energia para célula, que podera entdo ser utilizada
durante a execugdo dos processos metabdlicos descritos anteriormente.
Assim, tem-se resumidamente ao longo da etapa anaerdbia o consumo
de matéria organica facilmente biodegradavel, por meio da assimilagdo
dos AGV e a liberagdo de fosfato para o meio liquido, através da quebra
da molécula de ATP (VON SPERLING, 2005; METCALF e EDDY,
2003; ARTAN e ORHON, 2005)

Etapa aerdbia: Sob condicdo aerobia, os PAOs passam a
metabolizar o PHA e assim disponibilizar energia para que o processo
de acamulo do fosfato no interior de suas células seja executado. Dessa
maneira, a molécula de ATP ¢ reconstruida e a remocgdo do fosforo dos
esgotos € executada. Ao final do processo, a quantidade de fosfato
excretado durante a fase anaerdbia é menor do que a quantidade
absorvida durante a fase aerdbia. Em tal condig¢do, uma quantidade em
excesso de fosforo € absorvida pelos PAOs , mecanismo este conhecido
na literatura como Luxury uptake ou consumo de luxo. Naturalmente,
essa quantidade em excesso refere-se ao fosforo proveniente do esgoto a
ser tratado. Dessa maneira, o fosforo presente no esgoto ¢ removido
(METCALF e EDDY, 2003; ARTAN ¢ ORHON, 2005, MINO et al.,
1998). A Figura 8 ilustra as transformacdes bioquimicas envolvendo o
fosfato, PHA, glicogénio, polifosfato (PP) e os AGV durante as etapas
anaerobia e aerobia.
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Figura 8 - Representacdo das transformagdes bioquimicas envolvidas no
processo EBPR.

Fase anaerébia Fase aerébia
Fosfato Fosfato
Licor
misto AGY
Biomassal i b
....... Glicogénio PP- H
PHA | | eeeeees Glicogénio

AGV: Acidos graxos volateis; PP: Polifosfato; PHA: Polihidroxialcanoatos
Fonte: adaptado de Lopes-Vazquez (2009).

Bassin et al. (2012) ressaltam que o desenvolvimento das
reagdes bioquimicas ilustradas na Figura 8 podem ser afetadas pelo
aumento da temperatura. Whang e Park (2006) reportam que
temperaturas acima de 20 °C tende a estimular o crescimento de um
outro grupo de microrganismos, conhecidos como organismos
acumuladores de glicogénio (GAOQO), que da mesma maneira que os
PAOs, necessitam da alternancia de ambientes anaerdbio e aerdbio para
se desenvolver, mas que ndo realizam a remogao de fésforo. Além disso,
as GAOs consomem o substrato que antes estaria disponivel ao processo
EBPR, comprometendo assim a liberacdo do fosfato durante a etapa
anaerobia, e consequentemente, a sua reabsor¢do na etapa aerdbia.
Assim, o aumento da temperatura pode favorecer a proliferagdo da
populacdo de GAO e afetar negativamente a remog¢do bioldgica de
fosforo, comprometendo as transformagdes bioquimicas apresentadas na
Figura 8. Em decorréncia, um novo perfil de reagdes bioquimicas pode
tomar espaco no reator, em que se destaca a ndo remocdo de fosfato,
conforme pode-se observar na Figura 9.
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Figura 9 - Representacdo das transformagdes bioquimicas realizadas pelas
GAO:s.

Fase anaerobia Fase aerobia
Licor AGV Fosfato
misto Fosfato
L e Glicogénio PHA
Biomassa PHA | | eeeeeees Glicogénio

Fonte: adaptado de Lopes-Vazquez (2009).

Outro interferente que também prejudica o desenvolvimento do
processo EBPR ¢ a presenca de nitrato na etapa anaerobia (METCALF e
EDDY, 2003). He et al. (2010) verificaram que a adi¢do de nitrato no
tanque anaerobia na concentra¢do de 10 mg L™ por 35 dias resultou na
redugdo da populagdo de “Candidatus Accumulibacter”, em que se
inserem os PAOs. Assim, a presenca de nitrato na etapa anaerdbia pode
inibir a atividade dos PAOs ou levar a competi¢do entre os PAOs e as
bactérias desnitrificantes pelo substrato organico. Nessa segunda
hipétese, a presenca de nitrato favoreceria o crescimento de
microrganismos heterotréficos comuns, como as desnitrificantes, que ao
realizar a redugdo do nitrato utilizariam o carbono organico como
doador de elétrons, diminuindo assim a sua disponibilidade para o
crescimento dos PAOs (GUERRERO et al., 2011).

Embora a presenca do nitrato na etapa anaerdbia possa
prejudicar o processo EBPR, a presenca desse nutriente na etapa anoxica
pode ser benéfica para a remocdo de fosforo. Wachtmeister et al. (1997)
verificaram que a absor¢do do fosfato poderia se desenvolver tendo o
nitrato como aceptor de elétrons, ¢ ndo apenas via oxigénio durante a
etapa aerobia. Tal processo foi entdo atribuido aos organismos
acumuladores de foésforo desnitrificantes (DPAO), que da mesma
maneira que os PAOs, liberam o fosfato durante a etapa anaerobia e
absorvem, neste caso, na etapa anoxica. A presenca dos DPAOs em
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sistemas de tratamento de esgoto ¢ altamente desejavel, uma vez que a
remog¢ao de fosforo passa a demandar menor aeragdo, a produgdo de
lodo é mais baixa e o acumulo de nitrito/nitrato no sistema ¢ menor
(ZHENG et al., 2014).

Por fim, destaca-se que o tempo destinado a etapa anaerobia
também representa um pardmetro importante no que diz respeito a
remocao bioldgica de fosforo. Verifica-se na literatura que a maioria dos
trabalhos tem adotado tempos compreendidos entre 1 e 2 horas para a
etapa anaerodbia.

A adogdo de um tempo adequado € necessario para permitir a
fermentagdo dos AGV e subsequente formagdo de PHA em quantidade
suficiente a ser utilizada pelos PAOs durante a subsequente etapa
aerobia na absor¢do do fosfato (SFENSEL, 1991). De acordo com
Brown et al. (2001), a produ¢do de AGV tende a aumentar com o
aumento da tempo da fase anaerébia, o que supostamente resultaria em
uma maior acumulagdo de PHA pelos PAOs, e em decorréncia, a um
melhor desempenho do processo EBPR. Contudo, Danesh e
Oleszkiewicz (1997) ressaltam que um tempo de etapa anaerdbia muito
elevado também pode comprometer o processo EBPR, tendo em vista
que nessas condi¢des passa a ocorrer no reator o processo conhecido
como liberagao secundaria do fosforo. A liberagdo secundaria de fosforo
ocorre a partir do momento em que toda a matéria orgénica ja foi
convertida a AGV e este por sua vez ja foi todo assimilado pelos PAOs.
Nessas condigdes, os PAOs continuam a liberar fosfato para o licor
misto, mas sem capturar AGV e armazenar na forma de PHA. Como
principal consequéncia desse processo, tem-se na subsequente etapa
aerdbia uma maior quantidade de fosfato no licor misto do que os PAOs
sdo capazes de absorver, levando assim a um desequilibrio entre o
processo de liberacdo e acumulagdo de fosfato, e consequentemente a
menor eficiéncia de remogdo de fosforo no reator. Portanto, a adocdo
adequada do tempo destinado a etapa anaerdbia deve ser criteriosa, de
tal forma que ndo seja muito curto para que processo fermentativo da
matéria organica ocorra, mas também ndo muito longo para evitar o
processo de liberagdo segundaria do fosfato.
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3. MATERIAIS E METODOS
3.1 UNIDADE EXPERIMENTAL

A unidade experimental foi instalada no Laboratério Integrado
de Meio Ambiente (LIMA) do Departamento de Engenharia Sanitaria e
Ambiental, da Universidade Federal de Santa Catarina (UFSC). O
sistema consistia de dois biorreatores a membrana em escala piloto,
posicionados em paralelo e operados conforme os objetivos propostos.
Construidos em acrilico, esses reatores apresentam formato cilindrico,
com 14,5 cm de didmetro ¢ 150 cm de altura, totalizando 24 litros de
volume total e 18,3 litros de volume util. Na base de cada reator foram
instalados os mddulos de membranas (ZW-10, Zenon Environmental
Inc., General Eletric Co.), do tipo fibra oca e que operavam de maneira
submersa.

Além dos tanques cilindricos e dos modulos de membranas, a
unidade experimental era equipada também de duas bombas centrifugas,
que realizam o enchimento dos reatores; duas bombas peristalticas
conectadas as membranas, que promoviam O VACUO necessario ao
processo de filtracdo; duas bombas de recirculagdo, que visavam
homogeneizar a biomassa e o esgoto nos tanques; dois compressores de
ar que forneciam o oxigénio ao processo bioldgico e auxiliavam na
minimiza¢do da deposicdo de biomassa na superficie das membranas;
dois sensores de pressdo instalados junto a tubulacdo do permeado, que
registravam continuamente os valores da pressdo transmembrana
(PTM); dois rotametros para controle da vazdo de ar aplicada aos
reatores, € por fim, dois painéis de controle equipados com CLPs
(central logica de processamento) que automatizam toda a operagao dos
reatores.

Para atender aos objetivos dessas pesquisa, um dos biorreatores
foi preenchido com material suporte, de forma a promover o
crescimento de biomassa aderida durante a sua operagdo, enquanto que
o outro teve apenas o crescimento de biomassa floculenta, ndo sendo,
portanto, adicionado neste o material suporte. Dessa forma, a unidade
experimental era composta de um biorreator 8 membrana de leito movel
(BRM-LM) e um biorreator a membrana convencional (BRM), operados
em paralelo e submetidos as mesmas condi¢des operacionais. Na

Figura 10 pode-se visualizar a representacdo esquematica da
unidade experimental, composta pelo BRM-LM e pelo BRM.
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Figura 10 — Representacdo esquematica da unidade experimental.
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1- Reservatorio do afluente (esgoto). 2-Bomba de alimentacdo. 3-Bombas
peristalticas de filtragio. 4- Sensores de pressdo transmembrana. 5- Modulos de
membranas. 6- Compressor de ar. 7- Linha de ar para aeragdo da membrana. 8-
Linha de ar para aeracdo dos biorreatores. 9- Rotametros. 10- Bombas de
recirculagdo. 11- Sensor de nivel. 12-Material suporte. 13- Reservatdrio do efluente
(permeado).

Fonte: Proprio autor.

O material suporte utilizado para preencher o BRM-LM (Figura
11) é confeccionado em polietileno, em formato cilindrico, com
didmetro de 15 mm e superficie para adesdo microbiana de 550 m*.m".
Este material, sob marca registrada AMB BioMedia™, foi gentilmente
cedido pela empresa White Martins, representante dos produtos da
DynamicAqua Science Ltda no Brasil, entdo fabricante do referido
material suporte.

Figura 11 —Material suporte AMB BioMedia"utilizado no BRMBS-LM.

Fonte: Proprio autor.
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De acordo com as recomendagdes feitas por Rusten et al. (2006)
e Salvetti et al. (2006) e com base na capacidade hidrodindmica dos
reatores, foi adotado a propor¢do de 30% de volume de material suporte
para o volume total do BRM-LM (Vg/Vy), fracdo essa também
verificada nos trabalhos realizados por Canziani et al. (2006), Reboleiro-
Rivas et al. (2013), Leyva-Diaz et al. (2015) e Zhu et al. (2015).

A Figura 12 apresenta imagens da unidade experimental, em
que pode-se visualizar a presenca do material suporte no BRM-LM.
Para evitar que o material suporte danificasse as fibras do médulo de
membranas, foi instalado uma tela de polietileno flexivel na meia altura
do BRM-LM, impedindo assim que o material suporte tivesse contato
com o0 modulo de membranas.

1: Reservatério do esgoto; 2:BRMBS; 3: BRMBS-LM; 4:Bombas de
filtragdo; 5: Reservatorios do permeado; 6: Painéis de controle; 7:
Vacudmetros; 8:Dataloger dos vacuémetros; 9: Termometro com dataloger;
10: Rotametros;11:Tubulagdo de enchimento dos reatores; 12: Material
suporte.

Fonte: proprio autor.

Em ambos os reatores, a aeragdo era realizada por dois
mecanismos distintos: aeragdo por sistema de mangueira porosa e
aeragdo pelo proprio médulo de membranas. No primeiro caso, a vazao
de ar fluia pela mangueira porosa, confeccionada em material sintético e
instalada na base dos reatores. Tal mecanismo de aeracdo tinha por
objetivo principal o fornecimento de oxigénio ao processo bioldgico,
tendo em vista o menor didmetro das bolhas produzidas. Ja no segundo
caso, a aeracdo se dava a partir de um sistema central do proprio
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modulo, que tinha por objetivo principal minimizar a deposi¢do de
solidos na superficie das membranas, a partir da turbuléncia gerada pela
vazao de ar. Nesse caso, o sistema de aeracdo era alimentado por uma
tubulagdo central, a qual estava conectada ao compressor de ar. A
Figura 13 apresenta a imagem do mdédulo de membranas utilizado em
ambos os reatores bem como a sua representagdo esquematica.

Figura 13- (a) Imagem do modulo de membranas e (b) Representagdo
esquematica do modulo de membranas utilizado.

(2)

(b)
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Camara de
distribui¢do
da aeracdo

!

Fonte: Proprio autor (a) e Zenon Environmental Inc (b).

Por fim, a Tabela 3 apresenta especifica¢des técnicas do mddulo

ZW-10, fornecidas pelo fabricante.
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Tabela 3 - Especificagdes técnicas do modulo de membranas.

Propriedade Especificacdes
Material da Membrana Polimero orgéanico
Comprimento do médulo 69,2 cm
Numero de fibras 300
Comprimento das fibras 56 cm
Diametro dos poros 0,04 pm
Classificagdo Ultrafiltragdo
Area filtrante 0,93 m?
Diametro externo das fibras 2 mm

3.2 OPERACAO DOS REATORES

A operagdo dos reatores foi conduzida de maneira descontinua,
mediante regime de batelada sequencial. Dessa maneira, a partir desse
ponto, os reatores serdo denominados como biorreator a membrana de
leito movel em batelada sequencial (BRMBS-LM) e biorreator a
membrana em batelada sequencial (BRMBS). Em ambos os reatores, as
bateladas eram compostas por quatro fases distintas, a saber: (I)
alimentacdo, (II) anoxica/anaerébia, (III) aeracdo, e (IV)
aeragdo/filtragdo. Na sequéncia, sdo apresentadas as descri¢des
detalhadas do ciclo operacional dos reatores.

I) Fase de alimentagdo: os reatores eram abastecidos com
esgoto sanitario até que o nivel maximo de 18,3 litros fosse alcancado.
Desse volume, 9,15 litros correspondem ao licor misto remanescente do
ciclo anterior e 9,15 litros sdo de esgoto sanitario recém adicionado ao
sistema, correspondendo, portanto, a uma taxa de troca volumétrica de
50%. Durante essa etapa, o sistema de aeragdo e de filtracdo
permaneciam desligados, mantendo-se apenas a bomba de recirculacdo
em funcionamento, para melhor mistura da biomassa e o esgoto
adicionado.

I) Fase anodxica/anaerébia: Apos o periodo de alimentagdo, os
reatores permaneciam apenas com a bomba de recirculagdo em
funcionamento, de tal forma a garantir que os processos de
desnitrificagdo e de liberagdo do fosfato ocorressem.

III) Fase de aeracdo: Ao final da fase anodxica/anaerdbia, o
sistema de aerag¢do era acionado, promovendo a oxigenacdo do licor
misto e, por conseguinte a ocorréncia dos processos aerobios (oxidagao
da matéria carbonacea, nitrificagdo e absor¢do do fosfato).
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IV) Fase de aeragfo/filtracdo: Passado o periodo da fase de
aeragdo, a bomba peristaltica era acionada, dando inicio a filtracdo do
licor misto do reator e, portanto, a producdo do permeado. Durante esse
periodo, a filtracdo era conduzida mediante modo intermitente, com
fases de 9 minutos de pressurizacdo e 1 minuto de relaxamento. A
fase de aeragdo/filtragdo perdurava até que o nivel minimo do reator de
9,15 litros fosse atingido. Finalizada a fase de aeragdo/filtracdo,
iniciava-se outro ciclo operacional dos reatores.

O tempo empregado em cada fase do ciclo, bem como o tempo
total de cada batelada foram ajustados para cada a estratégia operacional
utilizada, conforme ¢ descrito a seguir, no item 3.2.1.

3.2.1 Estratégias Operacionais

Para atender aos objetivos especificos dessa pesquisa, a
operagdo do reator foi conduzida mediante trés estratégias operacionais,
denominadas de E-1, E-2 e E-3. Resumidamente, a primeira estratégia
operacional (E-1) buscou avaliar o desempenho dos reatores durante os
seus periodos de partida. A segunda estratégia (E-2) avaliou o impacto
da reducdo do TDH de 12 para 6 horas no desempenho dos reatores. Por
fim, na terceira estratégia (E-3) estudou-se a utilizagdo da reducdo do
oxigénio dissolvido de 4 para 1,5 mg L. A Tabela 4 apresenta os
valores dos parametros operacionais aplicados em cada estratégia, bem
como os tempos de ciclo empregados.

Para promover a redugcdo do TDH de 12 para 6 horas na
estratégia E-2, optou-se por reduzir o tempo da fase aerobia de 255 min
para 75 min. Dessa maneira, o tempo total de ciclo foi reduzido de 6
para 3 horas, permitindo que os reatores executassem 8 ciclos por dia
nessa nova configuracdo. Assim, o TDH pdde ser reduzido para 6 horas
sem a necessidade de alterar o fluxo de filtragdo das membranas,
condi¢do importante para fins de comparagdo do processo da
colmatacdo em cada estratégia.

Durante a estratégia E-3, a vazdo de ar aplicada nos reatores foi
inicialmente mantida em 6,4 min”, tal como praticado nas situagdes
anteriores e, posteriormente, reduzida para 1,6 L min”. Tal condicdo
permitiu que os reatores operassem incialmente nessa estratégia com
PD maximo de 4 mg L'e, posteriormente, com OD maximo 1,5 mg L



Tabela 4 - Parametros operacionais empregados nas estratégias E-1, E-2 e E-3.

65

Fluxo TDH Qar OD* Tempo
Fases componentes de cada batelada (L m'zh'l) (h) (L min’l) (mg L'l) (dias)
Alim  Anox/anae  Aer Filt/Aer = Tempo
(min) (min) (min) (min) total (h)
E-1 2 58 255 45 6 15,2 12 6,4 6 62
E-2 2 58 75 45 3 15,2 12-6 6,4 4 145
E-3 2 58 75 45 3 15,2 6 6,4—1,6 4-15 145

Alim: alimentagdo; Anox/anae: Andxica/anaerdbia; Aer: aeragdo; Filt/Era: filtracdo/aeracdo; TDH: Tempo de detencao hidraulica;

OD: oxigénio dissolvido. *Valores maximos de OD alcangados ao final do ciclo.



66

Ao longo das estratégias E-1, E-2 e E-3, a taxa de troca
volumétrica (TTV) foi mantida constante em 50% nas tr€s ocasides. Em
decorréncia, os reatores produziam em cada batelada 9,15 litros de
esgoto tratado, gerando uma vazdo diaria permeado em cada reator de
36,6 L (9,15 L x 4 ciclos) na estratégia E-1 e de 73,2 L (9,15 x 8 ciclos)
nas estratégias E-2 e E-3. A idade de lodo (6¢) nos reatores era mantida
em 15 dias, baseando-se em outros trabalhos que mostram que a
remocao biologica de fosforo tende a ser mais estavel sob tal valor de 6c
(MONCLUS et al., 2010; YANG et al., 2010, WU et al., 2011; SUN,
WANG e LI, 2013, XU, WU e HU, 2014).

33 CARACTERIZACAO HIDRODINAMICA DOS BRMs

A caracterizagdo hidrodinamica dos reatores foi realizada a
partir da determinag@o do coeficiente volumétrico de transferéncia de
oxigénio (1) e tempo de mistura (2). A seguir, é apresentada a
metodologia utilizada para determinagdo de cada um dos parametros
mencionados.

3.3.1 Determinacdo do coeficiente volumétrico de transferéncia
de oxigénio (KLa).

O ensaio para a determinagdo do coeficiente volumétrico de
transferéncia de oxigénio (K a) era realizada em trés etapas: (1) ensaio
com aeracdo pelo difusor de ar do reator, (2) ensaio com aeragdo do
moédulo de membranas e (3) ensaio com aeragdo do difusor e do médulo,
simultaneamente. Nas trés etapas, fez-se uso do método de reaeragao,
apos a adigdo de sulfito de sodio e cloreto de cobalto, conforme
proposto por Ramalho (1991).

Vale ressaltar que a determinagdo do Kja, nos reatores era
realizada com agua, portanto em auséncia de biomassa, de tal forma que
o resultado obtido deve ser entendido como valor de referéncia, visto
que a concentracdo de solidos e o consumo de oxigénio, pelos
microrganismos,  afetariam o  processo de reaeracdo, e
consequentemente, os valores do K a.

Para a realiza¢do do ensaio, o0s BRMs foram preenchidos com
agua destilada até nivel o maximo de 18,3 litros. Inicialmente, procede-
se a desoxigenacdo da agua nos reatores, com a adi¢do de sulfito de
sodio (160 mgL™"). Em seguida, adiciona-se o catalizador cloreto de
cobalto 4 agua (2 mg L™"). A partir de entdo, o sistema ¢ aerado até o
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momento em que a concentragdo de oxigénio torna-se constante,
indicando, portanto, a saturagdo do meio. O monitoramento da
concentracdo de oxigénio dissolvido e da temperatura era realizada
utilizando-se do oximetro portatil YSI ProOD, com sensor optico e
termdmetro embutido. A seguir, é apresentada a sequéncia de calculos
necessarios para a obtencao do K; a.

A partir da Equagio 7, obtém-se o valor de KLa (1/min).
InC*—C=Ka.t (7)
Em que:
C* : Concentragdo de saturacdo de oxigénio dissolvido (mg.L™);
C : Concentracdo do oxigénio dissolvido no meio liquido (mg.L™);

t : Tempo (min).

Em seguida, o valor encontrado deve ser corrigido para a
temperatura padrdo de 20° C, por meio da Equacdo 8.

Kpar 8)
KLagoec) = 1,02(T-20)

Em que:

T: Temperatura média no meio liquido (°C) durante a realizagdo do
ensaio.

Por meio do valor de K a, é possivel determinar a massa de
oxigénio transferida por unidade de tempo nas condigdes padrao (Ny).

Ny =Kpa.V.C* - C )
Em que:
V: Volume do tanque (em L);

C*: Concentragdo de saturagdo de oxigénio dissolvido (mg L™);
C: Concentragio de oxigénio dissolvido (OD) na 4gua limpa (mg L™).
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3.3.2 Determinacgio do Tempo de mistura dos BRM

A determinagdo do tempo de mistura tem por objetivo definir o
tempo necessario para que uma substincia se misture igualmente no
reator, permitindo, desse modo, estabelecer o melhor momento para a
realizag@o das coletas das amostras. A sua determinagao, nessa pesquisa,
foi obtida por meio do método de estimulo e resposta, utilizando-se o
tragador salino NaClL

O teste foi realizado em duas etapas: (1) com o reator operando
com as bombas de recirculacdo e (2) com o reator operando sob aeragao.
Em ambos os casos, os reatores sdo preenchidos com agua até o nivel
maximo de 18,3 litros. Em seguida, adiciona-se um pulso do tracador
salino pela parte superior do reator. A partir de entdo, a evolucdo da
concentracdo do sal ¢ monitorada por meio de medi¢des continuas da
condutividade elétrica na agua no fundo do reator, até que a mesma se
torne constante ao longo do tempo. Por fim, uma curva de calibragéo
previamente realizada, a qual estd apresentada no apéndice A, permitiu
relacionar os valores da condutividade verificada as concentragdes de
NaCl.

34 INOCULACAO, ALIMENTACAO, CONTROLE DA IDADE
DO LODO E LIMPEZA DAS MEMBRANAS

3.4.1 Inoculacio e partida dos reatores

Os BRMs foram inoculados com lodo proveniente do tanque de
aeracdo de um sistema de lodos ativados localizado no bairro de Jureré
Internacional, da cidade de Florianopolis, o qual também opera sob a
modalidade de batelada sequencial.

Para a inoculagdo, foram coletados 60 litros de lodo da referida
estagdo de tratamento de esgoto. Em seguida, o lodo foi concentrado,
pelo processo de sedimentagdo, de forma a se obter uma concentragio
final de SSV proxima a 10.000 mg L™, usualmente observada em
BRMs. Apos esse processo, o lodo concentrado foi transferido para os
BRMs, no volume de 9,15 litros para cada reator. Em seguida, foi dada a
partida no sistema, adicionando-se mais 9,15 litros de esgoto em cada
reator.
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3.4.2 Alimentacao dos reatores

A alimentac¢do dos reatores era realizada com esgoto sanitario,
captado junto a rede coletora de esgotos da Companhia Catarinense de
Aguas e Saneamento (CASAN) no bairro pantanal, da cidade de
Florianopolis-SC. O pogo de visita em que era captado o esgoto esta
localizado proximo ao Laboratorio de Experimentagdo de Tecnologias
Avangadas (LETA), pertencente ao Departamento de Engenharia
Sanitaria e Ambiental da UFSC. A captagdo do esgoto era feita por meio
de uma bomba que operava submersa no pogo de visita, posicionada
dentro de um tubo de PVC com perfuragdes de 10 mm. Tal dispositivo
foi utilizado com vistas a reten¢do dos sélidos grosseiros e evitar, por
consequéncia, a entrada destes nos biorreatores.

Apos a captacdo, o esgoto era armazenado em um tanque com
capacidade volumétrica de 5.000 L e recirculado periodicamente para a
rede, em um ponto a jusante da captagdo (Figura 14). A partir desse
tanque de armazenamento, o esgoto era coletado e transportado
diariamente até a unidade experimental.

Figura 14— Representagdo esquematica da captag@o do esgoto sanitario para
alimentagdo do reator.
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Fonte: Proprio autor.
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3.4.3 Controle da idade do lodo

A idade do lodo (6c) nos BRMs era mantida em 15 dias ao longo
de todo o periodo operacional, a partir do descarte diario de um
determinado volume do licor misto de cada reator. Fazendo-se uso da
Equacdo 10, o volume de licor misto a ser descartado diariamente pode
encontrado.

_ Vbiorreator

Oc =
Qdescarte (10)

Em que:

0Oc: Idade do lodo (dias);
Vviorreator: Yolume do biorreator (L);
Quescarte: Vazio de descarte do lodo (L.dia™).

Considerando que o volume dos reatores é de 18,3 litros, a
vazdo de descarte do licor misto deve ser de 1220 mL dia™ para atender
a idade de lodo de 15 dias. O descarte era realizado manualmente,
sempre ao final de um ciclo operacional do reator.

3.4.4 Limpeza das membranas

A limpeza das membranas era realizada quando o valor da PTM
superava o valor limite de 0,6 bar, conforme sugere as instru¢des do
fabricante do mdédulo de membranas. Para tal, o moédulo era retirado do
reator e submetido ao processo de limpeza quimica. O procedimento de
limpeza consistia na imersdo do modulo de membranas em solugdo de
hipoclorito de s6dio a 200 ppm, por 2 horas. Em seguida, o médulo é
lavado com agua destilada para remog¢do da solucdo de hipoclorito
residual. Para a remocdo da incrustacdo inorganica, o moddulo era
posteriormente imerso em solucdo de acido citrico, na concentragdo de 5
g L', por 2 horas. Apbs esse processo, o modulo era submetido
novamente ao processo de filtracdo com dgua destilada para a remogdo
dos residuais quimicos da limpeza. Em seguida, o modulo era retornado
ao BRM e sua operagdo retomada.
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35 MONITORAMENTO DOS BRMs

O monitoramento dos BRMs era realizado sob duas abordagens:
monitoramento de parametros relacionados a remocgdo biologica de
nutrientes ¢ monitoramento de parametros relacionados ao potencial de
incrustac¢do do licor misto e colmatagdo das membranas. No item 3.5.1
foram apresentadas e descritas as analises de monitoramento que dizem
respeito ao processo de remoc¢do de nutrientes, enquanto que no item
3.5.2 foram apresentadas as analises de monitoramento associadas ao
processo de colmatagdo das membranas.

3.5.1 Monitoramento de parametros relacionados a remocio de
nutrientes

As andlises de monitoramento dos reatores relacionadas ao
processo de remogdo de nutrientes sdo apresentadas Tabela 5, assim

como a periodicidade de suas realizagdes.

Tabela 5 - Analises empregadas para o monitoramento dos BRMs.

Andlises Item Periodicidade
Eficiéncia do BRM 35.1.1 2 vezes por semana
Analise de ciclo 3512 1 vez ao més
Quantifica¢do de biofilme 3513 2 vezes por semana
Sequenciamento genético 35.1.4 1 vez a cada dois meses
Microscopia optica 3.5.15 1 vez ao més

A seguir, foram descritos em maiores detalhes as metodologias
empregadas para cada uma das analises apresentadas na Tabela 7.

3.5.1.1 Eficiéncia do BRM

Para avaliar a eficiéncia dos reatores, foram coletadas amostras
do esgoto bruto e do permeado, obtendo-se assim os pontos de entrada e
saida da unidade experimental. Além disso, foram coletadas também
amostras do licor misto do reator, ao final de cada uma das fases do
ciclo operacional (alimentacdo, anoxica/anaerdbia, aera¢do e aeragdo/
filtragdo). Portanto, a unidade experimental era amostrada em trés
pontos distintos: reservatorio do esgoto (ponto 1), licor misto (ponto 2 A
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e B) e reservatorio do permeado (ponto 3A e B), conforme ilustrado na
Figura 15.

Figura 15— Pontos a serem amostrados na unidade experimental.
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Apbs a coleta, uma parte das amostras de esgoto e do licor
misto era previamente filtrada em membrana de acetato celulose de 0,45
um. Posteriormente, todas as amostras, filtradas e nao filtradas, eram
devidamente preservadas para a realiza¢do das analises dos pardmetros
apresentados na Tabela 6.

Tabela 6 - Parametros analisados em diferentes pontos amostrados.

Pontos amostrados Parametros analisados

DQO, COD, N, N-NH, ", N-NO,’, N-NO5',

P1 - Reservatorio do esgoto Pyoia1, P-POy, SST, SSV, turbidez, cor e pH

2 — Licor misto (reator)

Final enchimento DQO, COD, Ny, N-NH, ", N-NO,", N-NO;’,
Final anox/anaerébia Piota1, P-POy, SST, SSV, temperatura, OD, pH ,
core IVL.

Final aeragao
Final aeragdo e filtragdo

DQO, COD, N-NH,*, N-NO,", N-NO;, P-PO,*,

3 - Permeado turbidez, cor, turbidez e pH.
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A metodologia e frequéncia das andlises fisico-quimicas
realizadas durante o monitoramento dos reatores sdo apresentadas na

Tabela 7.
Tabela 7 - Parmetros analisados, métodos analiticos e frequéncia de
amostragem.
Parimetro Metodologia Frequéncia
DQO Método colorimétrico de refluxo fechado, com 2 vezes por
Kit HACH (método 8000) e leitura semana
emespectrofotometroHach DR/5000.
COD Método do carbono organico ndo purgavel 2 vezes por
(TOC-LCSH marca SHIMADZU). semana
Nitrogénio Digestdao com persulfato em Kit HACH 2 vezes por
total (método 10072) e amostras lidas em semana
espectrofotdmetro Hach modelo DR/5000.
Nitrogénio Meétodo de Nessler com kit HACH (método 2 vezes por
Amoniacal 10031) e leitura em espectrofotdmetro Hach semana
modelo DR/5000.
Nitrito, Cromatografia liquida de troca idnica 2 vezes por
Nitrato, semana
Ortofosfato
Fosforo Total  Digestdo com persulfato em Kit HACH 2 vezes por
(método 10127) e leitura em espectrofotometro semana
Hach modelo DR/5000.
SST e SSV Método gravimétrico. 2 vezes por
semana
pH Método potenciométrico e leitura em pHmetro 2 vezes por
OrionStar A2215. semana
Alcalinidade = Medido pela modificagdo de pH através da 2 vezes por
adicdo de acido sulfarico 0,02 N. semana
Cor Filtragdo em membrana 0,45 um e leitura em 2 vezes por
verdadeira espectrofotdmetro Hach DR/5000 semana
Viscosidade  Viscosimetro digital Brookfield DVI Prime 2 vezes por
semana
ODe Oximetro portatil YSI-55, faixa de leitura -5 a 2 vezes por
temperatura 45°C. semana

DQO: Demanda quimica de oxigénio; COD: Carbono organico dissolvido; SST:
Sélidos suspensos totais; SSV: Solidos suspensos volateis. OD: oxigénio

dissolvido.
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3.5.1.2 Anadlise de ciclo

Com o intuito de compreender melhor os fendomenos que
ocorrem durante um ciclo de tratamento, era realizada também a analise
de monitoramento do ciclo operacional dos reatores, ao final de cada
estratégia aplicada. Trata-se, portanto, de uma amostragem adicional a
realizada no 3.5.1.1, que consistia em coletar amostras do licor misto a
cada 10 minutos ao longo da duragfo dos ciclos operacionais. Buscou-se
assim acompanhar ao longo de um ciclo completo o desenvolvimento
dos processos de nitrificagdo e desnitrificacdo, bem como o0s
mecanismos envolvidos na absor¢do e liberagdo de fosfato do licor
misto em ambos os BRMs.

3.5.1.3 Obtencao e quantificagdo do biofilme

O crescimento do biofilme no material suporte presente no
BRMBS-LM era mensurado a partir da determinacdo de sélidos total
(ST) e solidos volateis (SV). Para tal, era necessario remover o biofilme
dos suportes aos quais ele crescia aderido. O procedimento iniciava-se
com a retirada de cinco unidades aleatdrias de suporte movel do
BRMBS-LM. Apoés a coleta, os suportes eram acondicionados em um
tubo falcon contendo 25 mL de 4gua destilada. O recipiente era entdo
agitado manualmentepara promover o desprendimento da biomassa
aderida ao suporte. Nos casos em que esse procedimento ndo fosse
suficientemente satisfatorio, uma agulha era utilizada para retirar o
material que ainda estivesse aderido aos suportes. Por fim, com o auxilio
de uma pinga, todas as pecas eram removidas do tubo falcon para que
assim a amostra obtida fosse submetida a analise gravimétrica do teor de
solidos totais (ST) e volateis (SV). Cabe ressaltar que o procedimento de
extracdo do biofilme aqui descrito também foi utilizado para obtencdo
de amostra destinada ao sequenciamento genético bacteriano dessa
fragdo de biomassa. Na Figura 16 encontra-se ilustrada a sequéncia
metodologica empregada para a obtencgao do biofilme.
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Figura 16- Representacdo esquematica da sequéncia metodoldgica para
obten¢do de biofilme para quantificacdo de ST e SV.
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*MS: material suporte
Fonte: Proprio autor.

A estimativa da quantidade de biofilme em todo o reator
BRMBS-LM foi realizada a partir da Equagdo (11), também descrita por
Zhang et al. (2014):

X=m*N)/V
(11

Em que:

X: Concentragdo de solidos aderidos presente no BRMBS-LM (mg L™);
m: Quantidade média da biomassa aderida as cinco biomidias (massa de
TS dividida por cinco biomidias);
N: Numero de biomidias presentes no BRMBS-LM (1960 biomidias) e
V: Volume ttil do reator (18,3 L).

3.5.1.4 Avaliacdo da comunidade microbiana
A avaliagdo da comunidade microbioldgica foi realizada pela

aplicagdo de (1); sequenciamento genético (2) e Microscopia dptica.
Para a realizag@o de tais andlises foram coletadas amostras do inoculo,
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licor misto dos dois BRMs e da biomassa aderida ao material suporte do
BRMBS-LM, sendo que nesses dois ultimos casos a coleta era realizada
sempre ao final da etapa de aeragdo, momento considerado como o de
maior atividade celular.

3.5.1.5 Sequenciamento genético bacteriano de nova geragdo

A identificagdo da comunidade microbiana presente nos
reatores foi realizada pela empresa Neoprospecta Microbiome
Technologies (Florianopolis, BR), por meio da técnica de
sequenciamento do DNA bacteriano de nova geracdo. Para tanto, foram
coletadas amostras do licor misto dos reatores e do biofilme do
BRMBS-LM, referente ao periodo inicial e final de cada estratégia
operacional, em quantidade suficiente para formar pellets de 0,25 g.
Uma tnica amostra do in6culo, de mesmo peso, também foi coletada.
Apbs coleta e obtencdo dos pellets, as amostras eram armazenadas a
uma temperatura de -20 °C até seu envio a referida empresa para
realizag@o das analises de sequenciamento.

Na empresa, o procedimento de analise das amostras teve seu
inicio com a extracdo do seu DNA gendmico usando um kit comercial
(Power Soil Mobio), seguido de amplificacdo da regido V3-V4 do
DNAr 168, a partir dos primers 341F 5'-CCTACGGGRSGCAGCAG-
3’ (WANG e QUIAN, 2009) e 806R 5'-
GGACTACHVGGGTWTCTAAT-3" (CAPORASO et al, 2012). Os
produtos da reacdo em cadeia da polimerase- PCR (do inglés-
Polymerase chain reaction) purificados foram sequenciados usando a
plataforma Miseq (Miseq, Illumina Inc., EUA). Subseqiientemente, os
dados foram processados por software especializado (Epiome®) e
passeados para uma plataforma especifica para andlise e interpretacdo
dos resultados.. A diversidafilogenética da comunidades bacterianas nas
diferentes condi¢des operacionais foi avaliada nos niveis de filo e
género.

3.5.1.6 Microscopia optica

Durante a operagdo dos BRMs, foram realizadas observagdes
em microscopio Optico para avaliagdo das caracteristicas gerais licor
misto ¢ do biofilme, sobretudo quanto a presenga de bactérias
filamentosas.
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Para a realizagdo do ensaio, foram utilizadas amostras do licor
misto e do biofilme, em volume aproximado de 0,1 mL. Com auxilio de
um conta gotas, tais amostras foram transferidas para uma lamina, sobre
a qual era posicionada uma laminula. Para visualizagdo, era utilizado um
microscopio optico triocular invertido (Coleman, modelo XDP-I) com
aumento de 40 a 1000 vezes, pertencente ao Laboratério Integrado de
Meio Ambiente (LIMA) do Departamento de Engenharia Ambiental e
Sanitaria da UFSC.

3.5.2 Monitoramento de parametros relacionados ao potencial
incrustante do licor misto

O potencial de incrustagdio do licor misto, causada por
substancias produzidas durante a atividade microbiologica nos reatores,
era avaliado a partir da quantificagdo de substancias poliméricas
extracelulares (EPS), produtos microbianos soluveis (SMP) e polimeros
exotransparentes (TEP), em periodicidade de duas vezes por semana.
Paralelamente, era avaliado também o tamanho médio dos flocos do
licor misto, por meio da analise de granulometria a laser.

Para a realizacdo das analises de SMP, EPS e TEP, foram
coletadas amostras do licor misto dos dois BRMs e da biomassa aderida
ao material suporte do BRM-LM. A coleta foi realizada sempre ao final
da etapa anoxica/anaerobia do ciclo operacional dos reatores, a fim de
evitar possiveis interferéncias causadas pela presenca de nitrato nos
resultados de polissacarideos, conforme sugere DREWS (2010). A
seguir, sdo descritas as analises relacionadas ao monitoramento do
potencial de incrustagdo do licor misto.

3.5.2.1 Substancias poliméricas extracelulares (extracelular polymeric
substances-EPS) e produto microbiano solavel (soluble microbial
products-SMP)

A concentracdo de EPS e SMP presentes nos reatores era avaliada
sob a forma de proteinas, polissacarideos e TEP. Para tanto, foram
coletadas amostras do licor misto dos BRMs (BRMBS e BRMBS-LM) ¢
do biofilme do BRMBS-LM, sendo que nesse ultimo era realizada
somente a quantificagdo de EPS.

O ensaio iniciava-se com a centrifugagdo das amostras de licor
misto a 10.000 rpm durante 15 minutos. Posteriormente, o sobrenadante
obtido era filtrado em membrana de acetato celulose com tamanho de
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poro de 0,45 pm. O permeado obtido era congelado para posterior
determinacdo do SMP. O lodo sedimentado apds o processo de
centrifugacdo era ressuspendido em solug@o de NaCl 0,05% e posto sob
aquecimento em banho-maria a 60°C por 30 minutos. ApoOs esse
periodo, o liquido era centrifugado e o seu sobrenadante filtrado em
membrana de acetato de celulose de 0,45um. O permeado obtido era
congelado para posterior determinagdo de EPS. Na Figura 17 encontra-
se ilustrada a sequéncia metodologica utilizada para a obtengdo do SMP
e EPS do licor misto

Figura 17- Representacdo esquematica da sequéncia metodologica para
obtencdo do SMP e EPS com amostras do licor misto.
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Fonte: adaptado de Belli (2015).

Para que fosse possivel a realizagdo do ensaio com amostras de
biofilme, era necessario remové-los do material suporte no qual o
mesmo crescia aderido. Para tanto, foram coletadas amostra do material
suporte do BRMBS-LM em quantidade suficiente para produzir, apos a
remo¢do do biofilme, uma concentracdo de solidos em suspensdo
proxima a 2000 mg. L™'. Apés a coleta, os suportes eram condicionados
em um béquer contendo solugdo salina NaCl 0,05%, em volume
suficiente para realizacdo das andlises. A partir de entdo, segue-se as
etapas do protocolo de extragdo descrito por Vendramel (2009),
anteriormente apresentado no item 3.4.3.

Apds o procedimento de remogao, a solugdo de NaCl contendo
biofilme era posta sob aquecimento em banho-maria a 60 °C por 30
minutos. Passado esse periodo, o liquido era centrifugado e o seu
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sobrenadante filtrado em membrana de acetato de celulose de 0,45pm.
O permeado obtido era congelado para posterior determinacdo de EPS
do biofilme. Na Figura 18 encontra-se ilustrada a sequéncia
metodologica utilizada para a obteng@o do EPS do biofilme.

Figura 18-Representacdo esquematica da sequéncia metodoldgica para obtengao
do EPS com amostra de biofilme
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Fonte: Proprio autor.

A concentragdo de polissacarideos era determinada de acordo
com o método proposto por Dubois et al. (1956), que utiliza como
referéncia a glicose na constru¢do da curva padrdo. Para quantificagdo
de proteinas, adotou-se o método descrito por Lowry et al. (1951),
empregando albumina de soro bovino como solugdo padrio. A
concentracdo de TEP, por sua vez, foi determinada por meio da
metodologia desenvolvida por Torre et al. (2008), utilizando-se de goma
xantana como solug@o padrdo. Ambas as analises foram mensuradas em
um espectrofotdometro HACH, modelo DR 3900, sob os comprimentos
de onda de 760,490 e 602nm para proteina, polissacarideos e TEP
respectivamente.

Simultaneamente a determinagdo do EPS, eram realizadas
também as andlises de so6lidos suspensos volateis (SSV) das amostras de
licor misto e de s6lidos volateis (SV) da amostras de biofilme, conforme
metodologia descrita no item 3.7, cujos valores mostram-se necessarios
para a correta expressao dos resultados de EPS, usualmente reportados
em massa de EPS por massa de solidos (mg. gSSV™).

3.5.2.2 Granulometria por difracdo a laser
O tamanho das particulas presentes na suspensdo bioldgica dos

BRMs era avaliado por meio de ensaios granulométricos por difracao a
laser. Essa técnica consiste na medi¢do dos angulos formados pela
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difragdo do raio laser ap6s a sua passagem por uma lente contendo o
fluido com material em suspensdo. Trata-se de uma forma de medigdo
indireta, uma vez que o tamanho do angulo formado esta relacionado ao
diametro da particula.

Ao longo da operagao dos reatores, foram coletadas amostras do
licor misto e encaminhadas para o Laboratorio de Farmacotécnica do
Departamento de Ciéncias Farmacéuticas da UFSC, o qual dispde do
aparelho Mastersizer-Malvern-2010 com o limite de detec¢do necessario
para a realizagdo das analises granulométricas.

3.6 ENSAIOS PONTUAIS DE BANCADA

Da mesma forma que as andlises realizadas no reator, descritas
no item 2.5, os ensaios de bancada também apresentavam duas
finalidades principais: (I) avaliar o processo bioldgico quanto a remocao
de nutrientes e (II) avaliar as condi¢des de filtrabiliade do licor misto. O
item 2.6.1 descreve os ensaios de bancada relacionados a primeira
finalidade, enquanto que o item 2.6.2 descreve os ensaios relacionados a
segunda finalidade.

3.6.1 Ensaios de bancada com a biomassa dos reatores

A Tabela 8 apresenta os ensaios de bancada a serem realizados
com biomassa dos reatores. Tais ensaios tinham por finalidade verificar,
sob condi¢des controladas, a remogdo de fosfato via organismos
acumuladores de fosforo (PAO) e organismos acumuladores de fosfato
desnitrificantes (DPAO) (item 3.6.1.1), monitorar a velocidade de
consumo de amodnia (VCA) (item 3.6.1.2) e; monitorar a taxa de
consumo de oxigénio via bactérias autotroficas e heterotroficas
(3.6.1.3).

Tabela 8 - Andlises empregadas para avaliar o comportamento da biomassa
presente nos reatores.

Anilise Item  Frequéncia Referéncia
PAO/DPAO  3.6.1.1 Mensal Wachtmeister et al. (1997)
VCA 3.6.1.2 Mensal Scheumann (2010)

Respirometria  3.6.1.3 Mensal Ochoa et al. (2002)
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Todos os ensaios envolviam a quantificagdo da biomassa, por
meio dos solidos volateis, de forma a normalizar os resultados e permitir
comparacdes entre diferentes estratégias.

3.6.1.1 Determinagdo da atividade dos Organismos Acumuladores de
Fosforo (PAO) e Organismos Acumuladores de Fosforo Desnitrificantes
(DPAO).

A atividade biologica de remocao de fosfato dos reatores era
avaliada conforme metodologia descrita por Wachtmeister et al. (1997),
a qual consiste em expor a biomassa a condigdes anaerdbias, anoxicas e
aerobias para se determinar individualmente as taxas de acumulacdo de
fosfato via PAO e DPAO.

Para a realizagdo dos ensaios, foram coletados de cada reator
(BRMBS e BRMBS-LM) 2 litros de licor misto, sempre ao final da fase
aerdbia, momento no qual a biomassa apresenta maior acimulo de
fosfato. Para o reator BRMBS-LM, juntamente ao licor misto era
coletado também o material suporte, em quantidade suficiente para
atender a propor¢ao de 30%. Apds a coleta, era realizada a lavagem do
licor misto com agua destilada, a fim de se eliminar a presenca de
compostos indesejaveis. Em seguida, as amostras eram acondicionadas
em 4 erlenmeyers, sendo dois relativo ao reator BRMBS e dois relativo
ao BRMBS-LM. Em ambos os casos, ter-se-ia um erlenmeyer em que
era avaliado a remogao de fosfato via PAO e um erlenmeyer em que era
avaliada a remog¢ao via DPAO, conforme pode-se visualizar na Figura
19.

Figura 19— Representagdo da distribui¢do das amostras para os ensaios de PAO
e DPAO.
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Fonte: Proprio autor.

Apds o acondicionamento das amostras, promovia-se a purga
do oxigénio dissolvido a partir do borbulhamento de nitrogénio gasoso
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em todos os erlenmeyers, de modo a favorecer condi¢des anaerdbias
nesses frascos. Posteriormente, o ensaio era iniciado, com a adi¢do de
25 mL de uma solugdo de esgoto sintético (200 mg.L"' de CH;COONa;
20 mg.L'1 de NH4CI; 30 mg.L'1 de NaHCOs3; 5 mL de tampao fosfato;
0,3 mL de solugdo de micronutrientes) a todos os erlenmeyers. O ensaio
era conduzido sob condi¢des anaerdbias por 210 minutos, mantendo-se
o agitador magnético sob leve agitacdo para que o processo de P-
Liberagdo seja favorecido. Durante esse periodo, eram retiradas
aliquotas dos erlenmeyers para posterior determinagdo da concentracao
de fosfato e acetato (Dionex, ICS-5000).

Finalizado os 210 minutos da fase anaerdbia, era acionado o
sistema de aeragdo naqueles erlenmeyers destinados a avalicdo da
atividade dos PAOs, enquanto que naqueles erlenmeyers destinados aos
DPAOs, era adicionado um pulso da solu¢do de nitrato de sddio (60
mg.L™"). Portanto, a partir desse momento, tém-se dois reatores aerobios
e dois anodxicos. Durante os 190 minutos restantes do ensaio, eram
coletadas aliquotas de 10 mL de cada erlenmeyer sob frequéncia
predeterminada (220, 235, 270, 300, 350 e 400 minutos) para posterior
determinacdo da concentracdo de fosfato, nitrato e acetato (Dionex, ICS-
5000). A representacdo esquematica da metodologia utilizada ¢
apresentada na Figura 20.
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Figura 21- Representagdo esquematica da sequéncia metodologica utilizada nos ensaios de determinacdo da atividade aerdbia e

anoxica dos microrganismos acumuladores de fosfato para biomassa suspensa e aderida.
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O processo de P-liberagdo era avaliado a partir do aumento da
concentracdo de fosfato no licor misto durante a fase anaerobia,
enquanto que o processo de P-Absor¢do envolveu o decaimento da
concentracdo de fosfato durante as fases aerobia (PAO) e andxica
(DPAO). Sendo assim, as taxas de absor¢dao aerdbias e andxicas de
fosforo foram obtidas e comparadas sob idénticas condic¢des
experimentais, tanto para o reator com biomassa floculenta quanto para
o reator com biomassa aderida.

3.6.1.2 Determinagdo da velocidade de consumo de aménia (VCA)

O processo de nitrificagdo foi também avaliado mediante a
determinacdo da velocidade de consumo de amonia. Para tal, foi
utilizada a metodologia descrita por Scheuman (2010), a qual consiste
em expor a biomassa a condi¢des aerobias, para a ocorréncia da
nitrificacdo. Para realizagdo dos ensaios, foi coletado 1 L do licor misto
de cada reator e acondicionado em erlenmeyers de mesmo volume
equipados com agitador magnético e sistema de aeragdo. No caso do
reator BRMBS-LM, era considerado também a coleta do material
suporte, juntamente ao licor misto.

Apbs a transferéncia do licor misto para os respectivos
erlenmeyers, o sistema de aeracdo era acionado, de modo a atingir a
condigio de saturagdo de OD (7 mgO, L™"). Em seguida, adicionava-se
um pulso de 5 mL da solu¢do de NH,Cl (40 mg.L™"), mantendo-se
aeragdo por 120 minutos. Aliquotas de 10 mL do licor misto eram
coletadas e filtradas em membrana de acetato de celulose com
porosidade de 0,45 um a cada 10 minutos para posterior determinagéo
da concentracdo de N-NH,". Paralelamente, uma fracio da amostra era
reservada para a analise nitrato, via cromatografia de anions (Dionex,
ICS-5000). Na Figura 22 ¢ apresentada sequéncia metodoldgica
empregada para a determinagdo da VCA com o licor misto do BRMBS
¢ BRMBS-LM.
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Figura 22- Representagdo esquemadtica da sequéncia metodolégica para a
determinagdo da velocidade de consumo de aménia (VCA).
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<o <o
Agitagdo Agitagdo

Fonte: Proprio autor.

As velocidades de consumo de amoénia foram obtidas por meio
do coeficiente angular da reta que descreve o decaimento das
concentragdes em fungdo do tempo, expressas em mg N-NH, gSSV™"
1

3.6.1.3 Respirometria - Determinac¢do da taxa de consumo de oxigénio
(TCO) por bactérias autotroficas e heterotroficas

Ensaios respirométricos foram realizados com o intuito de se
determinar a velocidade especifica da respiragdo celular, bem como para
caracterizar a atividade autotrofica e heterotrofica da biomassa dos
reatores. Para tanto, foi empregada a metodologia descrita por Ochoa et
al. (2002), que consiste em observar as variagdes na taxa de respiragao
do lodo ocasionadas pelo tipo de substrato empregado, bem como
acompanhar a velocidade de degradagdo do mesmo apds a interrupgao
da aeragdo. Nessa pesquisa, o decaimento do oxigénio era avaliado em
trés diferentes condigoes, a fim de se obter:
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1) Respiracdo enddgena (TCOepgsgena): trata-se da energia
requerida para manter as fungdes das células, sendo medida sem adi¢do
de substratos;

2) Respiracdo exogena autotrofica (TCOayonrofica): CONSiste no
consumo de oxigénio dissolvido durante a nitrificagdo, sem fonte de
carbono, apds adigdo de substrato especifico para as bactérias
autotroficas. Sob essa condi¢do, o decaimento da concentragdo de
oxigénio nas amostras era medido nas duas fases que compde o processo
de nitrificacdo, ou seja, durante a oxidacdo da amonia (TCOnpg) €
durante a oxidagdo do nitrito (TCOyoz). Sendo assim, o conjunto
(TCOnpg) € (TCOno2) aqui se referem a atividade dos microrganismos
nitrificantes;

3) Respiracdo exdgena (TCOheterotrsfica): diz respeito ao consumo
de oxigénio dissolvido perante a inibi¢do da nitrificacdo e apds a adicdo
de acetato de sodio como substrato para as bactérias heterotroficas.

Para realizacdo do ensaio, era coletado um litro do liquido
reacional de cada um dos reatores, sempre ao final da etapa de aeracao,
em que toda a matéria organica e nitrogénio amoniacal foram
supostamente oxidados. No caso do reator BRMBS-LM, juntamente ao
licor misto era coletado também o material suporte, em quantidade
suficiente para manter a mesma propor¢cdo de enchimento do reator
(30%). Em seguida, as amostras de cada reator foram acondicionadas
em erlenmeyers de vidro (respirdmetro), providos de sondas de pH, OD
e temperatura. Tais erlenmeyers eram posicionados sobre agitadores
magnéticos para a homogeneizagdo da biomassa durante as fases sem
aeragdo. A Figura 23 apresenta o aparato experimental utilizado.
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Figura 23- Aparato experimental utilizado nos ensaios de respirometria.
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Fonte: Proprio autor.

Apbs o acondicionamento das amostras, iniciava-se 0 ensaio,
que era composto de duas etapas, ambas realizadas com a temperatura
controlada em 20 °C e com pH ajustado em 8,2. Na primeira etapa, era
feita a determinacdo da TCOnpg € TCOpeterotrofica, COM SUA respectiva
TCOgngsgens> €nquanto que a segunda etapa envolvia a determinagdo da
TCOnoz € sua respectiva TCOgpgsgena- O ensaio relativo a TCOyo, era
realizado em um teste separado para se evitar que o substrato
anteriormente adicionado as bactérias oxidadoras de amodnia e bactérias
heterotroficas interferisse no consumo do OD durante a determinacdo da
TCOno2-

O ensaio respirométrico iniciava-se com a primeira etapa, com o
acionamento do agitador magnético e aeracdo das amostras neles
acondicionadas, até a saturacdo de ambas. Uma vez alcangada essa
condi¢do, o sistema de oxigenacdo era desligado, mantendo-se apenas o
agitador em funcionamento para impedir a sedimentagdo da biomassa. A
partir de entdo, registrava-se o decaimento da concentracao de oxigénio,
até que sua concentragio decaia-se em 1 mg L. A velocidade de
consumo de oxigénio ao longo do tempo, nessa fase, representa a
respiragdo endogena.

Na sequéncia, a aeragdo nos dois recipientes era novamente
acionada e mantida até a saturagdo da massa liquida. Nesse momento,
era adicionado um pulso de NH,4Cl (40 mg L'l) no respirémetro relativo
ao reator BRMBS e ao respirometro relativo ao reator BRMBS-LM. Em
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seguida, a aeragdo era desligada, mantendo-se apenas a agitacdo em
ambos os respirdmetros. Os valores de OD eram monitorados até que a
sua concentragdo decaia-se em 1 mg L. A velocidade do decaimento da
concentracdo de OD nas amostras representava a respiragdo exogena por
bactérias autotroficas para a oxidacdo da amonia (TCOypy).

Posteriormente, os respirometros eram novamente aerados até a
saturagdo, para que fosse realizada a determinacdo da TCOpewerotrsfica-
Para tal, era adicionado um pulso de ATU (30 mg L), para inibir a
atividade nitrificante, e um pulso de NaAc (100 mg L™), que servia de
substrato para as bactérias heterotréficas. Reproduziam-se novamente os
procedimentos anteriores, desligando-se a aeracdo e mantendo-se a
agitagdo. O decaimento da concentracdo de OD era novamente
monitorado, correspondendo nesse caso a respiragdo exogena
heterotrofica (TCOpeerotrsfica)-

Uma vez determinada a TCOynps € TCOpeterotsficas 1NICIA-SE a
segunda etapa do ensaio, em que era determinada a TCOyq,. Para tal, o
licor misto previamente coletado ¢ acondicionado no respirdmetro, em
que ¢ avaliado primeiramente a sua TCOgndogena, cOnforme realizado na
etapa anterior. Em seguida, o respirdmetro era aecrado novamente, ¢ um
pulso da concentracdo de nitrito de sodio era adicionado. Em seguida, a
aeragdo era interrompida, mantendo-se apenas o agitador magnético sob
operacdo. O decaimento do OD nesse caso correspondia ao consumo
pelas bactérias oxidadoras de nitrito, fornecendo assim a TCOyo,. A
Figura 24 apresenta a sequéncia metodologica empregada para a
determina¢do da TCOygy, assim como para a determinagdo TCOny4 €
TCOheterotr(’)ﬁca-
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Figura 24- Representacdo esquematica da sequéncia metodologica para a
determinagdo das TCOs dos reatores.
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Fonte: Proprio autor.

As TCOs eram entdo obtidas por meio de regressdo linear, a
partir da reta formada pelos valores de OD (mgL™) em fungdo do tempo
do ensaio. A velocidade especifica de respiragdo celular (TCOcspecifica)
era obtida a partir da Equag@o12 (SCHMIDELL, 2001):

1 do,

TCOespecifica = ﬁ dt

(12)

Em que:

TCOcspecifica: Velocidade especifica de respiragdo (g0, gSSV h'l);
SSV: Concentragio celular (g SSV m™);
dOy/dt: é a velocidade de consumo de oxigénio (g0, m™h).
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3.6.2 Ensaios de bancada para avaliacio do potencial incrustante
do licor misto.

Os ensaios de bancada para avaliagdo do potencial incrustante do
licor misto envolveram trés ensaios: indice de incrustagdo da membrana
(MFI); Tempo de sucgdo capilar (CST); e indice volumétrico de lodo
(IVL). A Tabela 9 apresenta a distribuicdo dos referidos ensaios com a
frequéncia de realizagao.

Tabela 9 - Andlises empregadas e frequéncia dos ensaios realizados com o licor
misto do BRM.

Analises Item Frequéncia Referéncia

Indice de incrustagdo da 3621  Quinzenal Boerlage et al.

membrana (MFT) (2003)
Tempo de sucgdo capilar 5 o5 5 gepanal  APHA (1998)
(CST)
fndice volumétrico do lodo Jenkins et al.
(IVL) 3.6.2.3 Semanal (2003)

3.6.2.1 Indice de incrustagio da membrana (Membrane Fouling Index -
MFT)

O indice de incrustacio da membrana (MFI) é um ensaio de
filtracdo capaz de fornecer informagdes sobre a filtrabilidade do licor
misto. Desenvolvido por Schippers e Verdouw (1980) e posteriormente
modificado por Boerlage et al. (2003), o ensaio baseia-se no mecanismo
de filtragdo frontal, por meio do qual as particulas sdo retidas em uma
membrana durante a filtragdo através de um mecanismo de deposigéo
superficial.

Nessa pesquisa, 0 MFI foi determinado a partir de amostras do
licor misto dos BRMs, bem como dos seus respectivos sobrenadantes
gerados apods centrifugagdo a 10000 RPM. Dessa forma, buscou-se
avaliar o potencial incrustante do licor misto na presenca e auséncia de
solidos em suspensao.

Os ensaios foram realizados em uma unidade de filtracdo de
bancada com volume de 250 mL, utilizando membrana plana de acetato
celulose (0,2 um). O sistema era operado em fluxo perpendicular e
pressurizado a partir de um cilindro de ar sintético. A Figura 25 ilustra o
aparato experimental utilizado para a realizagdo do ensaio.
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Figura 25- Representagdo esquematica do aparato experimental utilizado para
determinagdo do MFIL.
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Fonte: Proprio autor.

O ensaio iniciava-se com a filtragdo do licor misto, e
posteriormente com a filtracdo do licor misto centrifugado. Em ambos
0s casos, a filtragdo tinha duracdo de 20 minutos, com pressdo constante
de 0,2 bar. O fluxo de permeado era obtido com o auxilio de uma
balanga analitica, posicionada logo abaixo do sistema de filtragdo. A
cada 30 segundos os pesos acumulados eram anotados e posteriormente
convertidos em volume, possibilitando assim o calculo do fluxo de
filtragdo durante o ensaio (tempo/volume). A partir de entdo, os
resultados gerados foram apresentados graficamente, sendo a relagdo
tempo/volume (sL™') plotada em fungdo do volume acumulado. O
coeficiente angular da reta obtida fornecia o valor do MFI (SCHIPPERS
e VERDOUW, 1980).

3.6.2.2 Tempo de succao capilar (Capillary suction time -CST)

O tempo de sucgdo capilar (CST) fornece uma ideia da
filtrabilidade do licor misto em BRMs. De modo geral, um alto valor de
CST implica em baixas taxas de filtragdo do lodo e consequentemente
na incrusta¢cdo da membrana ao longo do tempo.

Para determinagdo do CST do lodo dos reatores, foram
realizados ensaios de acordo com a metodologia descrita em APHA
2710G (APHA, 2005) utilizando um aparelho padrao CST, modelo 304,
Triton Electronics Ltd.



92

O ensaio consiste em verter a amostra de licor misto em um
reservatorio localizado no centro do equipamento utilizado. Assim que a
amostra entra em contato com um papel de filtro, posicionado na parte
inferior do aparelho, ela se espalha radialmente. O tempo que a fragéo
liquida do licor misto leva para percorrer do raio um ao raio dois no
filtro é conhecido como CST, o qual é obtido por meio de um sensor de
condutividade.

3.6.2.3 Indice volumétrico do lodo diluido (IVL diluido)

Embora o indice volumétrico de lodo seja um ensaio voltado a
avaliacdo da sedimentabilidade em decantadores secundarios, ele
também vem sendo recentemente utilizado em BRMs, nesse caso como
parametro auxiliar para monitoramento do potencial de incrustacao licor
misto.

O ensaio consiste em determinar a relacdo entre o volume de
lodo que sedimenta apds 30 minutos em uma proveta graduada de 1L, e
a concentragdo de solidos em suspensdo nessa amostra. Contudo, o alto
teor de solidos presentes nas amostras de licor misto dos BRMs pode
influenciar nos resultados dos ensaios, gerando, por sua vez, valores ndo
condizentes com a realidade. Como alternativa para o ensaio, era
adotado o indice volumétrico diluido (IVL gjuido)-

Para a realizacdo do ensaio, as amostras de licor misto foram
diluidas com o proprio permeado dos BRMs, de tal forma que o volume
de lodo sedimentado apds 30 minutos seja inferior a 200 mL, conforme
protocolo descrito por Jenkins et al (2003).

3.7 TRATAMENTO ESTATI{STICO DOS DADOS

O tratamento estatistico dos dados envolveu a aplicagdo de
estatistica descritiva, analises de correlacdo e analises de variancia
oneway — ANOVA. Quando a hipdtese nula era rejeitada, a partir da
analise de variancia, era empregado o teste Tukey para comparagao, par
a par, das médias obtidas em cada tratamento.
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4. RESULTADOS E DISCUSSAO

Os resultados obtidos nessa pesquisa foram apresentados na
forma de trés artigos, estruturados conforme os objetivos especificos
previamente estabelecidos no item 1.1.2. Em todos os casos, os estudos
foram conduzidos a partir de uma abordagem comparativa entre o
desempenho do BRM convencional e o hibrido, submetidos as mesmas
condi¢des ambientais ¢ operacionais. No artigo 1, buscou-se avaliar o
desempenho dos reatores durante os seus periodos de partida. O artigo 2,
por sua vez, avaliou o desempenho de ambos os reatores mediante a
redug@o do TDH de 12 para 6 horas. Por fim, no artigo 3, estudou-se o
efeito da utilizagdo de alta (4 mg L™) e baixa (1,5 mg L) concentragdo
de oxigénio dissolvido durante a fase aerobia de ambos os BRMs. A
Figura 26 apresenta um fluxograma contendo a distribui¢do dos trés
artigos, com os seus respectivos titulos.

Figura 26 — Distribuigdo dos resultados obtidos na presente pesquisa.

Artigo 1 Artigo 2 Artigo 3

Previamente a partida dos reatores, foram realizados os estudos
para a determinacdo de parametros operacionais, tais como tempo de
mistura, permeabilidade hidraulica e velocidade de oxigenacdo nos
reatores. Os resultados obtidos nesses ensaios preliminares sdo
apresentados no Apéndice A.
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4.1 ARTIGO 1

Nos tltimos anos, com a adog¢do de padrdes de qualidade de
efluentes cada vez mais rigorosos, verificou-se a necessidade de
desenvolver tecnologias mais eficazes no tratamento de aguas
residudrias para a remog¢do de diversos poluentes. Nesse cenario, a
remocdo de nutrientes (nitrogénio e fosforo) ganhou atencdo especial,
pois estdo diretamente relacionadas a eutrofizacdo dos ecossistemas
aquaticos. Nesse sentido, destaca-se a combinacdo das tecnologias de
biorreator & membrana convencional (com biomassa suspensa) com um
bioreator de leito mdvel (com biomassa aderida). Além de melhorar a
remoc¢do de Ntotal e Ptotal, este reator também possui outras vantagens,
dentre as quais pode-se destacar a capacidade de operar com menores
taxas de incrustacdo de membrana em comparacdo aos BRM
convencionais.

Para melhor avaliar se a adigdo de material suporte para o
crescimento de biofilme ¢é benéfica para o desempenho global do
tratamento no reator, o Artigol' teve por objetivo comparar o
desempenho de um BRM-LM e um BRM convencional operados em
batelada sequencial no tratamento de aguas residuarias municipais,
durante o periodo de partida dos reatores, em termos de remocdo de
matéria organica e de nutrientes, caracteristicas de incrustacdo de
membrana ¢ a comunidade microbiana. Ambos os sistemas foram
operados por um periodo de 62 dias e submetidos as mesmas condi¢des
operacionais, com exce¢do dos transportadores plasticos, presentes
apenas no reator hibrido. Ensaios de bancada foram realizados para
melhor caracterizar as conversdes que ocorriam em cada reator,
enquanto o sequenciamento de DNA foi empregado para revelar a
estrutura da comunidade bacteriana nos dois reatores. Ao final do
periodo de aclimatagdo, os sistemas apresentaram eficiéncia de remogao
de DQO, amdnia, nitrogénio total e de fosforo semelhantes, chegando a
96%, 99%, 70% e 85%, respectivamente.

Os resultados de analise de ciclo revelaram que a contribuigao
da biomassa aderida para a remogdo geral de amdnia no reator hibrido

' Artigo que deu origem a seguinte publicagdo: Costa R.E., Battistelli A. A.,
Bernardelli J. K. B., Bassin J. P., Belli T. J., Lapolli, F. R. (2017). Assessing
the performance and microbial community of hybrid moving bed
andconventional membrane bioreactors treating municipal wastewater.
Environmental Technology: DOI: 10.1080/09593330.2017.1404137
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era marginal. Além disso, apesar da similar e elevada remocdo de
fosforo alcangada em ambos os reatores, os ensaios de bancada da
atividade especifica de consumo de nitrato revelaram que a taxa de P-
Absor¢ao andxico no BRMBS-LM era 1,71 vezes superior a encontrada
no BRMBS. Ademais, observou-se uma maior frequéncia de
organismos do género Candidatus Accumulibacter relacionados com
acumuladores de polifosfato nos suportes de biofilme do reator hibrido.
Essas descobertas podem explicar por que a taxa de P-Absor¢do global
foi quase 50% maior no BRMBS-LM. Ao operar os reatores no modo
de batelada sequencial, a adesdo de particulas na superficie da
membrana foi reduzida enquanto a incrustacdo foi mitigada em
compara¢do com os sistemas de BRM continuos. Foram encontradas
melhores condigdes de filtragem com menor taxa de incrustacdo no
BRMBS-LM, caracteristicas importantes do reator hibrido para reduzir a
demanda de energia relacionada a limpeza da membrana.

Transcricao adaptada do Artigo 1:

4.1.1 Introduction

In conventional wastewater treatment systems, biological
nutrient removal is usually performed by recirculating sludge through
anaerobic, anoxic and aerobic zones. Biological nitrogen removal is
generally accomplished by autotrophic nitrification under aerobic
conditions followed by heterotrophic denitrification under anoxic
environment. On the other hand, phosphate removal can be achieved by
subjecting the sludge to alternating anaerobic-aerobic conditions, in the
so-called enhanced biological phosphate removal (EBPR) process.
Phosphate accumulating organisms (PAO) are regarded as the primary
responsible for the EBPR process (Metcalf, 2003).

The sequencing batch reactor (SBR) is an interesting alternative
to the conventional (continuous) activated sludge process to accomplish
the removal of nitrogen and phosphorus. SBRs combine different
environmental conditions required for nutrient removal in a single
reactor tank (Belli et al. 2015) by performing cyclic and sequential
events, such as filling, reaction (anaerobic, anoxic and/or aerobic),
settling and effluent withdrawal. Moreover, there is no need for sludge
recirculation.

Although their inherent flexibility (Freitas et al., 2009), the
quality of the SBR effluent is directly dependent on the settling
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properties of the biomass, which can be problematic under some
conditions (e.g., when filamentous bulking occurs). To overcome this
inconvenient, there has been a growing interest to combine the
sequencing batch operating mode with membrane separation processes,
which has been commonly referred to as sequencing batch membrane
bioreactor (SB-MBR). In this reactor configuration, micro or
ultrafiltration membranes are installed within the SBRs to improve
solid-liquid separation, avoid biomass washout and generate an effluent
free of suspend solids, regardless of the biomass sedimentation
properties.

Despite the advantages shown by SB-MBR, the removal of
nitrogen in sequentially-operated reactors is often incomplete, unless a
post-anoxic stage with external carbon source addition is implemented
in the operating cycle. The remaining oxidized nitrogen species (nitrite
and nitrate) of a given cycle will act as electron acceptors in the
anaerobic phase of the subsequent cycle, inducing the consumption of
organic carbon by denitrifying bacteria ( Hascoet and Florentz, 1985).
So, the amount of COD available to PAOs decreases, which may
hamper the biological phosphorus removal process. Thus, to obtain a
better EBPR process performance, it is necessary to prevent or minimize
the transfer of nitrite and nitrate to the anaerobic phase (Yang et al.,
2010). In order to avoid the need of external COD supply and its
associated costs, one alternative that has been previous investigated is
the addition of carriers in suspended growth processes to promote
attachment of bacteria and biofilm development (Odegaard, 1999). In
attached growth systems, anoxic zones may be established within the
biofilm structure, even in an aerated environment. Therefore,
denitrification may take place within the aeration phase of an SBR cycle
(Liu et al., 2010). Consequently, the transfer of oxidized nitrogen
compounds to the anaerobic phase is minimized, leading to an
improvement of EBPR process performance. The combination of
conventional membrane bioreactor (with suspended biomass) and
biofilm reactor (with attached biomass) has recently been designated as
hybrid biofilm membrane bioreactor (HMBR) (Rodriguez-Hernandez et
al., 2014). Besides improving the TN and TP removal, this hybrid
reactor can also operate at higher organic loads rates (Yang et al., 2014)
and lower membrane fouling rates as compared to suspended growth
MBRs (Ivanovic et al., 2008; Luo et al., 2014; Martin-Pascual et al.,
2016; Chen et al., 2016).
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Due to these advantages, there has been an increasing interest in
the application of HMBR for wastewater treatment. However, most of
the previous research on this topic made use of continuous HMBR (Di
Trapani et al., 2016; Leyva- Diaz et al., 2016; Fu et al., 2017), whereas
much less attention has been focused on nutrient removal by HMBR
running in sequencing batch mode (SB-HMBR). To date, only the study
of Yang et al. (2010) has investigated the phosphorus removal
performance in a SB-HMBR, but still using synthetic wastewater, which
may not fully reflect the conditions found in reality. To better evaluate if
the addition of carriers is beneficial for the overall treatment
performance of the reactor, a sequencing batch hybrid biofilm
membrane bioreactor (SB-HMBR) and a conventional membrane
bioreactor (SB-CMBR) were compared side by side in terms of COD
and nutrient removal from real municipal wastewater. The membrane
fouling characteristics in the two reactors were also assessed over time.
Both systems were subjected to the same operating conditions, with the
exception of the plastic media, present only in the hybrid reactor.
Activity batch assays were performed to better characterize the
conversions taking place in each reactor, whereas DNA sequencing
analyses was employed to reveal the bacterial community structure of
the SB-HMBR and SB-CMBR.

4.1.2 Material and Methods
4.1.2.1 Experimental setup and reactors operation

Two lab-scale reactors were used in this study: a sequencing batch
conventional membrane bioreactor (SB-CMBR) and a sequencing batch
hybrid membrane bioreactor (SB-HMBR) (Figure 27). The reactors
were composed of identical hollow fiber membrane modules (ZW-10,
Zenon Environmental Inc., General Electric Co.), submerged in a
working volume of 18.3 L. The membrane modules were made of
polyvinylidene difluoride (PVDF;, with 0.04 pm nominal pore size and
a filtration surface area of 0.9 m” in each reactor. For the SB-HMBR,
1960 cylindrical biocarriers made of polypropylene and with specific
surface area of 500 m*/m’ (AMB BioMedia"™) were introduced in the
reactor tank, resulting in a carrier filling ratio of 30%. To avoid the
damage of the membrane and accumulation of plastic carriers between
the membrane fibers, a piece of polyethylene screen was fitted exactly
above the membrane module in the SB-HMBR.
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The membrane filtration process was carried out by a peristaltic
pump (Watson Marlow, 520) under intermittent suction (9 min on and 1
min off). To keep the hydraulic retention time (HRT) in 12 h in SB-
HMBR and SB-CMBR, the membrane filtration flux was set at 15,2 L
m™ h'. Both reactors were operated in sequencing batch mode, with the
operating cycle composed of four phases: feeding (1 min),
anoxic/anaerobic (59 min) reaction, aeration (255 min) and
aeration/filtration (45 min). During the aeration/filtration phase, 9.15 L
of effluent was removed from the reactor, leading to a volume exchange
ratio (VER) of 50%. During the aeration and aeration/filtration phases,
the reactors were aerated by means of a sparger located at the bottom.
Aeration was used both to supply oxygen for the microorganisms and to
scour the membrane surface to minimize biofouling. The air flow rate
was kept at 6.4 L min ', which corres?onds to a specific aeration
demand (SADm) of 0.42 m’ m~> h™'. During the feeding and
anoxic/anaerobic reaction phases, the aeration system was turned off
and a recirculation pump was turned on. This device was employed to
recirculate the mixed liquor from the bottom to the top of the reactors,
thereby ensuring a complete mixing of sludge and wastewater during the
anoxic/anaerobic reaction, as evidenced in preliminary hydrodynamic
tests with saline tracer. The operating temperature of the SB-CMBR and
SB-HMBR was controlled at 20 °C, while the pH ranged between 7.1
and 8.0. The (suspended) solids retention time (SRT) applied in each
reactor was maintained at 15 d by manually wasting mixed liquor
suspended solids from SB-CMBR and SB-HMBR on a daily basis, at
the end of the aeration phase. Different from the suspended solids, the
biomass fraction attached to the carriers in the SB-HMBR could not be
easily wasted, and therefore the SRT of this particular biomass fraction
was not controlled. Under these conditions, accurate assessment of the
overall SRT of the hybrid reactor was not possible.
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Figure 27 - Experimental setup used in this study: a) SB-CMBR and b) SB-
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The SB-CMBR and SB-HMBR were continuously operated for
60 days and were feed with municipal wastewater taken from a sewage
collection system, using a submerged pump. To prevent the entrance of
large solid materials, this pump was installed inside a PVC pipe covered
with holes of 0.01 m. The inoculum sludge was obtained from the
aeration tank of a conventional activated sludge plant treating municipal
wastewater.

4.1.2.2 Experimental Procedures

The reactors performance were assessed based on COD, total
nitrogen (TN), ammonium (NH,-N), and total phosphorus (TP)
removal efficiency. For this purpose, the influent and effluent of a given
cycle was collected for determination of the concentration of the several
components. Furthermore, samples were also taken from the SB-CMBR
and SB-HMBR mixed liquor at the end of the feed, anoxic/anaerobic
and aerobic phases to evaluate the dynamics of the several compounds
over the operational cycle. The P-release and P-uptake processes were
evaluated directly from the SB-CMBR and SB-HMBR by taking into
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account the phosphate concentrations in the feeding, anoxic/anaerobic
and aerobic phases. Cycle analyses were also performed in SB-CMBR
and SB-HMBR. On the last operating day, the mixed liquor from each
reactor were sampling at defined time intervals during anoxic/anaerobic
and aerobic phases to follow COD degradation, nitrification, P-release
and P-uptake processes over an operating cycle.

In order to better assess the anoxic and aerobic phosphate
removal capability, batch experiments were carried out with the biomass
from each reactor ( Wachtmeister et al., 1997). The anoxic phosphate
removal capability was assessed using nitrate as electron acceptor (20
mg L' NO; -N), according to the methodological procedure described
in our previous study ( Belli et al., 2016).

4.1.2.3 Microbial community analysis

DNA sequencing analyses were performed for bacteriological
characterization of inoculum sludge, suspend biomass from each reactor
and biofilm from biocarriers. The inoculum sludge and reactors sludge
samples, collected on operational day 60, were stored at -20 °C until the
moment of molecular analysis. Total nucleic acids were extracted
usinga commercial kit (Power Soil, Mobio), following the
manufacturer's protocol. The sample preparation and sequencing was
performed by Neoprospecta Microbiome Technologies. For
amplification of the V3 and V4 hypervariable region of the 16S rRNA
gene, the following wuniversal primers were used: 341F 5'-
CCTACGGGRSGCAGCAG-3" ( Wang and Qian, 2009) and 806R 5'-
GGACTACHVGGGTWTCTAAT-3" (Caporaso et al., 2009). Purified
PCR products were sequenced using the Miseq platform (Miseq,
[Mlumina Inc, USA). Subsequently, the data was processed by
specialized software (Epiome®) and loaded onto a specific platform for
analysis and interpretation of results. High quality sequences were
processed to generate operational taxonomic units (OTUs) at 97%
sequence similarity threshold. The phylogenetic diversity of bacterial
communities at different operating conditions was assessed at phylum
and genus levels.
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4.1.2.4 Analytical methods, statistical analysis and calculation
procedures

Chemical oxygen demand (COD), ammonium nitrogen (NH, -
N), total nitrogen (TN) and total phosphorus (TP) were analysed by
spectrophotometry (Hach Lange, DR5000) using the Hach Methods
8000, 10031, 10072, and 10127, respectively, according to
manufacturer’s instructions. Nitrite (NO,-N), nitrate (NO;-N), and
orthophosphate (PO,”-P) were analysed by ion chromatography
(DIONEX ICS 5000). Dissolved organic carbon (DOC) measurements
were conducted in a total organic carbon analyser (TOC-
LCSH/SHIMADZU). One-way ANOVA analysis was performed to
assess the statistical significance of the obtained results (p < 0.05).

Soluble microbial products (SMP) were determined as protein,
polysaccharide and transparent exopolymer particles (TEP) content by
spectrophotometric analysis. Protein was measured according to the
method described by Lowry et al. (1951) ( Lowry et al., 1951) using
bovine serum albumin as standard. Polysaccharides were measured
using the phenol-sulphuric acid method, according to Dubois et al.
(1956) (Dubois et al., 1956). The determination of TEP concentration
was made according to de la Torre et al. (2008) (De la Torre et al.,
2008), using xanthan gum as the standard solution. Total content of
SMP was considered to be the sum of the protein, polysaccharide and
TEP concentrations. Mixed liquor viscosity was measured by means of a
digital viscometer (Brookfield DVI Prime, UK). To assess the capillary
suction time (CST) of the sludge, five millilitres of mixed liquor was
sampled from SB-CMBR and SC-HMBR and submitted to CST tests
(304M CST, Triton). The floc size was measured using a laser
diffraction particle size analyser with de-ionized water as dispersant
(Mastersizer 2000, Malvern Instruments Ltd, UK).

The attached biomass concentration was determined by biofilm
extraction from the carriers. For this purpose, five carriers were
collected from SB-HMBR and transferred to a Falcon tube filled with 25
mL of distilled water. The tube was vigorously shaken during five
minutes for biofilm detachment. In case that some solids were still
adhered to the support, the plastic carriers were manually scraped using
a small tweezer to remove the remaining attached biomass. The solution
containing the detached solids was used to estimate the attached
biomass concentration within the SB-HMBR, according to the following
equation (Zhang et al., 2014):
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X=(m*N)/V

Where X is the adhered solids concentration present in the SB-HMBR
(mg L™"); m is the amount of the attached biomass in each carrier (mg
VS per carrier); N is the number of suspended carriers in the reactor
(1960 carriers) and V is the working volume of the reactor (18.3 L).

The specific nitrification activity was also assessed over the
cycle tests. The specific ammonium uptake rate (SAUR) was estimated
based on the ammonium concentration over time within the aerobic
phase (Figure 31) and the biomass concentration in each reactor.
Similarly, the phosphate uptake rate was estimated by considering the
phosphate concentration along the aerated stage and the overall solids
content in each tank. It should be mentioned that, for the SB-HMBR,
besides the suspended solids fraction, the attached biomass was also
considered in the calculations.

4.1.3  Results and discussion
4.1.3.1 Suspended and attached biomass concentration

The results revealed that the suspended biomass concentration
was similar in both reactors, with mixed liquor volatile suspended solids
(MLVSS) concentrations averaging 37614440 and 3646+375 mg L' in
SB-CMBR and SB-HMBR, respectively (Figure 28). In SB-HMBR, the
average total attached solids (TAS) and volatile attached solids (VAS)
contents were found to be 2190 mg L™ and 1600 mg L™, respectively.
The additional biomass grown attached to the carriers in the hybrid
reactor resulted in a total (suspended + attached) amount of solids 40%
higher than in SB-CMBR, where only suspended biomass was present.
The higher amount of biomass in SB-HMBR was expected, since the
SRT was controlled by discharging sludge only from suspension
(hydraulic SRT control). On the other hand, the attached biomass was
able to grow freely, being therefore wasted from the reactor only upon
the occurrence of biofilm sloughing events.
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Figure 28 - Average values of mixed liquor suspend solids (MLSS), mixed
liquor volatile suspend solids (MLVSS) in SB-CMBR and SB-HMBR and total
attached solids (TAS) and volatile attached solids (VAS) in SB-HMBR. Error
bars indicate the standard deviation.
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It is interesting to point out that in SB-HMBR, the suspended
biomass content was 2.2 times greater than the attached biomass. Using
the same carrier filling ratio (i. e., 30% v/v) in a SB-HMBR, Yang et al.
(2010) also observed this behaviour. They reported that the amount of
suspended biomass (MLSS) was 3.5 times higher than the adhered
biomass (TAS). Conversely, Bassin et al. (2016) have found a greater
attached biomass content in relation to the suspended biomass in a
moving bed biofilm reactor (MBBR). However, the distribution between
attached and adhered solids was dependent on the applied HRT. At
higher HRT, the relative contribution of dispersed solids to the overall
solids content became more important. As in pure MBBR systems
sludge recycle is not implemented, the amount of suspended solids is
usually low. This is especially valid for reactors operated at low HRT,
under which washout of non-attached (suspended) solids is favoured.
On the other hand, in MBBR coupled to membrane technology, there is
no hydraulic pressure for the bacteria to grow attached to carriers.
Therefore, regardless of the HRT, all the suspended biomass is kept
inside the reactor. This may explain the predominance of suspended
biomass in the SB-HMBR operated in this study.
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4.1.3.2 Organic matter removal

SB-CMBR and SB-HMBR showed an appreciable COD
removal performance, averaging 96.0% and 96.3%, respectively (Table
8). Despite the variability in the influent COD, which ranged from 454
mg L' to 892 mg L™, the effluent COD of both reactors remained
always below 30 mg L™ (Figure 28(a)). Average effluent COD was 24.8
mg L' for SB-CMBR and 23.1 mg L™ for SB-HMBR (Table 8). The p-
values obtained from one-way ANOVA analysis were higher than o =
0.05. Therefore, as regards to COD removal, there was no significant
difference between the SB-CMBR and SB-HMBR. Similar results were
observed by Leyva-Diaz et al. (2015) , who reported COD removal
efficiency of 86.7% for a SB-CMBR and 87.6% for a SB-HMBR, both
operated in continuous mode and without anaerobic stage.

Table 8 - NH,"-N, TN, COD and TP concentration in the influent and effluent
of SB-CMBR and SB-HMBR.

Influent SB-CMBR SB-HMBR
(mgL") " Effluent Removal Effluent Removal
(mgL™h (%) (mgL™h) (%)
COD 640+122 24.849.8 96.0+1.7 23.1£9.4 96.3+1.6
NH4+ 44.1+£7.5 0.3+0.3 99.2+0.7 0.3+£0.6 99.2+1.3
™ 58.4+12 13.1+5.1 77.6£9.6 12.3+4.6 78.9+£9.0
TP 59+1.4 0.8+0.8 85.7+16.3 0.7+0.7 87.1£13.5

The reactors exhibited a similar behavior in terms of organic
matter removal within the different operating phases. As can be seen in
Figure 30a, the COD removal in anaerobic phase in both reactors
tended to increase during the operating days. Consequently, the amount
of COD available in the subsequent aerobic phase diminished, and this
stage contributed less to the overall organic matter abatement (Figure
30b). These results indicate that anoxic/anaerobic processes associated
with COD consumption from the bulk, such as P-release by PAOs and
denitrification, were gradually becoming more important over time.
From day 30 onwards, anaerobic COD removal amounted to 80-90%.
Data from cycle analysis (Figure 32) revealed that the anaerobic DOC
consumption rate was 61.4 and 53.9 mg DOC L™ h™', for SB-HMBR and
SB-CMBR, respectively, whereas the aerobic DOC consumption rate
was only 1.3 and 1.4 mg DOC L™ h™, for SB-HMBR and SB-CMBR,
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respectively. Consequently, the COD consumption by ordinary aerobic
heterotrophs became marginal in both reactors. Such behavior is similar
to those reported by Yang et al. (2010) in a sequencing batch membrane
bioreactor performing nitrogen and phosphorus removal from municipal
wastewater. The lower organic content during the aerobic phase results
in economic advantages, since the oxygen demand becomes smaller,
leading to a reduction of aeration costs.
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Figure 29 - (a) COD, (b) TN, (c) NH,"-N and (d) TP concentration in influent
and effluent from each reactor.
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4.1.3.3 Nitrogen removal assessment

Given that most of the incoming COD was removed under
anaerobic conditions, the aerated phase was subjected to low COD/N
ratio. Therefore, the available oxygen was essentially used for
nitrification and aerobic P-uptake, enabling high ammonium and
phosphorus removal to be obtained. Indeed, the effluent ammonium
concentrations in both reactors were lower than 2 mg L™ (Figure 28b),
whereas the average ammonium removal efficiency was above 99%
(Table 8). Consequently, no significant differences in terms of
ammonium removal were observed between the CMBR and HMBR (p >
0.05).

Figure 30 - Perceptual of COD removal in (a) anaerobic phase and (b) aerobic
phase for each reactor during the operational days.
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Although the reactors exhibited similar ammonium removal
efficiencies, data from the cycle analysis revealed that the volumetric
ammonium conversion rate was different in each system. The
ammonium u%)take rate (AUR) was higher in SB-CMBR (17.0 mg
NH,"-N L™ h™") in comparison with SB-HMBR (14.9 mg NH,N L™ h’
". Since the suspended biomass content was similar in both reactors
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(Figure 28), it was expected that the presence of the biofilm carriers
would result in an additional ammonium conversion rate in SB-HMBR,
as reported in previous studies (Rodriguez-Hernandez et al., 2014).
However, such trend was not observed. These results suggest that the
fraction of nitrifying bacteria growing attached to the carriers in SB-
HMBR had a minor contribution to the overall ammonium removal.
Evaluating the specific ammonium removal activity of suspended and
attached biomass fractions in a moving bed biofilm reactor (MBBR)
subjected to high organic loads, Bassin et al. (2016) observed that the
specific nitrifying activity of the bulk phase biomass was considerably
higher than that of attached biomass. Under certain conditions, the
suspended biomass-specific nitrification rate was 20 times greater than
the biofilm specific nitrification activity. Similar behavior may have
happened in the SB-HMBR, where the nitrifying activity in the biofilm
was rather low. This can be attributed to the lower competitiveness of
the autotrophic nitrifiers by oxygen as compared to ordinary
heterotrophs in the biofilm environment (Nogueira et al., 2002; Prosser,
1989).

In the presence of carbon, the biofilm outer layer becomes
dominated by heterotrophic bacteria, which exhibit much higher growth
rate in relation to autotrophic nitrifiers (Okabe et al., 1996).
Consequently, the latter organisms are potentially forced to grow deeper
into the biofilm, where greater mass transport resistance of oxygen and
ammonium is experienced. Thus, nitrification activity in the biofilm
maybe negatively impacted (Bassin et al., 2016; @degaard., 2006)
reported that biofilm thickness larger than 100 um allows for only
partial penetration of substrate into the biofilm. Therefore, when the
thickness of the biomass grown on the carrier inner surface is high
(>100 pm), the substrate (e.g., ammonium) penetration in biofilm is
limited, resulting in a low nitrification activity. As displayed in Figure
31, the internal regions of the plastic media were completely covered by
biomass. Although the biofilm thickness was not precisely assessed in
this study, it can be easily seen that the biofilm thickness on the carrier
surface is larger than 100 pm. Such conditions would explain the lower
AUR of the SB-HMBR compared to the SB-CMBR.
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Figure 31 - Image of plastic media covered by biofilm (taken from the SB-
HMBR on operational day 60).

The TN concentration in the effluent of both reactors was
similar (Figure 29c¢), with an average value of 14.9 mg L for SB-
CMBR and 13.7 mg L' SB-HMBR. This corresponded to a TN removal
efficiency of 75.4 and 76.5%, respectively. However, in the last 20 days
of the reactors operation, the hybrid reactor exhibited a significantly (p<
0.05) higher TN removal. During this period, SB-HMBR achieved an
average TN removal efficiency of 78.9%, whereas in the SB-CMBR the
TN removal was 73.6%. Considering that nitrification was practically
complete in both reactors (ammonium elimination > 99%), the total
effluent nitrogen in the reactors effluent was essentially in the nitrate
form. Hence, the better SB-HMBR performance in terms of TN removal
in the last operational days may indicate an enhanced denitrifying
activity in this reactor, probably related to the formation of anoxic zones
within the inner zones of the biofilm established in the plastic carriers. It
is interesting to mention that, over time, the thickness of the biofilm was
observed to gradually increase. On day 50, the biofilm thickness was
estimated to be approximately 1.5 mm. Other studies have reported
some difficulties in the development of thicker biofilms in continuous
HMBR (Liang et al., 2010). In such reactor setup, the plastic media are
constantly exposed to shear forces generated by the air bubbles in the
aeration tank, used to minimize membrane fouling. This procedure can
limit the attached biomass growth. On the other hand, in this study, the
reactors were subjected to an anoxic/anaerobic period prior to the
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aeration stage. Under these conditions, the plastic media in the SB-
HMBR were exposed to lower shear stress and higher F/M ratio,
favoring the development of a thicker biofilm.

4.1.3.4 Phosphorus removal

Figure 29d shows the TP concentrations in the influent and
effluent of the reactors over the experimental period. A gradual decrease
in the effluent TP content was observed over time in SB-CMBR and
SB-HMBR, and, after around 20 days of operation, it remained
relatively constant at around 1 mg L. These results indicate that the
steady state condition on TP removal was achieved at same time in both
reactors. The average TP removal efficiency was observed to be 85.7%
in SB-CMBR and 87.1% in SB-HMBR, whereas the average TP
effluent concentration was less than 1 mg L™ in both reactors (Table 8).
Therefore, SB-CMBR and SB-HMBR showed a good performance on
phosphorus removal.

Comparing these results with those reported by Rodriguez-
Hernéndez et al. (2014) (Rodriguez-Herndndez et al., 2014), who carried
out a comparative study between a SB-HMBR and a SB-CMBR
operated under continuous mode, a higher TP removal performance was
observed in our study. These authors observed a TP removal efficiency
of 42% for SB-HMBR and 37% for SB-CMBR, with average TP
effluent concentration close to 2 mg L™ in both reactors. Since the
influent TP content was around 3.5 mg L™, the observed TP removal
was attributed only for bacterial anabolic requirements. Indeed, there
was not separate anaerobic phase in their study, a condition known to be
essential for the development of PAOs and therefore to the EBPR
process (Oehemen et al., 2005). Hence, operation in sequencing batch
regime, as used in our study, becomes attractive, since different redox
conditions can be implemented in a single tank to meet the treatment
goals (Metcalf, 2003).

As evidenced by the measurements conducted over the
experimental cycle (Figure 32), the P-uptake process was complete
before the aeration/filtration phase has started (315 min) in both
reactors, ensuring the low and similar PO43'-P concentration in SB-
CMBR and SB-HMBR permeates (Table 1). Although P-uptake has
been completed at the end of the cycle of both reactors, the phosphate
uptake rate (PUR) during the aerobic phase was faster in SB-HMBR
than SB-CMBR. Complete phosphate removal was observed within 60
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minutes of aeration in SB-HMBR, whereas in the CMBR it took 120
minutes for complete aerobic P-uptake. The calculated volumetric PUR
in SB-HMBR and SB-CMBR during the aerated stage (Figure 32) was
56.9 mgP L' h' and 39.5 mgP L' h', respectively. Since the SB-
CMBR and SB-HMBR showed similar MLVSS concentrations (Figure
30), the higher phosphate uptake rate in SB-HMBR was potentially
related to the attached biomass fraction present in this reactor. The
biomass (suspended + attached) specific PUR in this reactor was 13.05
mgPgMLVSS™'h™, whereas for SB-CMBR it corresponded to 10.30
mgPgMLVSS™'h™.

Figure 32 - PO,*-P, dissolved organic carbon (DOC), NH, -N and dissolved
oxygen (DO) concentration profiles in (a) SB-CMBR and (b) SB-HMBR during
the operating cycle on day 60.
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The highest SPUR observed in the SB-HMBR could be related
somehow to the lower AUR observed in this reactor (item 3.3). Once P-
uptake and nitrification are aerobic processes, PAOs and nitrifying
bacteria may have potentially competed for oxygen. In the beginning of
aeration, during which the phosphate and ammonium uptake rates were
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calculated, the DO concentration in the bulk was only around 1 mg/L
(Figure 32). As autotrophic microorganisms are in disadvantage in
comparison with heterotrophic bacteria for the bulk components
(substrate, oxygen, biofilm space), nitrifiers could have had less access
to oxygen, which may resulted in lower nitrifying activity ( Gieseke et
al., 2002; Prosser, 1989)]. Similarly to our study, Levia-Diaz et al.
(2016) also found a lower ammonium removal and higher phosphorus
removal in a hybrid membrane bioreactor compared to a conventional
membrane bioreactor. Thus, particularly for the SB-HMBR, the
nitrifying activity seems to be negatively impacted by the higher P-
uptake activity observed in this hybrid system.

The high TP removal performance observed in SB-CMBR and
SB-HMBR are in agreement with others studies reported in the
literature. Deng et al. (2016) reported TP removal of 70% in a sponge-
based moving-bed membrane bioreactor operating at the same HRT
used in the current study (i.e., 12 h). The TP removal increased to 84%
at HRT of 6 h. Yang et al. (2014) obtained a TP removal of 85% in a
moving bed membrane bioreactor with similar concentrations of
attached biomass observed in our study, but with HRT of approximately
25 h. Yang et al. (2010) observed a TP removal of 85% in a sequencing
batch moving bed membrane bioreactor operated at HRT of 26 h and
fed with synthetic wastewater containing acetate as carbon source. Guo
et al. (2010) found a better EBPR performance in a MBR with attached
biomass compared to a MBR containing only suspended solids. From
the results obtained in this study and other correlated literature works, it
seems that the hybrid MBR technology harboring attached bacteria may
provide advantages for the removal of phosphorus from wastewaters.

4.1.3.5 Batch assays for evaluation of aerobic and anoxic phosphate
removal potential

Although SB-CMBR and SB-HMBR have shown similar TP
removal performance, the results obtained in batch tests suggest that the
phosphorus removal mechanism may have been different in these
reactors. Batch tests carried out with biomass from SB-CMBR and SB-
HMBR (Figure 33) showed that the aerobic and anoxic P-uptake
potential were different for suspended and attached biomass. The anoxic
P-uptake rate of SB-HMBR (4.92 mgP gVSS™ h™') was higher than that
of SB-CMBR (2.87 mgP gVSS™ h™). On the other hand, the aerobic
specific phosphate uptake rate (SPUR) was similar in both reactors,
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amounting to 12.42 and 11.49 mgP gVSS™ h™' in SB-CMBR and SB-
HMBR, respectively. The anoxic SPUR relative to the overall
(aerobict+anoxic) SPUR was 42% for SB-HMBR and 23% for SB-
CMBR (Table 9). These values suggest that the SB-HMBR showed a
higher potential to removal phosphorus under anoxic conditions, and,
therefore, greater denitrifying dephosphatation capability. It can be
speculated that an anoxic environment may have been established in the
inner layers of the biofilm grown on the suspended carriers, contributing
to enhance anoxic P-uptake activity in SB-HMBR as compared to SB-
CMBR (Yang et al, 2010). Maximizing anoxic P-uptake is
advantageous as nitrate and phosphate are simultaneously removed by
using the same carbon source (Monclus et al., 2010). Furthermore,
aeration requirements are diminished due to the use of nitrate as electron
acceptor for PHA degradation in a PAO-enriched culture (Kuba et al.,
1996).

Table 9 - Phosphate uptake rate (PUR) and specific phosphate uptake rate
(SPUR) under aerobic and anoxic condition for each reactor at day 60.

SB-CMBR SB-HMBR
PUR SPUR PUR SPUR
(mgP L'h™)  (mgP gVSS'h) (mgP L'h™")  (mgP gVSS'h")
Aerobic 35.8 12.4 422 11.5
Anoxic 8.6 2.9 20.9 4.9
% DDC -- 23.0 - 42.0

DDC: Denitrifying dephosphatation capability.
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Figure 33 - P-release (anaerobic phase) and P-uptake (aerobic or anoxic phase)
obtained in batch tests for determination of the maximum (a) aerobic and (b)
anoxic phosphate uptake rates in each reactor.

—{1-SB-CMBR —e— SB-HMBR
'? 60 T An : ! :
o aerobic phase ! Aerobic phase
o0
é 45 —— (a)
& 30 i
S 15 :
A |
0 . ; @ ¢
& 60 Anaerobic phase : Anoxic ph
0 i noxic phase
o0
g
~ 30
goj 15
0 T T T 1
0 100 200 300 400

Time (min)

In order to assess the potential contribution of the biofilm to TP
removal in SB-HMBR, two additional batch tests were performed: one
with and other without the moving carriers. In the latter experiment,
only mixed liquor sludge was retained in the reactor. The results suggest
that the suspended biomass played a major role on aerobic P-uptake, as
it exhibited a SPUR under aerobic conditions of 10.9 mgP gMLVSS™ h
'. The attached biomass SPUR was found to be only 4.16 mgP
gMLVSS™ h', less than half of that shown by the dispersed biomass.
Conversely, the adhered biomass fraction showed a highest anoxic
SPUR, which was found to be 5.41 mgP gMLVSS™ h'. On the other
hand, anoxic SPUR obtained with the suspended solids was 4.27 mgP
gMLVSS™ h™'. These results indicate a higher potential of the attached
biomass to remove phosphate anoxically, probably related to the
existence of anoxic and anaerobic microzones in biofilm resulting from
oxygen transport resistance.
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4.1.3.6 Microbial community analysis

The bacteria relative abundance in different sludge samples
(inoculum, suspended biomass in SB-CMBR, suspended and attached
biomass in SB-HMBR) at phylum and genus levels are displayed in
Figure 34a-b. At phylum level (Figure 34a), all samples were dominated
by Bacteroidetes and Proteobacteria. Together, they corresponded to
more than 80% of the overall bacterial community in all sludge samples.
The dominance of these phylotypes was also observed by Wan et al.
(2011) in a full-scale membrane bioreactor treating municipal
wastewater.

Both Bacteroidetes and Proteobacteria are Gram-negative
bacteria. Bacteroidetes are known to degrade high molecular weight
organic compounds, as proteins and carbohydrates (Thomas et al.,
2011). Their ability to degrade these biopolymers suggests that they may
play a key role as consumers of metabolites derived from other bacteria.
As SB-CMBR and SB-HMBR experienced low soluble organic content
during the aerobic phase, the relatively high abundance of Bacteroidetes
in both reactors can be attributed to their ability to degrade polymeric
organic matter (Fernandez-Goémez et al., 2013), such as polysaccharides,
proteins, lipids, among others extracellular polymeric substance (EPS).

In municipal wastewater treatment plants, Proteobacteria has
been reported as a preponderant phylum, within which
Betaproteobacteria is the most abundant class, regarded as the main
responsible for organic matter and nutrient removal from wastewaters
(Cydzik- and Zielinska, 2016);Hu et al., 2012). Firmicutes appeared as
the third most relevant genus in the inoculum and suspended biomass
fractions in SB-CMBR and SB-HMBR, but was negligible in the
biofilm of the hybrid reactor.
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Figure 34 - Relative abundance at phylum (a) and genus (b) level in the
inoculum, suspended biomass in SB-CMBR, suspended and attached biomass

(biofilm) in SB-HMBR at day 60.
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At the genus level, Hyphomicrobium was observed to be the
dominant genus in the inoculum sludge, accounting for 13% of all
sequence reads (Figure 34b). However, these organisms were not
detected in any of the reactors. Although commonly found in soil and
aquatic ecosystems, Hyphomicrobium were also detected in biological
wastewater treatment reactors (Gliesche et al.,, 2005). Organisms
belonging to Brevundimonas genus were also found in considerable
amounts in the reactors, accounting for around 15% of the planktonic
bacterial community. This genus was hardly reported to be present in
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wastewater treatment plants (Del Casale et al., 2011), although some
species were isolated from activated sludge reactors (Abraham et al.,
2010). The DNA sequencing data also showed that Dokdonella was the
dominant genus in the biofilm sample from SB-HMBR (Figure 34b),
with relative abundance of 31.8%. On the other hand, it corresponded to
only 12.6% and 19.4% of the overall reads in SB-CMBR and SB-
HMBR (suspended solids fraction), respectively. Dokdonella-like
organisms are aerobic heterotrophs that were firstly reported in 2013 (Li
et al., 2013). They belong to the family Xanthomonadaceae, aerobic
denitrifier, with potential ability to develop the nitrate reducing activity
(Xing et al., 2016; Hu et al., 2012; Yoon et al., 2006). Dokdonella was
also found as the most abundant genus in an A,O process, possibly
playing an important role in nitrogen removal (Kim et al., 2013).

Candidatus Accumulibacter, regarded as one of the main genus
of PAOs responsible for the EBPR process ( Metcalf, 2003), was not
detected in the inoculum sludge (Figure 33b). This is directly related to
the fact that the seed material was collected from wastewater treatment
plant designed only for COD removal and nitrification, but not for
nutrient removal. Over the operation of the reactor under alternated
anaerobic-aerobic conditions, the relative importance of Candidatus
Accumulibacter within the bacterial community has increased, and it
became one of the dominant genus in the suspended (SB-CMBR and
SB-HMBR) and attached (SB-SB-HMBR) biomass fractions. The
relative abundance of Candidatus Accumulibacter was 19% in the
biofilm of HMBR, while in the suspended biomass of SB-HMBR and
SB-CMBR it corresponded to 17% and 16.4% of all reads, respectively.
Although the percentages are very similar, the presence of significant
amounts of Candidatus Accumulibacter in both suspended and adhered
biomass portions can justify the higher SPUR obtained in the hybrid
reactor.

On the other hand, the relative importance of Candidatus
Competibacter, known as one of the main glycogen-accumulating
organisms (GAQOs), was rather small. These organisms compete with
PAOs for the available substrate under anaerobic conditions, but do not
contribute for the enhanced phosphorus uptake (Bassin et al., 2012).
Therefore, they are considered undesirable organisms from the
perspective of phosphate removal. Their low frequency in the microbial
community (often less than 1% of the reads) suggests that most of the
incoming COD was removed anaerobically by PAOs, resulting in P-
release to the bulk. Other denitrifiers contributed to COD uptake in the
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non-aerated SBR cycle phase, as nitrite and nitrate remaining from the
previous cycle were used as electron acceptors for denitrification.

As regards to the nitrifying community, it was observed that the
relative abundance of Nitrosomonas in SB-CMBR was 6.7%, whereas in
the suspended and attached solids of SB-HMBR it corresponded to 2.3%
and 3.1%, respectively. Nitrosomonas are known as key players in the
nitrification process, being regarded as the main genus responsible for
the oxidation of ammonium to nitrite in biological wastewater treatment
plants (Wagner et al, 2002). The higher abundance of this particular
genus in SB-CMBR may explain the higher SAUR obtained in this
reactor.

Other important remark regarding the nitrifying community is
related to the Nitrospira-like organisms. Not detected in the inoculum
sludge, they corresponded to 5.1% and 2.1% of the reads in the
suspended biomass samples from SB-CMBR and SB-HMBR,
respectively. Moreover, their frequency was substantially higher in the
biofilm sample collected from the hybrid reactor. This may explain why
no accumulation of nitrite took place in the reactors at any time. It is
important to highlight that no Nitrobacter 16S rRNA gene was detected
in any sample. Nitrobacter-like nitrite oxidizers are commonly classified
as r-strategists, being able to outcompete other nitrite oxidizing bacteria
at high nitrite concentrations ( Scheramm et al., 2000) . In this study,
nitrite concentrations within the operating cycle in the two reactors were
always low, which may have favoured the predominance of the K-
strategists Nitrospira (Kim et al., 2006).

Acinetobacter, reported in early studies as the main responsible
for the EBPR process ( Cloete et al., 1988), was detected in all samples.
Its relative frequency varied from 2.2% (inoculum sludge) to 4.5%
(suspended biomass in both reactors). Low amounts of Acinetobacter
(around 2% of the overall bacterial community) was also reported by
Keating et al. (2016) , who evaluated the biological phosphorus removal
in a high-rate anaerobic digestors treating synthetic wastewater.

4.1.3.7 Membrane fouling behaviour

Figure 35 shows the transmembrane pressure (TMP) profiles at
a constant flux (15.2 L m” h") for both reactors throughout the
experimental period. The TMP increased faster in the SB-CMBR than in
SB-HMBR. Consequently, the membrane fouling rate (MFR) was
greater in the former reactor, where it averaged 0.58 KPad'. In the
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hybrid reactor, the mean MFR was 0.23 KPad™, which corresponds to
only 38% of that observed in SB-CMBR. These results suggest that the
mixed liquor of SB-HMBR had a lower fouling potential. Comparing
conventional and hybrid MBR systems operated in continuous mode,
Rodriguez-Hernandez et al. (2014) reported that the MFR in hybrid
MBR corresponded only to 57% of that observed in the conventional
MBR. However, is important to note that the MFR values reported by
these authors for both continuous MBR systems ranged from 1 to 3
KPad™, well above than those observed in our study. It appears that
MBR operation in a sequencing batch mode is beneficial for membrane
fouling mitigation, as previously reported by Zhang et al. (2006b).
Unlike the MBRs operated in continuous mode, the filtration process in
both SB-CMBR and SB-HMBR was performed discontinuously. Under
such conditions, the adhesion of substances on the membrane surface is
reduced, especially during the aerobic phase, when the filtration process
is discontinued while the shear forces on membrane surface are
maintained. As a result, the processes usually associated with membrane
fouling, such as adsorption of SMP, biofilm growth and cake layer
formation on membrane surface (Judd, 2006) are minimized.
Consequently, the reversible fouling can be most effectively removed by
air scouring under sequencing batch operation, while the frequency of
chemical cleaning procedure for removing the irreversible fouling is
reduced. Indeed, during the 60 days of operation of both reactors, no
chemical cleaning was required to recover the membrane permeability.

Figure 35 - Transmembrane pressure (TMP) profile in SB-CMBR and SB-
HMBR over the experimental period.
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The results showed that the SB-CMBR exhibited higher values
for all parameters commonly related to fouling propensity (Table 10).
The average value for floc size was significantly higher (p<0.05) in SB-
HMBR (84 pm) as compared to SB-CMBR (61 pum). Likewise, CST
value was significantly lower in the hybrid MBR. Larger floc sizes and
lower CST of the suspended sludge is usually reported to minimize
membrane fouling, being therefore beneficial to the membrane filtration
process (Lim et al., 2003; De la Torre et al., 2008). Yang et al. (2014)
also observed that the sludge flocs in a hybrid MBR was higher than
those in a conventional MBR, result attributed to detachment of the
biofilm from the plastic carriers. However, these authors noticed a
higher fouling rate in the hybrid MBR as compared to the conventional
MBR. In fact, Ahl et al. (2006) reported that submicron colloidal
particles (<0.1 pm) represent the most important factor on the fouling
process. Hence, the assessment of these colloidal submicron particles
should also be considered for a better understanding of the dominant
fouling mechanisms in both reactors systems.

The higher average CST value observed in SB-CMBR indicates
poorer sludge dewatering properties, which can also be associated with
more filamentous bacteria and colloidal matter [60]. Despite the higher
SVI value (Table 10), no overgrowth of filamentous bacteria was
observed in the conventional MBR. As observed in previous studies
[61], excessive growth of filamentous-like organisms results in serious
membrane fouling problems in a moving bed MBR operated in
continuous mode. Thus, MBR operation in sequencing batch mode
seems to be beneficial for restraining the overgrowth of filamentous
bacteria, thereby reducing membrane fouling.

The concentration of total SMP, which play an important role in
the membrane fouling process (Judd , 2006), was also slightly higher in
the SB-CMBR (50.4 mg L) than in SB-HMBR (47.4 mg L"). The
soluble COD in the mixed liquor within the aeration/filtration phase was
slightly higher in the conventional MBR, which resulted in higher
amount of COD retained by membranes in this tank. Sun et al. (2012)
have found a strong correlation (R*=0.91) between membrane fouling
rate and the soluble COD in the mixed liquor of a moving bed
membrane bioreactor. Therefore, the high COD removal achieved
during the anoxic/anaerobic phase of both reactors (as discussed on
section 3.2) assumes a great importance, given that the filtration process
will occur under low COD levels in the subsequent aeration/filtration
phase.
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Table 10 - Sludge characteristics, soluble microbial products (SMP) and soluble
COD values in each reactor.

SB-CMBR SB-HMBR

Sludge characteristics

Viscosity cP 3.86+0.15 3.73+0.17

CST S 58.8+12 42.0+11

MLSS mgL”’ 4708+444 4615+388

Particle size pm 61+12.7 84+20.2

SVI mL g 178+41.6 156+41.3
SMP

TEP mg L’ 26.3+7.8 24.2+8.9

Polysaccharides mg L’ 7.7£2.1 7.443.3

Protein mg L 16.4+£3.7 15.845.4

Total SMP mg L’ 50.4+4.8 47.4+5.7
COD

At end of aerobic phase mg L’ 58+10 53+£11

In the permeate mg L’ 2549.8 23+9.4

COD retained in mgL’ 33+6.1 30+6.4
membrane'

CST: Capillary suction time; MLSS: mixed liquor suspended solids. SMP: soluble
microorganism products. TEP: transparent exopolymer; COD: Chemical oxygen
demand. 'Obtained from the difference between the COD values at the end of the
aerobic phase and in the permeate.

4.1.4 Conclusions

In this study, the performance between a SB-CMBR and a SB-
HMBR operated in parallel at lab-scale and fed with real municipal
wastewater was compared. Both reactors showed appreciable COD,
ammonium, total nitrogen and total phosphorus removal. However,
cycle analysis data revealed that the phosphate uptake rate (PUR) in SB-
HBMR was higher than in SB-CMBR. In addition, results derived from
activity batch assays showed that the SB-HMBR exhibited higher
phosphate removal potential under anoxic conditions, likely due to the
establishment of anoxic zones within the biofilm. On the other hand, the
ammonium uptake rate (AUR) was higher in SB-CMBR in comparison
with SB-HMBR. DNA sequencing results showed that Candidatus
accumulibacter was one of the dominant genera in the suspended (SB-
CMBR and SB-HMBR) and attached (SB-HMBR) biomass fractions.
Overall, the mixed liquor of SB-CMBR showed higher fouling
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propensity, resulting in more pronounced membrane fouling rate
compared to the SB-HMBR.



123

4.2 ARTIGO 2

No Artigo1 foi possivel constatar que a eficiéncia no tratamento
de esgoto realizado pelo BRMBS ¢ do BRMBS-LM foi bastante elevada
e semelhante, no que diz respeito a remo¢do de matéria organica e
nutrientes. Em relag@o a isso, destacam-se os resultados de analise de
ciclo, que demonstraram que a baixa e similar concentra¢do de PT nos
reatores ¢ permeados estavam atrelados ao fato de que o processo de
absor¢do de fosfato era concluido antes do término da fase de aeragdo/
filtragdo em ambos os reatores. Considerando ainda que o processo
EBPR pode ser favorecido com a aplicacdo de maior carga organica,
buscou-se, no Artigo 2%, aperfeicoar a opera¢do do sistema, visando a
reducdo do periodo destinado a fase de aeracdo nos reatores,
promovendo, por sua vez, a redu¢do do TDH e consequentemente o
aumento da carga organica aplicada aos mesmos.

Nesse sentido, um biorreator & membrana convencional e um
biorreator de membrana de leito movel foram operados em modo de
batelada sequencial por mais de 200 dias em diferentes tempos de
detencdo hidraulica, ou seja, 12 e 6 h, para a comparagdo de seus
desempenhos quanto a remo¢do de DQO e nutrientes, incrustacdo de
membrana e caracteristicas da comunidade microbiana. Ambos os
sistemas exibiram alto desempenho de remog¢do de matéria orgénica (>
95%) e amdnia (> 98%), independentemente da TDH aplicada com
concentragdes médias de DQO e N-NH, " abaixo de 30 mg L™ e 0,80
mg L, respectivamente. Com a reducdo da TDH de 12 para 6 h, a
eficiéncia total de remogdo de nitrogénio aumentou ligeiramente nos
dois reatores, partindo de 65,1 para 67,9% no BRMBS e de 70,0 para
72,5% no BRMBS-LM, onde zonas andxicas podem ter sido
estabelecidas dentro do biofilme. Por outro lado, a remog¢do de PT
melhorou apenas no BRM convencional (81,9 a 84,2%), enquanto que
no BRM de leito movel uma queda na eficiéncia de remogdo de PT
(84,2 a 78,3%) foi notada quando o TDH diminuiu para 6 h. Tais
resultados foram obtidos por meio da realizagdo de ensaios de bancada,
evidenciando um processo de P-Absor¢do mais rapido no BRMBS do

> Artigo sob avaliagio na revista Environmental Science and Pollution
Research: Costa R.E., Lobo-Recio M. A., Bassin J. P., Belli T. J., Lapolli, F. R.
(2017). Comparative study on treatment performance, membrane fouling and
microbial community profile between conventional and hybrid sequencing
batch membrane bioreactors for municipal wastewater treatment.
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que o BRMBS-LM durante o periodo com TDH mais curto.
Coincidentemente, uma menor abundancia relativa de organismos
acumuladores de fosfato, relatada como género Brevundimonas, foi
encontrada tanto na biomassa aderida quanto na biomassa suspensa no
BRMBS-LM no TDH de 6 h. Comparativamente a0 BRMBS, o sistema
hibrido apresentou menor propensdo a incrustagdo, independentemente
do TDH aplicado, indicando que a adi¢do dos suportes plasticos para o
crescimento do biofilme conduziu a melhores condicdes de
filtrabilidade.

Transcricao adaptada do Artigo 2:

4.2.1 Introduction

In recent years, the stricter effluent quality requirements posed
by environmental regulations have pushed the development of effective
wastewater treatment technologies for the removal of many classes of
pollutants (Bassin et al., 2016). In this scenario, the removal of nutrients
(namely nitrogen and phosphorus) has gained special attention as they
are directly related to the eutrophication of aquatic ecosystems (Pal et al.
2012).

The removal of nitrogen and phosphorus-containing compounds
from wastewaters is usually carried out by sustainable and
environmentally-friendly biological treatment processes. Biological
nitrogen removal is traditionally accomplished in a two-step process:
autotrophic nitrification under aerobic conditions followed by
heterotrophic denitrification under anoxic environment. In the first step,
sequential oxidation of ammonium to nitrate via nitrite takes place,
whereas in the second process nitrite and/or nitrate are reduced via nitric
oxide and nitrous oxide to nitrogen gas (Reboleiro-Rivas et al. 2015).
On the other hand, biological phosphate removal is achieved by
subjecting the sludge to alternating anaerobic-aerobic conditions, in the
so-called enhanced biological phosphate removal (EBPR) process
(Leyva-Diaz et al. 2016). Phosphate-accumulating organisms (PAOs)
are regarded as essential in the EBPR process (Metcalf and Eddy, 2003).
This group of bacteria can uptake the readily biodegradable organic
matter from the wastewater and store it as polyhydroxyalkanoates
(PHA) under anaerobic conditions (Wu et al. 2006). To accomplish this
conversion, PAOs use the energy released from the hydrolysis of
intracellular polyphosphate, leading to phosphate release from the
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bacterial cells to the bulk liquid phase (Mino et al., 1998). Under the
subsequent aerobic or anoxic conditions, the accumulated PHA serves
as an energy source to replenish their polyphosphate reserves, leading to
the removal of soluble phosphate from the liquid and consequent cell
growth (Oehmen et al., 2005; Yang et al., 2010). Phosphate is then
removed from the system by periodic discharge of phosphorus-rich
sludge (Wilderer et al., 2001).

Currently, several continuous biological nutrient removal
(BNR) processes have been employed for municipal wastewater
treatment, including the anaerobic/anoxic/oxic (A*/O) process, the five-
stage Bardenpho process and the University of Cape Town (UCT)
process (Chen et al., 2011). These continuous flow activated sludge-
based systems are very land-consuming and requires additional energy
consumption for internal sludge recirculation between the different
tanks (Hait and Mazumder 2011; Marner et al., 2016). The sequencing
batch reactor (SBR) is an interesting alternative to the conventional
(continuous) activated sludge process to accomplish the removal of
nitrogen and phosphorus in small footprint treatment facilities (Juan et
al., 2009). This is because the SBRs combine different environmental
conditions required for nutrient removal in a single reactor tank by
performing cyclic and sequential events, such as filling, reaction
(anaerobic, anoxic and/or aerobic), settling and effluent withdrawal
(Belli et al., 2015). Moreover, there is no need for sludge recirculation,
resulting in significant savings of pumping energy (Arora et al., 1985).

However, the occurrence of poor settling sludge under some
particular conditions (e.g., when filamentous bulking occurs) are
concerns in SBR operation (Kang et al., 2003). To facilitate and
improve solid-liquid separation, SBR operating mode has been recently
combined with micro or ultrafiltration processes, which has been
commonly referred to as sequencing batch membrane bioreactor (SB-
MBR) (Dong and Jiang 2009). Unlike the conventional SBRs, in the
SB-MBR there is no need for a separate settling phase, since biomass
separation is conducted during the reaction (aerobic) phase. Such
condition enables a reduction in the operating cycle length and,
therefore, an increase in the volumetric treatment capacity (Xu et al.,
2014). Furthermore, the biomass separation under aerobic environment
is advantageous for EBPR processes, as it improves the overall P-
removal performance by minimizing the risk of phosphate release
during final effluent production, typically observed in secondary
clarifiers (Monti et al., 2006).
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Despite the advantages reported, the total nitrogen (TN)
removal is often incomplete, especially when high volume exchange
ratio (VER) is employed in the SB-MBR. Unless a post-anoxic stage
with external carbon source is implemented, the nitrate generated during
the aerobic phase tends to be discarded with the permeate, depreciating
the nitrogen removal efficiency. Additionally, the remaining oxidized
nitrogen species (nitrite and nitrate) of a given cycle will act as electron
acceptors in the anaerobic phase of the subsequent cycle, inducing the
consumption of organic carbon by denitrifying bacteria. So, the amount
of COD available to PAOs decreases, which may hamper the biological
phosphorus removal process. Thus, to obtain a better EBPR process
performance, it is necessary to prevent or minimize the transfer of nitrite
and nitrate to the anaerobic phase (Yang et al., 2010).

One alternative that has been previous investigated for this
purpose is the addition of carriers in suspended growth processes to
promote attachment of bacteria and biofilm development (@degaard
1999). In attached growth systems, anoxic zones may be established
within the biofilm structure, even in an aerated environment. Therefore,
denitrification may take place within the aeration phase of an SBR cycle
(Liu et al.,, 2010). Consequently, the transfer of oxidized nitrogen
compounds to the anaerobic phase is minimized, leading to an
improvement of EBPR process performance. The combination of
conventional membrane bioreactor (with suspended biomass) and
biofilm reactor (with attached biomass) has recently been designated as
hybrid biofilm membrane bioreactor (HMBR) (Rodriguez-Hernandez et
al., 2010). This technology has emerged as a promising process for the
enhancement of nitrogen and phosphorus removal, particularly
important when space limitation is a primary constraint (Hooshyari et
al., 2009). Besides, this hybrid reactor has some advantages over the
suspended biomass systems, such as higher resistance of the attached
biomass to toxic compounds (Rahimi et al., 2011), capacity to
accommodate higher organic loading rates (Yang et al., 2009) and a
lower propensity to membrane fouling (Yang et al., 2014).

In view of these advantages, there has been a growing interest
in the application of HMBR on wastewater treatment. However, most
the previous studies were carried out in continuous systems (Yang et al.,
2012b; Luo et al., 2014; Rodriguez-Hernandez et al., 2014; Duan et al.,
2015; Reboleiro-rivas et al., 2015; Leyva-Diaz et al., 2015; Deng et al.,
2016), whereas few results have been reported on the performance of
HMBR operated in sequencing batch mode (SB-HMBR) (Yang et al.,
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2010). Hence, there is a need for further research in this field, mainly
using real municipal wastewater. In addition, studies comparing the
performance of hybrid over conventional MBRs at different HRTs are
also scarce. Rodriguez-Hernandez et al. (2014) and Leyva-Diaz et al.
(2016) have conducted a comparative study between these two types of
MBRs, but in both cases the reactors were operated in continuous mode.
Thus, the aim of this study was to evaluate and compare the overall
performance of a conventional (SB-CMBR) and a hybrid (SB-HMBR)
sequencing batch membrane bioreactor in terms of nutrient removal and
membrane fouling characteristics at different HRTs. Activity batch
assays were performed to better characterize the nitrogen and
phosphorus removal conversions. Mixed liquor filterability was assessed
based on transmembrane profile, filtration batch tests and sludge
properties. To better link the process conversions with the key microbial
functional groups, DNA sequencing analyses were performed to reveal
the bacterial profile of each reactor.

4.2.2 Material and Methods

4.2.2.1 Experimental setup and operation conditions

The lab-scale experimental reactors and its operational
conditions were previously described in detail elsewhere (Costa et al.,
2017). Briefly, the experimental setup consisted of two MBRs: a
conventional (SB-CMBR) and a hybrid (SB-HMBR) sequencing batch
membrane bioreactor. The reactors were composed of identical hollow
fiber membrane modules (ZW-10, Zenon), submerged in a working
volume of 18.3 L. For the SB-HMBR, 1960 cylindrical biocarriers made
of polypropylene and with specific surface area of 500 m*m’ (AMB
BioMedia' ") were introduced in the reactor tank, resulting in a media
filling ratio of 30%, similarly to the practiced in others studies
(Reboleiro-Rivas et al, 2015; Leyva-Diaz et al 2015). The operating
cycle of the sequencing batch reactors comprised four phases: feeding,
anoxic/anaerobic period, aeration and filtration. During the filtration
phase, 9.15 L of effluent were discharged from the reactor, leading to a
volume exchange ratio (VER) of 50%, similarly to that used by Xu et al
(2014) in sequencing batch membrane bioreactor treating municipal
wastewater. The solids retention time (SRT) applied in each reactor was
maintained at 15 d by manually wasting 1.22 L of sludge (on a daily
basis) at the end of the aeration phase.
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The SB-CMBR and SB-HMBR were feed with municipal
wastewater (Table 13), taken from a sewage collection system, using a
submerged pump. To prevent the entrance of large solid materials, this
pump was installed inside a polyvinyl chloride (PVC) pipe covered with
holes of 0.01 m of diameter. The inoculum sludge was obtained from
the aeration tank of an activated sludge process installed at a municipal
wastewater treatment plant, which also operated in sequencing batch
mode.

Table 11 - Wastewater characteristics in each experimental run.

COoD NH, -N N TP COD/N _ COD/TP
(mgL") (mgL") (mgL") (mgL"
Runl  649+109 42+12  56+17 57420 116 114
RunIl 589438  49+3  65+10  6.6+2.6  9.06 89

4.2.2.2 Experimental runs

SB-CMBR and SB-HMBR were initially subjected to
acclimation period during 60 days. After this start-up period, the
reactors were operated for another 145 days, divided into two
experimental runs (I and II). In run I, which lasted 60 days, the
hydraulic retention time (HRT) was set at 12 h, whereas in run II,
lasting 85 days, the HRT was kept at 6 h. The HRT was controlled by
adjusting the reactors cycle time to 6 h and 3 h for run I and II,
respectively. As the filtration flux was constant in all runs (15.2 L m* b’
", the aeration phase was shortened from 255 min (run I) to 75 min (run
IT) to enable the HRT reduction from 12 to 6 h,, as indicated in Table
14.

Table 12 - SBR cycle profile, hydraulic retention time (HRT) and the respective
organic loading rate (OLR) in each experimental run.

Feed  An/an Aer Filt Total HRT OLR

(min) (min) (min) (min) cycle(h) (h) (eCODL'd"
Run I 2 58 255 45 6 12 0.97+0.3
Run II 2 58 75 45 3 6 1.73+0.37

An/An: anaerobic/anoxic phase; Aer: Aeration phase; HRT: hydraulic
retention time; OLR: Organic loading rate.
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4.2.2.3 Experimental Procedures

The reactors performance were assessed based on COD, total
nitrogen (TN), ammonium (NH,-N), and total phosphorus (TP)
removal efficiency. For this purpose, the influent and effluent of a given
cycle were collected for determination of the concentration of the
several components. Furthermore, samples were also taken from the
mixed liquor of SB-CMBR and SB-HMBR at the end of the feeding and
anoxic/anaerobic and aerobic phases to evaluate the dynamics of the
several parameters over the operating cycle. On the last day of operation
within experimental runs I and II, the mixed liquor from each reactor
was sampled at predefined time intervals during anoxic/anaerobic and
aerobic phases to follow the P-release and P-uptake processes over an
operating cycle.

During the experiments, the membrane was subjected to
chemical cleaning when the transmembrane pressure (TMP) reached
about 0.7 bar, as previously reported (Martin-Pascual et al., 2014). The
cleaning procedure consisted of soaking the membrane module in a
separate tank for 2 h in a sodium hypochlorite (200 mg L") solution.

4.2.2.4 Batch Experiments
. Oxygen and ammonium uptake rate

Oxygen uptake rate (OUR) tests were used to assess the
biological activity of autotrophic and heterotrophic microorganisms,
whereas the ammonium uptake rate (AUR) was used to follow the
nitrification process. The OUR was assessed by a respirometric
procedure, in accordance to the protocol described by Iversen et al.
(2009), whereas AUR was determined on basis of ammonium oxidation
kinetic batch tests. For both tests, 1 L of mixed liquor was taken from
the SB-CMBR and SB-HMBR and transferred to the respective vessel
where the batch tests were conducted. For the hybrid reactor, the plastic
carriers were also collected and transferred to the batch test vessel in
order to keep the same media filling ratio employed in the SB-HMBR (i.
e. 30%, v/v). Temperature and pH were controlled at 20°C and 7.5,
respectively. For determination of OUR, an optical-based sensor (YSI
ProODO) was used for dissolved oxygen (DO) monitoring, enabling the
(DO) concentration to be measured and stored every 5 seconds in the
data logger. To assess oxygen uptake due to endogenous respiration,
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respirometric tests were performed after aerating the sludge samples
overnight. Ammonium chloride was then added to the vessel to obtain
the autotrophic oxygen uptake rate (OURAauomophic)- TO estimate the
heterotrophic oxygen uptake rate (OURpeterotrophic), allylthiourea (ATU)
was added to inhibit the nitrification process and the vessel was spiked
with sodium acetate. Exogenous (autotrophic and heterotrophic) OUR
were calculated by considering the slopes of DO consumption in the
ammonium and acetate-added experiments and those obtained in the
endogenous respiration test. For AUR determination, a pulse of a NH4CI
concentrated solution was added to the vessels to achieve initial
ammonium concentrations of 40 mg N L. The flasks were keep under
aerobic conditions for 120 min, and samples were collected every 10
min for ammonium determination. The AUR values were then obtained
from linear regression of NH, -N concentrations over time. The total
amount of biomass (volatile attached + volatile suspended solids) was
determined to assess the specific OUR (SOUR) and specific AUR
(SAUR) in the batch tests.

e Batch experiments for phosphate uptake assessment

In order to better evaluate the phosphate removal capability,
batch experiments were carried out with the biomass from each reactor.
Particularly for SB-HMBR, the batch experiments were conducted with
and without the carriers to separately estimate the phosphate uptake rate
(PUR) obtained either by the attached or by the suspended biomass. In
both tests, the biomass was collected from the reactors immediately after
the aerobic phase and transferred to the respective sealed vessels. Then,
the vessels were kept in an anaerobic environment in the presence of
sodium acetate (0.2 g L") for 3.5 h to promote phosphate release and
PHA accumulation (Monclus et al., 2010). Subsequently, the aerobic P-
uptake activity was estimated subjecting the flask to continuous aeration
during 3 h. The volumetric PUR was calculated by linear regression of
phosphate concentration over time whereas the biomass-specific PUR
(SPUR) was determined by dividing the volumetric PUR by the total
amount of biomass in the test vessel. The extraction of the biofilm
from the carriers for volatile attached solids (VAS) determination was
accomplished as described in section 4.2.2.6 (analytical methods).
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° Filtration tests

The filterability of the mixed liquor from both reactors was
assessed by membrane fouling index (MFI), which was determined in
dead-end filtration batch tests. The MFI provides an idea of the fouling
potential of the mixed liquor. A higher MFI value can result in a higher
membrane fouling rate (MFR) in MBR systems (Zhang et al., 2008).
The filtration batch tests were conducted under unstirred conditions,
using a flat sheet membrane (acetate cellulose) with nominal pore size
of 0.2 um. All experiments were carried out at 0.2 bar pressure. The
permeation flux was obtained by weighing the cumulative permeate in
an electronic balance. The filtration experiments were carried out using
the mixed liquor suspended solids and also a supernatant solution, the
latter obtained by subjecting the mixed liquor to centrifugation at 10000
rpm. Such procedure was followed to separately evaluate the filterability
of all mixed liquor components (MFI) and that of its colloidal and
dissolved components (MFIgpematant). The MFI values were then taken
as the slope of the linear region of the inverse flow rate (t/V) versus
cumulative volume (V) curve (Koo et al., 2013).

4.2.2.5 Microbial community analysis

High-throughput sequencing was used to characterize the
bacterial communities in the MBRs at genus level. DNA sequencing
analyses were performed with the suspended biomass (from both
reactors) and biofilm (from the carriers of the hybrid system). Total
nucleic acids were extracted usinga commercial kit (Power Soil,
Mobio), following the manufacturer's protocol. The sample preparation
and sequencing was performed by Neoprospecta Microbiome
Technologies. For amplification of the V3 and V4 hypervariable regions
of the 16S rRNA gene, the following universal primers were used: 341F
5’-CCTACGGGRSGCAGCAG-3" (Wang et al., 2009) and 806R 5'-
GGACTACHVGGGTWTCTAAT-3" (Caporaso et al., 2012). Purified
PCR products were sequenced using the Miseq platform (Miseq,
Illumina Inc, USA). Subsequently, the data was processed by
specialized software (Epiome®) and loaded onto a specific platform for
analysis and interpretation of the results. High quality sequences were
processed to generate operational taxonomic units (OTUs) at 97%
sequence similarity threshold.



132

4.2.2.6 Analytical methods and calculation procedures

Chemical oxygen demand (COD), ammonium nitrogen (NH, -
N), total nitrogen (TN), total phosphorus (TP), and orthophosphate
(PO, -P) were analysed by spectrophotometry (Hach Lange, DR5000)
using the Hach Methods 8000, 10031, 10072, 10127 and 8114,
respectively, according to manufacturer’s instructions.

Soluble microbial products (SMP) were determined as protein,
polysaccharide and transparent exopolymer particles (TEP) content by
spectrophotometric analysis. Protein was measured according to the
method described by Lowry et al. (1951) using bovine serum albumin as
standard. Polysaccharides were measured using the phenol-sulphuric
acid method, according to Dubois et al. (1956). The determination of
TEP concentration was made according to de la Torre et al. (2008),
using xanthan gum as the standard solution. Total content of SMP was
considered to be the sum of the protein, polysaccharide and TEP
concentrations. Mixed liquor viscosity was measured with a digital
viscometer (Brookfield DVI Prime, UK). The diluted sludge volume
index (DSVI) was determined by diluting the sludge samples with the
permeate of the reactors (Belli et al., 2015), and the settled sludge
volume was normalized with the MLSS content (Metcalf and Eddy
2003). The turbidity of supernatant at the end of the DSVI test (after 30
min settling) was used as an indirect measure of sludge flocculating
ability (Fallah et al., 2010). To assess the capillary suction time (CST)
of the sludge, five millilitres of mixed liquor were sampled from SB-
CMBR and SC-HMBR and submitted to CST tests (304M CST, Triton).

The attached biomass concentrations were determined after
biofilm extraction from the carriers. For this purpose, five carriers were
collected from SB-HMBR and transferred to a Falcon tube filled with 25
mL of distilled water. The tube was vigorously shaken for biofilm
detachment. The solution containing the detached solids was used to
estimate the attached biomass concentration within the SB-HMBR,
according to Equation (Zhang et al., 2014):

X=(m*N)/V

Where X is the total adhered solids concentration present in the SB-
HMBR (mg L™); m is the amount of the attached biomass in each carrier
(mg TS per carrier); N is the number of suspended carriers in the reactor
(1960 carriers) and V is the working volume of the reactor (18.3 L).



133

4.2.3  Results and discussion
4.2.3.1 Organic matter removal and biomass concentration

Fig. 35a shows the average effluent COD for SB-CMBR and
SB-HMBR, as well as their respective COD removal efficiency attained
in each experimental run. Both reactors systems showed an appreciable
organic matter removal performance. The organic content was slightly
lower in the effluent of SB-HMBR. The average effluent COD in this
reactor within runs I and II was 15.3 and 15.1 mg L’ which
corresponds to a COD removal efficiency of 97.2 and 96.9%,
respectively. On the other hand, the effluent COD in SB-CMBR
amounted to 20.2 and 29.2 mgO, L™ in runs I and 11, respectively, which
represents a COD removal of 97.1 and 94.7%. These results indicate
that both reactors were practically not affected by the organic loading
rate (OLR) increase from 0.97+0.30 (HRT of 12 h) to 1.73+0.37 gCOD
L' d"' (HRT of 6 h) (Table 14). Such behaviour could be related to the
greater heterotrophic activity observed in both reactors under the higher
OLR conditions (run II), as will be discussed further on (Section
4.2.3.2). Due to the higher biomass activity, the MLVSS values
substantially increased (up to 50%) in both reactors during run II (Table
15). On the other hand, this trend in not valid for the attached biomass
fraction in the SB-HMBR, for which a slight decrease (from 1.5 to 1.2
gVS L) was observed at higher OLR. Similarly, Mannina et al (2018)
also found a decrease in the biofilm concentrations as the HRT was
reduced from 30 to 13 h in a continuous moving bed membrane
bioreactor system. As pointed out by these authors, a possible reason for
this behaviour may be associated to the greater organics removal
capability of the suspended biomass as compared to the attached
biomass.

The slightly better performance shown by the SB-HMBR under
increased OLR is likely due to the higher total (suspended+attached)
biomass concentration present in the hybrid reactor (Table 15).
Consequently, SB-HMBR experienced a lower food/microorganisms
(F/M) ratio, which amounted to 0.26+0.07 (run I) and 0.33+£0.05
gCODgVSS'1 (run II). In SB-CMBR, the average F/M values were
0.35£0.06 (run 1) and 0.41+0.04 gCODgVSS' (run II).
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Table 13 - F/M and MLVSS values for each reactor at run I and I1.

HRT SB-CMBR SB-HMBR
(h) F/M MLVSS E/M MLVSS BF
(gCOD gVss™) (gLh) (gCOD gVSs™) (gLh) (gLh)
Run I 12 0.35+0.06 3.91+0.5 0.26+0.07 3.90+0.4  1.5+0.2
Run II 6 0.41+0.04 5.74+0.4 0.33+0.05 6.0140.6  1.2+0.1

F/M: food to microorganism ratio; MLVSS: mixed liquor volatile suspended solids; BF: biofilm (volatile solids).
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Figure 36 - (a) COD, (b) NH4+—N, (c) TN and (d) TP concentration effluent of
each reactor, and their respective removal efficiency. HRT was set at 12 h and 6
h in run I and [, respectively.
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Similarly to previous studies combining organic matter and
nutrient removal processes (Yu et al., 2014), the biodegradable COD
consumption occurred predominantly in the anoxic/anaerobic phase in
both reactors (Fig. 36). Considering the theoretical biodegradable COD
that would be available at the end of feeding phase if there was no
organic matter removal in that period, 86.2% and 97.3% of the influent
COD was found to be consumed in the anoxic/anaerobic phase at HRT
of 12 and 6 h, respectively. For SB-HMBR, the corresponding values
were 91.5% and 94.1%, respectively. Such results suggest that the
incoming organic substrate was mainly used for PHA storage and P-
release under anaerobic conditions as well as electron donor for the
denitrification process.

4.2.3.2 Nitrification and nitrogen removal: insights from reactors
operation and activity batch tests

The average NH, -N concentrations in the effluent of SB-
CMBR and SB-HMBR, as well as their respective average ammonium
removal efficiency attained in each experimental run are shown in Fig.
35b. Both reactors exhibited high nitrification performance (>98%),
resulting in very low ammonium concentrations in the effluent (< 1
mgNH, -N L™). Given that most of the incoming COD was removed
within the anoxic/anaerobic phase (Fig. 36), a low COD/N ratio
environment was established in the aerobic period, minimizing the
competition between nitrifying bacteria and ordinary heterotrophic
microorganisms by the available oxygen. This may have contributed to
the high ammonium removal efficiency achieved in both reactors,
regardless of the HRT applied in runs I and II.

Table 16 shows the results obtained in the batch assays for
determination of ammonium uptake rate (AUR) and oxygen uptake rate
(OUR) with the biomass from both reactors. The HRT reduction lead to
an increase of AUR values in SB-CMBR and SB-HMBR. Furthermore,
it is observed that the SB-HMBR showed higher AUR values than SB-
CMBR in both HRTs applied. Similarly, the autotrophic OUR values
were higher in SB-HMBR (82.3 and 137.1 mgO, L' h™") than in SB-
CMBR (68.0 and 131.9 mgO, L h™). These results indicate that the
ammonium oxidation process was faster in the hybrid reactor, which is
line with the higher ammonium removal efficiency attained in this
reactor (Fig. 35b). However, the specific ammonium uptake rate
(SAUR) and the specific oxygen uptake rate (SOUR) did not follow the
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same pattern, as the hybrid reactor presented a higher biomass
concentration (Table 3). The SAUR for SB-CMBR and SB-HMBR
within runs I and II were, respectively, 3.47 and 3.87 mgNH,"-NgVsS™
h' and 2.27 and 2.97 mgNH, -NgVSS™ h'. Furthermore, the SOUR
was 11.7 and 17.3 mgO,gVSS™ h™' for SB-CMBR and 10.1 and 14.1
mgO, gVSS™ h! for SB-HMBR, at HRT of 12 and 6 h, respectively.
The results suggest that the relative percentage of nitrifying bacteria
within the overall bacterial community was higher in SB-CMBR than in
SB-HMBR. If the SAUR obtained in the batch tests are converted into
their respective SOUR aytorrophic by taking into account the nitrification
stoichiometry, very similar values are observed between the
experimental (Table 16) and the theoretical values (Table 17). This
behaviour validates the results of oxygen and ammonium consumption-
based experiments.

Figure 37 - Average concentrations of COD at the end of the feeding,
anoxic/anaerobic and aerobic phases in each experimental run (error bars
indicate the standard deviation). HRT was set at 12 h and 6 h in run I and II,
respectively.

OFeeding phase O Anoxic/Anaerobic phase B Aerobic phase

: 400 T
= 300 - SB-CMBR
g 1 T
E 200 - I T
2 100 -
S T i | T mim
~ 400 -
2300 | SB-HMBR
£ 200 I - I
= 1
8 100 -
0 Ea T |

Run I Run II

The lower SAUR and SOUR values obtained in SB-HMBR
may be associated with the presence of biofilm in the latter. Previous
studies on hybrid reactors (with suspended + attached biomass fractions)
have shown that the nitrifying activity of the attached biomass was
lower than that of the suspended biomass (Bassin et al., 2016). In the
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presence of organic carbon, the biofilm outer layer becomes dominated
by heterotrophic bacteria, as they exhibit higher growth rate and greater
competitiveness for the oxygen and nutrients as compared to autotrophic
nitrifiers (Okabe 1996; Nogueira et al., 2002). Hence, nitrifiers are
potentially forced deeper into the biofilm, where greater mass transport
resistance is experienced in relation to the planktonic (suspended) phase
(Bassin et al., 2016). Thus, the specific nitrification activity in the
biofilm of SB-HMBR may be negatively impacted.

The respirometric assays also revealed that heterotrophic
activity (OURgpeerotrophic a1d SOURpeterotrophic) Was higher in SB-HMBR
than in SB-CMBR, especially at HRT of 6 h (Table 16). The greater
heterotrophic activity in SB-HMBR 1is possibly associated with the
lower SAUR and SOUR yeotrophic Observed in this reactor. Yang et al.
(2009) have also reported a higher heterotrophic SOUR in a hybrid
MBR compared to conventional MBR, confirming the higher
heterotrophic activity in this type of reactor configuration.

The results also indicated a higher performance of the hybrid
MBR on TN removal (70 — 72%) in comparison with the conventional
MBR (65 — 68%) as presented in Fig. 35¢. Considering that nitrification
was practically complete in both reactors (ammonium removal higher
than 99%), the total soluble nitrogen in the reactors effluent was
essentially in the nitrate form. Thus, the higher SB-HMBR performance
in terms of TN removal may indicate an enhanced denitrifying activity
in this reactor, probably resulting from the formation of anoxic zones in
the inner regions of the biofilm attached to plastic carriers. Yang et al.
(2014) also found a greater TN removal in a moving bed biofilm
membrane bioreactor than in a conventional counterpart, result
attributed to the occurrence of denitrification within the biofilm. In
addition, given the higher total biomass content in the SB-HMBR (Table
15), more nitrogen was assimilated for bacterial growth in this reactor,
consequently leading to greater TN removal.
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Table 14 - Ammonium uptake rate (AUR) and autotrophic/heterotrophic oxygen uptake rate (OUR) for each reactor in runs I and

11
SB-CMBR SB-HMBR

Run I* Run II° Run I* Run II°
Ammonium uptake rate
AUR mgNH,NL"'h" 13.53 22.9 16.81 26.1
SAUR® mgNH,-Ngvss™ h! 3.47 3.87 227 2.97
Autotrophic OUR*
OUR aytotrophic mgO, L™ h'! 68.0 131.9 82.3 137.1
SOUR puotrophic’ mgO, gVSS™ h’! 11.7 17.3 10.1 14.1
Heterotrophic OUR*
OUR Heterotrophic mgO, L' h! 161.0 213.0 180.7 4392
SOUR jieterotrophic. mgO, gVSS™ h’! 30.9 30.6 38.1 54.1

“HRT of 12 h. " HRT of 6 h. ° Specific ammonium uptake rate.  OUR: oxygen uptake rate. ¢ Specific oxygen uptake rate.
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Table 15 - Theoretical autotrophic oxygen uptake rates (OUR).

SB-CMBR SB-HMBR
Run Run Run Run
1° 2 1° 2°

OUR pugotrophic mgO, L'h'  61.8  104.6 76.8 119.2

SOUR puotropic.~~ mg0,gVSS'h' 158 17.6 104 136

“ HRT of 12 h. ® HRT of 6 h. ¢ OUR: oxygen uptake rate. * Specific oxygen
uptake rate.

4.2.3.3 Phosphorus removal

The average effluent TP concentration and the respective
average TP removal efficiency of each reactor at different HRTs are
displayed in Fig. 35d. Both MBR systems showed appreciable TP
removal efficiencies, averaging near 80%, regardless of the HRT
applied. Nevertheless, it was noticed that the HRT reduction led to a
slightly better TP removal in the SB-CMBR (81.9 to 84.2%). On the
other hand, for the SB-HMBR, an opposite behaviour was observed, and
TP removal efficiency dropped from 84.2 to 78.3%.

Data from the cycle analysis (Fig. 37) revealed that the
volumetric phosphate uptake rates (PUR) also showed the same trend as
the HRT was reduced. For the SB-CMBR, the PUR increased from 39.5
to 106.7 mgP L™ h™', representing an increase of 170%. Conversely, for
SB-HMBR, it decreased from 65.1 to 60.1 mgP L™ h™'. The PUR rise
obtained in the conventional MBR is in agreement with the results
reported by Xu et al. (2014). These authors have found a P-uptake
increase of 168% when the HRT applied to a conventional MBR was
shortened from 24 to 12 h. At lower HRT, a higher organic substrate
load is provided, which can actually induce PAOs to store more PHA
during anaerobic phase and consequently take up more phosphate under
subsequent aerobic conditions. Therefore, a higher volumetric PUR can
be obtained. Interestingly, for the hybrid reactor, this pattern was not
observed. In order to better understand these findings, batch tests were
carried out to assess the maximum P-uptake potential of each biomass
fraction (suspended and attached) present in the bioreactors over the
different experimental runs. The results are presented in the following
section.
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Figure 38 - PO,”-P concentration profiles in SB-CMBR and SB-HMBR during
an operating cycle at HRT of 12 h (Run I) and 6 h (Run II). An/An:
anoxic/anaerobic phase; Aer: aerobic phase; Aer/fil: aeration/filtration phase.
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4.2.3.4 Batch assays for evaluation of the P-uptake pattern in both
planktonic and biofilm-grown bacteria

The volumetric phosphate removal rates obtained with
suspended and attached biomass fractions were assessed by means of
activity batch tests (Fig. 38). Overall, the volumetric PUR showed the
same trend as that observed in the cycle analysis of each reactor (Fig.
37). The HRT reduction from 12 to 6 h led to a substantial increase of
PUR in SB-CMBR (35.8 to 83.1 mgP L"'h™), whereas for SB-HMBR
(mixed liquor + carriers) the PUR decreased (54.8 to 43.1 mgP L™'h™).
Such results support the hypothesis that the P-uptake process was faster
in the conventional MBR and slower in the hybrid MBR during the
period with shorter HRT.

Particularly for the SB-HMBR, the PUR attributed to suspended
and attached biomass activity decreased, respectively, about 14% (37.04
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to 31.73 mgP L'h") and 34% (17.08 to 11.28 mgP L'h™") when the
HRT was reduced to 6 h. Taking into account the amount of different
biomass fractions, the specific P-uptake (SPUR) of the suspended and
attached solids decreased 27% (10.9 to 7.9 mgP gMLVSS'h™) and 31%
(14.8 to 10.2 mgP gVS™'h™), respectively. On basis of these results, it
can be inferred that the HRT reduction led to lower phosphate uptake
capability for both dispersed and adhered biomass in the hybrid MBR.
These findings may indicate that other bacterial groups may have
experienced a more favorable growing condition in detriment to PAOs
at shorter HRT.

Figure 39 - P-uptake rates achieved with the attached and suspended biomass in
the batch tests carried out during the reactors operation at HRT of 12 h (Run I)
and 6 h (Run II).
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One possible explanation for the lower phosphate uptake
activity in the carrier-based MBR may be associated to the feeding
pattern. Both MBRs were fed from their upper part. During the feeding
period, particularly in SB-HMBR, all the plastic carriers floated in the
top part of the reactor. Consequently, the influent wastewater first
percolated through the biomedia, similarly to what occurs in a trickling
filter, and then came in contact with the mixed liquor. Under these
conditions, the readily biodegradable organic carbon was preferentially
consumed (under anaerobic/anoxic conditions) by the adhered biomass.
However, in attached biomass-based systems, the sludge retention time
is not easily controlled (Bryers 2000), and, to allow for phosphate
removal via the EBPR process, the sludge age should be properly
controlled by surplus sludge discharge. This means that the retention
time of PAOs established in the biofilm of SB-HMBR was not
controlled as desired for an efficient EBPR process. Hence, the higher
organic loading rate at HRT of 6 h may have favored the growth of
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other heterotrophic bacteria in the biofilm, such as ordinary denitrifiers,
which consume the available COD much faster than PAOs (Metcalf and
Eddy 2003). Indeed, this was further confirmed by analysis of the
microbial community, as discussed further. Given this scenario, a lower
organic content was available in the subsequent anaerobic phase of the
SB-HMBR, which may explain the lower PUR values attained with the
suspended biomass during the shorter HRT period. On the other hand,
for the conventional MBR, this trend was not observed, and the
additional COD load provided at lower HRT could be used by PAOs,
leading to an enhancement of the PUR within run II.

4.2.3.5 Microbial community analysis of suspended and attached
biomass fractions by next-generation sequencing

For a better understanding of the microbial conversions taking
place in the reactors operated in this study, their bacterial community
was assessed by high-throughput sequencing. The bacteria relative
abundance in different sludge samples (suspended biomass in SB-
CMBR, suspended and attached biomass in SB-HMBR) at genus level
for each experimental run are displayed in Fig. 39.

The sequencing results revealed that the general bacterial
profile at genus level was similar in both reactors in Run I, when the
HRT was set at 12 h. Furthermore, despite some differences in the
relative abundance of some bacterial groups, the microbial community
was similar in the suspended and attached (biofilm) biomass fractions in
SB-HMBR. However, when the HRT was reduced from 12 to 6 h,
substantial changes in the bacterial profile at genus level were observed
in the hybrid reactor. This is valid for suspended biomass and especially
for the biofilm phase, where the dominant bacterial groups changed
completely.

Microorganisms belonging to Brevundimonas genus were found
in considerable amounts in both reactors, especially during the period
with HRT of 12 h. Under this condition, Brevundimonas genus
accounted for around 31% and 48% of the total bacterial community in
the suspended biomass samples from SB-CMBR and SB-HMBR,
respectively, and 37% of the attached biomass from SB-HMBR. On the
other hand, at HRT of 6 h, Brevundimonas-related bacteria were found
to be the dominant genus only in the SB-CMBR, showing a relative
abundance of around 40%. In the SB-HMBR, however, this genus
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accounted only for 16% and 5% of the overall bacterial community in
the suspended and attached biomass fractions, respectively.

Figure 40 - Relative abundance at genus level in the suspended biomass in SB-
CMBR and SB-HMBR and attached biomass in SB-HMBR (biofilm) for HRT
of 12 and 6 h.
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Ryu et al. (2007) described the taxonomic characterization of a
novel species within the Brevundimonas genus, isolated from activated
sludge, which was able to perform the EBPR process. They named these
organisms as Brevundimonas aveniformis sp and classified them as a
novel representative within the PAOs group. This finding may explain
the change in EBPR performance observed in our study as the HRT was
reduced to 6 h. Indeed, the results demonstrated that both the attached
and suspended biomass of SB-HMBR exhibited a PUR decrease as HRT
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was reduced, which coincided with the decrease in the relative
abundance of Brevundimonas genus in both biomass fractions.

As regards to the attached biomass, in particular, a considerable
amount of Thauera genus (relative frequency of 58%) was found during
the period at shorter HRT. Thauera sp has been previously identified as
denitrifying bacteria, playing an important role in many bioreactors
performing denitrification (Jiang et al., 2008; Hao et al., 2013). This
indicates that the bacterial community of biofilm was dominated by
denitrifying microorganisms, particularly at HRT of 6 h, suggesting that
the incoming COD was preferentially used for nitrate reduction by
denitrifiers rather than for storing PHA by PAOs.

The sequencing results also revealed that Xanthomonas, present
in smaller proportions in Run I, became the dominant genus (19%) in
the microbial community of the suspended biomass fraction of the
hybrid reactor at HRT of 6 h. These organisms were also reported to
perform heterotrophic denitrification (Cheneby et al., 2000; Finkmann et
al., 2000). The predominance of these organisms and the lower number
of PAO-related bacteria as compared to the SB-CMBR may also explain
the lower PUR obtained with this biomass fraction at HRT of 6 h in the
SB-HMBR.

The substantial decrease of PAOs population in SB-HMBR at
shorter HRT indicates that there is a need for improvement and
optimization of the carried-based MBR process to ensure a higher TP
removal performance at higher organic substrate loadings. One possible
alternative to reduce the predominance of denitrifying bacteria in the
attached biomass fraction in SB-HMBR would be to maintain the plastic
carriers confined at the inferior compartment of reactor (where the
membrane module is located) in order to prevent a prior contact of the
influent wastewater with the biofilm. Such configuration could even
mitigate the membrane fouling due to the collisions between the moving
plastic media and the membrane surface, as previously reported by Lee
et al. (20006).

Nitrospira-like nitrite oxidizers were also abundantly present,
especially in the biofilm of the SB-CMBR, where they accounted for
13.9% and 13.5% of the overall community in Runs I and II,
respectively.
4.2.3.6 Membrane fouling behaviour as a comparison tool between
conventional and hybrid MBRs
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Fig. 40 a-b shows the TMP variations for the SB-CMBR and
SB-HMBR throughout the experimental runs I (61-121 d) and II (121-
204 d). During both periods, the TMP in the SB-CMBR increased faster
than in SB-HMBR. Consequently, the membrane fouling rate (MFR)
was greater in the conventional MBR (Table 18). The results indicate
that the HRT reduction from 12 to 6 h and consequently increase in the
OLR led to a higher MFR in both reactors. The increase in this
parameter was more pronounced in SB-CMBR, where it raised 8 times
(from 3.26 to 26.9 mbar d). In SB-HMBR, only a 3-fold higher MFR
was observed when the HRT was decreased (2.29 to 7.4 mbar d).
These findings suggest a greater fouling propensity in the conventional
MBR. As observed for the MFR, the MFI values obtained in the
filtration batch tests also increased as the HRT was reduced from 12 to 6
h, especially in SB-CMBR (Table 18).

Several studies have found that soluble microbial products
(SMP) play an important role in the membrane fouling process (Meng et
al., 2009; Drews 2010; Chen et al., 2017). As displayed in Table 18, the
total SMP concentration was higher in SB-CMBR in all experimental
runs. The sum of Protein, polysaccharides and transparent exopolymer
(TEP) concentrations were found to be 42.1 and 65.5 mg L in SB-
CMBR and 39.2 and 47.9 mg L™ in SB-HMBR, for HRT of 12 and 6 h,
respectively. The higher membrane fouling rate observed in SB-CMBR
is likely associated with the higher concentrations of SMP in this
reactor. Among the total SMP, the TEP content showed the most
pronounced increase (78% in SB-CMBR and 25% for SB-HMBR) after
the HRT reduction.
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Figure 41 - Transmembrane pressure (TMP) behaviour in SB-CMBR (a) and in
SB-HMBR and the respective membrane fouling rate (MFR) in both reactors
(©).
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The use of TEP as fouling indicator in membrane bioreactors
was initially investigated by de la Torre et al. (2008). The sticky nature
of TEP enhances their capability to adhere to a surface, attracting
suspended (planktonic) bacteria to form a biofilm matrix (Villacorte et
al., 2009). Even though recent studies have reported the intensification
of membrane biofouling by TEP, there is no consolidated knowledge
regarding this aspect. Nevertheless, TEP is believed to induce
membrane fouling by causing clogging and narrowing of membrane
pores, or forming gel-like cake layers on membranes (Wu and Fane
2012).



148

Table 16 - Membrane fouling, mixed liquor filterability and sludge characteristics for each reactor in runs I and II.

SB-CMBR SB-HMBR

Run I Run II Run 1 Run II
Membrane fouling
Membrane Fouling rate mbar d”! 3.26 26.9 2.29 7.4
MFI smL” 0.69 3.7 0.61 1.63
MFIgpematant smL” 0.05 0.34 0.04 0.06
Sludge characteristics
Viscosity cP 2.54 4.41 3.03 4.51
CST s 42.1 81.1 42.0 87.1
MLSS mgL™! 5007 7117 4911 7050
SNT NTU 35.1 77.5 28.2 38.4
SMP
TEP mg L 21.4 38.1 19.5 24.5
Polysaccharides mg L™ 5.1 8.6 52 6.6
Protein mg L' 15.6 18.8 14.5 16.8
Total SMP mg L™ 42.1 65.5 39.2 47.9

MFI: membrane fouling index; MFIematne : membrane fouling index using the supernatant of mixed liquor. CST: Capillary
suction time; MLSS: mixed liquor suspended solids. SNT: supernatant turbidity values; SMP: soluble microorganism products.
TEP: transparent exopolymer;
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The other parameters commonly related to fouling propensity,
such as viscosity, MLSS and capillary suction time (CST) showed
similar values in both reactors in all experimental runs (Table 18). On
the other hand, the supernatant turbidity (SNT) was found to be higher
in SB-CMBR than in SB-HMBR. With the HRT reduction from 12 to 6
h, the average SNT increased 120% (from 35.1 to 77.5 NTU) in SB-
CMBR and 36% (from 28.2 to 38.4 NTU) in SB-HMBR.

The higher increase in SNT in SB-CMBR may indicate that this
reactor exhibited a greater amount of non-flocculating microorganisms.
Such condition is usually reported to be harmful to the filtration process,
leading to higher membrane fouling behaviour (Pan et al., 2010). Hence,
the greater values for MFR and MFI in SB-CMBR may also be due to
the greater amount of non-flocculating microorganisms, especially at
HRT of 6 h, when the average SNT increased by 120%. Optical
microscopy images (Fig. 41) revealed a great amount of filamentous
bacteria in the SB-CMBR during the period at HRT of 6 h, which was
not observed in SB-HMBR. The overgrowth of filamentous bacteria,
which commonly leads to the well-known “bulking sludge”, typically
hamper the settleability of sludge (Metcalf e Eddy 2003) and have been
reported to cause a negative effect on mixed liquor filterability (Pan et
al., 2011). Under sludge bulking conditions, a drastic increase in SMP
content was noticed by Pan et al. (2011), as observed in this study,
particularly during the operation SB-CMBR at HRT of 6 h. Therefore, it
can be speculated that the filamentous outgrowth may have contributed
to the higher membrane fouling rate, increased SMP content and
deterioration of SNT in the conventional MBR. The causes for the
filamentous overgrowth in the non-carrier-based conventional reactor
need further investigation.
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Figure 42 - Optical microscopy image of the mixed liquor suspended solids
from SB—MBR at HRT of 6 h.

4.2.4 Conclusions

In this study, a sequencing batch conventional (SB-CMBR) and
a hybrid (SB-HMBR) membrane bioreactor, both fed with municipal
wastewater and operated at different HRT (12 and 6 h), were compared
in terms of COD and nutrient removal, microbial community and
membrane fouling behavior. Both reactors systems exhibited high COD
(>94%) and ammonium (>98%) removal performance, regardless of the
HRT applied. Reduction of HRT from 12 to 6 h led to slightly better TP
removal in the SB-CMBR (81.9 to 84.2%), whereas for the SB-HMBR
an opposite trend was observed (TP removal dropped from 84.2 to
78.3%). Activity batch tests demonstrated that both suspended and
attached biomass in the SB-HMBR exhibited a lower P-uptake activity
during the period at shorter HRT. Concomitantly, a lower relative
abundance of PAOs was found in both suspended and attached solids in
the hybrid MBR, which were dominated by denitrifying
microorganisms. As compared to the SB-CMBR, the hybrid system
containing plastic media showed a lower fouling propensity at all
hydraulic conditions tested, leading to better filterability conditions.
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43 ARTIGO 3

O biorreator a membrana de leito movel operado em batelada
sequencial ¢ uma combinacdo de tecnologias bastante recente, ¢ por isso
pouco explorada. Consequentemente, existem muitas incertezas quanto
ao desempenho operacional desse tipo de reator. Nos Artigos 1 e 2
ficaram evidentes a boa eficiéncia de remoc¢do de matéria organica e
nutrientes nos reatores sob altas condi¢des de aeragdo. No entanto pouco
se sabe sobre o desempenho desses sistemas em condi¢des limitantes de
oxigénio.

Considerando o maior potencial de remog¢do de nutrientes dos
sistemas de biofilme atrelado a flexibilidade da operacdo em bateladas
sequenciais, o BRMBS-LM surge como alternativa tecnoldgica para
promover a nitrificacdo, desnitrificacdo e remo¢do de fosforo em um
unico reator simultaneamente. Apesar das vantagens relatadas, sabe-se
que se a concentracdo de oxigénio nao for controlada adequadamente
durante a fase aerdbia o processo de nitrificacdo e desnitrificacdo
simultdnea (NDS) pode ndo ocorrer, e consequentemente a remogao de
nitrogénio podera ser incompleta.

Nesse sentido, o Artigo 3’ teve por objetivo avaliar durante 145
dias o desempenho de um BRMBS-LM em termos de eficiéncia de
remo¢do de matéria orgldnica, nutrientes e comportamento de
incrustacdo de membrana sob condi¢des de alta (4 mg L ) e baixa (1,5
mg L") concentragdo de OD na fase aerdbia . Para avaliar se o biofilme
¢ benéfico para o desempenho global do tratamento do BRMBS-LM,
um BRMBS foi operado em paralelo e sujeito as mesmas condigdes
operacionais durante todo o periodo operacional. A operacdo dos
reatores sob a condig@o de alta concentragdo de OD propiciou um bom
desempenho na remogio de DQO, N-NH, " e P-PO,” em ambos os
reatores, com eficiéncias médias acima de 95, 98% e 78%,
respectivamente, enquanto a remocdo de Ntotal foi menos efetiva,
apresentando valor médio proximo a 70%. Com a reducdo na
concentracdo de OD o desempenho na remog¢do de matéria organica de
ambos os reatores permaneceu inalterada. Contudo, ambos os reatores
exibiram um pior desempenho do processo de nitrificacdo e a eficiéncia

* Artigo daré origem a seguinte publicagio:

Costa R.E., Bassin J.P., Belli T, J., Lapollil F.R. Effect of dissolved oxygen
concentrationon the performance of a hybrid and conventional sequencing batch
MBR systems treating municipal wastewater. A ser submetido.
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média de remocdo de amodnia caiu para 68% e para 88% no reator
convencional e de leito movel, respectivamente. Os resultados sugerem
que a adaptacdo dos organismos nitrificadores ao ambiente deficiente
em oxigénio foi mais satisfatoria no reator hibrido, permitindo maior
eficiéncia de remogdo de N- NH, . Além disso, a eliminagdo de nitrato
melhorou no BRMBS-LM sob condig¢des de baixa concentracdo de OD,
0 que permitiu um permeado com concentracdo média de N-NOj abaixo
de 10 mg L "', enquanto que para o BRM convencional esse pardmetro
permaneceu acima de 15 mg L™ ', Por outro lado, as baixas condi¢des
de OD resultaram em maior propensdo a incrustacdo de membrana em
ambos os reatores. Contudo, o BRMBS-LM foi o reator que apresentou
menor taxa de incrustagdo na membrana em ambas as condi¢gdes de OD
testadas. No geral, os resultados sugerem que o reator de leito mdvel
exibiu uma maior capacidade de suportar as condigdes limitadas de
oxigénio, evidenciando uma caracteristica importante das configuracdes
deste reator para fins de economia de energia.

Transcriciao adaptada do Artigo 3:

4.3.1 Introduction

Nitrogen removal is of great concern in wastewater treatment.
The discharged of municipal or industrial wastewater into aquatic
systems leads to increase amount of nitrogen ammonia in the natural
waters, which can resulting in several eutrophication problems (Kellogg
et al.,, 2014). Hence, the reduction of nitrogen levels from discharges
play an important role for environmental protection of receiving water
bodies.

Biological removal of nitrogen compounds is generally
accomplished in two steps: autotrophic nitrification under aerobic
conditions and heterotrophic denitrification under anoxic conditions. In
the nitrification step, the ammonia is converted into nitrite by
ammonium-oxidizing bacteria (AOB) and then to nitrate by nitrite-
oxidizing bacteria (NOB) (Leyva-Diaz et al., 2015). In denitrification
step, nitrite and/or nitrate are reduced to gaseous nitrogen by
heterotrophic denitrifiers bacteria. In conventional processes for
biological nitrogen removal, these nitrifying and denitrifying bacterial
activities occurs into separate tanks to provide the proper environment
for each bacteria group. However, it is also known that simultaneous
nitrification and denitrification (SND) can occur in a single aerobic tank
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if the oxygen concentration is carefully controlled (Miinch et al., 1996).
Under these conditions, the SND take place as result of the oxygen
concentration gradient created within microbial aggregates (flocs and/or
biofilms), leading to development of anoxic microenvironments in its
inner layers, where the denitrifying activity occur (Puznava et al., 2001).
Hence, heterotrophic denitrifying bacteria could become dominant in the
interior of biofilms, whereas nitrifying bacteria are active on the surface
of biofilms (Ma et al., 2017).

The SND process have been receiving increasing attention of
researchers due to its potential for simplifying the operating procedures,
reducing the oxygen supplied and eliminating the need for separate
tanks to promote N-removal (Pochana and Keller, 1999; Seifi and
Fazaelipoor, 2012). A number of activated sludge-based systems have
been proposed to be promising alternatives for SND process, such as
sequencing batch reactor (SBR) (Guo et al., 2013), fixed bed sequencing
batch reactor (Rahimi et al., 2011), moving bed biofilm reactor (MBBR)
(Zinatizadeh and Ghaytooli, 2015) and sequencing batch moving bed
bioreactor (SB-MBBR) (Cao et al., 2017). Among these, SB-MBBR has
been receiving growing attention as technological alternative for
achieving SND, once this reactor configuration combines the higher
flexibility of SBR operating mode (Freitas et al., 2009) with the higher
potential to nutrient removal of biofilm systems (Helness and
ODegaard, 1999). Moreover, sequencing batch reactors is also an
interesting alternative to accomplish the biological phosphorus removal
(Belli et al., 2017). This is because the SBRs can provide in its
operational cycle the alternating anaerobic-acrobic conditions required
for the growing of phosphate-accumulating organisms (PAOs), regarded
as essential in the so-called enhanced biological phosphorus removal
(EBPR) process. Thus, the SBR-MBBR appears as a promising
technological alternative to promote the nitrification, denitrification and
the EBPR process into a single reactor, without the need for sludge
recirculation.

Despite the advantages reported, if the oxygen concentration is
not proper controlled during the aerobic phase, the SND process may
not occur, and consequently, the total nitrogen (TN) removal will be
incomplete. Additionally, the remaining oxidized nitrogen species
(nitrite and nitrate) of a given cycle will act as electron acceptors in the
anaerobic phase of the subsequent cycle, inducing the consumption of
organic carbon by denitrifying bacteria. So, the amount of COD
available to PAOs decreases, which may hamper the EBPR process.
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Therefore, to enable effective nitrogen and phosphorus removal in the
SB-MBBR, is crucial ensure that denitrification take place within its
aeration phase, via SND process. It was estimated that SND could
reduce by 40% carbon source demand in denitrification process (Yoo et
al., 1999). Consequently, the competition between heterotrophic
denitrifies and PAOs in the anaerobic phase by organic carbon would be
minimized, leading to an improvement of EBPR process performance.

As any biological wastewater treatment system, the quality of the
SB-MBBR effluent depends on the settling properties of the biomass
(suspended biomass and detached biofilm from the support media),
which can be problematic under some conditions (e.g. when filamentous
bulking occurs). Among the new technologies proposed for the
improvement of solid-liquid separation in the settling phase, the
membrane filtration has been attracted growing attention in the last
years. Besides ensure a final effluent free of suspended solids, the use of
membranes eliminates the need for a separate settling phase, since the
effluent withdraw can take place during the aeration phase (Dong and
Jiang, 2009; Melin et al., 20006).

The combination of membrane technology and SB-MBBR has
been explored at first time by Yang et al. (2010), named a sequencing
batch moving bed membrane bioreactor (SB-MBMBR). Since in this
reactor configuration the suspended and attached biomass grow
simultaneously, it can also called as sequencing batch hybrid membrane
bioreactor (SB-HMBR). To the best of our knowledge, only Costa et al.
2017) have evaluating this reactor performance in a short-term study on
nutrient removal from municipal wastewater. Hence, these SB-HMBR
systems are relatively new, being scarce in the literature studies with
this reactor configuration. Consequently, there are some uncertainties
regarding the effect of specific operational parameter, as DO
concentration within aerobic phase, on the SB-HMBR performance,
which suggest the need for further research in this field. Thus, the aim of
this study was to evaluated during 145 days the performance of SB-
HMBR in terms of organic matter and nutrient removal efficiencies,
biokinetic activity and membrane fouling behavior under two DO
concentration conditions in the aerobic phase. To evaluate if the biofilm
is beneficial for the overall treatment performance of SB-HMBR, a
conventional sequencing batch membrane bioreactor (SB-CMBR) was
operated in parallel and subject to the same operational conditions
during all experimental period.
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4.3.2 Material and Methods

4.3.2.1 Experimental setup and operation conditions

The experiment was carried out by using two lab-scale reactors
working in parallel: a sequencing batch conventional membrane
bioreactor (SB-CMBR) and a sequencing batch hybrid membrane
bioreactor (SB-HMBR). In both reactors, an ultrafiltration membrane
module of hollow fibres (ZW-10, Zenon) was used to carried out the
solid liquid separation, submerged in an operating volume of 18.3 L. For
the SB-HMBR, a piece of polyethylene screen was fitted exactly at the
half height of the tank, dividing this reactor into two zones with same
volume. On the upper part, 1960 cylindrical plastic carriers made of
polypropylene and with specific surface area of 500 m*m’ (AMB
BioMedia™) were introduced, resulting in a carrier filling ratio of 30%
(taking into account the total volume of the reactor). Adding the
polyethylene screen was carried out in order to avoid the accumulation
of plastic carriers between the membrane fibers.

The hydraulic retention time (HRT) was keep at 6 h in the SB-
HMBR and SB-CMBR systems, using a membrane filtration flux of
152 L m™ h™. Both reactors were operated in sequencing batch mode,
with total operating cycle of 3 h divided into four phases: feeding (2
min), anoxic/anaerobic (58 min), aeration (75 min) and
aeration/filtration (45 min). During the aeration/filtration phase, 9.15 L
of effluent was withdrawn, leading to a volumetric exchange ratio
(VER) of 50%. The solids retention time (SRT) applied in each reactor
was maintained at 15 d by manually wasting sludge from SB-CMBR
and SB-HMBR on a daily basis, at the end of the aeration phase. The
design of the experimental setup and others operational conditions
applied in both reactors were displayed in our previous study (Costa et
al., 2017).

Membrane chemical cleaning (2% citric acid and 0.02%
sodium hypochlorite for 2 h soaking, respectively) was conducted when
the TMP reached about 70.0 kPa. Throughout the experimental period,
the SB-CMBR and SB-HMBR were feed with real municipal
wastewater. The average values of COD, TN and TP concentrations as
well as the respective COD/N ratio in the raw wastewater are displayed
on Table 19.
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Table 17 - Wastewater characteristics in each experimental run.

COD NH, -N N TP COD/N
(mgLh  (mgLh)  (mgLh (mgL?)
Runl 589+38 4943 65+10 6.1+1.2 9.06
Run Il 593+152 4749 60+£12 6.3%+1.5 9.88

The reactors were start-up using an inoculum sludge take from
an activated sludge process installed at a municipal wastewater
treatment plant. Subsequently, the SB-CMBR and SB-HMBR systems
were initially subjected to acclimation period and for biofilm growth on
the plastic media during 60 days (data not shown). After this period, the
reactors were operated for another 145 days, divided into two
experimental runs (I and II). Run I lasted 85 days, employing in both
reactors the maximum dissolved oxygen in aerobic phase of 4 mg L™,
whereas the run II lasted 60 days, using a maximum DO of 1.5 mg L.
To meet such DO conditions, the air flow rate was kept at 6.4 and 1.6 L
min™ during runs I and II, respectively, implying in the corresponding
values of specific aeration demand per membrane area (SAD,,) of 0.426
and 0.106 3.3 m’ m™ h™. Table 20 shows the operational conditions
applied in each experimental run in SB-CMBR and SB-HMBR.

Table 18 — Operational conditions applied in each experimental run for both
reactors

Maximum  Air flow SAD,, VER HRT Time

DO rate (m’m?h") (%) (h) (d)

(mgL") (Lmin")
Run I 4 6.4 0.426 50 6 85
Run II 1.5 1.6 0.106 50 6 60

DO: dissolved oxygen; SAD,,: specific aeration demand per membrane area.
VER: volumetric exchange ratio. HRT: Hydraulic retention time.

4.3.2.2 Experimental Procedures

The reactors performance were assessed based on COD, total
nitrogen (TN), ammonium (NH,-N), and total phosphorus (TP)
removal efficiency. For this purpose, the influent and effluent of a given
cycle was collected for determination of the concentration of the several
components. Furthermore, samples were also taken from the SB-CMBR
and SB-HMBR mixed liquor at the end of the feed, anoxic/anaerobic
and aerobic phases to evaluate the dynamics of the several parameters
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over the operational cycle. On the last operating day of experimental run
I and II, the mixed liquor from each reactor were sampled at defined
time intervals during anoxic/anaerobic and aerobic phases to follow the
P-release and P-uptake processes over an operating cycle.

4.3.2.3 Batch Experiments
e  Oxigen uptake rate

The oxygen uptake rate (OUR) from autotrophic and
heterotrophic biological actvity was determined during respirometric
batch experiments, in acordance to protocal described by Iversen et al.
(2009). One litre of the reactors content was withdrawn and transferred
to the respective respirometer vessel. From the hybrid reactor was also
taken the plastic carriers, taking into account the same proportion
employed in the SB-HMBR (i. e. 30%, v/v). The respirometer vessels
containing the biomass samples were aerated overnight to obtain
endogenous respiration conditions. In order to evaluate the autotrophic
and heterotrophic respiration rates, the batch reactor tests was spiked
with ammonium chloride (30 mg L) and sodium acetate (200 mg L),
respectively. Temperature and pH and were controlled at 20 °C and 7.5,
respectively. An optical oxygen-meter (YSI ProODO) was employed,
with storeged dissolved oxygen (DO) concentration every 5 seconds in
dattaloger of DO probe. Endogenous and exogenous (autotrophic and
heterotrophic) OURs were calculated by the slopes of DO consumption.
The total amount of biomass (volatile attached + volatile suspended
solids) was determined to asses the specific OURs (SOUR) values in the
correspondent reactor batch test.

e Aecrobic and anoxic phosphate uptake assessment

The anoxic and aerobic phosphate release and uptake potential
were assessed by batch experiments using the methods reported by
Wachtmeister et al. (1997). Particularly for SB-HMBR, the batch tests
were conducted with and without the carriers to separately estimate the
phosphate uptake rate (PUR) obtained either by the attached or by the
suspended biomass. In both tests, the biomass was collected from the
reactors immediately after the aerobic phase and transferred to the
respective sealed vessels. Then, the vessels were kept in an anaerobic
environment in the presence of sodium acetate (0.2 g L") for 3.5 h to
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promote phosphate release and PHA accumulation. To separately
evalueting the aerobic and anoxic P-uptake activity, the corresponding
vessels was then subject to aerobic (7 mgO, L") and anoxic (20 mg
NO;-N L") conditions during 3 h (Monclus et al., 2010). The
phosphate uptake rates were estimated from linear regression of
phosphate concentrations over time. The anoxic phosphate removal
potential within the total (aerobic + anoxic) phosphate removal
capability could then be obtained.

4.3.2.4 Analytical methods and calculation procedures

Chemical oxygen demand (COD), ammonium nitrogen (NH, -
N), total nitrogen (TN), total phosphorus (TP), and orthophosphate
(PO4”-P) were analysed by spectrophotometry (Hach Lange, DR5000)
using the Hach Methods 8000, 10031, 10072, 10127 and 8114,
respectively, according to manufacturer’s instructions.

Soluble microbial products (SMP) were determined as protein,
polysaccharide and transparent exopolymer particles (TEP) content by
spectrophotometric analysis. Protein was measured according to the
method described by Lowry et al. (1951) using bovine serum albumin
as standard. Polysaccharides were measured using the phenol—sulphuric
acid method, according DuBois et al. (1956). The determination of TEP
concentration was made according to De La Torre et al. (2008) using
xanthan gum as the standard solution. Total content of SMP was
considered to be the sum of the protein, polysaccharide and TEP
concentrations.

The attached biomass concentrations were determined after
biofilm extraction from the carriers. For this purpose, five carriers were
collected from SB-HMBR and transferred to a Falcon tube filled with 25
mL of distilled water. The tube was vigorously shaken for biofilm
detachment. The solution containing the detached solids was used to
estimate the attached biomass concentration within the SB-HMBR,
according to Equation (Zhang et al., 2014):

X=(m*N)/V

Where X is the total adhered solids concentration present in the SB-
HMBR (mg L™); m is the amount of the attached biomass in each carrier
(mg TS per carrier); N is the number of suspended carriers in the reactor
(1960 carriers) and V is the working volume of the reactor (18.3 L).
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4.3.3  Results and discussion
4.3.3.1 Organic matter removal and biomass concentration

The influent and effluent COD concentrations are displayed in
Fig. 42(a). The organic content in the effluent of both reactors
practically are not affected by influent COD fluctuations (386 - 890 mg
L"), remaining always below 50 mg L' during the entire experimental
period. Likewise, the reduction in the DO concentration from 4 mg L™
(run 1) to 1.5 mg L' (run 1) did not adversely influence the organic
removal performance of both reactors, since the average COD efficiency
removal of SB-CMBR and SB-HMBR were kept at 95% and 97%,
respectively, regardless the DO applied in the aerobic phase (Table 21).

As can be seen from Fig. 43, the contribution of the aerobic
phase for the global COD removal was secondary in both reactors, being
practically the entire biodegradable organic content removed within the
anoxic/anaerobic phase. These results justify because the DO limitation
imposed during run II do not impaired the reactors performance on
organic matter removal. Such results represent an advantage over SBRs
that do not include the anoxic/anaerobic phase in their operational cycle
and which are subjected to oxygen-limited conditions during the aerobic
phase. Ma et al. (2017) operating a sequencing batch biofilm reactor
without an anoxic/anaerobic phase have found a decrease on COD
removal performance from 90 to 85% when the DO was reduced from
2.5 t0 0.35-1.0 mg L. Hence, maximize the COD consumption within
the anoxic/anaerobic phase, as observed in our study, seems to be
important to ensure the high organic matter removal in SBRs subject to
low dissolved oxygen concentration.
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Figure 43 - (a) COD, (b) NH,"-N, (c) TN and (d) TP concentration in influent
and effluent from each reactor over the experimental period.
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Besides the COD removed by biodegradation, the retention of
macromolecular COD components by the membrane filtration played an
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important role for the total COD removal in both MBRs, mainly during
the experimental run II. As the DO was reduced to 1.5 mg L™, the
average residual soluble COD (sCOD) at the end of aerobic phase
increased 24% (71 to 88 mg L") in the conventional MBR and 33% (69
to 92 mg L") in the hybrid MBR (Fig. 44). Consequently, the
membranes experienced a mixed liquor with higher soluble organic
content during the filtration process, resulting in rise of sCOD retained
by the membrane in 45% (40 to 58 mg L") for the SB-CMBR and 38%
(45 to 62 58 mg L") for the SB-HMBR. Obviously, such conditions
leaded to a higher membrane fouling rate, as will be discussed further
on.

Figure 44 - Anoxic/anaerobic and aerobic COD consumption of both reactors
taking into account the available COD at the end of the respective feeding
phases
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Results from respirometric assays revealed that the aerobic
heterotrophic activity declined sharply in both reactors during the
experimental run II (Figure 45a-b). For the conventional MBR, the
heterotrophic OUR was found to be decreased by 48% (213 to 110
mgO, L' h™) and for the hybrid MBR the corresponding decrease was
73% (439 to 118 mgO, L' h™"). Likewise, the specific OURs (SOUR)
also decreased in the SB-CMBR (from 30.5 to 25.5 mgO, gVSS™ h™)
and SB-HMBR (from 54.1 to 23.3 mgO, gVSS' h') as the DO
concentration was reduced. Faust et al. (2014) also found similar



162

behavior in a comparative study between two lab-scale MBRs operated
under DO concentration of 4 and 1 mg L™'. These authors have observed
an OUR value nearly two-fold lower in that MBR subjected to low DO
concentrations.

The relationship between OUR and DO concentrations fits the
Monod kinetic model, as previously reported by Fan et al. (2017). In
the Monod function, the growth rate depends on the concentration of the
limiting nutrient, which can be a carbon source, ammonium or other
factors needed by the microorganisms for growth, such as the dissolved
oxygen (Metcalf and Eddy, 2003). Thus, the lower heterotrophic
biomass activity observed during run II can be attributed to oxygen-
limiting conditions, since other parameters (e.g. COD, NH, -N, TP)
were similar in the reactors influent over the both experimental runs
(Table 19). Additionally, these lower microbial activities may explain
the average value decreasing of MLVSS observed in both MBRs
systems during the experimental run II (Figure 46). Although lower
biomass concentrations can represent a reduction in the volumetric
treatment capacity, from operational point of view, such condition can
be attractive in activated sludge-based systems. Under lower MLVSS
values, the KLa is usually higher (Krampe and Krauth, 2003), which
leads to a higher efficiency of oxygen mass transfer and, consequently,
less energy consumption.
Figure 45 - Average soluble COD at the end of aerobic phase, permeate and the
respective COD retained by membrane filtration in each reactor during
experimental run I and II.

EsCOD in aerobic phase
OsCOD in permeate
OsCOD retained by membrane

120 1 a) SB-CMBR 120 1 b) SB-HMBR
2100 100 -
= 80 - 80
E 6o - 60
S 40 - 40
2 20 - 20
0 - : - 0 : -

Run I Run II Run I Run II



163

Figure 46 - Heterotrophic and autotrophic oxygen uptake rate (OUR) for each
reactor in runs I and II.
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4.3.3.2 Nitrogen removal

Figure 42(b) shows effluent NH,'-N concentrations of SB-
CMBR and SB-CHBR under different DO conditions. During the period
with high dissolved oxygen, very low ammonium concentrations was
observed in the effluent from both MBRs systems (mostly <l mg L™),
which enabled the high efficiency removal of 98 and 99% for the SB-
CMBR and SB-HMBR, reslpectively (Table 21). On the other hand, after
DO reducing to 1.5 mg L~ (day 85 onwards), the reactors nitrification
performance decreased immediately. The NH, -N concentrations in the
effluent of SB-CMBR and SB-HMBR increased to about 30 and 12 mg
L', respectively (day 89). However, a gradual decreasing in the
reactors effluent NH, -N concentration were observed on the onward
days, indicating a recovery of nitrification performance under low DO
conditions. As result, the ammonium effluent concentration of SB-
CMBR and SB-HMBR attained lower level, ranging from 5.6-10.5 and
0.3-3.3 mg L™ during the last 35 operational days, respectively. These
results suggests that nitrifiers were gradually adapted to the oxygen-
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deficient environment, becoming more resilient to the impact of low
DO, as previously reported in other study which have evaluated the
influence of DO level on nitrification process (Fan et al., 2017).

The results obtained in our study evidenced that this nitrifiers
community adaptation under low DO condition was faster in the hybrid
MBR, which enable an average NH; -N removal efficiency of 88%,
considering the entire period of run II, whereas in the conventional
MBR the removal efficiency achieved was 68% (Table 21). Therefore,
the SB-HMBR have demonstrated higher ability to support the oxygen-
limited conditions, achieving a complete nitrification in most cases
during the final period of run II. These results indicates an important
feature of the hybrid MBR for energy saving purposes without impair
significantly the treatment performance.

Figure 47 - Average values of mixed liquor volatile suspend solids (MLVSS) in
the SB-CMBR and SB-HMBR and volatile attached solids (VAS) in the SB-
HMBR.
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As can be seen from Figure 45c, the DO concentration
reduction leaded to a substantial decrease of autotrophic OUR value in
the SB-CMBR (131.9 to 24.2 mgO, L™ h™) and SB-HMBR (137.1 to
40.7 mgO, L' h™"). These results demonstrate that nitrifiers exhibited a
slower activity in both reactors at low DO condition, which could justify
the lower ammonia removal efficiencies observed during the
experimental run II (Fig 42b). Likewise, the specific OUR (SOUR)
follow the same pattern, decreasing 68% in the conventional MBR (17.3
to 5.5 mgO,gVSS'h™) and 53% in the hybrid MBR (14.3 to 6.7
mgO0,gVSS™ h™"). The SOURS values obtained suggest that the relative
percentage of nitrifying bacteria within the overall bacterial community

R
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decreased most accentually in the conventional than hybrid MBR as the
DO was reduced to 1.5 mg L. Such results may represent an
operational advantage of SB-HMBR regarding nitrification when this
reactor configuration is subjected to oxygen-limited conditions.

The TN concentration in the effluent of both reactors was
similar during run I (Figure 42c¢), with an average value slightly lower in
the SB-HMBR (18.5 mg L) than in the SB-CMBR (21.1 mg L)
(Table 21). Once the nitrification was practically complete in both MBR
systems under high DO conditions (ammonium removal >98%), the
effluent NO5™-N concentrations followed the same pattern observed for
the TN, with an average concentration lower in the SB-HMBR (17.9 mg
L") regarding to SB-CMBR (19.7 mg L™). After DO reducing to 1.5 mg
L'l, the NO3™-N concentration in reactors effluent remained at a lower
level, with average value of 16.6 and 9.1 mg L™ for the SB-CMBR and
SB-HMBR, respectively. These results indicate an enhanced of
denitrifying activity as the DO was reduced, mainly in the hybrid MBR,
which exhibited an decrease about 50% in effluent nitrate concentration,
whereas for the conventional MBR the correspondent decrease was
around 15%. Such results suggests that DO concentration of 1.5 mg L™
exerted a less negative impact on nitrate-reductive activity in the hybrid
MBR, attributing to this reactor configuration a more suitable condition
for SND achievement under oxygen-limited conditions. Previous studies
reported that when DO concentration was higher than 2.5 mg L', the
anoxic microenvironment of biofilm was destroyed rapidly due to DO
penetration (Cao et al., 2017). These findings may justify the reason
because the hybrid reactor exhibited a similar performance to
conventional reactor on nitrate elimination under high DO conditions
applied in run L.
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Table 19 - NH,'—N, TN, COD and TP effluent concentration of both reactors and its removal efficiencies.

SB-CMBR SB-HMBR
Run 1 Run II Runl Run II

Effluent Removal Effluent Removal Effluent Removal Effluent  Removal

(mgLh) (%) (mgL') (%) (mgLh) (%) (mgLh) (%)
COD 31.3£10.9 95+1.6 30.0£8.1 95+2 .4 23.6£13.6 97+2.1 28.84£7.6 97+2 .4
NH4+-N 0.9+1.1 98+2.1 14.5+7.7 68+11.2 0.35+0.24 99+0.5 5.4+3.9 88+8.9
NO;-N 19.7+£3.4 - 16.6+6.3 -- 17.9+£3.3 -- 9.1+4.5 --
TN 21.14£5.1 68+5.4 29.54+8.1 49+15 18.5£3.4 72+4.2 15.0+£3.2 74+7.7
TP 0.9+0.2 84+4.5 1.0+0.4 83+7.9 1.4+0.2 78+4.7 1.1£0.4 82+8.5
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4.3.3.3 Phosphorus removal

The profile of TP concentration in effluent of both reactors over
time are depicted in Fig. 42d. For the two DO conditions experienced,
the average TP effluent concentrations were less than 1.5 mg L for
both MBRs systems (Table 21), with average TP removal efficiencies
above 75%. However, it was observed that the DO concentration
reduction slightly improved the TP removal in the SB-HMBR (78 to
82%), whereas for the SB-CMBR the average efficiencies practically
did not change (84-83%).

Results obtained from the cycle analysis (Figure 47) revealed
that the volumetric phosphate uptake rates (PUR) showed a similar
behavior as the DO concentration was reduced to 1.5 mg L™, For the
SB-HMBR, the PUR was found to be increased 32% (from 69.9 to 91.7
mgP L' h'), whereas for SB-CMBR the corresponding increase was
more subtly, close to 7% (106.7 to 114.5 mgP L™ h™). Such results
suggest that the low DO condition leaded to a most prominent
improvement of the EBPR process in the hybrid reactor. A possible
reason to explain these results is the better nitrate removal achieved in
the SB-HMBR during the run II, attributed to the SND process within
the aerobic phase. As result, the nitrate transfer to the subsequent
anaerobic phase was reduced, which is reported as beneficial to the
EBPR process due to the lower competition by the organic carbon
between denitrifiers and PAOs (Kuba et al., 1994). Consequently, the
amount of COD available to PAOs increases, which could improve the
biological phosphorus removal process (Mulkerrins et al., 2004).
Therefore, the lower nitrate concentration observed in the SB-HMBR
during run II may have ensured that the most of the incoming COD was
used anaerobically by PAOs for the P-release process. As result, the
hybrid MBR was able to exhibit a higher PUR increase under the low
DO conditions.
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Figure 48 - PO,”-P concentration profiles during an operating cycle in run I
(day 65) and II (day 142). An/An: anoxic/anaerobic phase. Ae: aeration phase.
Ace/Fil: aeration/filtration phase.
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In order to better understanding the biological phosphorus
removal process, batch tests were carried out to assess the maximum
aerobic and anoxic P-uptake potential of each reactors in the different
experimental runs. The results are showed in the Fig 48a-d. It is
observed that the aerobic volumetric P-uptake rates had an expressive
increase in the experimental run II (Fig. 49a), exhibiting thereby a
similar trend as that observed in the reactors cycle analysis. For the SB-
CMBR, the aerobic P-uptake potential increased 75% (85.9 to 150 mgP
L'h™), whereas for the SB-HMBR the corresponding increase was
112% (72.9 to 155 mgP L'h™). Similarly, the aerobic specific P-uptake
rate (SPUR) also increased substantially in both reactors during run II
(Fig. 48b), attaining a SPUR rise of 46% (23.9 to 34.9 mgP gVSS'h™)
and 208% (11.05 to 34.07 mgP gVSS™h™) in the SB-CMBR and SB-
HMBR, respectively. On the other hand, the volumetric anoxic P-uptake
potential was found to be increase only in the hybrid MBR (7.2 to 15.6
mgP L'h™"), while in the conventional MBR it practically did not
change (22.1 t0 22.9 mgP L"'h™") during run II (Fig. 48¢). In Addition, it
was noticed that the specific anoxic P-uptake have decreased in the SB-
CMBR (6.16 to 5.5 mgP gVSS™'h™) under lower DO condition, while in
the SB-HMBR the anoxic SPUR increased substantially (1.09 to 3.57
mgP gVSS'h™) (Fig. 48d). These results indicates that the lower DO
concentration applied in run II had a positive impact in the aerobic P-
uptake potential in both reactors, but only have enhanced the anoxic P-
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uptake potential in the hybrid MBR. It can be speculated that an anoxic
environment may have been most successfully established in the inner
layers of the adhered biomass under low DO conditions, contributing to
enhance anoxic P-uptake activity in the SB-HMBR as compared to the
results obtained in run L

Figure 49 - Phosphate uptake rate (PUR) and specific phosphate uptake rate
(SPUR) under aerobic and anoxic condition for each reactor under high (run I)
and low (run II) dissolved oxygen condition.
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4.3.3.5 Membrane fouling behavior

The average membrane fouling rate (MFR) observed in both
MBR systems in the experimental run I and II are illustrated in Fig. 49a.
It is noticed that the MFR have increased in both reactors as the DO
concentration was reduced. For the conventional MBR, the MFR rise
was nearly two-fold (28.9 to 54.2 mbar d'), whereas for the hybrid
MBR it increased around three times (7.4 to 22.3 mbar d'l). Although
the SB-HMBR had shown a greater relative increase of the MFR when
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the DO concentration was reduced, the absolute MFR wvalue still
remained below that observed in the SB-CMBR. This results suggests
that conventional MBR experienced a greater membrane fouling
propensity compared with hybrid MBR, regardless the DO
concentration. Chen et al. (2016) also observed a lower membrane
fouling in a hybrid MBR compared to conventional MBR, which
extended its membrane filtration operating time by 1.5 fold regarding to
the conventional MBR.

A number of studies have found that soluble microbial products
(SMP) strongly contribute to increase the membrane fouling propensity
(Drews, 2010; Ly et al., 2018). Among the SMP compounds, some
biopolymers are commonly reported as the major fouling-causing
substances in MBRs, such as the polysaccharides, protein and, most
recently, the transparent exopolymer particles (TEP) (De La Torre et al.,
2008; Meng et al., 2017). As can be seen from Fig. 49b-d, the
polysaccharides, protein and TEP concentrations were found to be
greater in the conventional MBR in both DO conditions, similarly to
MFR values. Thus, it can be inferred that the higher fouling propensity
noticed in the SB-CMBR is likely associated with the higher
concentrations of SMP in this reactor.

Interestingly, as the DO concentration was reduced, the
polysaccharides concentration was the one with the highest relative
increase among the SMPs evaluated in both reactors. For the SB-
CMBR, the polysaccharides concentration increased 33% during run II,
while for the SB-HMBR the corresponding increase was 54%. Due to it
large-size nature and its gelling properties, polysaccharides are intensely
associated with membrane fouling process (Meng et al., 2011). Notably,
these results may contribute to explain the substantial increase in the
MFR noticed during run II in both reactors.

Similarly, Faust et al. (2014) also have found a higher fouling
propensity under low DO conditions. They observed that MBR
operation at a DO of 1 mg L™ resulted in a worse activated sludge
bioflocculation than a DO of 4 mg L™ and, consequently, in a most
severe membrane fouling. Van den Broeck et al. (2010) also observed a
worsened filtration characteristic during sludge deflocculation episodes.
At low DO condition, the aerobic activity is reduced, leading to a slower
production of extracellular polymeric substances (EPS) that are needed
to accomplish bioflocculation (Wilén et al., 2000). As result, the sludge
flocs may become smaller, increasing the membrane filtration resistance
in MBRs systems by pore blocking (Park et al., 2015). In present study,
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No clear relationship between DO concentration and sludge floc size
could be found. However, the average floc size was found to decrease
slightly in SB-CMBR (77.5 to 53.7 um) and SB-HMBR (68.6 to 60.0
um) as the DO concentration as reduced (Fig. 49¢). Besides floc size
reduction, the defloculation process can also result in greater release and
consequent solubilization of bound EPS to the bulk liquid phase,
increasing thereby the SMP content. As a consequence of
deflocculation, Zhang and Allen (2008) observed a 20-fold increase in
soluble protein concentration in a activated sludge batch experiments
conducted under low DO conditions.  Hence, the high SMP
concentrations experienced in both reactors during run II are likely
related to the defloculation process.

Another point which also should be considered to explain the
higher membrane fouling is the lower airflow rate applied in both
reactor during run II. The lower aeration condition leaded to a low
shear stress on the membrane surface, given the reduced value of SAD,,
experienced on run II (Table 20). This scenario may have conducted to a
less effective removal of reversible fouling by air scouring, enabling a
higher accumulation of biosolids on the membrane surface and,
consequently, the higher MFR values. Nywening and Zhou (2009) have
found that the membrane fouling rate increased exponentially with
decreasing scouring aeration intensity. Overall, the membrane
permeability usually increase as the SADm is raised (Judd, 2006).
However, contradictory results have been reported elsewhere. Meng et
al. (2008) observed that a high airflow rate have intensified the
disintegration of sludge flocs, leading to the release of colloids and
solutes from the microbial flocs to the bulk liquid phase, negatively
affecting the membrane permeation. These results indicates that exist an
optimal airflow rate, wherein the aeration intensity smaller or larger than
this optimal value can increased the membrane fouling propensity.
Besides, the identification of the ideal airflow rate have important
implications for decreasing the energy consumption in the MBRs
systems, indicating thereby the need of further investigations to found
the suitable SADm value for each MBR.
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Figure 50 - (a) Average values of membrane fouling rate (MFR), (b) transparent
exopolymer (TEP), (c) protein (d) polysaccharide and (e) sludge floc size for
each reactor at high (run I) and low (run IT) dissolved oxygen conditions.
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4.3.4 Conclusions

A hybrid moving bed MBR and a conventional MBR was
operated in parallel under high (4 mg L") and low (1.5 mg L") DO
conditions. The reactors” performance were examined in terms of
organic and nutrient removal from real municipal wastewater, as well as
membrane fouling process. Robust performance of COD, NH,"-N and
PO4*P removal was obtained in both reactors at high DO conditions,
with average efficiencies above 95, 98% and 78%, respectively, while
the total nitrogen removal was less effective, showing average value
around 70%. As the DO was reduced to 1.5 mg L, both reactors
exhibited a poorer nitrification process performance and the average
ammonium removal efficiency dropped to 68% in conventional MBR
and to 88% in the hybrid MBR, respectively. The results suggests that
nitrifiers adaptation to the oxygen-deficient environment was more
satisfactory in the hybrid reactor, enabling the higher NH, -N removal
efficiency. In addition, the nitrate elimination improved significantly in
the hybrid MBR under low DO conditions, which enabled an permeate
with average NO5-N concentration below to 10 mg L, while for the
conventional MBR this parameter remained above of 15 mg L. Results
obtained from the activity batch tests revealed the anoxic and aerobic P-
uptake potential increased expressively in the hybrid MBR, confirming
the same trend observed in the reactor cycle analysis. On the other hand,
the low DO conditions resulted in a higher membrane fouling propensity
in both reactors. Besides, as compared to the SB-CMBR, the hybrid
MBR showed a lower membrane fouling rate in both DO conditions
tested. Overall, the results postulated suggests that SB-HMBR exhibited
a greater ability to support the oxygen-limited conditions, evidencing an
important feature of this reactor configurations for energy saving
purposes.
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4.4 SINTESE DOS RESULTADOS OBTIDOS

Em relacdo a remocdo de nitrogénio:

No que se refere ao processo de nitrificacdo, verificou-se que
embora o BRMBS ¢ o BRMBS-LM demonstrassem eficiéncias de
remogdo de amonia similares, a velocidade de consumo especifica desse
nutriente (VCAE) foi maior no primeiro reator em praticamente todas as
condi¢des operacionais testadas, exceto na corrida II do Artigo 3,
sugerindo que a biomassa do reator convencional fosse mais abundante
em bactérias nitrificantes em relagdo ao reator de leito mével.

Diferentemente do que se esperava a presenga de biofilme nas
biomidias durante o periodo de aclimatacdo (Artigo I), ndo resultou em
uma taxa de conversdo de amdnia adicional no BRMBS-LM. Isso pode
ser atribuido a menor competividade dos organismos nitrificadores
autotroficos pelo oxigénio em relacdo aos heterotroficos comuns
presentes nas biomidias. Além disso, a acredita-se que a maior
espessura do biofilme observada nos suportes durante o periodo
experimental possa ter limitado a penetracdo do substrato no mesmo,
impactando negativamente o processo de nitrificagao.

Embora a redu¢do no TDH de 12 para 6 h, apresentada no
Artigo 2, tenha favorecido um processo de oxidagdo de amodnia mais
rapido no reator de leito mdvel, constatou-se que a VCAE ndo seguiu o
mesmo padrdo, indicando novamente as limitagdes do biofilme em
remover esse contaminante.

Constatou-se ainda que, a reducdo na concentragdo de OD na
fase aerobia do ciclo operacional dos reatores, abordada no Artigo 3
corrida II, propiciou a queda imediata no desempenho de nitrificacdo
nos dois reatores. No entanto, uma diminui¢do gradual na concentragio
de amoénia no efluente dos mesmos foi observada ao longo do tempo,
indicando uma recuperac¢do no desempenho da nitrificagdo e mostrando
que a comunidade nitrificante foi gradualmente adaptada ao ambiente
restrito em oxigénio, tornando-se mais resiliente aos seus impactos.
Quando comparados, o BRMBS-LM foi o sistema no qual tal adaptacdo
ocorreu de forma mais rapida, possibilitando uma eficiéncia média de
remocdo de amonia 20% maior em relagdo ao BRMBS, alcangando por
vezes uma nitrificacdo completa no final do periodo experimental.

No que diz respeito ao processo de desnitrificagdo, verificou-se
que a formacdo de microzonas anoxicas nas regides internas do
biofilme, presente nos suportes do BRMBS-LM, proporcionou um
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melhor desempenho na remogdo de nitrato nesse reator em relagdo
BRMBS, em todas as condig¢des operacionais testadas. Os resultados
encontrados a partir da condi¢do de baixa concentragdo de OD na etapa
aerobia dos reatores demonstram a sua incontestavel eficacia quanto ao
processo de desnitrificagdo, uma vez que o reator de leito movel exibiu
uma diminui¢do de aproximadamente 50% na concentra¢do de nitrato
no efluente. Tais resultados sugerem que a concentragio de 1,5 mg L
de OD exerceu um impacto menos negativo sobre a atividade redutora
de nitrato no BRMBS-LM, atribuindo a essa configuracdo de reator uma
condi¢do mais adequada para a obtencdo da nitrificag@o e desnitrificagao
simultidnea sob condi¢gdes limitante de oxigénio.

Em relacdo a remocdo de fosforo:

Os resultados da analise de ciclo, obtidos durante o periodo de
partida dos reatores (Artigo 1), revelaram que a fracdo de biomassa
aderida, foi capaz de conferir ao BRMBS-LM maior velocidade de
absorc¢do de fosfato durante a fase aerdbia. Contudo, esse processo era
completado antes do término da fase de filtragdo em ambos os reatores,
garantindo, assim a baixa e similar concentracdo de fosforo em seus
efluentes.

Embora o BRMBS ¢ o0 BRMBS-LM mostrassem desempenho
de remocdo de P total semelhantes, ensaios de bancada revelaram que o
mecanismo com o qual essa remog¢do ocorria era diferente entre os
reatores, devido principalmente ao processo de absor¢do anoxico de
fosforo, que era distinto para a biomassa suspensa e aderida. Nesse
sentido, destacam-se os resultados que indicam que o processo de P-
Absor¢do especifica anodxica relativo & P-Absor¢do geral (aerdbia +
anoxica) foi de 42% para o BRMBS-LM e 23% para o BRMBS. Assim,
pode-se constatar que houve o estabelecimento de um ambiente anoxico
nas camadas internas do biofilme, que contribuiu para aumentar a
atividade de P-Absor¢do andxica no reator de leito movel.

A redugdo do TDH, de 12 para 6 h (Artigo 2), por sua vez,
levou a uma menor capacidade de absor¢do de fosforo para biomassa
suspensa ¢ aderida no BRMBS-LM, diferentemente do que era
esperado, pois em condi¢des de menor TDH, uma carga de substrato
organico elevada é proporcionada ao sistema, a qual pode induzir os
PAOs a armazenar mais PHA durante a fase anaerdbia e,
consequentemente, absorver mais fosfato em condigdes aerobias
subsequentes. Assim, uma taxa de absorc¢do de fésforo maior poderia ser
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obtida. Curiosamente, para o reator hibrido, este padrio nao foi
observado.

Acredita-se que essa situacdo esteja associada ao padrio de
alimentacdo do reator, que favorecia o consumo de carbono orgénico
biodegradavel, em condi¢cdes anaerdbias/andxicas, pela biomassa
aderida que estava dominada por bactérias heterotréficas, como os
desnitrificadores comuns, que consomem a DQO com maior velocidade
do que os PAOs. Dado esse cenario, um menor conteido organico
estava disponivel na proxima fase anaerébia do BRMBS-LM, o que
pode explicar os valores mais baixos de absor¢do de fosforo alcangados
pela biomassa suspensa durante o TDH mais curto.

Por outro lado, a reducdo na concentracdo de OD na fase de
aeragdo (Artigo 3), de 4 mg L™ (corrida I) para 1,5 mg L™ (corrida II)
levou a uma melhoria proeminente do processo EBPR no reator de leito
movel, devido, provavelmente, a maior remogao de nitrato obtida nesse
reator por meio da NDS. Como resultado, a sua transferéncia para a fase
anaerobia subsequentemente foi reduzida, o que ¢ relatado como
benéfico para o processo, devido a menor competicdo pelo carbono
organico entre os organismos desnitrificantes e  PAOs.
Consequentemente, a quantidade de DQO disponivel para os PAOs foi
aumentada, o que poderia proporcionar uma melhora na remog¢do de
fosforo.

Além disso, a aplica¢do de menor concentragcdo de OD teve um
impacto positivo no potencial de absor¢do de fosforo aerébio em ambos
os reatores, mas apenas aumentaram o potencial de absor¢do de fosforo
andxico no reator de leito movel. Entende-se, portanto, que a condi¢do
de oxigénio limitante favoreceu ainda mais o desenvolvimento de um
ambiente andxico no biofilme aderido aos transportadores, contribuido
para aumentar a atividade de absor¢do de fosforo andxico no reator de
leito mével em comparacdo com os resultados obtidos sob maior
abundancia de oxigénio.

Em relacdo ao processo de colmatacdo das membranas:

Ao longo do periodo de aclimatagdo (Artigo 1), constatou-se
que a PTM aumentou mais rapidamente no BRMBS do que no BRMBS-
LM. Consequentemente, a taxa de incrustagdo da membrana foi menor
no segundo reator, correspondendo a apenas 38% do valor observado no
primeiro. Além disso, o reator convencional exibiu valores mais altos
para todos os pardmetros comumente relacionados a propensdo a
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incrustacdo, tais como tamanho do floco, CST, Turbidez do permeado e
concentracdo de SMP total.

Com o aumento da carga orgénica aplicada nos BRMs, obtidas
por meio da redugdo do TDH de 12 para 6 h (Artigo 2), grandes
quantidades de particulas coloidais submicronicas adentram ao sistema,
provocando um aumento na taxa de incrustagdo das membranas nos dois
reatores. No entanto, o aumento desse pardmetro foi mais pronunciado
no reator convencional.

Outros pardmetros comumente relacionados com a propensao a
incrustagdo como viscosidade, teor de solidos e CST, mostraram valores
semelhantes em ambos os reatores nas duas corridas (I e II) dessa etapa
experimental. Por outro lado, a turbidez do sobrenadante foi
expressivamente maior no BRMBS, indicando que esse exibiu uma
maior quantidade de microrganismos ndo floculantes, situacdo essa
confirmada por meio de imagens de microscopia Optica. Portanto, pode-
se especular que o crescimento de bactérias filamentosas pode ter
contribuido para a maior taxa de incrustacdo da membrana, aumento do
conteido de SMP e deterioracdo da turbidez do sobrenadante no reator
convencional. No entanto, as causas do crescimento excessivo de
organismos filamentosos nesse reator precisam de uma investigacao
mais aprofundada.

Além do aumento da carga orgénica provocada pela redugdo do
TDH, verificou-se que a operagdo do sistema sob condig¢des limitantes
de oxigénio (Artigo 3, corrida II) também foi capaz de elevar
consideravelmente a taxa de incrustacdo das membranas nos dois
reatores. No entanto, o BRMBS foi aquele que apresentou maior
propensdo a incrustagdo independentemente da concentragdo de OD
aplicada.

Dentre as causas apontadas como possiveis responsaveis pelo
aumento na taxa de incrustagdo das membranas nos reatores durante a
corrida II, destacam-se: (a) o processo de desfloculagdo, capaz de
aumentar o teor de SMP no meio, bem como causar bloqueio de poros
devido ao favorecimento de formacdo de flocos menores e; (b) a menor
taxa de fluxo de ar aplicada nos reatores, que levou a uma baixa tensdo
de cisalhamento na superficie das membranas, conduzindo a uma
remocao menos efetiva de incrustagdes reversiveis por lavagem com ar.
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Em relacdo a configuracdo e operacdo dos reatores.

Entende-se que a operagdo do BRM e do BRM-LM na forma de
batelada sequencial foi capaz de condicionar o desenvolvimento dos
processos de nitrificagdo, desnitrificagdo, liberacdo e absor¢do de
fosfato, em um tnico tanque, mediante alternancia de fases.

Ao contrario do que ocorre em MBRs continuos, a operagdo em
batelada sequencial pode ter favorecido a obtengdo de menores taxas de
incrustacdo nas membranas dos reatores, devido a minimiza¢do da
adesdo de substancias na superficie da mesma, especialmente durante a
fase aerdbia, quando o processo de filtracdo ¢ interrompido enquanto as
forcas de cisalhamento na superficie da membrana sdo mantidas. Além
disso, esse tipo de operacdo pode ter beneficiado ainda o
desenvolvimento de um biofilme mais espesso no BRMBS-LM, em
decorréncia da submissdo do sistema a um periodo andxico/anaerébio
antes do estagio de aeragdo, expondo as biomidias a uma menor for¢a de
cisalhamento e maior relagao A/M.

Nesse contexto, destaca-se a importancia da presenga do
biofilme aderido nos transportadores do BRMBS-LM, o qual foi capaz
de proporcionar menores taxas de incrustagdo nesse reator em
comparacdo com o reator convencional em todas as condi¢des
operacionais testadas. Ademais, a formagao das microzonas anoxicas no
interior de sua estrutura favoreceu também um melhor desempenho na
remocao de nutrientes.

Dentre todas as condigdes operacionais testadas, constatou-se
que a utilizagdo de um BRMBS-LM com TDH de 6h e sob baixa
concentracdo de OD na fase aerobia, tal como descrito na corrida I do
Artigo 3, foi a que apresentou maiores vantagens a remocao de
nutrientes, pois pdde proporcionar condigdes mais favoraveis para a
remogdo de fosforo e a ocorréncia da nitrificacdo e desnitrificacdo
simultanea. Ademais, a maximizagdo da P-Absorcdo anoxica, durante a
fase aerobia desse reator, tornou-se vantajosa 4 medida que nitrato e
fosfato sdo removidos simultaneamente usando a mesma fonte de
carbono, favorecendo a diminuig@o nos requisitos de aeragdo no sistema
e, consequentemente promovendo menor gasto energético para a
manuten¢do do mesmo. Embora o processo de nitrificagdo tenha sofrido
um impacto negativo e, por tanto, tornou-se uma ctapa limitante a
remo¢do mais eficiente de nitrogénio, verificou-se uma diminuigdo
gradual na concentracdo de amoénia no efluente do BRMBS-LM ao
longo do periodo operacional, indicando uma recuperagdo do
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desempenho da nitrificagdo sob condigdes de baixa concentragdo de
OD.

Apesar das muitas vantagens apresentadas, a taxa de
incrustacdo das membranas foi mais severa nesse periodo em questdo.
Nesse sentido, uma possivel alternativa para mitigar essa situago, seria
manter o material suporte confinado no compartimento inferior do
reator, onde o modulo de membrana estd localizado, promovendo
colisdes entre ambos, o que poderia resultar em menor acumulo de
biossolidos na superficie da membrana.
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5. CONCLUSOES

As conclusdes apresentadas a seguir foram baseadas nas
hipoteses inicialmente levantadas, considerando os objetivos especificos
da presente tese.

. Primeira hipotese

O estabelecimento da biomassa aderida no reator de leito movel
resultou em maior remogdo de nitrogénio total ao final do seu periodo
de partida, provavelmente associado a maior atividade desnitrificante na
zona anoxica do biofilme. Ensaios de bancada sugerem que o biofilme
mais espesso ao final da partida do BRMBS-LM possibilitou ndo apenas
uma maior atividade desnitricante classica, mas também uma maior
atividade desnitrificante vinculada a biodesfosfatagdo em seu interior.
Destaca-se também que a operacao do reator de leito mdvel em batelada
sequencial foi decisiva para o crescimento robusto do biofilme sobre o
material suporte, com espessura estimada de 1,5 mm no dia operacional
50. A baixa turbuléncia durante as fases andxica/anaerdbia do seu ciclo
operacional certamente tornaram a aderéncia dos microrganismos menos
dificultosa, diferentemente do que se observa em BRMs de leito movel
operados em regime continuo, em que o material suporte ¢
constantemente exposto a alta turbuléncia da aeracdo necessaria a
minimiza¢do da colmatacdo das membranas.

. Segunda hipotese

A reducdo do TDH de 12 a 6 h levou a um melhor desempenho
do processo de biodesfosfatagdo no BRMBS convencional, enquanto
que para a BRMBS-LM observou-se uma tendéncia inversa, com uma
queda de eficiéncia na remogao de fosforo. A partir dos resultados de
sequenciamento genético, constatou-se que ambas as fragdes de
biomassa foram dominadas por microrganismos desnitrificantes sob o
regime de TDH de 6 h, o que poderia explicar a diminui¢ao da absor¢do
de fosforo no BRMBS-LM sob essas condigdes. Acredita-se que tal
cenario tenha ocorrido em decorréncia da forma de alimentagdo dos
reatores, em que o esgoto percolava pela coluna de biomidia antes de
entrar em contato com o licor misto desse reator. Nessas condi¢des, o
carbono orgénico rapidamente biodegradavel era preferencialmente
consumido pela biomassa aderida. Dado que a idade de lodo em reatores
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baseados em biomassa fixa ndo ¢ facilmente controlada e que, para
permitir a remocao de fosfato através da biodesfosfatagdo, a idade do
lodo deve ser baixa, entende-se que a jungdo desses fatores tenham
conduzido ao decaimento do processo de biodesfosfatagdo, e a0 mesmo
tempo, levado a proliferacdo das desnitrificantes, menos exigentes
quanto ao parametro idade de lodo e mais rapidas na assimilagdo do
carbono organico.

. Terceira hipotese

A utilizagdo de baixa concentracdo de oxigénio dissolvido
durante a fase aerobia estimou substancialmente a remog¢do de nitrato no
BRMBS de leito movel, ao passo que no BRMBS convencional tal
aumento de remocdo foi pouco significativo. Além disso, observou que
a remoc¢ao de fosforo aumentou no BRMBS-LM a partir da redugio da
concentracdo de OD, enquanto que para o BRMBS convencional as
eficiéncias médias de remocdo deste nutriente praticamente ndo
mudaram. Além disso, resultados obtidos a partir dos ensaios de
bancada revelaram que o potencial an6xico e aerdbio de absor¢do de P
aerdbio aumentaram de maneira mais expressiva no reator de leito
mével em comparagdo ao convencional.
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6. RECOMENDACOES

Tendo em vista os resultados observados na presente pesquisa,
sdo sugeridas as seguintes recomendagdes para trabalhos futuros:

e COperar o BRM de leito mével sem a divisoria entre o
compartimento do modulo de membranas e o compartimento
das biomidias, avaliando se as colisdes do material suporte
contra a superficie das membranas traria algum prejuizo a sua
integridade, bem como se tal configuraggo, de fato, minimizaria
o seu processo de colmatacdo, tal como hipotetizado na
discussao dos resultados.

e Avaliar a alimentacdo dos reatores pela parte inferior e de
maneira distribuida ao longo de toda a fase anaerobia,
sobretudo no BRM de leito movel, visando o favorecer o
crescimento das bactérias responsaveis pela remogdo de
fosforo, em detrimento a outras heterotroéficas comuns, como as
desnitrificantes.

e Estudar o efeito da reducdo do oxigénio dissolvido nos reatores
de maneira gradativa, permitindo assim uma adaptacdo dos
microrganismos a nova condigdo operacional, sobretudo
aqueles responsaveis pelo processo de nitrificagdo autotréfica
aerobia.

e Investigar alternativas capazes de minimizar o processo de
colmatagdo das membranas na condi¢do de baixa concentragdo
de oxigénio dissolvido, dado o melhor desempenho da remocao
de nutrientes nessa condigao.
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APENDICE A
Estudos Preliminares para determinacdo de parametros operacionais:
o Tempo de mistura dos reatores

As Figuras 50 e 51 apresentam os resultados obtidos durante os
ensaios para a determinac¢do do tempo de mistura dos reatores BRMBS ¢
BRMBS-LM. Sio apresentados nas Figuras em questdo o perfil da
concentracdo do tracador em func¢do do tempo, a partir de um pulso de
solucdo salina no interior dos reatores. Tais ensaios foram realizados
avaliando a mistura do reator durante a fase andxica/anaerdbia, onde
atua a bomba de recirculagdo ¢ também a mistura do reator durante a
fase aerobia, na qual atua o sistema de aeracao.

Figura 51 - Tempo de mistura durante etapa andxica/anaerobia e aerdbia para o

reator BRMBS
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Observa-se que o BRMBS apresentava boa capacidade de
homogeneizagdo do liquido reacional, seja durante a etapa
andxica/anaerobia, seja na etapa aerdbia, uma vez que em ambos 0s
casos a concentracdo do tragador salino tornava-se constante apds 40
segundos. Por outro lado, observa-se que para o BRMBS-LM, a
concentracdo do tracado salino tende a se estabilizar de maneira mais
lenta, apresentando valores mais constantes apds 130 segundos durante
a fase aerobia e apo6s 270 segundos durante a fase anoxica/anaerdbia.
Considerando que ambos os reatores operavam sob mesma taxa de
aeragdo e mesma vazao nas bombas de recirculagdo, entende-se que tais
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diferengas nos tempos de mistura se devam a presenca do material
suporte no BRMBS-LM, que tornam a hidrodinamica desse reator
menos favoravel em comparagdo ao reator BRMBS.

Figura 52- Tempo de mistura durante etapa andxica/anaerdbia e aerdbia para o
reator BRMBS-LM
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. Velocidades de oxigenacdo nos reatores

A Figura 52 apresenta os resultados dos ensaios para
determinacdo das velocidades de oxigenacdo nos reatores BRMBS e
BRMBS-LM. Em ambos os casos, foram avaliadas as velocidades de
oxigenacdo considerando a aeragdo apenas pelos difusores do préprio
moédulo de membranas (Mddulo) e também as velocidade de oxigenagdo
considerando aeragdo pelo modulo e aeragdo da base dos reatores
(Médulo + Base) de maneira simultanea.
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Figura 53 — perfil das concentracdes de oxigénio dissolvido durante os ensaios
ara determinacdo da velocidade de oxigenacao.
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Nota-se que para os dois reatores a condigdo “Modulo + Base”
resultou em um processo de oxigenacdo mais acelerado, conforme era
esperado. Levando em consideracdo a inclinacdo das retas de
oxigenacdo obtidas em cada ocasido, foram obtidas as velocidade de
oxigenagio de 14, 1 ¢ 19,1 mgO,L" h' para o BRMBS nas condigdes
“Mobdulo” e “Modulo + Base”, respectivamente, € 16,9 e 20 ,4 mgO, L'
h' para 0 BRMBS-LM nas condigdes “Médulo” e “Médulo + Base”,
respectivamente. Tais resultados indicam que a velocidade de
oxigenacdo no BRMBS-LM foi ligeiramente maior quando comparado
com o BRMBS. Acredita-se que tal resultado esteja associado aos
choques mecanicos das bolhas de ar contra a estrutura do material
suporte, resultando na quebra e produgdo bolhas menores no licor misto,
facilitando assim a sua transferéncia no BRMBS-LM.

) Permeabilidade hidraulica dos médulos de membranas

Os resultados dos ensaios para determinagdo da permeabilidade
hidraulica (Lp) dos médulos de membranas utilizados sdo apresentados
na Figura 53. A partir do coeficiente angular das retas obtidas entre o
fluxo aplicado e a pressdo transmembrana observada, foram obtidos os
valores de  Lp 225,97 L.m>h'bar' para o modulo instalado no
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BRMBS ¢ de 221,31 L.m™>h"bar’ para o modulo instalado no
Tais valores indicam que os moédulos utilizados
apresentam pouca diferenga em suas permeabilidades, o que permite
uma avaliagdo comparativa entre eles em relagdo ao possivel processo

BRMBS-LM.

de colmatacdo na posterior permeagdo com o licor misto.

Figura 54 - Permeabilidade hidraulica dos modulos utilizados.
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