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DESAMONIFICACAO COMO TRATAMENTO DE DIGESTATO DE BIODIGESTOR DE
LODOS DA SUINOCULTURA PARA A REMOGAO DE NITROGENIO

RESUMO GERAL

A producéo suinicola brasileira, em escala industrial, ocorre seguindo o modelo de sistema
de animais confinados, o qual se caracteriza pela concentracdo de grandes quantidades de
animais em pequenas areas territoriais. Nesse modelo, ocorre a geracao de elevado volume
de efluentes ricos em nutrientes (principalmente nitrogénio e fésforo), que necessitam de
manejo correto. Assim, para a remocao de nutrientes, 0s processos bioldégicos sdo ampla-
mente utilizados. No que diz respeito a remocéo do nitrogénio, ha os processos convencio-
nais (nitrificacdo/desnitrificacdo) e os avancados, por exemplo, a desamonificacdo. Esse
trabalho foi dividido em duas etapas, sendo que, na primeira, foram estudados processos de
separacao solido-liquido (SSL) para digestato de biodigestor de lodo suinicola. Para isso,
foram testados o0s seguintes processos: sedimentacao, centrifugacéo e floculagdo quimica.
Os resultados dessa etapa mostraram a possibilidade de aplicar diferentes processos de
SSL em digestato, como um pré-tratamento para a reducdo de solidos e carbono total. O
processo ideal para esse tipo de efluente, visando posterior remogéo de nitrogénio da fragdo
liquida por desamonificacéo, foi a centrifugacdo, com remocao de 90% de carbono total e
83% de sdlidos totais. Na segunda etapa, buscou-se estudar o impacto da relagdo C/N (do
digestato obtido na etapa anterior) na eficiéncia de remocao de nitrogénio e na comunidade
de microrganismos em um reator de desamonificacdo. Foi possivel aplicar o digestato no
processo de desamonificacdo com eficiéncia média acima de 50% em todas as fases expe-
rimentais. A relacdo C/N em que se obteve maior eficiéncia de remogao de nitrogénio foi de
0,5 e concentracéo de carbono de 0,57 gCOT L* d?, chegando a obter 72% de remocéo de
nitrogénio. Observou-se também que a comunidade de micro-organismos sofreu mudancas
no decorrer do experimento. Os resultados obtidos neste trabalho podem servir de subsidio
para que as plantas de tratamento de efluentes alcancem rendimentos maiores, por meio da
utilizacdo das fragdes obtidas nos processos de SSL e para o desenvolvimento de sistemas
de desamonificacdo em escala real.

Palavras-chave: Anammox; Dejeto suino; Digestdo anaer6bia; Tratamento de efluentes;
Remocéo de nitrogénio.



NITROGEN REMOVAL BY DEAMMONIFICATION AS A TREATMENT OF DIGESTATE
FROM SLUDGE BIODIGESTOR TREATING SWINE MANURE

ABSTRACT

Brazilian swine production, in industrial scale, works in a concentrated animal feeding opera-
tion (CAFO) model, which is characterized by the large animal concentration in small produc-
tive areas. Consequently, there is a high effluents generation volume that is rich in nutrients
(mainly nitrogen and phosphorous) and needs a correct management. Thus, biological nutri-
ents removal processes are widely used. Anaerobic digestion is the main technology used in
agroindustry wastewater to remove organic matter. For nitrogen removal, there are conven-
tional process (nitrification/ denitrification) and advanced processes, such as deammonifica-
tion. This research was divided into two steps: the first was to study the solid-liquid separa-
tion (SLS) process of swine manure as digestate to biodigester. The processes tested were:
settling, centrifugation and chemical flocculation. The results showed the possibility of apply-
ing different SLS processes in the digestate as a pretreatment for solids and carbon reduc-
tion. The best process performance for this effluent, aiming subsequent nitrogen removal
from liquid fraction by deammonification, was centrifugation reaching a carbon and total sol-
ids removal of 90% and 83% respectively. The second step, was aimed to study the C/N ra-
tio impact (using digestate obtained in previous step) over the nitrogen removal efficiency
and in the microorganism community in a deammonification reactor. It was possible to apply
the digestate in deammonification process with average efficiency above 50% in all experi-
mental phases. The best C/N ratio tested was 0.5 and carbon concentration of 0,57 gTOC L
1d?, with a maximum nitrogen removal efficiency of 72%. Changes in the microorganism
community were also observed. The results obtained in this thesis can support wastewater
treatment plants to achieve higher yields, through the use of SLS fractions and for develop-
ment of a full scale deammonification systems.

Keywords: anaerobic digestion; anammox; nitrogen removal; swine manure; wastewater
treatment.
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1 INTRODUCAO

A suinocultura € uma das cadeias produtivas de maior expressao na agropecuaria
brasileira, tendo grande importancia econémica e social. Na busca de maior produtividade,
com reducdo de custos e otimizacdo do controle sanitario, foram adotados os Sistemas de
Producdo de Animais Confinados (SPACs), em que ocorre uma grande concentracdo de
animais em pequenas areas.

Devido ao modelo de producdo adotado, a quantidade de dejeto gerada é elevada,
possuindo grande potencial poluidor devido a alta carga de nutrientes, principalmente, nitro-
génio e carbono, tornando-se o grande desafio de manejo dessa atividade, uma vez que a
geracdo de grande volume de efluentes pode causar problemas de armazenamento, distri-
buicdo e poluicdo ambiental. Consequentemente, cresce a necessidade de alternativas para
reduc@o dos impactos ambientais, como o tratamento e/ou reaproveitamento dos residuos.
No manejo da concentragdo do carbono, cresceu o foco na aplicacéo da digestdo anaerobia,
pois, além de efetuar a reducdo dos constituintes organicos, também permite o aproveita-
mento energético.

A digestdo anaerébia € uma prética consolidada na remocédo de carbono de facil
biodegradabilidade, podendo gerar efluentes com baixa relacdo carbono/nitrogénio (C/N).
Atualmente, um dos modelos de biodigestor mais barato € o de lagoa coberta, porém, ele
comporta uma carga de solidos inferior ao modelo CSTR (do inglés “Continuous Stirred
Tank Reactor”), que suportam cerca de 12% de sélidos totais. Com isso, dada a eficiéncia
do biorreator CSTR em comportar concentracdes superiores de sélidos aos demais mode-
los, esse é amplamente utilizado para potencializar a producéo de biogas.

Tendo em vista isso, o digestato pode ainda conter alta concentragéo de solidos em
funcdo do modelo de reator utilizado e, também, do regime de operacdo do biodigestor, o
gue pode ocasionar dificuldades na remocao do nitrogénio.

Nesse sentido, 0 processo anammox € uma alternativa para remocéao de altas con-
centracdes de nitrogénio presentes no efluente dos biodigestores. Porém, para ser aplicado,
€ necessdria uma etapa anterior, a nitritagdo parcial (NP), na qual aproximadamente metade
do nitrogénio amoniacal é convertido em nitrito, a fim de proporcionar ao processo anammaox
as condicOes estequiométricas requeridas. Sendo assim, as culturas de bactérias com ativi-
dade anammox e oxidadoras de amonio coexistem, de maneira que tais processos combi-
nados recebem o nome de desamonificagéo.

O processo de desamonificacdo tem grande potencial de aplicabilidade, quando
comparado aos demais processos, como o de nitrificacao/desnitrificacdo, devido ao seu cus-
to relativamente baixo de investimento e economia de energia. Porém, a aplicacao de diges-

tato de biodigestor de lodos para esse processo nédo foi investigada ainda.
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Sabendo disso, a Embrapa Suinos e Aves exerce um importante papel no desen-
volvimento de pesquisas na area de tratamento de dejetos suinos. Com relagcdo ao processo
de digestdo anaerdbia e configuragdo de reatores anaerobios, houve avanco significativo
nos ultimos anos, buscando analisar possiveis interferentes do processo e o tratamento do
digestato (AMARAL et al., 2016a, 2014, 2016b; CESTONARO DO AMARAL et al., 2014;
MARCHIORO et al., 2018; PERAZZOLI et al., 2016; STEINMETZ et al., 2016; TAPPARO et
al., 2018; VENTURIN et al., 2018; VIANCELLI et al., 2013). Com essa visdo, a Embrapa
iniciou suas pesquisas acerca das bactérias com atividade anammox em meados de 2005
(KUNZ et al., 2007; SCHIERHOLT NETO et al., 2006). Nos anos seguintes, foi testada a
configuracdo de biorreatores e condi¢cdes operacionais (CASAGRANDE et al., 2011, 2013;
CHINI et al., 2014b; DE PRA et al., 2013, 2015, 2016; KUNZ et al., 2007; SCHEEREN et al.,
2011; SCUSSIATO et al., 2015; VIANCELLI et al., 2017, 2011).

Visando a sua futura aplicacdo em efluentes da suinocultura, os estudos foram di-
recionados para o processo de nitritacdo parcial e anammox em duas etapas, posteriormen-
te, em um Unico reator, a qual vem sendo otimizada pelo grupo de pesquisa (CHINI et al.,
2014a, 2016, 2015, DE PRA et al., 2012a, 2012b; SCUSSIATO et al., 2015).

Todavia, tendo em vista todas as reacdes envolvidas e os diversos micro-
organismos responsaveis pelo processo, bem como o conhecimento acumulado, sabe-se
que qualquer mudanca pode causar inibicao ou desequilibrio do sistema. Diversos sdo os
fatores (concentracdo de nutrientes, solidos e outros interferentes do processo) que influen-
ciam no sistema, tornando a aplicacdo de digestato de biorreator de lodo ao processo de
desamonificacdo um desafio para a implementacdo em larga escala.

Nesse contexto, o desafio deste trabalho foi tratar, via processo de desamonifica-
¢ao, o residuo de um digestor de lodo de uma planta de tratamento de dejetos suinos. Para
isso, inicialmente, necessitou-se estudar como inserir o digestato, com alta concentracao de
solidos e carbono para o processo anammox, no biorreator de desamonificacdo. Posterior-
mente, analisar o comportamento dos micro-organismos responsaveis pelo processo de

desamonificacdo com o tratamento desse efluente.
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2 OBJETIVOS

2.1 Objetivo geral

Avaliar a eficiéncia do processo de desamonificacdo, bem como o comportamento
das principais bactérias desse processo, no tratamento do digestato de um biodigestor de

lodo com alta concentracdo de sélidos, carbono e rico em nitrogénio.

2.2 Objetivos especificos

1. Estudar processos de separacdo solido-liquido; escolher trés deles para a prepara-
¢ao do digestato de um biorreator de lodos, modelo CSTR.

2. Verificar se a centrifugacéo é a melhor estratégia de SSL para digestato de biorreator
de lodos de um sistema de tratamento de efluentes da suinocultura.

3. Verificar se o processo de desamonificacdo pode ser estabelecido em um sistema de
reator Unico e avaliar se ha influéncia do digestato na eficiéncia de remogé&o de nitro-
génio desse biorreator.

4. Verificar se ocorrem mudancas na populacdo microbiana do biorreator de desamoni-
ficacéo.

5. Estudar se a concentracdo de carbono interfere no processo de desamonificacao.
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Com base na analise da literatura e nas premissas, foram formuladas as hip6teses

gque fundamentam este trabalho, as quais estdo sumarizadas na Tabela 1.

Tabela 1 Premissas e hipGteses com respectivos objetivos especificos vinculados ao item

2.2, que fundamentaram o trabalho

Premissas

Hipoteses

Objetivos
especificos

Os processos de separacdo solido-liquido (SSL) utili-
zados séo diversos, como filtragéo, filtrag&do pressuri-
zada, centrifugacgéo, sedimentacao, floculagéo, dentre
outros (AKHIAR et al., 2017; COCOLO et al., 2016;
HJORTH et al., 2010; ILMI et al., 2017). Visto que
esses processos sdo eficientes na remogédo de soli-
dos de residuos da biodigestdo, acredita-se que é
possivel a sua utilizacdo em digestato de biorreatores

de lodos.

A SSL é eficiente na
reducdo de sélidos e
carbono de digestato
de de
lodo, permitindo viabi-

biodigestor

lizar um pos-
tratamento via desa-

monificagao.

A gama de processos possiveis de serem utilizados é
grande, com diferentes eficiéncias de remocdo dos
sélidos e carbono obtidas. Porém, o que mais se so-
bressai aos demais, em diversos tipos de residuos, é
a centrifugacado (FERNANDES et al., 2012; MEIXNER
et al., 2015; POPOVIC et al., 2017), a qual é capaz
de gerar efluente com uma quantidade menor de s6-
lidos, favorecendo o pés-tratamento pelo processo de

desamonificacao.

Centrifugacdo € a
melhor técnica de
SSL para posterior
tratamento via pro-
cesso de desamonifi-

cacao.

A desamonificacdo vem demonstrando ser aplicavel
no poés-tratamento de digestato de diversos tipos de
efluentes, como esgoto sanitario, efluentes agrope-
cuarios e outros que apresentam altas concentragfes
de nitrogénio (DAI et al., 2015; PICHEL et al., 2018;
SCHAUBROECK et al., 2015). Os efluentes de bior-
reatores de lodos também apresentam altas concen-
tracdes de nitrogénio. A desamonificacdo pode ser

uma alternativa para o tratamento desses residuos.

O processo de desa-
monificagdo é aplica-
vel ao tratamento de
digestato de biorrea-

tor de lodos.

A populagdo microbiana é selecionada de acordo

com as condi¢cdes ambientais e a presenca de subs-

As caracteristicas do

digestato interferem

3e4
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tratos essenciais para 0 seu crescimento (por exem-
plo: amdnio, nitrito, nitrato, carbono, oxigénio dissol-
vido) (DU et al., 2019; LI et al., 2018a; ZHANG et al.,
2019b) . Uma vez que a disponibilidade pode variar
de acordo com as estratégias operacionais utilizadas,
as populacdes microbianas também sofrerdo mudan-

cas.

na dindmica da popu-
lacdo microbiana en-
volvida no processo
de desamonificacéo,
alterando a prevalén-
cia dos géneros de

bactérias anammox.

E sabido que micro-organismos heterotréficos possu-
em uma alta afinidade com o carbono organico; e,
também, que apresentam crescimento maior que
micro-organismos anammox (CHINI et al., 2016;
ZOPPAS; BERNARDES; MENEGUZZI, 2016). Dessa
forma, a adicdo de algum tipo de carbono, provindo
do digestato, pode desfavorecer o crescimento de
bactérias com atividade anammox, o que pode dimi-
nuir a eficiéncia de remocéo de nitrogénio no biorrea-

tor.

O carbono exerce
influéncia sobre a
comunidade microbi-

ana anammox.

4e5
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4 REVISAO BIBLIOGRAFICA

4.1 Suinocultura

A suinocultura é uma atividade de grande importancia econdmica. Estima-se que,
no ano de 2015, o mundo contava com 1,2 trilhdo de suinos. O Brasil é responsavel pela
producao de 39 milhdes de cabecas, o que o torna o quarto maior produtor mundial de carne
suina. Esse volume, em 2018, contribuiu com mais de R$ 60 bilh6es para o PIB do pais
(MARTINS; SANTOS FILHO; TALAMINI, 2018). A producéo nacional de 3,75 milhdes de
toneladas de carne, em 2017, encontra-se distribuida na maioria das regides brasileiras,
sendo que 67,5% da producdo de suinos esta concentrada na regido sul do pais (ABPA,
2018).

Essa elevada expresséo esté relacionada com o aumento da produtividade e da
diminuicdo dos custos, por meio do uso de novas tecnologias de producdo, que sé&o 0s
grandes responsaveis pelo crescimento cada vez maior da produtividade e que geram uma
enorme concentracdo de suinos em pequenas instalacdes fisicas (GIONGO et al., 2018).

Em consequéncia do uso dos sistemas de confinamento, também conhecidos como
SPAC’s, pode ocorrer o aumento dos impactos ambientais, devido a alta geracdo de resi-
duos, os quais ndo conseguem ser totalmente absorvidos pelo ambiente em razdo de pos-
suirem elevadas cargas de nutrientes, matéria organica, entre outros, gerando grandes de-
safios que envolvem a sustentabilidade ambiental da producdo de suinos (KUNZ; MIELE;
STEINMETZ, 2009; VIVAN et al., 2010).

O volume total de dejetos produzidos depende das fases de desenvolvimento do
suino (tabela 2). Cada uma delas cria, em relacdo aos residuos, problemas de armazena-
mento, distribuicdo, manejo e poluicdo ambiental, sendo que as quantidades de fezes e uri-
na dos suinos sao afetadas por fatores zootécnicos, ambientais e nutricionais (MITO et al.,
2018).

Tabela 2 Quantidade estimada de dejetos suinos produzidos diariamente de acordo com o
sistema de producéo

Categoria Efluentes (L animal™ dia?)
Ciclo completo 47,1
Unidade de producéo de leitdes 22,8
Unidade de producdo desmamados 16,2
Crechério 2.3
Crescimento — terminacao 45

Fonte: MITO et al., (2018).
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Com base nos dados apresentados anteriormente, pode-se fazer uma estimativa do
volume de dejeto produzido por plantéis por dia. Sabe-se que 80% da suinocultura sul brasi-
leira adota a pratica de armazenagem dos dejetos em lagoas ou tanques abertos; ja o res-
tante (20%), utiliza a préatica de biodigestdo e, posteriormente, ambos aplicam o efluente
como fertilizante vegetal e/ou condicionador do solo (CHERUBINI et al., 2014; KUNZ et al.,
2009). Quando a geracéao de efluentes supera a capacidade de suporte do solo ou as reco-
mendacdes dos érgdos de fiscalizacdo ambiental, sdo necessarias alternativas de tratamen-
to para remogdo ou aproveitamento desses nutrientes (GATIBONI et al., 2018; SARDA et
al., 2018).

4.2 Problema ambiental do nitrogénio

O nitrogénio € um nutriente essencial para qualquer célula viva, pois faz parte das
proteinas e aminoacidos. No meio ambiente, esse elemento encontra-se mais frequente-
mente na forma de amodnia (NHz) ou ion aménio (NH.*), ion nitrato (NOs™) ou gas N,
(STUEKEN et al., 2016). O ion nitrito (NO,") € pouco encontrado, ou presente em baixas
concentragdes, por ser um composto intermediario na redug¢é@o do nitrato a nitrogénio gaso-
So.

O nitrogénio amoniacal pode apresentar graves implicacbes ambientais, pois neces-
sita de uma alta demanda de oxigénio, ja que, para oxidar 1 mg de NH;, sdo necessérios 4,6
mg de oxigénio (O;) (VAN DER STAR et al., 2011). O ion NH,* é a forma de nitrogénio inor-
géanico mais abundante encontrada nas aguas residuarias, cujo equilibrio com a forma néo
ionizada (NHs;) é dependente do pH, conforme Equacdo 01 (STEIN; KLOTZ, 2016;
STUEKEN et al., 2016).

NH} + OH™ = NH; + H,0 Eq. (01)

A forma ionizada é predominante em valores de pH menores ou iguais a 7, muito
comuns em aguas naturais. J& com relacéo a valores de pH, na faixa de 8 a 9,5, a fracéo na
forma né&o ionizada cresce acentuadamente de cerca de 8 para 70%. Acima de pH 9,3, a
forma né&o ionizada € dominante.

O nitrito (NO) pode causar metahemoglobinemia, que ocorre pela oxidacdo do Fez*
a Fe3*, formando metahemoglobina, que é incapaz de se ligar ao O,, dessa forma, impedin-
do as trocas gasosas no organismo humano, o que afeta principalmente bebés (sindrome do
bebé azul). Também, no organismo humano, o nitrito, quando se combina com aminas se-
cundarias, forma nitrosaminas que apresentam poder mutagénico e carcinogénico

(FOWLER et al., 2013). Além disso, o aporte de nitrogénio e fésforo em corpos d’agua ace-



21

lera a multiplicacdo de organismos aquaticos fotossintetizantes, 0s quais resultam em uma
aceleracdo do processo de eutrofizacdo (PAPPU et al., 2017).

Conforme demonstrado na tabela 3, os niveis de contaminacao por efluentes da sui-
nocultura estdo relacionados a sua caracteristica, que possui elevada concentracdo de ma-
téria organica e nutrientes, mesmo quando comparados aos dejetos de outros animais da
producdo intensiva. O nitrogénio esta presente em elevada quantidade nos dejetos de sui-
nos, o qual torna o0 manejo dessa atividade um desafio. Isso porque a atividade suinicola
gera um grande volume de efluentes, resultando em problemas de armazenamento, distri-
buicdo e poluicdo ambiental (TECHIO et al., 2011).

Tabela 3 Caracterizacao dos efluentes agropecuarios de acordo com o tipo de animal

Variaveis (kg dejeto/ Tipo de animal

1000 kg de animal vivo) Gado de leite Gado de corte  Frango de corte Suino
Dejeto total 86 58 85 84
Solidos totais 12 8,5 22 11
Solidos volateis 10 7,2 12 8,5
DBO 1,6 1,6 - 3,1
DQO 11 7,8 16 8,4

NTK 0,45 0,34 11 0,52

N-NHs 0,079 0,086 - 0,29

P-total 0,094 0,092 0,3 0,18

*Todos os valores em peso Umido.
Fonte: (KUNZ; BORTOLI; HIGARASHI, 2008).

Sabendo disso, quando a disposi¢cédo dos efluentes no solo nao é possivel, em fun-
cdo dos riscos ambientais advindos da sobrecarga de nutrientes e da falta de areas para
dispor a elevada quantidade de dejetos gerados, fica evidente a necessidade de se buscar
alternativas de tratamento que ndo dependam do uso exclusivo dos dejetos, como fertilizan-
tes de lavouras (KUNZ; MIELE; STEINMETZ, 2009).

4.3 Arranjos de sistemas de tratamento de efluentes suinicolas

Em fungcdo do exposto, nota-se que a disposicdo diretamente no solo sofre uma
grande pressdo dos 6rgdos ambientais, devido aos impactos ambientais; torna-se, assim,
necessario, em muitos casos, o tratamento dos efluentes suinicolas. A integracdo de pro-
cessos fisicos, fisico-quimicos e bioldgicos é de fundamental importancia para garantir uma
melhor qualidade do efluente final (CHEN, 2016; GUVEN et al., 2019; MASSOUD; TARHINI;
NASR, 2009).
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A figura 1 ilustra as possiveis rotas de tratamento de efluentes suinicolas, visando a
ndo-sobrecarga de reatores bioldgicos. A escolha da rota de tratamento estd ligada direta-
mente a qualidade do efluente final necessario, ou seja, o destino desejado, o qual pode ser
a disposicdo no solo, langamento em corpos d’agua ou agua para reuso (SUZIN et al.,
2018).

A primeira etapa € a separacao grosseira de sélidos; a simples ado¢édo dessa me-
dida reduz a complexidade das fracdes, permitindo que cada uma delas possa ser destinada
ao tratamento e/ou armazenamento mais adequado (KUNZ; STEINMETZ; BORTOLI, 2010).
A proporcao de sélidos separados nessa etapa corresponde de 40 a 50% da matéria organi-
ca total do efluente de entrada (FORESTI; ZAIAT; VALLERO, 2006). A separacao de sélidos
grosseiros € uma interessante etapa, visto que se pode tratar a parte liquida e sélida de ma-

neira mais adequada, mesmo que isso ocorra pelo mesmo processo (ex. digestdo anaero-

bia).
Fase
solida
Biodigestor

o de lodo
» Biogas
Compostagemq—
Digestédo |
anaer0b|a|

LINHA PRINCIPAL -
Dejeto
Bruto

Separagao
solidos
=1 mm

Sem

tratamento
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liquida

Tratamento
biclégico

i Solido
Processos LINHA SECUNDARIA
— cOnvencionais
remogao de N B _ I
emogéo
de fosforo SSL
Processos Langamento : I
—w» avangados em corpos Agua para
remogéo de N dagua reuso Liguido
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¥
*| Disposigéao [+
»| Nnosolo

Figura 1 Alternativas de rotas tecnoldgicas para o tratamento de dejetos suinos.
Fonte: KUNZ, (2010) (adaptado).

Conforme demonstrado na figura proposta acima, muitas vezes, é necessario 0 uso
de vérios processos no tratamento do mesmo efluente, assim, conforme o fluxo do liquido
vai sendo tratado, tem-se a linha principal (mainstream) e a linha paralela (sidestream) de
tratamento (LI et al., 2018b; YANG et al., 2018).
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Dentre os processos biologicos para a remocao de carbono, a digestdo anaerdbia
foi a que se destacou e se consolidou como uma fonte alternativa de energia aos combusti-
veis fésseis (SIDDIQUE; WAHID, 2018). O alto interesse em aumentar a produ¢cédo de meta-
no e biogas direcionou as pesquisas para o desenvolvimento de reatores mais eficientes
(ex. CSTR), bem como para mistura com outros substratos (BOLZONELLA et al., 2018;
TAPPARO et al., 2018; WU et al., 2019). Sendo assim, estudou-se o tratamento das fraces
sélida e liquida em separado, de forma que demonstraram ser uma estratégia para aumen-
tar a producdo de metano e biogas (AMARAL et al., 2016b).

A etapa de separacédo da fracdo solida da liquida é uma configuracdo proposta nes-
te trabalho, a qual foi modificada da figura original de Kunz (2010). A SSL é proposta para
remocao dos sélidos e carbono presentes no digestato, visando a adequacao do efluente
para posterior remogao de nitrogénio.

Ha& varios trabalhos que relatam o uso de diversos processos de SSL para prepara-
cdo do efluente, tais como: filtracdo, filtragdo pressurizada, centrifugacdo, sedimentacgéao,
floculag&o, dentre outras (AKHIAR et al., 2017; COCOLO et al., 2016; HIORTH et al., 2010;
ILMI et al., 2017; KOZA, 2012; M@LLER; SOMMER; AHRING, 2002; TAMBONE et al., 2017;
ZAREBSKA et al., 2017; ZHANG; LIN; HU, 2018).

Diferentes eficiéncias de remoc¢éo dos solidos e carbono séo obtidas por meio do
uso desses processos de SSL, porém, o uso da centrifugacéo se sobressai aos demais em
diversos tipos de residuos (AL SEADI et al., 2013; GAZSO et al., 2017; ILMI et al., 2017;
MEIXNER et al., 2015; POPOVIC et al., 2017). Visto que o processo de centrifugacéo ja é
utilizado de maneira eficiente em sistemas de tratamento, acredita-se que é possivel a sua
utilizacdo como pods-tratamento de digestato de biorreatores de lodos, favorecendo o pés-
tratamento para a remocao de nitrogénio.

Diversos sdo o0s processos biolégicos aerébios e andxicos disponiveis para a remo-
¢ao de nitrogénio. Contudo, os arranjos de processos de tratamento se diferem, devido ao
envolvimento de processos biolégicos e diferentes abordagens. Assim, torna-se fundamental
conhecer as vantagens, bem como as limitagdes de cada qual, para, assim, alcangar o obje-
tivo desejado (MCCARTY, 2018; VAN KESSEL et al., 2018).

Quanto aos processos biolégicos de remocao de nitrogénio, ressalta-se o processo
convencional: nitrificagdo e desnitrificagdo (ZOPPAS; BERNARDES; MENEGUZZI, 2016).
Porém, nos ultimos anos, esta sendo desenvolvido o uso de tecnologias de tratamento mais
eficientes. Para isso, varios processos alternativos vém sendo estudados, como é o caso da
nitritagdo parcial, oxidagdo anaerdbia da amdnia (anammox) e seus sistemas combinados
(desamonificacéo) (CHINI et al., 2016; DE PRA et al., 2012a, 2016; FENG et al., 2017;
MAGRI et al., 2017; VIANCELLI et al., 2017).

Reducdes significativas da demanda de oxigénio, baixa producéo de lodo, menor

demanda de energia elétrica e auséncia da necessidade de carbono organico indicam o
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processo anammox COmo mais vantajoso perante os processos tradicionais de nitrificacéo/
desnitrificacéo (GIONGO et al., 2018; MA et al., 2016; VAN DER STAR et al., 2011).

A combinagcdo dos processos de nitritacdo parcial e anammox é uma eficiente
abordagem econdmica para a remocéao bioldgica de nitrogénio de efluentes suinicolas, po-
rém, sua aplicagcdo como tratamento em mainstream ainda € um desafio. Por isso, em eflu-
entes desse tipo, a combinacdo desses processos é utilizada no tratamento sidestream (LI
et al., 2018b).

Por fim, a dltima etapa de tratamento € a remoc¢ao e recuperacdo de fosforo, a qual
€ possivel por meio de varios processos, como: a separacao fisica, tratamento biolégico,
adsorcao e precipitacdo quimica (FERNANDES et al., 2012; LI et al., 2019; PENG et al.,
2018a; SPERLICH et al., 2010; SUZIN et al., 2018; WANG; TONG; WANG, 2018). A remo-
cao e recuperacgédo do fosforo geralmente é realizada por precipitacéo seguida de separacéo
fisica, na qual o produto final pode ser utilizado como fertilizante ou como suplemento de
fésforo na alimentacao animal; isso € uma preocupac¢do importante, uma vez que as fontes
de fosforo estéo se tornando escassas (MELIA et al., 2017; SUZIN et al., 2018).

4.3.1 Digestao anaerébia

A principal tecnologia utilizada na agricultura para a remocao de matéria organica de
dejetos suinos é a digestao anaerdbia (DA). O processo de DA € uma eficiente alternativa,
na qual a matéria organica facilmente biodegradavel é convertida em biogas (AMARAL et
al., 2016b; ATELGE et al., 2018).

Esse processo envolve um ecossistema de diversos microrganismos, que trabalham
interativamente na conversao de matéria organica em metano, gas carbbnico, agua, gas
sulfidrico e amdnia. Os microrganismos atuantes no processo tém velocidade de crescimen-
to e inibicdo diferentes e a inoperancia de um determinado grupo pode inativar todo o pro-
cesso (TAPPARO et al., 2018; WU et al., 2019).

A configuracdo mais utilizada para a degradacdo do carbono séo os reatores do tipo
CSTR; aproximadamente 90% dos reatores erguidos na Europa sao desse modelo (SHAH
et al., 2015). Isso ocorre, pois tal modelo de reator promove maior contato entre a biomassa
e as particulas de substrato (MAO et al., 2015). Segundo Cantrell et al., (2008); na maioria
dos casos, o reator CSTR apresenta uma producao de biogas até 10 vezes superior, com-
parada ao biodigestor de lagoa coberta. O diferencial responsavel pelo aumento da produti-
vidade esta relacionado diretamente com maior controlabilidade de processo, como agitacao
e operacao a condi¢cdes mesofilicas ou termofilicas. Reatores CSTR tém a necessidade de
um substrato com elevada concentracdo de solidos totais, suportando até cerca de 12%
(KARIYAMA; ZHAI; WU, 2018).



25

Como a concentracao de SV em dejetos de suinos, via de regra, esta entre 1 e 3%,
com a finalidade de incrementar o sélido volatil de reatores do tipo CSTR, diversas estraté-
gias sdo utilizadas, a saber: a codigestdo com culturas energéticas (PABON-PEREIRA et
al., 2014), lodos de estacao de tratamento de efluentes (TAMPIO; SALO; RINTALA, 2016),
concentrar os solidos volateis presentes no dejeto por meio de separacdo de fases
(AMARAL et al., 2016b), adicdo de carcacas (TAPPARO et al., 2018) e residuo alimentar
(MAHMOODI-ESHKAFTAKI; EBRAHIMI, 2019).

4.3.2 Preparacdo do digestato para o processo de desamonificacao.

O material digerido usualmente é utilizado sem qualquer tratamento adicional. Po-
rém, o armazenamento, transporte, manuseio e aplicagédo do digerido como fertilizante resul-
tam em custos significativos para os agricultores em comparacao com seu valor de fertilizan-
te; isso se deve ao grande volume e baixo teor de matéria seca (MS) (SHI et al., 2018).
Além do mais, o digestato possui altas concentragcdes de nitrogénio facilmente disponivel,
podendo inviabilizar a aplicagédo diretamente no solo.

Essas condi¢gBes tornam o processamento do digestato muito atrativo, o qual envol-
ve a aplicacdo de diferentes tecnologias (WU et al., 2019). As tecnologias aplicadas sao, na
sua maioria, comparaveis as tecnologias existentes no tratamento de aguas residuais.

O processamento do digestato pode ser realizado de duas maneiras: condiciona-
mento e tratamento. O condicionamento visa produzir biofertilizantes padronizados (sélidos
e liquidos), nos quais a qualidade e a comercializacdo sdo melhoradas (POPOVIC et al.,
2017). Ja o tratamento, é aplicado para remover nutrientes e matéria organica que restou,
gerando mais biogas e permitindo um pés-tratamento da parte liquida para posterior langa-
mento em corpos d’agua ou retso desse efluente (PEPE SCIARRIA et al., 2019).

A desamonificagéo j& foi aplicada com sucesso no tratamento de efluentes com di-
versas relacdes C/N, como: aguas residuarias (PICHEL et al., 2018; WAKI et al., 2018), lixi-
viado de aterro (PENG et al., 2018b; YUAN et al., 2018), esgoto doméstico (MIAO et al.,
2018; ZHANG et al., 2018a), efluente sintético (CHINI et al., 2016; ZHANG et al., 2019b),
industrial (MIRGHORAYSHI; ZINATIZADEH; VAN LOOSDRECHT, 2018) e digestato (LI et
al., 2016; RISBERG et al., 2017).

As relacdes C/N, geralmente utilizadas nestes trabalhos, sdo de até 0,8, visando a
supressdo de microrganismos heterotréficos. Porém, € um desafio a aplicacdo de um pro-
cesso para remocao de nitrogénio de digestato de biorreator de lodo, devido a concentragcéo
de sdlidos e carbono, as quais devem ser consideradas e ndo somente a relagdo C/N. As-
sim, o primeiro passo para o tratamento do digestato é separar a fase sélida da liquida, por
meio de processos de separacao solido-liquido (SSL), os quais utilizam diferentes tecnologi-

as e um variado grau técnico.
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O uso da SSL em efluentes produz duas fragfes, uma sdlida e outra liquida. A fra-
cdo solida pode ser vendida como fertilizante, que pode ser seco e peletizado, compostado
e utilizado como condicionador de solo, fins industriais ou digerido para produgéo de energia
(AL SEADI et al., 2013; PABON-PEREIRA et al., 2014). A frac&o liquida contém principal-
mente nitrogénio, a qual pode ser aplicada como fertilizante em areas com deficiéncia de
nitrogénio ou destinada a um pos-tratamento (ILMI et al., 2017).

Uma gama de processos de SSL estdo disponiveis, incluindo processos fisicos (fi-
gura 2) e quimicos (figura 3). Dentre esses, pode-se citar o uso de separadores, prensa pa-
rafuso, centrifugacdo, sedimentacao, floculacdo quimica, filtracdo, osmose reversa, dentre
outros (AKHIAR et al., 2017; BALDE et al., 2018; COCOLO et al., 2016; MEIXNER et al.,
2015).

o8

Figura 2 Separagdo comum e tecnologias de separacéo fisica de efluentes. F - entrada do
efluente, L - saida do liquido clarificado e S - saida dos s6lidos. Os nomes para os dispositi-
vos sdo: |. Peneira rotativa, Il. Peneira estatica de escova rotativa, Ill. Tela vibratoria, IV.
Prensa parafuso, V. Prensa de correia, VI. Peneira estatica.

Fonte: BURTON, (2007).
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Fonte: DEZOTTI, (2008).

As variagbes de processos de SSL baseiam-se na densidade ou no tamanho da

particula. A diferenca de densidade permite a utilizacdo dos processos de gravidade, flota-
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cdo ou forca gravitacional. J& a SSL por tamanho envolve processos de filtragcdo
(NAKAMURA; NAKAMURA; MATSUMOTO, 2018). Ambos os métodos tém vantagens de
desvantagens, por isso, entender o efluente e o produto final necessario ir4 auxiliar na esco-
Iha do melhor processo.

Do sdlido total presente nos efluentes, é possivel dividi-lo em diversas fracfes em
funcdo do didmetro das particulas, ou seja, uma fragdo com as particulas em suspensado
(coloides, finos, grosseiros e fibras) e outra com os sélidos dissolvidos (Figura 4). As particu-
las, com didmetro superior a 1mm, sédo caracterizadas como sélidos mais grosseiros; com o

uso de peneiras e prensas, obtém-se melhor eficiéncia de separacdo (BURTON, 2007).

sélidos dissolwvidos

Particulas coloidais

20
1000

5000
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sélidos finos

sélidos grosseiros

Fibras

Figura 4 Divisdo da matéria solida do dejeto suino em fragBes que podem ser removidos

pelas principais categorias de separagdo ou processo de separacao.
Fonte: BURTON, (2007).

4.3.2.1 Sedimentagao

A sedimentagcdo é uma opcgdo atraente para separagdo, devido ao baixo custo e
tecnologia simples. A maioria consiste em um recipiente cilindrico no topo e conico na parte
inferior, no qual o efluente é adicionado no topo e os sélidos se depositam no fundo da parte
cbnica, podendo ser removidos (BITTELLI et al., 2019).

A sedimentacao é utilizada usualmente na separacdo de particulas com diametro
inferior a 1 mm (figura 4) (BURTON, 2007). Ela atua na remogé&o dos s6lidos em suspensao.
Essa separacao das particulas solidas, com densidade superior a do liquido, ocorre por
meio da acdo da gravidade, tendo como resultado o sobrenadante e o sedimentado, ou seja,
um liquido clarificado e o lodo, respectivamente (STAZI; TOMEI, 2018). A velocidade de
sedimentacdo aumenta com a densidade do sélido quando comparada com a do liquido,
mas diminui com o aumento da viscosidade, variando de acordo com o tipo de lodo
(HJORTH et al., 2010).

A sedimentacao dos soélidos de dejeto suino foi estudada durante 4 horas, com MS
inicial entre 0,5 — 4%; a sedimentacao estava completa com 1 hora de experimento. J& com
MS de 6%, foi de 4 horas. Observou-se que a remoc¢&o de MS foi maior para 1% e 2% (60%

de remocéo), enquanto que a remocdo de MS foi 30% para 0,5 e 4% e apenas 5% o lodo
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com 6% de MS. Notou-se, também, que, conforme diminuia-se a quantidade de solidos,
melhor era a sedimentabilidade do lodo (LICHTFOUSE et al., 2010).

O equipamento empregado na sedimentacao é o decantador, o qual apresenta dife-
rentes configuracdes, que possuem varia¢cdes no formato do tanque e nas formas de remo-
¢ao do lodo. Normalmente, o efluente é inserido pelo topo circular, de forma que, com a ba-

se cbnica, ocorre a remocéo do lodo (HJORTH et al., 2010).
4.3.2.2 Centrifugacéo

O processo de separacao por centrifugacdo € baseado na aplicacdo da forca gravi-
tacional sobre as particulas, o que pode aumentar a eficiéncia de separacado, reduzindo o
tempo necessario para atingir uma determinada eficiéncia (MEIXNER et al., 2015).

Assim, qualquer particula que apresente um movimento circular uniforme, submeti-
da a uma forca centrifuga (gravitacional), que tem como referéncia o centro da trajetéria cir-
cular, é representada pela equacao 7 (WILSON; WALKER, 2010).

Fc=m*w?*R Eq. (06)
Em que: m — massa do corpo; w — velocidade; R — raio da rotacgéo.

Quanto maior for o nimero de rotagfes por segundo, maior sera a forca centrifuga
aplicada na particula e, quanto maior o raio da circunferéncia, maior a forca centrifuga.
Quando uma suspensao € submetida a uma velocidade ou a um numero de rota¢des por
minuto (RPM), a forga centrifuga faz com que as particulas se afastem radialmente do eixo
da rotagédo (COCOLO et al., 2016).

O modelo de centrifuga mais usual no tratamento de efluentes é do tipo decanter;
sdo unidades simples e compactas (figura 5). Esse equipamento consiste em uma rosca
transportadora dentro de um tambor rotativo, operando com o principio de submeter o fluido
a altas forcas centrifugas (1500 a 4000 rpm), separando em fra¢des (H. B. MOLLER; J. D.
HANSEN; C. A. G. SORENSEN, 2007).

l"— Fluido —.l.___ SoIidos _..I
m';nim.,_
LLL L et

Fragao Sélida

Fragao Liquida

Figura 5 Representacdo de uma centrifuga de modelo decanter
Fonte: H. B. MOLLER; J. D. HANSEN; C. A. G. SORENSEN, (2007) (adaptado).
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4.3.2.3 Floculagdo quimica

Esse processo caracteriza-se pela aglomeracao de impurezas que se encontram
em suspensao fina (estado coloidal) ou dissolvidas em particulas maiores para que possam
sedimentar com mais facilidade, removendo-as do meio. O fenbmeno de aglomeracao deve-
se a desestabilizacdo das cargas superficiais das particulas em suspenséo provocada pela
adicdo de produtos quimicos, 0os quais neutralizam as forcas elétricas superficiais e anulam
as forcas repulsivas (DEZOTTI, 2008).

A floculacdo quimica (figura 3) acontece em duas etapas: a coagulacéo e a flocula-
cdo. A coagulacao refere-se a adigdo do coagulante no efluente, havendo formagéo de es-
pécies hidrolisadas com carga positiva. Essas espécies séo transportadas para que ocorra o
contato com o material particulado. A etapa subsequente consiste na floculagdo, na qual
ocorre a aglomeracao dos coloides descarregados, até a formacao de flocos que sedimen-
tam a uma velocidade adequada (HJORTH; CHRISTENSEN; CHRISTENSEN, 2008).

Os reagentes utilizados nesse processo sdo coagulantes e os coadjuvantes. Os co-
agulantes empregados sdo sais organicos, geralmente, ferro e aluminio, que sdo capazes
de produzir hidréxidos gelatinosos insollveis, 0s quais se envolvem e absorvem impurezas.
Ja os reagentes coadjuvantes sédo aceleradores da floculacdo, capazes de formar particulas
mais densas, beneficiando a coagulacéo, além de aumentar a decantacdo e o enrijecimento
dos flocos (BITTON, 2005).

Também, como coagulantes e coadjuvantes, os polieletrdlitos tém sido utilizados
com sucesso. Os polieletrélitos sédo polimeros organicos, de origem sintética ou natural, que
apresentam solubilidade em agua, podendo apresentar caracteristicas de carga neutra, po-
sitiva ou negativa; sdo divididos em n&o-ibnicos, catibnicos e anidnicos (SANCHEZ-
MARTIN; BELTRAN-HEREDIA; SOLERA-HERNANDEZ, 2010)

O uso desses polimeros na SSL é crescente por gerarem subprodutos de menor
toxicidade e risco ambiental, em comparagdo com subprodutos do uso de sais inorganicos,
gue contém altas concentracdes de metais. Embora o custo desses polimeros seja maior
gue o dos sais (ex: sulfato de aluminio), as dosagens requeridas sao reduzidas, igualando-
se o custo no final (DEZOTTI, 2008).

Os polieletrolitos de acrilamidas (poliacrilamidas) sdo produzidos sinteticamente por
meio da copolimerizagdo de mondmeros do acido acrilico ou monémeros de sais de acrila-
mida. Dentre o grupo de polieletrélitos naturais, destacam-se 0s taninos vegetais, que repre-
sentam um grupo de compostos fendlicos de grande interesse econémico e ecolégico, por
serem de fonte renovavel (HIORTH; CHRISTENSEN; CHRISTENSEN, 2008).
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A utilizacao do tanino combinado com a poliacrilamida em dejeto suino, testada em
diversas concentracées (0,75 a 1,8 g L de tanino e 0,5 a 1,3 mg L? poliacrilamida), de-
monstrou-se eficiente (acima de 90%) na remocao de material em suspensédo e demanda
quimica de oxigénio (DQO). Foi observado, também, que houve aumento na velocidade de
sedimentacdo do lodo, além da formacéao de flocos maiores e mais compactos a medida que
as concentracdes de tanino foram aumentadas (STEINMETZ et al., 2007).

Por fim, Kunz; Steinmetz; Bortoli (2010), utilizando 2,5 mL L* de tanino e 0,25 mgL™*
de poliacrilamida, obtiveram como resultado um volume de lodo de 275 mL L%, os quais
também observaram a formacédo de flocos maiores, mais definidos e com boa sedimentabili-

dade, obtendo uma eficiéncia de remocéo de DQO de 76%.

4.3.3 Nitrificagao e desnitrificacéo

O processo de nitrificacdo € a conversao de amonia para nitrato, por meio de acao
microbiana. Esse processo é dividido em duas etapas, a nitritacdo e a nitratacdo. A nitrita-
cdo (Equacédo 02) é a conversdao da amonia em nitrito, que ocorre pelo grupo de bactérias
oxidadoras de amobnia (BOA). Ja a nitratacdo (Equacédo 03) é a conversao do nitrito para
nitrato, via bactérias oxidadoras de nitrito (BON) (CUI et al., 2016).

No caso de posterior alimentacdo do processo anammox, deve haver somente cerca
de 50% da conversao do ion amonio a nitrito, tornando, assim, a estequiometria de acordo
com o desejavel pelo processo anammox, a qual se chama nitritacdo parcial (DE PRA et al.,
2012a; WU, 2017).

NH4+ + 1,5 02 i NOZ_ + 2H+ + Hzo AGOZ ‘287 kJ m0|‘1 Eq (02)
NO,” + 0,50, — NO;~  AGP= -76 kJ mol Eq. (03)

Os dois mols de H* gerados no produto final da reac&o de nitrificagdo séo responséa-
veis por converter CaCO3; em acido carbbnico (H2COs), que, por sua vez, acaba se dissoci-
ando em H>O e CO.. A nitrificacdo apresenta a tendéncia de consumir alcalinidade, o qual €
estimado em 7,14 g de carbonato de calcio para cada grama de amonio oxidado, em que,
para cada mol de NH.* (14 g/mol) oxidado, s&o gerados 2 mols de H* e consumido 1 mol de
CaCOs (100 g/mol) (ZOPPAS; BERNARDES; MENEGUZZI, 2016).

Dessa forma, o processo precisa ocorrer com condi¢fes controladas, pois os produ-
tos do metabolismo dessas bactérias podem aumentar a toxicidade do meio (DE PRA et al.,
2012a; GIONGO et al., 2018). Assim, é de grande importancia conhecer o funcionamento do
processo e os efeitos que alguns fatores causam na conversdo do nitrogénio amoniacal,
tendo em vista o controle da temperatura, pH e oxigénio dissolvido, ja que sdo 0s principais
interferentes (WU, 2017; YAN et al., 2019).
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Ao contrario do processo de nitrificacdo, a desnitrificacdo ndo exige bactérias especi-
ficas; isso ocorre devido ao processo ser realizado por diversos micro-organismos, predomi-
nantemente por bactérias heterotréficas, anaerdbias facultativas, que utilizam o nitrato e/ou
nitrito, ao invés do oxigénio, como aceptor de elétrons (LEI et al., 2019).

A desnitrificacdo é a reducdo do nitrato, gerado na nitrificacdo, para nitrogénio gaso-
so, em que uma das condicdes deve ser a auséncia de O e presenca de uma fonte de car-
bono. Assim, ocorre em quatro estagios, conforme equacdo 04 (RIOS-DEL TORO;
CERVANTES, 2016):

NO3z — NOz' — NO — Nzo — N> Eq. (04)

Cada um desses estagios € catabolizado por enzimas especificas, podendo ser mais
de um tipo de redutase por etapa. As reacdes ocorrem por microrganismos heterotroficos,
que, em sua sintese celular, necessitam de matéria organica. Normalmente, as enzimas
necessarias para a desnitrificacdo séo produzidas exclusivamente sob ou proximas a condi-
cbes anaerObias, sendo inibidas quando expostas ao oxigénio dissolvido (TANG et al.,
2019b; ZOPPAS; BERNARDES; MENEGUZZI, 2016) .

Além disso, a alcalinidade, também, exerce um papel importante na desnitrificacao,
uma vez que as etapas do processo consomem ions H* do meio, implicando no aumento da
alcalinidade do meio. O valor estimado de CaCOs que deixa de ser consumido € de 3,579
por grama de nitrogénio gerado, uma vez que, para 6 mols de H*, 300mg de CaCO3; deixam
de ser consumidos, gerando 84g de nitrogénio gasoso (ZOPPAS; BERNARDES;
MENEGUZZI, 2016).

Nota-se que a quantidade de ions H* gerados na nitrificacdo é o dobro da quantidade
de ions H* consumidos na desnitrificacdo. Dessa forma, o controle do pH e eventual su-
plementacdo de alcalinidade mostra-se importante para que ndo haja inibicdo das bacte-
rias, durante o processo, devido a acidez do meio (PAPPU et al., 2017)

4.3.4 Anammox

Na remocédo de nitrogénio amoniacal de efluentes, o processo de oxidagdo anaerbbia
do amoénio (anammox, do inglés: Anaerobic Ammonium Oxidation) € tido como um dos
avancos tecnolégicos mais inovadores (MAGRi et al.,, 2017; PEETERS; VAN NIFTRIK,
2019; VIANCELLI et al., 2017). Esse processo € uma rota alternativa que consiste na oxida-
cdo do ion aménio a nitrogénio gasoso, via micro-organismos especificos, tendo o nitrito
como aceptor de elétrons, o que produz uma pequena quantia de nitrato (equacédo 05) (LI et
al., 2018a; SCHEEREN et al., 2011).
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NH,* + 1,32NO;™ + 0,066HCO;™ + 0,13H* —
1,02N; + 0,26NO3™ + 0,066CH;00,5No 15 + 2,03H,0 AG= -358 kJ.mol™* Eqg. (05)

Estima-se, pela maxima atividade das bactérias e do fator de conversao de substrato
em biomassa, que o tempo de duplicacdo para essas bactérias seja de 4 a 7 dias, tendo
assim uma velocidade de crescimento lenta; com isso, 0 processo produz pouco volume de
lodo (ZHANG et al., 2017).

Os micro-organismos responsaveis por essa rea¢do sdo quimiolitoautotroficos e so-
frem inibicdo reversivel na presenca de oxigénio (VAN DE GRAAF et al., 1995; ZHANG et
al., 2018b). Além disso, ha vérios fatores que interferem no processo, como: temperatura,
pH, nitrito, nitrato, amdnio, carbono e solidos (JIN et al., 2012; ZHANG et al., 2019a).

Uma das maiores vantagens do processo esta na capacidade de remocgdo de altas
cargas de nitrogénio com baixo tempo de retencdo hidraulica (TRH) (MANONMANI;
JOSEPH, 2018). Casagrande et al. (2013) conseguiram atingir taxas de remocao de nitro-
génio na ordem de 16,24 kg N m=3d?, operando com TRH de 0,2 horas.

Na presenca de determinadas quantidades de matéria organica (acima de 300 mg
DQO L71), bactérias com atividade anammox tém dificuldade de competir por nitrito com os
micro-organismos heterotroficos, os quais apresentam velocidades de crescimento muito
superiores aos micro-organismos com atividade anammox (SANCHO et al., 2019). Todavia,
existem diferentes pontos de vista na literatura a respeito da concentracdo de carbono orga-
nico a partir da qual os micro-organismos desnitrificantes inibem o processo anammox
(WANG et al., 2019).

Coradi (2014) reporta que uma relacdo C/N acima de 2,0 causa inativacdo dos mi-
cro-organismos anammox. Zhang et al. (2012) reportam que a relagdo C/N ideal para o pro-
cesso € de 0,65, porém, Chen et al. (2016) alcancaram uma relacdo de 2 como ideal.
Winkler; Kleerebezem; Van Loosdrecht (2012) encontram estabilidade do processo com
uma relagdo C/N maxima de 0,5.

Uma taxa de remocao de nitrogénio de 95% foi obtida em relagbes C/N inferiores a
1,28, com 51% de diminuicdo da atividade anammox e aumento de 49% na desnitrificagédo
(JIA et al., 2012). A remogao de nitrogénio foi mantida entre 80 — 85%, elevando a relagéo
C/N gradualmente de 1 até 3 (LACKNER et al., 2014). Ja para conseguir manter 0s proces-
sos anammox e desnitrificacdo, coexistindo em um reator SBR, foi fundamental uma relacéo
C/N abaixo de 1,57 (TAKEKAWA et al., 2014).

De acordo com o disponivel na literatura, a relacdo C/N apropriada, para que o pro-
cesso de desnitrificacdo coexista e ndo se sobressaia 0 processo anammox, na remoc¢ao de
nitrogénio, deve ser na faixa de 0,5 — 3. Porém, para que ndo haja crescimento de bactérias

heterotrdficas, é indicado o uso de relagcdo C/N até 0,5 (ZHOU et al., 2018). Todavia, com
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base em estudos prévios e andlise da literatura, deve-se considerar a concentracao inicial
de carbono de nitrogénio, o que influencia diretamente na relacdo C/N.

Os dados na literatura com relagdo a DQO sao variaveis; concentragbes de DQO
em torno de 0,3 g L' inativam o processo anammox (CHAMCHOI; NITISORAVUT,;
SCHMIDT, 2008) e, acima de 0,3 g L, cessam completamente a atividade anammox
(MOLINUEVO et al., 2009). Porém, Tomar; Gupta; Mishra (2015) testaram que a concen-
tracdo de DQO pode ser aumentada até 0,6 g L, mantendo a coexisténcia de anammox e
desnitrificantes. J& Ruscalleda et al. (2008) obtiveram eficiéncia de 85% via anammox com a
adicdo de 0,4 g L'* de DQO.

Os valores e razdes apresentados na literatura evidenciam alta variabilidade, pois
estdo fortemente ligados a biodisponibilidade da matéria orgéanica, ou seja, esta relacionado
com o tipo de molécula organica predominante do efluente. Assim, com base nos trabalhos
envolvendo relagbes C/N, DQO e carbono, percebe-se que as bactérias com atividade
anammox e organismos desnitrificantes podem coexistir e ser fundamentais para o trata-
mento com altas concentracdes de material organico, lentamente biodegradavel (WANG et
al., 2019). Nessas &guas residuarias, em particular, o crescimento de organismos heterotro-
ficos desnitrificantes é limitado pela baixa biodisponibilidade de carbono organico.

Assim, percebe-se que 0 processo anammox é bastante promissor para o tratamen-
to de efluentes com baixo carbono, por isso, o desafio é adapta-lo a efluentes agroindustri-
ais, em funcao da necessidade especifica de substrato (SCHEEREN et al., 2011).

4.3.5 Desamonificacéo

Um dos arranjos de tecnologias proposto para o tratamento de efluentes é a combi-
nacdo dos processos de nitritagdo parcial e anammox em um mesmo reator, desse modo,
criando um conjunto de bactérias para eliminacdo do nitrogénio (CHINI et al., 2016;
PEETERS; VAN NIFTRIK, 2019). A combinagéo desses dois processos tem recebido dife-
rentes nomes, como desamonificagdo (DAI et al., 2019), PNA PN+AMX (do inglés partial
nitritation-anammox) (MIAO et al., 2018; WU, 2017) e CANON (do inglés Completely Auto-
trophic Nitrogen-removal Over Nitrite) (LI et al., 2018a).

O processo de desamonificacdo foi primeiramente proposto em dois reatores como
forma de ser facilmente operado, para ser economicamente viavel em plantas de tratamento
maiores, quando comparado aos processos de nitrificacdo/desnitrificacdo (CONNAN et al.,
2018). Todavia, com o desenvolvimento de outras tecnologias, o0 sistema de reator Unico
passou a ser 0 mais utilizado. Esse fato efetivou-se em razdo da sua simplicidade, bem co-
mo por utilizar menos material, espaco fisico e por ser de simples controle (VAN DER STAR
et al., 2011).
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Logo, a remocédo de nitrogénio pela desamonificacdo em reator Unico é competitiva
em relacdo ao custo de investimento, pois pode ser alcangada com menor aeragdo, espaco
e energia (LI et al., 2018a).

No processo de desamonificacdo, 0s grupos de bactérias nitrificantes e anammox
devem cooperar ao longo do processo, de forma a perfazerem um consoércio efetivo para
remocao de nitrogénio (PICHEL et al., 2018). A estequiometria para o processo de desamo-
nificacdo esta descrita abaixo, na equacao 06 (FENG et al., 2017; SLIEKERS et al., 2002).

NH," + 0,85 O, — 0,44 N, + 0,11 NO;™ + 1,43 H,O + 1,14 H* Eq. (06)

O processo de desamonificacdo em reator Unico consiste na oxidagcdo parcial da
amonia a nitrito, sob condicdo de oxigénio limitado e, subsequentemente, a conversao des-
se nitrito juntamente com 0 amdnio remanescente a nitrogénio gasoso (CHINI et al., 2016).

Considerando-se que bactérias com atividade anammox sao reversivelmente inibidas
por baixas concentracdes de oxigénio (0,2 mg L?), para que esse processo possa ocorrer
em um unico reator, as BOA deve remover todo o oxigénio (HAUCK et al., 2016).

Assim, um processo de desamonificacdo eficiente significa manter o controle dos
possiveis fatores que influenciam no desempenho do processo. Controlando o crescimento
excessivo de nitrificantes (suprimir a atividade das BON, sem reduzir a atividade das BOA)
e desnitrificantes, além de fortalecer os micro-organismos anammox (LI et al., 2018a).

Altas concentracdes de ambos os substratos (aménia > 700 mg L* e nitrito > 350 mg
L) inibem o processo anammox, mas esse é geralmente mais sensivel a altas concentra-
cOes de nitrito (FENG et al., 2017). Durante o processo de desamonificagdo, o acimulo de
nitrito € o ponto chave, porque, além de ser substrato, pode ser um agente inibidor para o
processo anammox.

O nitrito causou efeito inibitério de 50%, com concentra¢des variando de 100 a 400
mg N-NO; L (LOTTI; et al., 2012). PUYOL et al. (2014) mostraram que o nitrito é o princi-
pal inibidor do anammox e néo o acido nitroso livre, uma vez que o pH do processo é manti-
do acima de 7,1 e, nessa condi¢do, a concentracdo de acido nitroso livre é inferior & concen-
tracdo que pode ser inibitoria. Ja para concentragdes de nitrogénio em torno de 450 mg N L
!, houve uma inibicdo de 10% e, para 750 mg N L?, a inibicdo aumentou para 50% (MA et
al., 2017). Os autores também observaram que, dentro das concentra¢cdes citadas, o efeito
inibitério é reversivel.

Por ser o aceptor de elétrons no processo anammox, bem como na desnitrificacao,
pode haver uma competicdo pelo nitrito entre ambos os processos. Uma vez que as bacté-
rias heterotréficas sdo capazes de crescer mais rapidamente (Tabela 4) do que as autotroéfi-
cas, tendo assim uma competicéo, isso pode impedir as devidas reacdes quimicas (LEAL et
al., 2016).
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Tabela 4 Velocidade de crescimento de microrganismos reportado na literatura

Microrganismo Mmax (d1) Referéncia
BOA 0,77 (ZOPPAS; BERNARDES;
BON 1,08 MENEGUZZI, 2016)
Bactérias heterotroficas 7,2 (KUNZ et al., 2012)
Anammox 0,11 (ZHANG et al., 2017)

Porém, dentre os fatores a serem considerados que influenciam o processo de de-
samonificacdo, a concentracdo de matéria organica € muito mais relevante do que a relacéo
C/N. Isso se deve ao fato de ndo haver um consenso na literatura, relatando o quanto e de
gue forma a concentragdo de carbono afeta o processo de desamonificacdo, tendo em vista
que os trabalhos focam somente em relacdo C/N (conforme mencionado no topico anterior)
(ZHANG et al., 2019b).

4.3.5.1 Tratamento de digestato de biodigestor de lodos via desamonificacdo

Algumas etapas devem ser seguidas para a aplicagdo do processo de desamonifica-
cao (sidestream) em escala real no tratamento de digestato de biodigestores de lodos (ma-
instream). Inicialmente, entende-se que é necessario conhecer as caracteristicas do digesta-
to para possibilitar estudos com relagdo ao preparo de digestatos (principalmente, de biodi-
gestor de lodo), em razdo da importancia de diminuir ou ao menos estabilizar a interferéncia
de fatores externos.

A literatura ndo tem estudos detalhados acerca das caracteristicas de digestato de
biodigestores de lodo. Por isso, é interessante avaliar as caracteristicas do digestato gerado
a partir da digestao de diversos residuos, usualmente encontrados na literatura (tabela 5).

Os valores para DQO alternam de 0,2 a 20 g L?; esses valores sdo bem variaveis,
pois 0 método leva em consideracdo tanto a fracdo biodegradavel quanto a inerte
(MCLEOD; OTHMAN; PARTHASARATHY, 2018).

Alguns estudos relatam que, em altas cargas organicas, o crescimento de bactérias
com atividade anammox foi suprimido pelo crescimento de desnitrificantes, devido a compe-
ticdo por nitrito e espaco (LI et al., 2011; TANG et al., 2010; WANG et al., 2019). Concentra-
coes de DQO acima de 0,3 g L tendem a reduzir consumo de nitrito via processo anammox
e a desnitrificagéo torna-se a rota dominante na remogéao de nitrito (TANG et al., 2011).

Yamamoto et al. (2011) relataram que a taxa de remog¢do de nitrogénio (via anam-
mox) ndo foi significativamente diminuida, utilizando o efluente de um reator de nitritacao
parcial (NP) com 0,2 g L™ de carbono orgéanico total (COT). De Pra et al. (2012a) testaram
concentragbes de COT em um reator de NP, tendo recomendado trabalhar com cargas

abaixo de 2 kgTOC m™ d™'. Quando altas concentracdes de matéria organica e amonio
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DQO NTK NAT ST i o
. . L . pH Residuo tratado Referéncia
(gL (gL (gL (gL
Dejeto suino e (ASTALS; NOLLA-ARDEVOL; MATA-
15,1+1,9 1,9+0,2 1,3+0,1 19,3+0,5 8,0 _
glicerol bruto ALVAREZ, 2012)
1,0+£0,5 1,7+0,2 1,7+0,1 - 8,9 Aterro sanitério (PENG et al., 2018b)
9,8+1,2 2,8+0,2 25+0,2 - 8,1 Dejeto suino e grama (SVEHLA et al., 2017)
0,4 +0,04 0,5+ 0,06 0,4+0,01 - 7,61 Dejeto suino (ZHANG et al., 2012)
457 +0,8 0,6 +0,2 0,4+0,2 - 7.8 Dejeto suino (DENG et al., 2012)
Esgoto municipal e (MCLEOD; OTHMAN,;
20,3+0,7 - 09+0,1 29,4+1,8 7,51 _ _
industrial PARTHASARATHY, 2018)
0,18 - 0,05 - - Esgoto municipal (TANG et al., 2019a)
0,22 + 0,07 0,6 + 0,08 0,6 + 0,08 - 8,01 Dejeto suino (LUO et al., 2019)
6,5+0,2 - 0,05+0,01 - - Residuo alimentar (YANG et al., 2019)
2,7+0,1 - 1,2 +0,02 - 7.9 Esgoto municipal (BARUA et al., 2018)
2,9+0,3 - 26+13 459+20 - Dejeto suino (SHI et al., 2019)
5,9 2,4 - - - Residuo alimentar (SHIN et al., 2015)
0,2 +0,02 - 0,75+ 0,06 - 8,3 Esgoto municipal (JENNI et al., 2014)
0,5+0,1 0,06 £ 0,01 0,03 +0,01 - 7,09 Residuo alimentar (GUVEN, 2018)
- - 0,5+ 0,02 86+t1,1 7,7 Esgoto municipal (JIANG et al., 2014)
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coexistem, as BOA ndo conseguem competir com as bactérias heterotroficas, as
quais tendem a ser eliminadas, assim, suprimindo a NP.

Contudo, para a concentracao de solidos no processo de desamonificacdo, os valo-
res médios encontrados estdo em torno de 0,2 - 0,3 g SST L™ (LACKNER et al., 2014). A
variagdo da carga de soélidos pode ocasionar graves problemas operacionais, no entanto,
dados acerca disso s&o incipientes.

Acredita-se que essa variacdo de dados deve-se ao fato de que somente a por¢ao,
cuja biodegradabilidade é baixa, permanece no digestato, bem como os compostos nitroge-
nados contidos nas aguas residudrias, principalmente o ion amonio (varia de 0,8 a 5,0 g L™?)
(SHI et al., 2018). Por isso, torna-se necessario encontrar solugfes de tratamento desse tipo
de efluente, antes de serem langados em corpos d’agua ou reutilizados na agricultura.

Os dados apresentados podem ser utilizados como base de avaliagdo das caracte-
risticas de digestato, com a finalidade de comparar com digestato, provindo de biodigestores
de lodo, os quais contém quantidade de sélidos superior aos comentados acima (JIANG et
al., 2014).

Visando a diminuigdo da influéncia da concentracdo de solidos e de carbono, os
processos de SSL sao sugeridos em diversas fases do tratamento de efluentes. O processo
que se sobressai, no tratamento de efluentes suinicolas, aos demais é a centrifugagcéo
(MEIXNER et al., 2015; POPOVIC et al., 2017; SHI et al., 2019), a qual é capaz de gerar
efluente com uma quantidade menor de carbono e sélidos. A sedimentacdo e a floculagéo
quimica também sdo uma opc¢ao atraente para separacao por serem tecnologias simples
(COCOLO et al., 2016).

Kindaichi et al. (2016) estudaram o efeito da matéria organica sobre o processo em
questao, tendo utilizado efluente de laticinios, além de empregar os métodos de centrifuga-
¢ao, filtracdo 0,45 mm e posterior diluicdo, para obter uma relacdo C/N de 0,75. Dessa for-
ma, constataram que, conforme houve a substituicdo do efluente sintético pelo efluente real,
a eficiéncia de remocao de nitrogénio teve um decréscimo de até 40%.

Scaglione et al. (2015), os quais estudaram a remocao de nitrogénio, pelo processo
de desamonificacdo em reatores separados, de digestato suinicola, utilizaram o método de
centrifugagcdo como SSL, sendo que permaneceu uma concentragdo de solidos suspensos
totais de 0,3 g L™* e relacdo C/N maxima foi de 1,9. Assim, obtiveram 90% de remocéao de
nitrogénio com uma carga de 0,6 g N L™t d™.

Diante disso, com base nos trabalhos apresentados, entende-se que a eficiéncia na
remocado de carbono e sélidos dos processos de SSL sdo comprovadas para varios tipos de
efluentes, exceto para digestato de biodigestores de lodo, com vistas a aplicacdo em pro-
cessos de remocgdo de nitrogénio por desamonificacdo. Essa remogéao requer niveis baixos
de carbono e sélidos, com valores em torno de 0,4 g L™ e 0,3 g L™, respectivamente, a fim

de ndo inibir a atividade anammox. Por isso, faz-se necessério um estudo aprofundado com
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relacdo a esses métodos e do respectivo efluente gerado no tratamento via desamonifica-

céo.
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6 ARTIGO 1: VIABILIDADE DOS PROCESSOS DE SEPARACAO SOLIDO-LIQUIDO PA-
RA REMOGCAO DE CARBONO E SOLIDOS COMO TRATAMENTO DE DIGESTATO?

RESUMO

A digestdo anaerdbia é uma tecnologia que converte matéria organica em energia. No en-
tanto, no caso do CSTR, é obtido um digestato com alta concentracdo de sélidos, carbono
ndo digerido e altas concentracdes de nitrogénio, o que pode limitar a aplicacdo direta ao
solo. Portanto, um tratamento adicional do digestato ainda é necessario. O nitrogénio pode
ser removido do digestato via processo de desamonificacdo, mas, para isso, é necessario
um pré-tratamento para reduzir sélidos e carbono. Neste estudo, foi investigada a separacéo
sélido-liquido de digestato de biodigestor de lodo suinicola. Os seguintes processos foram
avaliados: sedimentacao, centrifugacgéo e floculagdo quimica. O desempenho dos processos
foi avaliado por meio da concentragdo dos seguintes parametros: carbono, fosforo, nitrogé-
nio total kjeldahl, nitrogénio amoniacal total, sélidos totais, solidos fixos e solidos volateis.
Para otimizacdo dos testes de centrifugagéo e floculagdo quimica, foi utilizado delineamento
fatorial. A presente pesquisa mostra a possibilidade de aplicar diferentes processos de SSL
em digestato, como um pré-tratamento; para a reducdo de sélidos e carbono, uma remoc¢ao
acima de 74% de fosforo foi alcancada (acima de 74%). As maiores eficiéncias foram obti-
das na remocdao, usando centrifugacéo (90% e 83% para o C e ST, respectivamente). Por-
tanto, esse processo poderia ser considerado o mais apropriado para ser utilizado como pré-
tratamento de digestato, visando posterior remoc¢ao de nitrogénio da fracao liquida por de-
samonificacao.

Palavras-chave: Centrifugacdo. Floculagcdo quimica. Sedimentacdo. Dejeto suino. Trata-
mento de efluentes.

Destaques:

- Os processos de SSL aplicados ao digestato permitiram a reducdo de carbono, soélidos e
fésforo.

- Modelo matematicos séo Uteis para descrever o pré-tratamento por floculagéo quimica.

- Centrifugag&o permitiu atingir alta eficiéncia na remog¢éo de carbono e sélidos.

- A remocao de fosforo do digestato por centrifugacao foi acima de 95%.

- 90% do carbono e 86% de ST foi reduzido do digestato.

2 Adaptado de: Chini, A., Hollas, C. E., Bolsan, A. C., Mores, R., Antes, F.G., Treichel, H., Kunz, A.
Feasibility of solid-liquid separation processes for carbon and solids removal as swine manure
digestate treatment. Submetido a revista Environmental technology (artigo em revisao).
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6.1 Introducéo

A digestao anaerdbia (DA) é uma tecnologia que recentemente ganhou destaque,
devido a possibilidade de converter matéria organica em energia, reduzindo emissdes gaso-
sas e substituindo o uso de combustiveis fésseis. Além disso, a fracdo obtida (digestato) é
um residuo rico em nutrientes [1,2]. Esse progresso é justificado devido a versatilidade do
material que sera digerido no processo de DA. Diferentes tipos de materiais organicos sao
adequados, como residuo pecuario, biomassa lignocelulésica (residuos de culturas), resi-
duos alimentares, residuos de lodos ativados, residuos urbanos, residuos de frutas e vege-
tais e residuos industriais [3,4].

A composicdo do digestato varia de acordo com o residuo usado no digestor e o ti-
po do reator [5,6]. O tipo mais comum de reator para DA é um reator de mistura completa
(CSTR), que é adequado para digerir uma alta concentragcéo de sélidos [7]. Em geral, a DA
gera um digestato rico em nutrientes, alto teor de amdnio, sélidos [4,8] e outros compostos
[9,10]. Essas caracteristicas conferem ao digestato um alto potencial agronémico, tornando
possivel seu uso como fertilizante em terras agricultaveis. No entanto, apesar das vantagens
da DA, o aumento da producdo de biogas em algumas areas pode gerar uma quantidade
maior de digestato do que os requerimentos de fertilizacdo, devido a sobrecarga de nutrien-
tes no solo [1]. O transporte do digestato para outras regides, com deficiéncia em nutrientes,
também n&o é atraente devido aos custos inerentes [11].

Os custos de transporte poderiam ser reduzidos pela separa¢do em uma fracao so-
lida e outra liquida do digestato [8,12], de modo a reduzir o volume para ser transportado de
uma fazenda para outra. Para esse fim, existem diferentes processos de separagéo solido-
liquido (SSL), por exemplo, separadores mecéanicos, sedimentacdo, centrifugacdo, osmose
reversa, eletrocoagulacéo e floculagédo quimica [4,13,14, 15].

O custo total dos processos de SSL é crucial para definir o tipo de tratamento a ser
utilizado. Sedimentacéo, floculacdo quimica, separagdo mecéanica e centrifugacdo séo pro-
cessos simples e econdmicos [12,16], enquanto a evaporacgao, ultrafiltragcdo e osmose inver-
sa sdo complexos e mais caros [14,15]. Esses dispositivos tém eficiéncias diferentes para
separar a fracdo solida da fracdo liquida [8,17] e s&o varios os estudos que tratam sobre o
seu uso em sistemas de tratamento de aguas residuais [10,18,19].

A fracdo sélida gerada nos processos SSL ganhou mais interesse em pesquisa e
desenvolvimento, assim, o destino deste ja esta bem definido: compostagem ou aplicacdo
direta como fertilizante organico [20,21], producdo de biochar [22], a producdo de biocom-
bustiveis [23] e outras rotas para valorizacdo da fracéo sélida [12,16]. A fracdo liquida pode
ser usada para irrigar os campos ou também ser pOs-tratada, de acordo com suas caracte-
risticas [24,25] que, em geral, contém baixo potencial de biogas, mas com alta concentracao

de nitrogénio total (NT) e nitrogénio amoniacal [10,26]. Sabendo que a alta concentracéo de
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nutrientes pode limitar a aplicacdo diretamente ao solo, devido a possivel contaminacdo do
solo e agua [23], é necessario implementar um sistema de tratamento para reduzir o poten-
cial poluente desses residuos.

Uma das possibilidades de remover o nitrogénio da fracéo liquida é o processo de
desamonificacdo [27-29], o qual est4 sendo estudado como uma tecnologia alternativa para
remocao de nitrogénio. A aplicacdo desse tratamento ao digestato, apds um processo de
SSL, parece ser uma alternativa promissora [30,31]. No entanto, ha poucos estudos que
investigam qual o melhor processo SSL empregado no tratamento de digestatos, provindo
de reator CSTR [4,32,33], a fim de possibilitar a remoc¢ao de nitrogénio da fracao liquida. Da
mesma forma, uma comparac¢ao dos processos de SSL, aplicados a um digestato com ca-
racteristicas semelhantes, nao foi estudada.

Assim, o objetivo deste estudo foi avaliar os seguintes processos de SSL aplicados
a digestato de CSTR de lodo: sedimentacéo, centrifugacdo e floculagdo quimica. A otimiza-
¢do das condicbes utilizadas para cada processo foi realizada, buscando-se uma fracdo
liquida com baixas concentracfes de soélidos totais e carbono, que pudesse ser posterior-

mente submetida a um processo de remocéao de nitrogénio.

6.2 Material e métodos

6.2.1 Coleta do digestato

O digestato bruto foi amostrado em um reator CSTR, que opera em condigbes me-
sofilicas (37° C), tratando residuos de lodo e sélidos da peneira de um sistema de tratamen-
to de suinos em uma granja em Videira, Santa Catarina, Brasil (27°02'38.8"S 51°05'35.7"W).
O reator CSTR tem uma vazéo de alimentacdo de 21 m3 d! e tempo de retencéo hidraulica
(TRH) de 32 d.

6.2.2 Procedimento experimental

Os trés processos de SSL testados foram: sedimentacdo, centrifugacéo e flocula-
cdo quimica. Os experimentos foram conduzidos em laborat6rio na Embrapa Suinos e Aves,
Santa Catarina, Brasil.

Os testes de sedimentacdo foram conduzidos em um cone sedimentador (1L) (em
triplicata); os dados foram analisados em intervalos de 30 minutos, durante 3 horas. Os tes-
tes de centrifugacdo foram realizados em uma centrifuga (modelo Sigma 4-16K), usando
tubos de 250 mL. Para floculagdo quimica, foi utilizada, como coagulante, uma solucao
aquosa a 10% (v v1) de polimero organico polifendlico (Veta Organic®, Brazilian Acoustic

Extracts, Brasil), comercialmente disponivel na forma liquida, que contém 30% de acido ta-
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nico (flavan 3. 4-diol). A diluicdo do coagulante foi feita em &gua, sob agitacéo vigorosa, du-
rante 15 minutos. Como auxiliar de coagulacdo, empregou-se 0,01% (w v 1) de solucédo
aquosa de poliacrilamida (Ativador Q®, Brazilian Acoustic Extracts, Brasil), disponivel co-
mercialmente na forma granular. Essas solucdes foram preparadas antes do uso, evitando,
assim, a sua degradacédo e perda de eficiéncia nos diferentes testes, os quais foram realiza-
dos utilizando o aparelho teste de jarro (modelo JT102 / 3, Mildo, Colombo, Brasil), com um

litro de digestato realizado em triplicata.

6.2.3 Design experimental

Para a avaliacdo da separacao do sélido da fracdo liquida, os modelos experimen-
tais aplicados foram diferentes para cada processo, a fim de se determinar a melhor condi-
¢do de cada um. Assim, para a sedimentacéo, foi avaliado o volume de sedimentado duran-
te o tempo (3h). Para a centrifugacgéao, foi utilizado o delineamento composto central rotacio-
nal (DCCR) 2?; foi selecionado para a avaliagdo das varidveis do tempo de centrifugacdo
(Ciime) (5,9; 10; 20; 30 e 34 minutos) e for¢ca gravitacional (grorce) (80; 250; 1400; 2900 e 3800
g). O ponto central da centrifugacao foi baseado em dados prévios de Popovic et al. (2017)
[34].

Na floculagdo quimica, um delineamento composto central (DCC) 22 foi selecionado
para entender como as variaveis independentes, volume de tanino (TA) (25; 50 e 75 ml L?)
e os volumes de poliacrilamida (PAM) (5; 10 e 15 ml L?), influenciavam na separacéo por
floculagédo quimica do digestato. A quantidade inicial de polimero foi baseada no trabalho de
Van nieuwenhuijzen e Van der Graaf (2012) [35].

Os dados experimentais foram estatisticamente avaliados pelo programa StatSoft
Statistica 5.0, com um nivel de confianca de 95%. A significancia estatistica dos modelos foi
justificada por analise de variancia (ANOVA) para o modelo polinomial com um nivel de sig-
nificancia de 95%; a veracidade de modelo polinomial foi expressa pela determinacdo do

coeficiente r2.

6.2.4 Métodos analiticos

O desempenho dos processos foi avaliado por meio das respostas dos seguintes
parametros fisico-quimicos: carbono total (C), fésforo (P), nitrogénio total kjeldahl (NTK),
nitrogénio amoniacal total (NAT), sélidos totais (ST), sélidos volateis (SV), sélidos fixos (SF)
e pH.

O carbono foi medido em um analisador elementar CNHS (modelo flash 2000,
Thermo Fisher Scientific), seguindo as recomendac6es do fabricante. O fésforo foi determi-

nado pelo método espectrofotométrico de molibidato, utilizando um espectrofotdmetro Cary
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50 (Agilent, USA). NTK foi determinado pelo método kjeldahl (digestor e unidade de destila-
¢do, Foss Kjeltec 8100), enquanto NAT foi medido por titulacdo. Para as determinagbes de
ST, SV e SF, as amostras foram secas a 105° C e calcinadas a 550° C. O pH foi medido
pela sonda Hanna (modelo HI 98140). Todos esses parametros foram quantificados de
acordo com Rice et al. (2017) [36]. Todas as analises quimicas foram realizadas em triplica-
ta.

A percentagem de remocéo de cada parametro quimico foi calculada com base na

equacéo 1.

Co-Ct

Eficiéncia (%)= —— X100 Equacéo (1)
0

Na qual Co é a concentracdo inicial e C; € a concentracgao final dos constituintes.

6.3 RESULTADOS E DISCUSSAO

6.3.1 Caracterizacdo do digestato

As caracteristicas fisico-quimicas do digestato foram (média + desvio padrdo): ST
21,8+0,33gL%SvV135+0,19gL?, Cow 6,720,121 gL?*, P0,97 £0,04 g L% NAT 2,0 +
0,03gL?',NTK 2,6 +0,01 g L?, alcalinidade 9,57 g CaCO3 L e pH de 7,79 + 0,01. O diges-
tato utilizado no presente estudo mostrou caracteristicas tipicas de residuos do processo de
digestdo anaerdbia em um reator CSTR [7,9,37].

E conhecida a dificuldade de estabelecer uma comparacio entre os digestatos de
diferentes sistemas CSTR, devido a alta variabilidade das caracteristicas dos residuos inici-
ais e parametros operacionais diferentes, como TRH, temperatura e carga organica volumé-
trica [3,4]. O digestato geralmente é abundante em NAT e NTK, variando de 0,14 a3,5¢g L%,
fésforo de 0,007 a 0,4 g L e demanda quimica de oxigénio (DQO) de 0,2 a 6,9 g L* [37-
40]. O digestato também é ligeiramente alcalino ou neutro, com um valor de pH no intervalo
de 6,7 a 9,2 [10,41].

De acordo com as caracteristicas apresentadas acima, € possivel observar a pre-
senca de alta concentracdo de nutrientes no digestato. Considerando que seu uso como
fertilizante ndo é economicamente viavel, é necessario estabelecer um tratamento adequado
a ele [42]. No entanto, é dificil determinar um tratamento sem estabelecer um pré-tratamento

eficiente para o digestato, devido ao elevado teor de solidos e matéria organica.
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6.3.2 SSL por sedimentagéao

O processo de sedimentagdo baseia-se na diferenca de densidade entre particulas
e liquido. Portanto, dentre os pré-tratamentos de aguas residuais disponiveis, este é am-
plamente utilizado, devido ao seu custo relativamente baixo e facilidade de operacéo [43].

Sedimentacdo como uma estratégia de pré-tratamento de digestato mostrou uma
baixa velocidade de sedimentagdo das particulas sélidas, com média de 0,02 m h?, com
tendéncia a estabilizar a sedimentacdo apds 50 - 60 minutos de experimento. Isso ocorre
porque o processo apresenta eficiéncia superior para remover particulas discretas, desse
modo, o digestato continha menos particulas [43,44].

Para esse processo de SSL, a remocéo de sélidos foi em média de 46%, 50% e
41% para ST, SF e SV, respectivamente. Para os parametros carbono e fésforo, a eficiéncia
média de remocdao foi de 45% e 71%, respectivamente. Além disso, NTK e NAT tiveram uma
eficiéncia de remocao de 13% e 8,5%, respectivamente.

Diante do custo relativamente baixo da sedimentacdo, a aplicabilidade desse pro-
cesso para digestato poderia ser interessante. No entanto, considerando a alta geracao de
lodo (396 L m3), sua aplicabilidade é questionavel, visto que é um volume consideravel de
lodo para dar destino. Isso se torna um problema, uma vez que, quando se exige transporte,

€ um desafio, considerando o liquido e os contaminantes ainda incorporados a ele.

6.3.3 SSL por centrifugacéo

Centrifugacdo € uma tecnologia que emprega equipamentos com custo relativa-
mente alto [34]. No entanto, a eficiéncia de separacdo geralmente é elevada e o volume de
lodo gerado é menor do que os outros pré-tratamentos, devido a compactagdo que ocorre
nesse processo. A matriz de planejamento DCCR 22 para os testes de centrifugacédo, execu-
tados neste estudo, é apresentada na tabela 1, com as respostas experimentais das varia-
veis dependentes: C, P, NTK, NAT, ST, SV, SF e pH. E possivel observar que a eficiéncia
de remocgéo das formas de nitrogénio (NAT e NTK) foi diferente. A melhor condi¢cdo para
remocdo de NAT (26% de eficiéncia no teste 9) estava no ponto axial, no qual a variavel
forca chegou a 3800 g; ja a melhor condicdo de remocao de NTK (36%), foi com a forca
gravitacional de 1400 g (teste 10).

A eficiéncia total de remocédo de sélidos foi entre 60% e 83%. A eficiéncia maxima
foi obtida aos 20 minutos com uma forca gravitacional de 3800 g (teste 9). A remocado da
fracao solida, antes processo de tratamento biol6gico, € uma questédo importante, uma vez
gue pode comprometer o sistema de remocao de nitrogénio. Além disso, a descarga de soli-
dos no reator pode causar falha no processo de remocdo de nitrogénio, devido ao baixo

tempo de retengdo de sdlidos [28].
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A eficiéncia de remocao de carbono para todos os testes de centrifugagéo foi acima
de 56%, atingindo 90% com uma forca gravitacional de 3800 g aplicada aos 20 minutos (tes-
te 9). A remocédo de carbono é importante para o tratamento por desamonificacdo, uma vez
que as bactérias desnitrificantes heterotréficas podem suprimir as bactérias anammox, le-
vando a falha do processo [28,45]. Ha relatos de que a atividade anammox foi severamente
inibida e até deteriorada com carbono acima de 500 mg L? ou relagdes C/ N acima de 2
[45]. Shan et al. (2018) [46] também relataram efeitos inibitérios similares na atividade
anammox, a qual foi significativamente diminuida. Assim, a reducéo de solidos e de carbono
na fracdo liquida, obtida na centrifugacéo, neste trabalho, € um resultado promissor que
permite sugerir o tratamento por desamonificacdo para a remocao de nitrogénio [27].

A remocao de fésforo variou de 83 a 95%, independentemente da condicdo avalia-
da. Essa alta eficiéncia provavelmente ocorre por meio da adsorgéo do fosforo as particulas
sélidas [47], principalmente, via processo de remocao fisico-quimica de precipitacédo de fos-
foro. O célcio pode precipitar como o fosfato de célcio ou Hidroxiapatita, devido a alta con-
centracao de ions de calcio no lodo e pH alcalino [48]. Além disso, a cristalizagdo do fésforo
em estruvita também pode ocorrer devido a presenca de anions de Mg?* e NH4*, presente
nas aguas residuais [49,50].
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Tabela 1 Matriz do delineamento DCCR 22 (valores codificados e reais), com as respostas relacionadas a forgca gravitacional (grorce) € tempo (Ctime).
Resultados em % correspondem a eficiéncia de remocao

Ndmero do

st Jrorce (9) Cime (Minutos) NAT (%)  NTK(%) ST(%) SF(%) SV (%) C (%) P (%) pH
1 -1(250) -1 (10) 12,56 18,22 60,93 59,03 62,08 56,57 83,01 7,80
2 1 (2900) -1 (10) 11,56 25,19 74,52 69,33 77,68 76,57 01,81 7,80
3 -1(250) 1 (30) 13,07 22,48 65,89 63,39 67,33 62,84 86,53 7,80
4 1 (2900) 1 (30) 13,07 28,68 80,49 72,48 85,37 84,93 94,61 7,80
5 0 (1400) 0 (20) 14,07 25,97 74,24 69,82 76,94 78,36 95,54 7,80
6 0 (1400) 0 (20) 14,57 26,74 74,79 69,94 77,83 79,40 95,54 7,80
7 0 (1400) 0 (20) 14,57 27,13 75,62 70,30 78,79 75,97 95,75 7,80
8 -1,41 (80) 0 (20) 23,55 27,52 68,82 64,00 71,77 68,04 89,38 8,02
9 1,41 (3800) 0 (20) 26,16 31,78 83,29 74,06 88,91 90,13 95,24 8,05
10 0 (1400) -1,41 (5,9) 20,34 35,66 76,12 68,85 80,56 78,20 95,37 8,07
11 0(1400) 1,41 (34) 19,32 34,50 81,96 74,18 86,70 88,09 95,24 8,09
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Os resultados da remocao de fésforo sdo extremamente importantes, porque, em-
bora o fosforo seja um nutriente essencial no crescimento das plantas, quando se adsorve
ao material solido, fica indisponivel para os vegetais. Para que o fésforo organico fique dis-
ponivel, deve ser hidrolisado e mineralizado por atividade microbiana, sendo um processo
fundamental para a liberacdo dos ions de ortofosfato, os quais sdo absorvidos pelas plantas
[48,51]. Além disso, em areas com alta producao de dejetos de suinos, o fosforo precisa ser
removido antes do descarte para evitar impactos ambientais negativos. Esse também € o
caso do nitrogénio, no qual a capacidade de absorcdo da terra € menor do que sua concen-
tracdo nos efluentes [52].

Para entender o efeito das variaveis, na figura 1, estdo apresentados os diagramas
de Pareto, que ilustram graficamente os efeitos do tempo e da for¢ca gravitacional, além de
suas interagdes durante os testes de centrifugacéo, para as respostas de remocao de NAT,
NTK, ST, SF, SV, P e C. A magnitude de cada efeito corresponde a p < 0,05.

O aumento da forga gravitacional e do tempo exerceu efeito sobre a eficiéncia. A
forca gravitacional apresentou efeito positivo para todas as variaveis (NAT, NTK, ST, SF,
SV, P e C); com o aumento da forca exercida de 80 a 3800 g, favoreceu-se o aumento da
eficiéncia de remocdo. O mesmo foi observado para o tempo, no qual o aumento do tempo
de centrifugacao favorece a remocdo, com excecdo da variavel dependente P, na qual o
tempo teve efeito negativo, o que pode ser atribuido a concentragéo relativamente baixa de
fésforo no digestato em relacéo aos demais parametros avaliados.

A falta de interacdo entre as variaveis (forca gravitacional e tempo), relacionada ao
parametro NAT, é justificada por ser uma espécie altamente sollvel [53]. Esses dados séo
consistentes com a baixa eficiéncia na remogédo de NAT, independentemente do tempo e
forca aplicados.

O volume de lodo gerado foi de 100 L m3, que é 3,8 vezes menor do que o volume

de lodo gerado no processo de sedimentacao.
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Figura 1 Pareto para a remocao de NAT (a), NTK (b), ST (c), SF (d), SV (e), P (f) e C (g)
nos testes de centrifugagéo.
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6.3.4 SSL por floculagéo quimica

A floculagdo quimica consiste na adicdo de um coagulante, resultando na desesta-
bilizacdo das particulas por reduzir as forcas que tendem a manté-las separadas. Esse pro-
cesso foi escolhido para sistemas de tratamento de aguas residuais, como o tratamento pri-
mario [15].

A matriz do planejamento fatorial 22, para os testes de floculagdo quimica com as
respostas das varidveis dependentes C, P, NTK, NAT, ST, SV, SF e pH, sdo mostradas na
Tabela 2. Pode-se observar que as formas de nitrogénio (NAT e NTK) apresentaram eficién-
cias de remocao semelhantes, que variam de 9,5% a 15% para o NAT e 16% a 22% para o
NTK. As melhores condi¢cdes de remocdo de NAT (15,08 %) e NTK (22,87%) foram no
mesmo teste com aplicacdo de TA e PAM de 75 ml L't e 15 ml L (teste 4). Essa condicéo
experimental também permitiu a eficiéncia maxima de remoc¢éo de soélidos (60%), carbono
(62%) e fosforo (83%).

Por meio do DCC 22, foi possivel investigar os efeitos de variaveis independentes
(TA e PAM) e suas interacdes nas variaveis dependentes (C, NAT, NTK, ST, SV, SF, P). Os
resultados foram submetidos a analise variancia (ANOVA) e verificou-se que, para as res-
postas NAT, NTK, SV e P (tabela 3), foi possivel a validagdo de modelos matematicos, ja
que o F calculado foi maior do que F tabelado, com um nivel de confianca de 95%. O coefi-
ciente de correlacdo foi de 0,94231, 0,97958, 0,92737 e 0,98026, para o NAT, NTK, SV e P,

respectivamente.
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Tabela 2 Matriz do planejamento fatorial (valores codificados e reais) e as respostas em relacdo aos testes de floculacdo quimica. Os valores entre
parénteses sdo os volumes de tanino (TA) e poliacrilamida (PAM) adicionados. Resultados em (%) correspondem a eficiéncia de remocéo

Namero do pH
este TA(MLLY) PAM(MLL?Y NAT (%)  NTK (%) ST (%) SF (%) SV (%) C (%) P (%)
1 -1 (25) -1 (5) 9,55 16,28 51,70 53,45 50,70 50,45 77,82 7,98
2 1(75) -1 (5) 10,05 16,67 46,97 56,12 41,39 43,88 6,88 7,73
3 -1 (25) 1 (15) 12,56 19,38 54,87 52,00 56,39 54,93 81,45 7,86
4 1(75) 1 (15) 15,08 22,87 60,88 60,85 60,90 61,79 83,42 7,76
5 0 (50) 0 (10) 12,56 19,38 52,48 57,21 52,33 52,09 76,58 7,75
6 0 (50) 0 (10) 11,56 19,38 56,15 57,82 55,14 56,87 78,24 7,78
7 0 (50) 0 (10) 11,06 18,60 57,53 57,58 49,37 57,91 78,86 7,79
Tabela 3 Modelos matematicos para as respostas NAT, NTK, SV e P em processo de SSL por floculagdo quimica
Parametro Modelo Fcal/Ftab R?
NAT Efc. % =11,81+ 1,51 *TA + 4,02 * PAM + 1,01 * PAM * TA 1,76 0,94231
NTK Efc. % = 18,80 + 1,94 * TA + 4,65 * PAM + 1,55 * PAM * TA 5,16 0,97958
SV Efc. % =52,35-2,40* TA+ 12,60 * PAM + 6,91 * PAM * TA 1,37 0,92737
P Efc. % =77,64 - 3,99 * TA + 9,58 * PAM + 5,96 * PAM * TA 5,35 0,98026

*Efc. = Eficiéncia
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A partir desses modelos (tabela 3), foram geradas as superficies para NAT, NTK,
SV e P (figura 2). E possivel observar que os comportamentos das variaveis NAT, NTK, SV
e P foram semelhantes. Conforme a concentracdao de tanino foi aumentada, houve um au-
mento na eficiéncia de remocéo dos parametros citados, com a regido ideal em 75 ml L de
TA e 15 ml L't de PAM (teste 4).

As superficies de resposta permitem considerar uma regido 6tima entre a quantida-
de de tanino e poliacrilamida. Além disso, foi possivel notar que o aumento gradual dessas
variaveis favorece a eficiéncia de remocao.

Pode-se concluir, também, que as respostas ST e C tiveram resultados melhores
gquando aumentado o volume de tanino. Esse € um resultado importante, dado que os séli-
dos totais de carbono sdo tdo importantes quanto o nitrogénio amoniacal para o posterior
tratamento de efluentes, por exemplo, via o processo de desamonificacao.

O volume de lodo gerado pelo uso da melhor condi¢ao por floculagdo quimica (75
ml L'* de TA e 15 ml L'* de PAM) foi de 730 L m™, significando que apenas 27% do volume
inicial é possivel de pos-tratar. Além disso, 0 manejo desse lodo inviabiliza o uso da flocula-
cdo quimica como pré-tratamento digestato, devido as suas dificuldades de manuseio.
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Figura 2 Superficies de resposta para NAT, NTK, SV e P para os ensaios de floculagdo quimica. O aumento da intensidade da cor nos graficos cor-
responde ao aumento da eficiéncia de remogé&o. TA = tanino e PAM = poliacrilamida.
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6.3.5 Comparacgéo dos processos de SSL

Os melhores resultados obtidos para cada tratamento foram comparados, a fim de
auxiliar na decisé@o de qual pré-tratamento seria 0 mais adequado para posterior remoc¢ao de
nitrogénio, via o processo de desamonificacdo, sendo: Sedimentacdo (3h), centrifugacéo
(tempo 20 minutos e forca gravitacional de 3800 g) e a floculacédo quimica (TAde 75 mlL e
PAM de 15 ml L?) (tabela 4).

Tabela 4 Relacdo entre concentracdo final e inicial obtida em ensaios de sedimentacéo,
floculacdo quimica e centrifugacao (C:/ Co)

Processo NAT NTK ST SF SV C P
Sedimentacao 0,93 0,96 0,53 0,48 0,57 0,55 0,25
Floculacdo quimica 0,85 0,76 0,39 0,39 0,39 0,38 0,16
Centrifugacao 0,74 0,68 0,16 0,26 0,11 0,09 0,05

Onde as concentracdes no digestato em g L% NAT= 2,0, NTK=2,6 g L, ST= 21,8, SF= 8,3,
Sv=13,5, C=6,7, P=1,0.

Em relagcdo a remocgédo de NAT, o comportamento foi similar nos trés processos de
SSL avaliados. A sedimentacao, floculagdo quimica e centrifugacdo exercem pouca influén-
cia na remocé&o do nitrogénio amoniacal total, observado pela baixa eficiéncia de remocéo,
que foi de 7%, 15% e 26%, respectivamente.

As eficiéncias de remoc¢éo de solidos totais, resultantes nos melhores testes de se-
dimentacéo, floculagdo quimica e centrifugacéo, foram, respectivamente, 47%, 61% e 84%,
que representam, de forma respectiva, 1,86, 2,55 e 5,98 vezes menos solidos do que a con-
centracéo inicial do digestato (21,8 g L™?). Esses resultados estdo de acordo com estudos
anteriores que utilizaram outros processos de SSL [12,24].

Comparando os testes aplicados, a centrifugacdo mostrou uma eficiéncia de 90%
para remocao de carbono, o que significa que, no digestato inicial, havia 6,7 g L de carbo-
no, sendo que apenas 0,66 g L' permaneceram no liquido apés esse pré-tratamento. En-
guanto isso, a floculagdo quimica mostrou 62% de eficiéncia, resultando em 2,56 g L de
carbono na fracgéo liquida. Além disso, o processo de sedimentacdo apresentou uma con-
centragdo de carbono de 3,67 g L, correspondendo a uma eficiéncia de remocéo de 45%.

A concentracédo de fosforo do digestato foi significativamente reduzida em relagcédo a
centrifugacdo, com uma concentragdo inicial de 1,0 g L no digestato; apés isso, permane-
ceu somente 0,05 g L, apresentando, assim, uma eficiéncia de remocéo de 95%. Os outros
pré-tratamentos tiveram uma eficiéncia de remocédo menor, 83% (0,16 g L), na floculagédo
quimica, e 74% (0,25 g L) para a sedimentacdo. Essa alta eficiéncia de remover fésforo
deve-se, provavelmente, devido a capacidade de ser incorporado em particulas solidas e,

assim, ser removido juntamente com a lodo [47,54].
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Verificou-se uma eficiéncia de remocdo de NTK e NAT baixa em todos os proces-
sos de SSL estudados. Além do mais, ndo foram observadas alteragfes significativas nos
valores de pH, apds a aplicacdo dos pré-tratamentos, provavelmente, por causa da capaci-
dade tampao do NAT. Outro parametro que pode influenciar o pH é a alcalinidade, que era
de 9,57 g CaCOs L no digestato, a qual ndo foi removida [48]. O pH, NAT e NTK do diges-
tato foram, respectivamente, 7,79, 2 g Lt e 2,6 g L, e os valores médios, apés os trés pré-
tratamentos, foram de 7,8 para um pH, 2,07 g L, para o NTK, e 1,76 g L, para o NAT.

Assim, quando o digestato foi separado em fracbes (sélido e liquido), o nitrogénio
inorganico nao foi transferido para a fracéo sdlida, apenas a sua forma orgénica fixou-se nos
sélidos [8], o que justifica a auséncia na variagcdo na comparacdo desse parametro entre 0s
trés processos de SSL.

O volume de lodo gerado nos processos de sedimentagdo, centrifugacéo e flocula-
¢do quimica foi de 377 L m?, 100 L m3 e 730 L m, respectivamente. Além disso, o menor
volume de lodo gerado foi pela centrifugacdo, sendo relativamente facil de gerenciar, uma
vez que as suas caracteristicas contém uma concentracao maior de soélidos totais.

Os resultados obtidos neste estudo mostraram que a centrifugacéo é o processo de
SSL mais apropriado para ser utilizado no pré-tratamento de digestato. Na pratica, as condi-
cOes estabelecidas nos testes de centrifugacao podem ser realizadas utilizando uma centri-
fuga decanter (comercialmente disponivel). Esse equipamento pode ser instalado apos o
CSTR e a fragdo liquida submetida ao processo de remocao de nitrogénio, via desamonifi-
cacao.

6.4 Conclusdes

O estudo demonstra a possibilidade de aplicar alguns dos processos de separagéo
solido-liquido para o digestato, permitindo a redugéo das concentra¢des de solidos, carbono
e fosforo. Em relacdo aos trés processos testados, foi possivel verificar a eficiéncia maxima
com uma centrifugagdo com tempo de 20 minutos e uma forca gravitacional de 3800 g. Nes-
sa condicao, foi obtida uma eficiéncia de remocao de ST e carbono de 83% e 90%, respecti-
vamente, resultando um efluente com 3,59 TS L' e 0,6 g C L. O volume de lodo gerado foi
de 100 L m=, 3,77 vezes menor que o volume de lodo gerado na sedimentacéo e 7,3 vezes

menor que na floculacdo quimica.
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7 ARTIGO 2: DESEMPENHO DO PROCESSO E MODULACAO DA COMUNIDADE DE
MICRORGANISMOS EM FUNGAO DO TOC EM UM REATOR DE DESAMONIFICAGAO
QUE TRATA DIGESTATO DE REATOR DE LODOS DE SUINOS?

RESUMO

O processo de desamonificacdo remove a amdnia das aguas residuais sem necessidade de
carbono organico. No entanto, o digestato de processos anaerdbios ainda contém quantida-
des relativamente altas de carbono orgénico total (COT), que podem inibir a desamonifica-
cdo. Nesse sentido, o presente estudo investigou a interferéncia de COT de digestato de um
reator de lodo de dejeto suino em um reator de desamonificacdo EGSB, em escala de labo-
ratorio. A comunidade de microrganismos também foi analisada quando o processo foi sub-
metido a diferentes condicbes operacionais. O estudo foi dividido em trés fases, de acordo
com a relacdo C/N (0, 0,5 e 1 para a fase |, fase Il e fase Ill, respectivamente). Na fase I, a
eficiéncia média de remocao de nitrogénio (ERN) foi de 65 + 1,6%, com o aumento de COT
(156 + 8,15 mg L-1); na fase Il, essa eficiéncia diminuiu para 61 + 9,8% e, na fase Il (COT
foi aumentado para 255 + 3,50 mg L), diminuiu ainda mais a ERN (50 * 3,9%). Além disso,
na fase Il, o sistema atingiu um ERN de 72%, a qual foi 22% maior que na fase Ill. C. Jette-
nia foi favorecida quando o reator foi alimentado com digestato na fase Il. Portanto, nas
condigbes empregadas no presente estudo, recomenda-se utilizar uma relacdo C/N de 0,5
com concentracdo de carbono de 150 mgCOT L* para tratar o digestato pelo processo de
desamonificacdo, a fim de ndo diminuir os microrganismos anammox. Assim, a comunidade
de microrganismos pode ser modulada com base no carbono e nitrogénio no reator de de-
samonificacdo para o tratamento de dejeto suino.

Palavras-chave: Anammox. Carbono organico. Remocéao de nitrogénio. Residuo animal.

Destaques:

- O aumento da relagdo C/N causou efeito negativo sobre o processo de desamonificagéo.
- O COT é mais importante para o processo de desamonificacdo do que a relagéo C/N.

- O processo de desamonificacdo teve ERN méaxima de 72% com relagdo C/N de 0,5.

- O aumento do carbono organico causou supressao da Ca. Brocadia.

3 Adaptado de: Chini, A.; Bolsan, A. C.; Hollas, C. E.; Antes, F. G.; Treichel, H.; Fongaro, G.;
Kunz, A. Process performance and microorganisms community modulation as func-
tion of toc in a deammonification reactor treating digestate from a swine sludge CSTR
reactor. Submetido a revista Journal Environmental Management (artigo em revisao).
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7.1 Introducéo

A digestao anaerdbia € uma tecnologia que converte matéria organica em energia,
reduzindo as emissfes gasosas e substituindo o uso de combustiveis fésseis (Amaral et al.,
2016; Magri et al., 2013). Além disso, o digestato, gerado como residuo, é rico em nutrientes
(Tapparo et al., 2018). O digestato pode ser usado como fertilizante organico ou também
poés-tratado, de acordo com suas caracteristicas, considerando que esse efluente contém
baixo potencial de producéo de biogas e alta concentracdo de nitrogénio total (NT) (Amaral
et al., 2016).

A alta concentracdo de nutrientes pode limitar a aplicacdo do produto diretamente no
solo, devido a possibilidade de contaminacdo ambiental. Dessa forma, surge a necessidade
de implementar um sistema de tratamento para reduzir o potencial poluente do digestato
(Magri et al., 2013). Uma das possibilidades que esta sendo estudada como uma tecnologia
alternativa para a remocao de nitrogénio é o processo de desamonificacdo (Chini et al.,
2016; Feng et al., 2017).

O processo de desamonificacéo foi desenvolvido como um dos processos mais efici-
entes e econbmicos para remover a amonia das aguas residuais (Miao et al., 2018; Sliekers
et al., 2003). Outras caracteristicas desse processo sao a reducdo do consumo de energia,
a baixa producéo de lodo e a auséncia da necessidade de fontes de carbono organico em
comparagdo com outros processos bioldgicos para a remocao de nitrogénio (Wang et al.,
2016; X. Wang et al., 2018).

Para a operagéo do processo de desamonificagdo em estagio unico, devem ser for-
necidas algumas condi¢des para o desenvolvimento dos micro-organismos responsaveis por
cada processo (anammox e bactérias oxidadoras de amdnio (BOA)) (Baeten et al., 2019;
Feng et al., 2017). A influéncia de alguns fatores ja foi comprovada, por suprimir ou selecio-
nar os micro-organismos envolvidos, tais como acido nitroso livre (Pedrouso et al., 2017),
amonia livre (FA) (Liu et al., 2019), oxigénio dissolvido (Cao et al., 2018; Chini et al., 2016),
concentracdes salinas (Val del Rio et al., 2018), metais pesados (Feng et al., 2017), tempe-
ratura (X Wang et al., 2018) e configuracdo do reator (Zheng et al., 2014).

Além disso, a demanda quimica de oxigénio (DQO) ou a relagdo carbono orgénico
total (COT) e nitrogénio (C/N) é frequentemente citada como um dos fatores mais criticos
(Miao et al., 2018). A concentragéo elevada de COT favoreceria o desenvolvimento de bac-
térias desnitrificantes, pois fornece doador de elétrons a elas, como visto na Figura 1 (Dai et
al., 2019; D. Wang et al., 2018). Esse processo ainda pode ser favorecido pela equacao
estequiométrica de desamonificacdo, no qual o nitrato produzido fornece substrato externo

para a desnitrificacdo (Chini et al., 2016; Sliekers et al., 2003).
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Figura 1 Vis&o geral do processo anammox e desnitrificacdo, com seus genes funcionais
nas vias do metabolismo do nitrogénio. Adaptado de D. Wang et al., (2018).

Os micro-organismos anammox, nitrificantes e desnitrificantes estdo presentes e ati-
vos no biofilme, de forma que eles coexistem, compondo uma comunidade efetiva no pro-
cesso de desamonificacdo (Baeten et al., 2019; Dai et al., 2019). Além disso, os filos Prote-
obacteria e Planctomycete séo, respectivamente, as bactérias heterotrdficas e autotréficas
dominantes responsaveis pela remoc¢do de nitrogénio (Wang et al.,, 2019). Os micro-
organismos anammox (filo Planctomycete) séo os principais responsaveis pela eficiéncia de
remocdo de nitrogénio no processo de desamonificagdo, sendo diretamente influenciados
pela matéria organica (Miao et al., 2018), sendo que os microrganismos nitrificantes sao
mais resistentes as concentracées de COT (carga de COT em torno de 2 kg m™ d™') (De
Pra et al., 2012).

Por outro lado, o COT em excesso leva a prevaléncia de bactérias desnitrificantes
sobre as anammox, o que € prejudicial ao sistema de desamonificacdo (Almeida et al.,
2018). Portanto, a modulacéo apropriada de microrganismos de desamonificacdo, em fun-
cdo da COT aplicada para manter a estabilidade e eficacia do sistema, precisa ser investi-
gada.

Desse modo, espera-se que o efluente de biodigestor de lodo (por exemplo, CSTR),
por conter uma concentracdo superior de solidos, seja diferente do gerado por biodigestor
que trata dejetos suinos, outros residuos da agroinddstria ou mesmo efluentes sintéticas,
como relatado na maioria dos estudos publicados (Miao et al.,, 2018; Wang et al., 2017).
Portanto, ha uma falta de informacdo sobre o desempenho do processo e a resposta da
comunidade do processo de desamonificagdo para o tratamento do digestato com carbono
biodegradavel em diferentes relagcdes C/N. Adicionalmente, é necessario identificar a faixa
Otima de concentracdo de matéria organica em que as bactérias anammox coexistam com
as BOA, sem excessivo crescimento de heterotréficas ou supressdo do processo de desa-
monificacdo. Nesse sentido, 0s objetivos deste estudo foram avaliar o impacto da concen-

tracdo de carbono e da relagdo C/N na eficiéncia de remocao de nitrogénio e na modulacdo



75

da comunidade de micro-organismos em um reator de desamonificagcdo, a fim de tratar di-

gestato de biodigestor de lodo.

7.2 Material e métodos

7.2.1 Sistema Experimental

Utilizou-se um reator cilindrico EGSB de vidro em escala laboratorial, com volume de
trabalho de 1 L (Chini et al., 2016) para o desenvolvimento experimental. O influente foi
bombeado para o reator EGSB por meio de uma bomba peristaltica (BP-200, Milan). O ar foi
alimentado intermitentemente (15 min ligado / 15 min desligado), usando uma bomba com-
primida (A230, Big Air), conectada a um difusor de ar e medido por um fluxdmetro de ar
(Gilmont, GF-9260). O reator foi operado no tempo de retengéo hidraulica de 6 h, com aera-
cao intermitente e ciclos de alimentac@o controlados por controlador l6gico programével
(PLC Dexter, modelo DX série 100) e temperatura mantida a 25 + 1°C. O oxigénio dissolvido
(OD) permaneceu em 0,47 + 0,5 mg L%, durante todas as fases experimentais. Ndo houve
descarte de lodo durante todo o experimento.

7.2.2 Biomassa inicial e caracteristicas do digestato

O reator foi inoculado com lodo nitrificante e anammox (depositado no banco de mi-
cro-organismos BRMSA 0323 da Embrapa Suinos e Aves), obtido de reatores de laborat6-
rio, operados em condi¢Bes estaveis (Casagrande et al., 2013; De Pr4 et al., 2012). A rela-
cdo entre biomassa anammox e nitrificante foi determinada pelas taxas especificas de con-
sumo de nitrogénio, obtidas nos ensaios cinéticos em batelada, de acordo com De Pra et al.,
(2016). Os resultados obtidos nos testes cinéticos foram: para lodo nitrificante, a taxa de
consumo especifico de amodnia (UN-NH;) foi de 54 mgN-NH3; gSSV* ht e, para anammox, o
UN-NH; foi de 21 mgN-NH; gSSV?! h'! e a taxa de consumo especifico de nitrito (UNO,™-N)
foi de 27 mg N-NO, gSSV*! h. A operagéo do sistema foi dividida em trés fases, de acordo
com a relacdo C/N, conforme mostrado na tabela 1.

O efluente sintético, utilizado na fase I, foi preparado de acordo com Magri et al.,
(2012), contendo os seguintes sais nas respectivas concentracdes (g L?): (NH4)2SO04 (1,42),
KH2PO, (0,10), NaHCOs (2,91), Na,COs (0,39), MgS04.7H.0 (0,06), FeS0O..7H,O (0,008),

CaCl,.2H,0 (0,008) e uma solucéo de nutrientes foi adicionada no volume de 100 pL L™.
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Tabela 1 Condi¢cdes operacionais para o reator de desamonificacdo nas diferentes fases
operacionais

Parametro Unidade Fase | Fase Il Fase lll
Tempo Dias 0-49 50-91 92-122
Relacdo C/N - - 0,5 1,0
Efluente - Sintético Digestato CSTR Digestato CSTR
CCA gCoTLtd? - 0,57 £ 0,04 1,01 +£0,01
CNA gNLtd? 1,24 +£ 0,00 1,21 +0,03 1,19 +£ 0,07

CCA: carga de carbono aplicada; CNA: carga de nitrogénio aplicada.

O digestato foi amostrado em um biodigestor de lodo CSTR, operando em condi¢do
mesofilica (37 °C), além de tratar o lodo de uma estagéo de tratamento de suinos localizada
em Videira, Santa Catarina - Brasil (27°02'38.8 S 51°05'35.7” W). As caracteristicas do di-
gestato estdo descritas na Tabela 2. Antes de alimentar o sistema, o digestato foi pré-
tratado em uma centrifuga por 30 minutos, com uma forca gravitacional de 3800g e, apds,
diluido para dar a necesséria relagdo C/N nas fases Il e lll. Para isso, o digestato centrifuga-

do foi diluido 6,5 vezes até atingir a concentracdo de amdnia de 300 mgN L™

Tabela 2 Composigéo do digestato para tratamento via processo de desamonificacao

Parametro Resposta
ST,g Lt 21,8+0,33
VS, gLt 13,5+ 0,19
CT,gL? 6,7 +0,11
Prot, g L 0,97 £ 0,04
NAT, gN L? 2,00 + 0,03
NTK, gN L* 2,60+ 0,01
Alcalinidade, gCaCOs L™ 9,57 + 0,05
DBO, mgO; L* 220+ 8
UV-ABS, cm? 36,6

pH 7,79 £ 0,01

7.2.3 Métodos analiticos

O afluente e o efluente do reator EGSB foram diariamente amostrados e analisados
para TAN (expresso em N-NHs), N-NOs,, N-NO>, COT e alcalinidade. O OD e o pH foram
monitorados em estagios aerdbios e andxicos e, ao final de cada fase (I, Il e lll), foram obti-

das as taxas especificas de consumo de nitrogénio.
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O carbono orgéanico total dissolvido (COT) foi determinado usando um analisador de
COT (TOC-LCPH / CPN, Shimadzu, Kyoto, Japéo), seguindo as recomendacdes do fabri-
cante. O Carbono Total (CT) foi medido pelo analisador elementar CNHS (modelo Flash
2000, Thermo Fisher Scientific), seguindo as recomendacdes do fabricante. O fésforo foi
determinado pelo método espectrofotométrico do molibidovanadato, utilizando um espectro-
fotbmetro Cary 50 (Agilent, EUA). N-NHs, N-NO3 e N-NO;; foram medidos pelo método co-
lorimétrico em sistema de andlise por injecdo em fluxo (modelo 2500, Fialab Instruments),
métodos adaptados de Rice et al. (2017). A determinacdo de alcalinidade foi realizada em
um titulador automatico (modelo 848 Titrino plus, Metrohm, Herisau, Suica). Para as deter-
minac¢des de solidos suspensos totais (SST), sélidos suspensos volateis (SSV), solidos fixos
em suspensdo (SSF), as amostras foram secas a 105°C e calcinadas a 550°C. Para ST, a
amostra foi analisada por gravimetria. O pH e o OD foram medidos por sondas portateis da
Hanna (modelo HI 8424) e do medidor OD (modelo 200A, EcoSense), respectivamente. A
demanda bioldgica de oxigénio (DBO) foi determinada pelo método do consumo de oxigénio
dissolvido em amostras incubadas durante 5 dias (DBOs). Os constituintes organicos de
absorbancia UV (UV-ABS) foram medidos seguindo o método de absorcdo ultravioleta,
usando um espectrofotdmetro (Cary 60 UV-Vis, Agilent, Santa Clara, EUA). A absorbancia
foi medida a 253,7 nm, em amostras previamente filtradas, usando filtros TFE de 0,45 um.
Todos os parametros analiticos foram quantificados de acordo com Rice et al. (2017) e as
andlises foram realizadas em triplicata, seguindo protocolos padronizados, baseados em
boas praticas de laboratério e politica de garantia de qualidade.

7.2.4 Avaliacdo da comunidade de microrganismos

Cinco gramas de amostras de lodo foram coletados nos dias 1, 88 e 122 do reator,
compreendendo as trés fases operacionais para comparar a comunidade microbiana. O ma-
terial genético foi extraido usando um grama da amostra de biomassa pelo PowerSoil DNA
Isolation Kit (MO BIO Laboratories, EUA), de acordo com as instru¢des do fabricante.

As regides V3-V4 foram amplificadas com os primers 341F e 806 R, respectivamen-
te, segundo Caporaso et al. (2011) e Wang e Qian (2009). As bibliotecas foram sequencia-
das em um sistema MiSeq, usando os primers padrao lllumina, fornecidos no kit, e a corrida
foi executada em 300nt. As sequéncias agrupadas (OTUs) foram entdo submetidas a classi-
ficacdo taxonbmica, em bancos de dados de servico de arvores, considerando que sequén-
cias com pelo menos 99% de identidade no banco de dados de referéncia foram atribuidas

taxonomicamente.



7.3 Resultados e discussao

7.3.1 Remocao de nitrogénio nas diferentes fases experimentais
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O desempenho das espécies de nitrogénio e remocao total de nitrogénio no processo

de desamonificacdo é mostrado na Figura 2. Adicionalmente, os parametros de desempe-

nho do reator de desamonificacdo estdo descritos na Tabela 3. Durante a fase |, a média da

CNA foi de 1,24 + 0,01 g N L d? (Tabela 1) e a eficiéncia de remocéo de nitrogénio total
(ERN) obtida foi 65 *+ 1,6% (Tabela 3). No final dessa fase (49 dias), a taxa de consumo es-
pecifico de amonia (uUsn-nns) foi de 41,42 mg N gSSV?! h! (Tabela 3), o que é 2,06 vezes

superior ao observado por Chini et al. (2016). Esse periodo foi muito importante para a acli-

matizagcdo dos microrganismos, sem presenca de matéria organica.
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Figura 2 Compostos nitrogenados e eficiéncia de remocéo de nitrogénio (ERN) total durante
as fases experimentais. Fase |: Efluente sintético; fase Il: relacdo C/N de 0,5 e fase Il rela-

¢édo C/N de 1.

Tabela 3 ParAmetros de desempenho do reator de desamonificacdo durante diferentes fa-

Ses operacionais

Paréametro Fase | Fase Il Fase lll
Relacdo C/N 0 0,5 1,0
CCR,gCOT L1d? - 0,10 £ 0,04 0,5+0,06
DBOs, mg L1 - 86 £ 0,52 86 + 0,52
UV-ABS, cm? - 2,43 2,5
CNR,gNL?1d? 0,8 £ 0,02 0,7+0,11 0,60 £ 0,06
ERN, % 65+1,6 61+9,8 50+ 3,9
pSn-nH3, MGN-NH3 gssvt hl 41,4 25,5 45
OD, mgO2 L Lreator 0,5 0,5 0,5
CCR: Carga de carbono removida; CNR: Carga de nitrogénio removida; ERN: Eficiéncia de

remocao de nitrogénio.
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Na fase Il, o reator foi alimentado com o digestato e o sistema apresentou um ERN
média de 61 + 9,8%; no inicio dessa fase, a eficiéncia do sistema reduziu quase 20%, recu-
perando-se no 70° dia operacional, de forma a atingir, também, ERN maxima de 72% ao
final dessa fase (Figura 2). O psn-nhs teve um decréscimo de 1,6 vezes nessa fase, em com-
paracdo com a fase |, 0 que significa que o consumo de amobnia especifico foi menor com a
aplicacdo do digestato do que com o efluente sintético. No entanto, o valor de psn-nws obtido
ainda é considerado muito satisfatério em comparacdo com os dados de Pra et al. (2016).

Na fase Ill, guando foi aumentado o COT para 255 + 3,50 mg L, houve um decrés-
cimo de 30% na ERN; o sistema recuperou sua eficiéncia dias ap6s, permanecendo em tor-
no de 50 + 3,9%. Da mesma forma, a reducao de psn.nuz foi 9,2 e 5,7 vezes menor que a
fase | e Il, respectivamente, sendo mais significativa que a reducéo da fase Il

A ERN maxima obtida neste estudo foi durante a fase Il, comparando com outros es-
tudos, como Pichel et al. (2018), que tinha uma ERN em torno de 30% (0,4 g CNA NL™ d™)
e Zhang et al. (2017), que atingiu uma ERN de 49,7% (0,75 CNA g NL™ d™%). E importante
ressaltar que a CNA neste estudo é cerca de 4,5 vezes maior do que o normalmente aplica-
do nesse tipo de processo (Almeida et al., 2018; Cao et al., 2017; Miao et al., 2018), o que
mostra a robustez do processo de desamonificacéo.

Os coeficientes estequiométricos para as espécies quimicas envolvidas no processo
de desamonificacao foram calculados para comprovar que 0 processo estava ativo no rea-
tor. Esses valores sdo mostrados na Figura 3, em comparagdo com os coeficientes tedricos
(Chini et al., 2016; Sliekers et al., 2003). O coeficiente de O, nas trés fases foi superior ao
valor teérico, ou seja, o consumo de oxigénio foi superior aos valores tedricos requeridos
para a oxidagdo parcial da aménia ao nitrito (De Pra et al., 2012). Esse fenbmeno foi visuali-
zado no desenvolver do experimento, no qual foi mantido um oxigénio dissolvido de 0,5
mgO: L Lreator; pOrém, com o acréscimo de carbono, a vazao de ar teve que ser aumentada
para manter esse valor de OD. No entanto, de acordo com a Figura 2, quase todo nitrito foi
consumido em diferentes fases do experimento. Portanto, 0 maior consumo de oxigénio po-
de ser atribuido as limitagbes da configuracdo do reator, como exemplo, a transferéncia de
massa que foi previamente estudada por Chini et al. (2016).

O coeficiente de N. permaneceu muito proximo do valor tedrico, o que corrobora a
suposicao de que o processo de desamonificacdo é responsavel pela remoc¢do de amoénia.
Além disso, observou-se que o coeficiente de N-NOs” permaneceu abaixo do valor estabele-
cido pela literatura (Chini et al., 2016; Sliekers et al., 2003). Esse aspecto pode indicar que
outro processo ocorreu junto com a desamonificacdo, por exemplo, a desnitrificacdo. As
bactérias desnitrificantes convertem nitrato em gés nitrogénio sob condi¢fes organicas (Fi-
gura 1) (Kunz et al., 2012; Miao et al., 2018). Na terceira fase, a concentragdo de COT foi de

260 *+ 3,5 mg COT L* e, considerando o nitrato residual do processo de desamonificacéo,
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pode-se concluir que, nessa fase, foram dadas as condi¢bes estequiométricas para favore-
cer as bactérias desnitrificantes. Portanto, o coeficiente estequiométrico para o NOs™ foi infe-
rior ao valor tedrico. D. Wang et al. (2018) também verificaram esse efeito de desnitrificacao
em um reator UASB, alimentado com efluente sintético, com aumento da concentracdo de
carbono no efluente, em que se observou uma reducdo de 11% na ERN, por bactérias
anammox, devido ao favorecimento de desnitrificantes.
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Figura 3 Coeficientes estequiométricos tedricos comparados aos coeficientes calculados
durante as fases experimentais.

7.3.2 Efeito COT no desempenho do reator

As cargas aplicadas e removidas de carbono nas diferentes fases experimentais sao
mostradas na Figura 4. Como pode ser observado a partir dos dados, na fase Il, a remocéo
de COT foi de 15 + 3,7%, significando que o crescimento heterotréfico foi baixo. Além disso,
a remocao de nitrogénio por desnitrificacdo provavelmente foi quase insignificante, explicada
pelo consumo de COT na fase Il. Kindaichi et al. (2016) relataram uma redugéo da ERN de
até 32% quando o reator foi alimentado com digestato, contendo cerca de 50 mg L de
COT. Como pode ser observado na Figura 4, a alimentacdo de carbono orgéanico no reator

foi de cerca de 150 mg L e a ERN néo foi suprimida como discutido acima.

130
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Figura 4 Carbono orgénico total (COT) no afluente e efluente do sistema e eficiéncia de re-
mocao durante as fases experimentais. Fase |: efluente sintético; fase Il: relacdo C/N de 0,5;
fase Il relacdo C/N de 1.

Na fase Ill, o consumo de carbono foi de 52 + 4,5%. Esse resultado pode ser atribui-
do ao favorecimento do crescimento de bactérias desnitrificantes (umax: 7,2 d?), que sdo mi-
cro-organismos heterotréficos e apresentam maior taxa de crescimento do que as bactérias
anammoX (Mmax. 0,065 d?) e nitrificantes (Umax BOA: 0,77 d ! € Pmax BON: 1,08 d!) (Kunz et
al., 2012). Ao mesmo tempo, foi observado um decréscimo de psn-nnz € ERN, respectiva-
mente, de 5,7 e 1,2 vezes menor que a segunda fase, o que corrobora com o CCR relativa-
mente alto. Da mesma forma, foi mostrado acima (Figura 3) que o coeficiente estequiométri-
co de NOs foi significativamente inferior ao valor teérico, indicando o consumo de NOs pos-
sivelmente, via desnitrificacéo.

Um aspecto importante a ser considerado na avaliagéo do efeito do COT, no proces-
so de desamonificacdo, é a disponibilidade biolégica da fonte de carbono. Para o digestato,
utilizado neste estudo, foi determinada a DBO e constituintes organicos absorvedores de
UV. Assim, o digestato tratado para remocao de nitrogénio pode ser considerado de baixo
teor de carbono orgéanico biodegradavel (Tabela 2). A DBOs foi 86 + 0,52 mg L, o que pro-
picia uma razdo DBOs/COT de 0,09. Esse valor de DBOs esta em um nivel similar ao encon-
trado em outros estudos descritos na literatura, em que a nitritacdo parcial combinada com o
processo de anammox foi empregada (Cao et al., 2018; Wang et al., 2017). A biodegradabi-
lidade relativamente baixa do COT em efluentes, provavelmente, favorece o processo de
desamonificacdo, uma vez que o crescimento de micro-organismos heterotréficos € menos
significativo do que seria em efluentes com valores mais elevados de DBOs.

O efeito de supressédo devido a relacdo C/N é relatado em valores diferentes. Muitos
estudos descritos na literatura utilizam DQO em vez de COT. No entanto, o COT € uma ex-
pressdo mais conveniente e direta do conteddo organico total de aguas residuais do que

DQO ou mesmo DBOs (Rice et al., 2017). Com base em DQO, alguns estudos confirmaram
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que, para uma operacao estavel do processo de desamonificacdo, essa relacdo deve ser
inferior a 1 (Du et al., 2019; Zhang et al., 2017). Shu et al. (2016) mostraram que a relagéo
DQO/N méxima de 0,4 deve ser utilizada para ndo suprimir as bactérias anammox. Essa
variacdo pode ser atribuida também as diferencas nas taxas de carga de carbono aplicada
(CCA) e carga de nitrogénio aplicada(CNA), resultando em diferentes relacbes C/N, mas,
para comparacdo com os resultados obtidos no presente estudo, pode-se supor, aproxima-
damente, que DQO é 3,5 vezes o valor de COT para dejeto suino obtido na Embrapa Sui-
nos e Aves (dados nao publicados). Neste caso, na fase Il, a relagdo COD/N seria de 1,6 e
3,2 na fase lll. Portanto, pode-se concluir que a eficiéncia de remocao de nitrogénio via de-
samonificacdo com menor interferéncia de COT (fase Il), obtida neste estudo, € melhor do
gue os outros estudos relatados na literatura.

Além disso, as caracteristicas quimicas do carbono organico também poderiam influ-
enciar no processo de desamonificagdo. Como a disponibilidade bioldgica de carbono tem
efeito direto sobre o crescimento de bactérias heterotréficas, isso pode competir por oxigé-
nio com BOA e por nitrito com anammox (Zhou et al., 2018), ocasionando a diminuicdo da
eficiéncia de remocdo de nitrogénio pelo processo de desamonificacdo. Recentemente,
Wang et al. (2019) verificaram que a remogé&o de nitrogénio pelo processo de desamonifica-
¢do diminuiu com concentracdes de DQO superiores a 55,7 mg L%, utilizando glicose como
fonte de carbono orgéanico e efluente sintético. A glicose pode ser considerada uma fonte
organica mais facil de ser degradada por micro-organismos do que a matéria organica de
biodigestores.

Este estudo permite entender que a relagdo C/N tem um efeito importante sobre a
eficiéncia de remocao de nitrogénio do processo de desamonificagdo. No entanto, o proces-
so de desamonificagdo foi mantido com bom desempenho na relagdo C/N de 0,5 e carga de
carbono aplicada de 0,57 g COT L d?, com uma CNA relativamente alta. Kindaichi et al.
(2016) observaram supressao na eficiéncia de remoc¢&o de nitrogénio, em concentragfes de
carbono orgénico, inferiores em relagéo a fase Il do estudo, na qual ndo houve inibigdo. Sua
hip6tese para a supressao era de que as camadas externas dos granulos estavam cobertas
com matéria organica e/ou bactérias coexistentes, além das bactérias anammox ainda esta-
rem presentes e mantendo a atividade nas camadas internas dos granulos (Baeten et al.,
2019), mas toda a eficiéncia de remocado de nitrogénio do processo foi diminuida. Talvez, a
diferenca na biodisponibilidade do carbono organico, em ambos efluentes, explique os dife-
rentes efeitos, uma vez que, em nosso estudo, uma fonte de carbono com baixa biodisponi-

bilidade foi utilizada.
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7.3.3 Comunidade microbiana

A identificacdo da diversidade de micro-organismos em amostras coletadas em dife-
rentes fases deste estudo é mostrada na Tabela 4. A abundancia relativa do filo mais repre-
sentativo, observado no reator de desamonificacdo, foi Proteobacteria (31%), Chloroflexi
(16,01%) e Planctomycetes (12%). As comunidades de bactérias dominantes (Proteobacte-
ria, Chloroflexi e Planctomycetes) foram estaveis; suas abundancias mudaram em funcéo do
COT aplicado. A abundancia relativa aumenta apenas da Proteobacteria, enquanto Planc-
tomycetes e Chloroflexi diminuem. As bactérias pertencentes ao filo Chloroflexi, Proteobac-
teria e Planctomycetes sao usualmente encontradas em estacbes de tratamento de esgoto,
sendo muito comuns em sistemas de lodos ativados, sendo que suas existéncias sdo sem-
pre mencionadas em estudos de reatores anammox (Cho et al., 2010; Egli et al., 2003;
Wang et al., 2019; D. Zhang et al., 2019; Zhang et al., 2018).

Tabela 4 Diversidade da comunidade de microrganismos por filo ao longo das fases experi-
mentais

Proporcao (%)

Filo Fase | Fase 11 Fase 111
Acidobacteria 1,64 3,91 1,67
Actinobacteria 0,06 0,94 0,59

Armatimonadetes 0,19 0,45 0,10
Bacteroidetes 3,54 30,82 39,35

Chlorobi - 0,16 -

Chloroflexi 16,01 3,68 2,72
Firmicutes 0,02 2,40 2,65
Gemmatimonadetes 0,05 0,58 0,53
Ignavibacteriae 6,81 11,11 2,04
Planctomycetes 12 9,40 5,86
Proteobacteria 31 23,74 37,93

Eqgli et al. (2003), estudando a composi¢cdo de um biofilme formado em reatores de
tratamento de efluentes de lixiviado de aterro sanitario, constataram a presenca de bactérias
filamentosas, além de bactérias anammox e nitrificantes no biofilme formado. Observou-se
que as bactérias filamentosas (filo Chloroflexi) exerceram importante papel estrutural na
formacédo do biofilme. Cho et al. (2010), investigando a comunidade microbiana em um rea-
tor anammox de fluxo ascendente, também observaram que bactérias do filo Chloroflexi es-
tavam presentes e contribuiram na formacéo da estrutura dos granulos. De acordo com isso,
a coexisténcia parece estar relacionada a compatibilidade desses microrganismos com am-
bientes ricos em amonio e nitrito, justificando a presenca desse filo nas amostras estudadas.

O Filo Proteobacteria, quando observados em amostras, indicam que as bactérias
desempenham um papel importante em ambientes de alta concentracdo de amoénio (Y.

Zhang et al., 2019). Zhang et al. (2019), estudando a composicdo da comunidade microbia-
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na do processo de reducao de sulfato e oxidacdo de amdnia no tratamento de efluentes sin-
téticos inorganicos, comprovaram que a grande proporcdo de Proteobacteria contribuiu para
0 processo de nitrificacao parcial e o acimulo de NO.. Esse filo possui 0 metabolismo mais
versatil, compreendendo os microrganismos responsaveis pelo processo de nitrificacdo e
desnitrificacdo (Wang et al., 2019).

No filo Planctomycete, estdo inseridas as bactérias anammox, com interesse de se-
rem mantidas no presente estudo. Os microrganismos desse filo tém caracteristicas fenoti-
picas muito peculiares dentro do dominio bactéria; eles ja foram encontrados em uma ampla
gama de ambientes, tais como, solos, ambientes de agua doce, sedimentos oceanicos e
sistemas de tratamento de efluentes (D. Zhang et al., 2019; Zhang et al., 2018). Assim, em
nosso estudo, a presenca de Planctomycetes na amostra analisada era esperada, pois, du-
rante todo o experimento, foram fornecidas condi¢bes (pH, temperatura, DO) para favorecer
o crescimento de bactérias anammox.

Na Figura 5, € mostrada a abundancia relativa dos géneros, de acordo com os prin-
cipais filos discutidos acima. Candidatus Brocadia sp., Candidatus Jettenia sp. e Candidatus
Kuenenia sp. (filo Planctomycete) sdo os géneros comumente encontrados em reatores
anammox. Denitratisoma, Nitratireductor e Pseudomonas (filo Proteobacteria) também estéo
relacionados a remocéo de nitrogénio, mas por meio da desnitrificagdo. Além disso, Ni-
trobacter e Nitrosomonas (filo Proteobacteria) estdo relacionadas as bactérias nitrificantes
(Wu et al., 2018; Zhang et al., 2018).

Proporcio (%)
9.12

Ca. Brocadia
Ca. Jettenia
Denitratisoma
Nitratireductor
Nitrobacter

Nitrosomonas
Pseudomonas

0

Fasel FaseIl FaseIIl

Figura 5 Abundancia relativa de microrganismos pelos géneros ao longo das fases experi-
mentais.

Ap6s o inicio da alimentacdo com digestato, foi observada uma mudanca significativa
nos géneros bacterianos associados ao anammox. Candidatus Brocadia sp (Figura 5) esta-
va presente no reator na fase | (8%), entretanto, esse género néo foi detectado quando o
reator foi alimentado com digestato. Por outro lado, a proporcédo de Candidatus Jettenia sp.
aumentou na fase Il (9,12%) em relacdo a primeira fase (3%). O aumento da populacédo de
micro-organismos desnitrificantes foi observado nas fases Il e Ill, em comparacdo com a
fase I, também quando o reator foi alimentado com matéria organica. A proporcao de Nitro-
somonas foi semelhante na fase Il (2,35%) e Il (2,96%). A proporcao de Nitrobacter perma-

neceu muito baixa, o que é desejavel para preservar o NO> para a desamonificacdo. O au-
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mento da populacdo de diferentes microrganismos, consequentemente, reduziu a proporgao
de Planctomicetes da fase Il para a lll.

A maior eficiéncia de remoc¢ao de nitrogénio (72%), via processo de desamonifica-
cao, foi com uma relacdo C/N de 0,5 na fase Il. Nessa condicdo, os géneros dominantes
foram Candidatus Jettenia (9,12%), Desnitratisoma (3%) e Nitrosomonas (2,35%), 0s quais
coexistiram no mesmo reator com aumento da ERN. Esses dados também corroboram os
coeficientes estequiométricos (Figura 3) para as espécies quimicas envolvidas no processo
anammox, mostrando que eram os géneros dominantes.

O digestato contém inevitavelmente pequena quantidade de matéria organica que
pode contribuir para o crescimento da Candidatus Jettenia, observado neste estudo. Além
disso, foi mostrado, anteriormente, que a Ca. Jettenia permanece em condi¢des limitadas,
ao contrario de outros géneros (Hu et al., 2012). Shu et al. (2016), igualmente, obteve au-
mento de Ca. Jettenia e pequeno decréscimo de Ca Brocadia, quando aumentaram a rela-
cdo C/N para 0,4, trabalhando em um sistema anammox-SBR. Segundo Wang et al. (2017),
diminuicdo da Ca. Brocadia pode estar relacionada a alguma particularidade do digestato de
lodo, uma vez que ndo contém altos niveis de salinidade. A Ca Brocadia, geralmente, é en-
contrada e cresce em efluentes sintéticos ou efluentes com baixas concentra¢des (Liu et al.,
2018; D. Wang et al., 2018). Assim, o aumento de COT provavelmente causou supressao da
Ca. Brocadia, consequentemente, aumentando a propor¢cao de Ca. Jettenia

Candidatus Jettenia foi 0 género de bactéria anammox predominante no biorreator e
a adicdo de carbono (fase Il) causou grandes impactos em sua abundéancia relativa (varian-
do de 3%, na fase I, para 9,1%, na fase Il). Estudos anteriores também identificaram a pre-
dominancia desse género em relacdo a outros géneros de anammox, sendo as principais
causas sobre a modulagdo da comunidade microbiana: o aumento da carga de nitrogénio
aplicada, o tratamento de efluentes com carbono e o tipo de carbono aplicado (Huang et al.,
2014; Xu et al., 2018, Yang et al., 2018).

7.4 Conclusodes

Em concluséo, verificou-se que, para aumentar a remogdo de nitrogénio e a abun-
dancia de bactérias e genes funcionais, no sistema de biorreator EGSB, via processo de
desamonificacéo, a menor concentragdo de carbono de 156 + 8,15 mg L* (fase Il) foi a mais
favoravel. Nessas condicdes, o sistema apresentou eficiéncia de remocédo de nitrogénio de
61 + 9,8%, sendo a Candidatus Jettenia sp. identificada como o género de bactéria anam-
mox predominante. Esses resultados destacam o potencial do processo de desamonificacdo
para o tratamento de digestato de lodo em uma estacado de tratamento de efluentes da sui-
nocultura, fornecendo informagdes para a implementacdo desse tipo de sistema em condi-

¢bes de campo.
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8 CONCLUSOES GERAIS

» Em relacdo ao objetivo especifico 1 e 2:

Os testes demonstraram a possibilidade de aplicar os trés processos testados com
eficiéncia de remocédo de sdlidos totais de 46% para sedimentacdo, 61% para floculacédo
quimica e 83% para centrifugacdo. E, também, para carbono, com eficiéncia de remocao de
45% (sedimentacdo), 62% (floculacdo quimica) e 90% (centrifugacao).

Assim, a escolha do processo esta diretamente ligada ao destino que sera dado pa-
ra cada fracdo (sélida e liquida) gerada. Comparando a eficiéncia de remocéo de sélidos e
carbono dos trés processos aplicados ao digestato de biorreator de lodo, a centrifugacao foi
0 processo escolhido para posterior remocao do nitrogénio, via processo de desamonifica-
céo.

Esses resultados confirmaram a hipétese 1 e 2, respectivamente, de que a SSL é
eficiente na reducé@o de sdlidos e carbono de digestato de biorreator de lodo, a ponto de
viabilizar um pés-tratamento, sendo a centrifugacao o melhor processo de SSL para posteri-

or tratamento via processo de desamonificagdo.

» Em relacdo ao objetivo especifico 3:

Foi possivel estabelecer o processo de desamonificacdo em sistema de reator Uni-
co, em escala laboratorial. Permitiu-se concluir que o reator em escala laboratorial foi capaz
de remover nitrogénio de digestato de biodigestor de lodo, removendo uma carga de nitro-
génio total de 0,7 g NT L d? e eficiéncia média de 62%, durante todo o periodo experimen-
tal.

Com a aplicagéo do digestato, houve um aumento na eficiéncia de remogéo de ni-
trogénio de 65% (efluente sintético) para 72% (relacdo C/N de 0,5), porém, na terceira fase,
caiu para 50% (relacdo C/N de 1, concentracdo de carbono de 300 mg L*), mesmo utilizan-
do estratégias para potencializar a eficiéncia do processo. Com base nisso, conclui-se que o
digestato exerceu influéncia sobre a remocao de nitrogénio.

Confirma-se, assim, a hipotese trés, de que o processo de desamonificacdo é apli-

cavel ao tratamento de digestato de biorreator de lodos.

» Em relacdo ao objetivo especifico 4 e 5:

Foi possivel observar que as diferentes condicbes aplicadas (efluente sintético, re-

lagbes C/N de 0,5 e 1) ao biorreator de desamonificagéo influenciaram na dindmica da co-
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munidade microbiana, principalmente, com relacdo aos principais microrganismos envolvi-
dos no processo, nitrificantes, anammox e crescimento indesejado de desnitrificantes.

Observou-se que houve um aumento ndo significativo de microrganismos nitrifican-
tes, porém, um aumento significativo nha quantidade de microrganismos heterotréficos. Esse
maior aumento de desnitrificantes teve uma relacdo direta com o aumento da concentracéo
de carbono no digestato.

Um dado interessante é que, com o aumento de 0 para 150 mg COT L, de carbo-
no, houve uma selecdo dos microrganismos anammox, aumentando a quantidade de Ca
Jettenia e ndo deteccdo de Ca Brocadia. Com a adicéo de 300 mg COT L, ocorreu supres-
sdo dos microrganismos anammox, em funcdo do demasiado crescimento de desnitrifican-
tes.

Com base nestes dados e no estudo da biodisponibilidade do carbono presente no
digestato, foi possivel concluir que o tipo de carbono presente no digestato exerce maior
influéncia sobre microrganismos do que a relacdo C/N, uma vez que, com a adi¢do do car-
bono, um género de anammox prevaleceu, o qual coexistiu com 0s microrganismos desnitri-
ficantes que cresceram, porém, Nndo suprimiram 0 processo anammox.

Também, foram confirmadas as hipéteses 4 e 5: as caracteristicas do digestato in-
terferem na dindmica da populagédo microbiana envolvida no processo de desamonificagéo,
alterando os géneros de anammox; o tipo de carbono exerce influéncia sobre a comunidade

microbiana anammox, respectivamente.



92

9 PERSPECTIVAS DE TRABALHOS FUTUROS

A partir dos resultados obtidos no presente trabalho recomenda-se a continuagéo

dos estudos nas seguintes linhas de pesquisa:

» Avaliar em escala piloto o processo de centrifugacao de digestato de biorreator de lodo.

A\

Realizar avaliagcdo econbmica dos processos de separacao sélido-liquido testados.

» Aumentar gradativamente a carga de nitrogénio aplicada, a fim de reduzir a diluicdo do
digestato.

» Avaliar a influéncia de digestato com carbono mais biodisponivel sobre o processo de
desamonificacéo.

» Realizar um estudo com biomarcadores de carbono, avaliando o possivel controle do
crescimento de microrganismos desnitrificantes.

» Estudar o potencial metabdlico da comunidade microbiana envolvida no processo de

desamonificacéo, por meio do estudo metagenémico.
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FEASIBILITY OF SOLID-LIQUID SEPARATION PROCESSES FOR CARBON AND
SOLIDS REMOVAL AS SWINE MANURE DIGESTATE TREATMENT

Abstract

Anaerobic digestion is a technology that converts organic matter into energy. Howev-
er, in case of CSTR, a digestate with high concentration of solids, undigested carbon and
nitrogen could be obtained, which can limit direct application to the soil. Therefore, an addi-
tional treatment of digestate is still needed. The nitrogen can be removed from digestate by
deammonification process but for this, a pre-treatment to reduce solids and carbon is neces-
sary. In this study, digestate from swine manure pre-treatment using solid-liquid separation
(SLS) was studied. The following processes were evaluated: settling, centrifugation and
chemical flocculation. The processes performance were evaluated by monitoring the concen-
trations of the following parameters: C, P, TKN, TAN, TS, VS, FS. Factorial design was used
for the optimization of centrifugation and chemical flocculation tests. The present research
proves the possibility of applying different SLS processes to digestate, as a pre-treatment, to
enable the reduction of carbon and solids. Additionally, high removal of phosphorus was also
obtained (up to 74%). Higher removal efficiencies were obtained using centrifugation
(90.15% and 83.30% for C and TS, respectively). Therefore, this process could be consid-
ered the most appropriate to be used as digestate pre-treatment for nitrogen removal from
the liquid fraction by deammonification.

Keywords: centrifugation; chemical flocculation; settling; swine manure; wastewater treat-
ment.

Highlights

- SLS processes applied to digestate enable the reduction of carbon, solids and phospho-
rous.

- Mathematical models are useful to describe chemical flocculation pre-treatment.

- Centrifugation enable to achieve high efficiency of carbon and solids removal

- Phosphorous reduction from the digestate by centrifugation was higher than 95%.

- 90% of Carbon and 86% of TS can be reduced from digestate generating a dewatered sol-
id.

Graphical abstract
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1 Introduction

Anaerobic digestion (AD) is a technology that has recently gained prominence, due to
the possibility to convert organic matter into energy, reducing gaseous emissions and replac-
ing the use of fossil fuels. Additionally, the fraction obtained (digestate) is a plant nutrient-rich
residue [1,2]. This progress is justified due to the versatility of the feedstock for AD process.
Many different types of organic material are suitable such as livestock manure, lignocellulosic
biomass (crop residues), food waste, waste activated sludge, organic municipal waste, fruit
and vegetable waste and industrial waste [3,4].

The digestate composition vary according to the residue used into the digester and
the reactor type [5,6]. The most usual reactor type for AD is a continuous stirred tank reactor
(CSTR), which is proper to digest a high solid concentration [7]. In general, AD generates a
digestate rich in nutrients, high concentration of ammonium, solids [4,8] and other com-
pounds [9,10]. These characteristics confer to digestate a high agronomic potential, making
possible its use as fertilizer on arable land. However, despite AD advantages, the increase of
biogas production in some areas could generate a higher digestate amount than the fertiliza-
tion requirements due to nutrients overload in soil [1]. The digestate transport to other re-
gions with deficiency in nutrients is also not attractive due to the inherent costs [11].

Transportation costs could be reduced by digestate separation into a solid and a lig-
uid fraction [8,12], so that it is a much smaller volume to be transported from one farm to an-
other. To this end, there are different solid-liquid separation (SLS) processes, for instance,
mechanical screen separators, settling, centrifugation, reverse osmosis, electrocoagulation
and chemical flocculation [4,13,14] and flocculation aid [15].

The total cost of SLS processes is crucial to define the kind of treatment to be em-
ployed. Settling, chemical flocculation, mechanical screen separation and centrifugation are
simple processes that are cost effective [12,16], while evaporation, ultrafiltration and reverse
osmosis are complex and more expensive processes [14,15]. These devices have different
efficiencies in separate solids from the liquid fraction [8,17] and there are several studies
dealing about their use in wastewater treatments [10,18,19].

The solid fraction generated in the SLS processes has gained more interest in re-
search and development and there are different ways to give it a destination: composting or
direct application as organic fertilizer [20,21], biochar production [22], bio-fuel production [23]
and other routes for solid fraction valorization [12,16].The liquid fraction could be used to
irrigate fields or also post-treated according to its characteristics [24,25] that in general con-
tain low biogas potential, but with high concentration of total nitrogen (TN) and ammonia ni-
trogen [10,26]. Thus, high nutrient concentration can limit the application straight to the soil,
due to the possible soil and water contamination [23]. Thus, it is necessary to implement a

treatment system to reduce the pollutant potential of this waste.
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One of the possibilities to remove nitrogen from the liquid fraction is the deammonifi-
cation process [27-29], which is being studied as an alternative technology for nitrogen re-
moval. The application of this treatment to the digestate after SLS seems to be a promising
alternative [30,31]. Nevertheless, just few studies investigate the best SLS process employed
to the digestate that came from a CSTR [4,32,33] in order to make possible the nitrogen re-
moval from the liquid fraction. However, a comparison of SLS processes applied to a diges-
tate with similar characteristics was not systematically studied.

Hence, the objective of this study was to evaluate the following SLS processes to a
CSTR digestate: settling, centrifugation and chemical flocculation. The optimization of the
conditions used for each process were performed looking for a liquid fraction with low con-
centration of total solids and carbon that could be subsequently submitted to a low cost nitro-

gen removal process.

2 Material and methods

2.1 Digestate collection

Raw digestate was sampled from a CSTR digester operating at mesophilic condition
(37° C), treating solid waste from a swine manure treatment system on a farm in Videira,
Santa Catarina State, Brazil (27°02’38.8"S 51°05'35.7"W). The CSTR was fed at a flow rate
of 21 m3 d* and hydraulic retention time (HRT) of 32 d.

2.2 Experimental procedure

Three SLS processes were tested: settling, centrifugation and chemical flocculation.
The experiments were carried out at Embrapa Suinos e Aves laboratory, Santa Catarina,
Brazil.

Settling tests were conducted in a conic settler (1L) (in triplicate) and data were col-
lected at intervals of 30 minutes for 3 hours. Centrifugation tests were done in a centrifuge
(Sigma model 4-16K) using 250 mL tubes. For chemical flocculation, a 10% (v v'!) aqueous
solution of polyphenolic organic polymer (Veta Organic®, Brazilian Wattle Extracts, Brazil)
commercially available in liquid form containing 30% tannic acid (flavan 3.4-diol) was used as
coagulant. The coagulant dilution was done in water under vigorous shaking for 15 minutes.
As a coagulation aid, 0.01% (w v!) agueous solution of polyacrylamide (Activator Q®, Brazil-
ian Wattle Extracts, Brazil), commercially available in granular form was employed. These
solutions were prepared prior to use, thus avoiding their degradation and efficiency loss in

the different tests. Experiments were performed using a jar-test apparatus (model JT102/3,
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Milan, Colombo, Brazil). One litter of effluent was used for each individual test. All tests were

performed in triplicate.

2.3 Experimental design

For the evaluation of solid-liquid separation processes, different experimental designs
were applied to establish the best condition of each one. Thus, to settling tests the volume of
settled sludge during three hours was evaluated. To centrifugation test a central composite
rotatable design (CCRD) 22 was selected to evaluate the variables of centrifugation time
(Ciime) (5.9, 10, 20, 30 and 34 minutes) and gravitational force (grorcee) (80, 250, 1400, 2900
and 3800 g). The central point to centrifugation was based in previous data from Popovic et
al. (2017) [34].

A factorial design 2? was selected to understand how the independent variables tan-
nin volumes (TA) (25, 50 and 75 mL L) and polyacrylamide volumes (PAM) (5, 10 and 15
mL L?) influence in the chemical flocculation of the digestate. The initial polymer amount was
based on the work of Van nieuwenhuijzen and Van der Graaf, 2012.

The experimental data were statistically evaluated by StatSoft's Statistica 5.0 soft-
ware, at a confidence level of 95%. The statistical significance of the models was justified by
variance analysis (ANOVA) for the polynomial model with a significance level of 95%, and
the veracity of polynomial model was expressed by the determination coefficient R2.

2.4 Analytical methods

The processes performance were assessed through the responses of the following
physico-chemical parameters: total carbon (C), phosphorous (P), total kjeldahl nitrogen
(TKN), total ammoniacal nitrogen (TAN), total solids (TS), volatile solids (VS), fixed solids
(FS) and pH.

Carbon was measured by CNHS elemental analyzer (model Flash 2000, Thermo
Fisher Scientific) following the manufacturer recommendations. Phosphorus was determined
by spectrophotometric molybdovanadate method using a spectrophotometer Cary 50 (Ag-
ilent, USA). TKN was determined by using the kjeldahl method (digester and distillation unit,
Foss Kjeltec 8100), while TAN was measured by titration method. For TS, VS and FS deter-
minations samples were dried at 105 °C and after calcined at 550 °C. pH was measured by
Hanna probe (model HI 98140). All these parameters were quantified according to Rice et
al., 2017 [36]. All the chemical analyses were performed in triplicate.

The percent removal of chemical parameters was calculated by Eq. (1)
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Efficiency (%)= % x100 Equation (1)

where Cy is the initial concentration and C; is the final concentration of the constituents.
3 Results and discussion
3.1 Digestate characterization

Physico-chemical characteristics of digestate were (average + standard deviation):
TS21.8+0.33gL' VS135+0.19¢gLt C6.7+£0.11gL? P0.97£0.04 gL?, TAN 2.00 £
0.03 g L%, TKN 2.60 + 0.01 g L?, alkalinity 9.57 gCaCOs L and pH of 7.79 + 0.01. The di-
gestate used in the present study showed typical characteristics of waste from anaerobic
digestion process in a CSTR reactor [7,9,37].

It is known the difficulty to establish a comparison between digestate from different
CSTR systems because of the high variability of digestate characteristics. This happens due
to different waste used in anaerobic digestion and operational parameters, as hydraulic re-
tention time, temperature and organic loading rate [3,4]. The digestate usually contains
abundant TAN and TKN in ranges from 0.14 to 3.5 g L, phosphorous from 0.007 to 0.4 g L*
and chemical oxygen demand (COD) from 0.2 to 6.9 g L™ [37—40]. The digestate is usually
slightly alkaline or neutral, with a pH value in the range 6.7 to 9.2 [10,41].

According to the characteristics showed above it is possible to see the presence of
high concentration of nutrients in digestate. Considering that its use as fertilizer is not eco-
nomically feasible it is necessary to stablish an appropriate treatment [42]. However, it is dif-
ficult to determine a treatment without establishing an efficient pre-treatment to the digestate

because of the high content of solids and organic matter.
3.2 SLS by settling

The settling process is based on the density difference between particles and liquid.
Therefore, among the wastewater pre-treatments available, settling is widely used due to its
relatively low cost and easy operation [43].

Settling as a digestate pre-treatment strategy showed low settling velocity of solid
particles, averaging 0.02 m h?, with a tendency to stabilize sedimentation after 50-60
minutes of experiment. This is because the process presents a superior efficiency to remove
discrete particles [43,44].

For this separation process, the removal of solids was average of 46%, 50% and 41%
to TS, FS and VS respectively. Moreover, to the parameters carbon and phosphorous the
average efficiency removal was respectively 45% and 71%. In addition, TKN and TAN had a

removal efficiency of 13% and 8.5%, respectively.
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Considering the relatively low cost of settling, the applicability of this process to diges-
tate could be interesting. However, considering the high generation of sludge (396 L m?) its
applicability is questionable. It is a considerable sludge volume to give destination. This be-
comes an issue, since it demands transport which is a challenge, considering the liquid and

contaminants are still incorporated on it.

3.3 SLS by centrifugation

Centrifugation is a technology that employs equipment’s with relatively high costs
[34]. However, the separation efficiencies are usually high and it is expected that the sludge
volume generated would be lower than other pre-treatments due to compaction. The CCRD
planning matrix 22 of centrifugation tests performed in this study is presented on Table 1 with
the experimental responses of dependent variables: C, P, TKN, TAN, TS, VS, FS and pH. It
is possible to observe that the nitrogen forms (TAN and TKN) showed different removal effi-
ciencies, which were 11 to 26% for TAN and 18 to 36% for TKN. The best TAN removal con-
dition (26% of efficiency) was at the axial point where the strength variable grrce reached
3800 g and the best TKN removal condition (36% of efficiency) was when a grrce Of 1400 g
was applied.

Total solids removal efficiencies were around 60% until 83%. The maximum efficiency
was obtained at 20 minutes with a gravitational force of 3800 g. The solid fraction removal
before biological treatment process is an important issue, since it can damage the system
that could not be able to remove nitrogen. Additionally, solids discharge into the reactor can
cause failure in the nitrogen removal process due to shortage of solids retention time (SRT)
[28].

The carbon removal efficiency for all tests was above 56%, reaching 90% efficiency
with a gravitational force of 3800 g at 20 minutes. The carbon removal is important for
wastewater treatment by deammonification, since heterotrophic denitrifying bacteria can
suppress anammox bacteria leading to process failure [28,45]. It has been reported that the
anammox activity was severely inhibited and even deteriorated at COD > 500 mg L' or C/N
> 2.0 [45]. Shan et al. (2018) [46] also reported similar inhibitory effects on potential rates of
anammox, in which the anammox activity was significantly decreased. At this point, the sol-
ids and carbon reduction in liquid fraction obtained by centrifugation in this work is a promis-
ing result that allows suggesting the treatment by deammonification for nitrogen removal [27].

Phosphorous removal had a variation from 83 to 95% independent of the evaluated
condition. This high efficiency probably occurs through the P adsorption on the solid particles
[47], mainly in the process of physic-chemical removal through phosphorus precipitation.
Calcium can precipitate as calcium phosphate or hydroxyapatite, due to the high concentra-

tion of calcium ions in the sludge and alkaline pH [48]. In addition, crystallization of phospho-
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rus in struvite structure could also happen due to the presence of Mg?* and NH,* anions in
wastewater [49,50].

The results of P removal are extremely important, because although P is an important
nutrient for plant growth, even when the solid material adsorbs it, growth is not available. For
organic P to be available it must be hydrolyzed and mineralized by microbial biomass activi-
ty, being a fundamental process for orthophosphate ions released that can be absorbed by
plants [48,51]. Additionally, in areas with high swine manure production, phosphorus has to
be removed before disposal to avoid negative environmental impacts. As discussed for nitro-
gen, land absorption capacity could be lower than its concentration on effluents [52].

To better understand the variables effect at Figure 1 the Pareto diagrams that graph-
ically illustrate the effects of time and gravitational force and their interactions during the AD
centrifugation tests are showed, to the removal responses of TAN, TKN, TS, FS, VS, P and
C. The magnitude of each effect corresponds to p <0.05.

The increase on gravitational force and time had an effect on efficiency (p<0.05). The
Ororce Presented positive effect for all variables (TAN, TKN, TS, FS VS, P and C) thus increas-
ing the force exerted from 80 to 3800g in a centrifuge separation favors the increased re-
moval efficiency. The same was observed for the time, where the increase of centrifugation
time favors the removal. Only for the dependent variable P the time had a negative effect,
that could be attributed to the relatively low phosphorous concentration in digestate com-
pared to the other evaluated parameters.

The interaction lack between the variables Cime and grorce, related to the parameter
TAN, are justified because ammonia nitrogen is a high soluble specie [53]. This data is con-
sistent with the low efficiency in TAN removal regardless of Cime and grorce applied.

The sludge volume generated was 100 L m=, which is 3.8 times lower than the vol-

ume generated on settling process.

3.4 SLS by chemical flocculation

Chemical flocculation consists of adding a coagulant resulting in particles destabiliza-
tion by reducing the forces that tend to keep them apart. This process has been chosen for
wastewater treatment systems as the primary treatment [15].

The factorial design 22 planning matrix to the chemical flocculation tests with the ex-
perimental responses of dependent variables C, P, TKN, TAN, TS, VS, FS and pH is shown
on Table 2. It can be observed that the nitrogen forms (TAN and TKN) showed similar re-
moval efficiencies, which vary from 9.5% to 15% for TAN and 16% to 22% for TKN. The best
TAN (15.08% of efficiency) and TKN (22.87% of efficiency) removal condition were in the

same experimental test where concentrations of TA and PAM of 75 mL L? and 15 mL L?
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were applied. This condition also allowed the maximum efficiency of removal of solids (60%,
w v1), carbon (62%, w v't) and phosphorus (83%, w v1).

Through factorial design 22 it was possible to investigate the effects of independent
variables (TA and PAM) and their interactions on the dependent variables (C, TAN, TKN, TS,
FS, VS, P). The results were submitted to variance analysis (ANOVA) and it was verified that
the models presented a good fit to TAN, TKN, VS and P responses (Table 3). Fwst Showed
that Fcacuaed Was larger than Fuapuiaed, With a confidence level of 95%. The correlation coeffi-
cient was 0.94231, 0.97958, 0.92737 and 0.98026 for TAN, TKN, VS and P, respectively.

From these models (Table 3) it was generated the surfaces to TAN, TKN, VS and P
(Figure 2). It is possible to observe that the behaviors of TAN, TKN, VS and P were similar.
As the tannin concentration raised, there was an increase in the removal efficiency of these
parameters, with the optimal region with 75 mL L of TA and 15 mL L* of PAM.

The response surfaces allow us to consider an optimal region between the tannin and
polyacrylamide quantity. In addition, it was possible to note that the gradual increase of these
variables favors the removal efficiency.

Furthermore, it can be concluded that TS and C had better results when the tannin
increased. This is an important result given that TS and C are as important as TAN to subse-
guent effluent treatment for example on deammonification process.

The sludge volume generated by using the best condition of SLS by chemical floccu-
lation (75 mL L* of TA and 15 mL L of PAM) was 730 L m -3, meaning that just 27% of the
initial volume was able to go to a post treatment. Moreover, the management of this sludge
makes impracticable to use chemical flocculation as a digestate pre-treatment, meaning that
chemical flocculation is unfeasible as a digestate pre-treatment due to the difficulties in han-

dle this sludge.

3.5 Comparison of SLS processes

In order to compare the SLS processes tested and to help to decide which pre-
treatment would be more suitable to subsequent treatment using deammonification process
for nitrogen removal the obtained results were compared. The best experimental settling
condition (3h), centrifugation (Cime 0f 20 minutes and grwrce 0f 3800g) and chemical floccula-
tion (TA of 75 mL L and PAM of 15 mL L*) were used for comparison (Table 4).

Regarding to TAN removal, the behavior was similar in the three SLS processes
evaluated. The settling, chemical flocculation and centrifugation exerts low influence on re-
moving it with low removal efficiency that were 7%, 15%, and 26% respectively.

The total solids removal efficiencies resulting from the best results of settling, chemi-
cal flocculation and centrifugation were respectively 46%, 61% and 83%, that respectively

represents 1.86, 2.55 and 5.98 times less solids than the initial digestate concentration,
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which was 21.8 g L. These results are in accordance with previous studies that used other
SLS processes [12,24].

Comparing the applied tests, centrifugation showed an efficiency of 90% for carbon
removing from the liquid fraction, it means that the digestate had 6.7 g L of carbon and just
0.66 g L remained in the liquid after this pre-treatment. Meanwhile the chemical flocculation
showed 62% of efficiency resulting in 2.56 g L of carbon in the liquid fraction. Moreover, the
settling process presented a carbon concentration of 3.67 g L corresponding to a removal
efficiency of 45%.

The phosphorous concentration was significantly reduced from the digestate by cen-
trifugation, having a concentration of 1.0 g L? in the beginning and afterward, in the liquid
fraction, remained a concentration of 0.05 g L?, thus presenting an efficiency of 95% of re-
moval. The other pre-treatments had lower removal efficiencies that were around 83% (0.16
g L) to the chemical flocculation and 74% (0.25 g L?) to settling. This high efficiency in re-
moving phosphorous probably is due to the ability of being incorporated into crystallized solid
particles and thus removed along with the sludge [47,54].

It was verified a low efficiency in removing TKN and TAN in all separation processes
studied. In addition, it was not observed significant changes in the pH values after application
of pre-treatments, probably because of buffer capability of TAN. Another parameter that can
influence pH is the alkalinity, which was 9.57 gCaCOs L* in the digestate and it probably had
not been removed from the liquid [48]. The pH, TAN and TKN of digestate were respectively
7.79,2g L' and 2.6 g L%, and the average values after the three pre-treatments were 7.8 to
pH, 2.07 g L*to TKN and 1.76 g L'* to TAN.

So, when digestate fractions were separate (solid from liquid), the inorganic nitrogen
was not transferred to the solid fraction, just the organic form of it was fixed on the solids [8],
which justifies the absence of these parameters variation comparing the digestate to the lig-
uid fractions.

The sludge volume generated in the processes of settling, centrifugation and chemi-
cal flocculation was 377 L m=3, 100 L m? and 730 L m™ respectively. Besides, the lower
sludge volume generated by this kind of residue, centrifugation process is relatively easy to
manage since its characteristics contain a higher TS concentration.

The results obtained at this study showed that centrifugation is the most appropriate
SLS process to be used to digestate pre-treatment. In practice, the conditions established in
centrifugation tests could be performed using commercially available centrifuge decanter
equipment. This equipment could be installed after the CSTR and the liquid fraction submit-

ted to a nitrogen removal process
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4 Conclusions

The present study reveals the possibility to apply different solid-liquid separation pro-
cesses to digestate to enable the reduction of solids, carbon and phosphorous concentra-
tions.

By the three processes tested, it was possible to verify maximum efficiencies with
centrifugation at a time of 20 minutes and a gravitational force of 3800g. At this condition,
efficiency of total solids and carbon removal of 83% and 90% were obtained, resulting in an
effluent with 3.5 g TS Lt and 0.6 g C L%. The sludge volume generated was of 100 L m=3,
which was 3.77 times lower than the sludge volume generated by settling and 7.3 times low-

er than chemical flocculation.
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Table 1 - Matrix of CCRD design (coded and real values) and the responses related to gravitational force and time. Results in % correspond to the

removal efficiency

Ororce (9) Ciime (Minutes) TAN (%) TKN (%) TS (%) FS (%) VS (%) C (%) P (%) pH

-1(250) -1 (10) 12.56 18.22 60.93 59.03 62.08 56.57 83.01 7.80
1 (2900) -1 (10) 11.56 25.19 74.52 69.33 77.68 76.57 91.81 7.80
-1(250) 1 (30) 13.07 22.48 65.89 63.39 67.33 62.84 86.53 7.80
1 (2900) 1(30) 13.07 28.68 80.49 72.48 85.37 84.93 94.61 7.80
0 (1400) 0 (20) 14.07 25.97 74.24 69.82 76.94 78.36 95.54 7.80
0 (1400) 0 (20) 14.57 26.74 74.79 69.94 77.83 79.40 95.54 7.80
0 (1400) 0 (20) 14.57 27.13 75.62 70.30 78.79 75.97 95.75 7.80
-1.41 (80) 0 (20) 23.55 27.52 68.82 64.00 71.77 68.94 89.38 8.02
1.41 (3800) 0 (20) 26.16 31.78 83.29 74.06 88.91 90.13 95.24 8.05
0 (1400) -1.41 (5.9) 20.34 35.66 76.12 68.85 80.56 78.20 95.37 8.07
0(1400) 1.41 (34) 19.32 34.50 81.96 74.18 86.70 88.09 95.24 8.09

Table 2 - Factorial design matrix (coded and real values) and the responses in relation to chemical flocculation tests. Values in parenthe-
sis are tannin (TA) and polyacrylamide (PAM) volumes added respectively. Results in (%) correspond to the removal efficiency

TAMLLY PAM(MLLY TAN (%)  TKN (%) TS (%) FS (%) VS (%) C (%) P (%) pH
-1 (25) -1 (5) 9.55 16.28 51.70 53.45 50.70 50.45 77.82 7.98
1 (75) -1 (5) 10.05 16.67 46.97 56.12 41.39 43.88 67.88 7.73
-1 (25) 1 (15) 12.56 19.38 54.87 52.00 56.39 54.93 81.45 7.86
1 (75) 1 (15) 15.08 22.87 60.88 60.85 60.90 61.79 83.42 7.76
0 (50) 0 (10) 12.56 19.38 52.48 57.21 52.33 52.09 76.58 7.75
0 (50) 0 (10) 11.56 19.38 56.15 57.82 55.14 56.87 78.24 7.78

0 (50) 0 (10) 11.06 18.60 57.53 57.58 49.37 57.91 78.86 7.79




Table 3 - Mathematical model to TAN, TKN, VS and P in the chemical flocculation
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Parameter Model Fcal/Ftab R?

TAN Efc. % =11.81+1.51*TA+4.02*PAM +1.01* PAM 1.76 0.94231
*TA

TKN Efc. % = 18.80+1.94*TA+4.65* PAM+1.55* PAM 5.16 0.97958
*TA

VS Efc. % =52.35-2.40*TA+12.60* PAM +6.91* 1.37 0.92737

PAM * TA

P Efc. % = 77.64-3.99*TA+9.58* PAM +5.96* PAM 5.35 0.98026

*TA

Efc. = Efficiency

Table 4 — Ratio between final and initial concentration obtained in settling, chemical floccula-

tion and centrifugation tests (C: /Co)

TAN TKN TS FS VS C P
Settling 0.93 0.96 0.53 0.48 0.57 0.55 0.25
Chemical flocculation 0.85 0.76 0.39 039 039 0.38 0.16
Centrifugation 0.74 0.68 0.16 0.26 0.11 0.09 0.05

Where digestate concentrations in g L*: TAN= 2.0, TKN= 2.6 g L, TS= 21.8, FS= 8.3, VS= 13.5, C=6.7, P=1.0.
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Figure 1 - Pareto chart for TAN (a), TKN (b), TS (c), FS (d), VS (e), P (f) and C (g) removal

on centrifugation tests.
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Figure 2 — Surfaces of TAN, TKN, VS and P for chemical flocculation tests. The increase in color intensity in graphs corresponds to the removal effi-
ciency increase. TA= tannin and PAM= polyacrylamide
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EVALUATION OF DEAMMONIFICATION REACTOR PERFORMANCE AND MI-
CRORGANISMS COMMUNITY DURING TREATMENT OF DIGESTATE FROM SWINE
SLUDGE CSTR BIODIGESTER WITH DIFFERENT ORGANIC CARBON LOADING
RATES

ABSTRACT

Digestate from anaerobic processes still contains relatively high amount of total organic car-
bon (TOC) that can inhibit deammonification. In this sense, the present study investigated
the interference of TOC in a lab-scale expanded granular sludge bed (EGSB) deammonifica-
tion reactor treating digestate from a continuous stirred tank reactor (CSTR) swine sludge
biodigester. Additionally, the microorganisms community was analyzed when the process
was submitted to different operational conditions. The study was divided into three phases
according to the C/N ratio (0, 0.5 and 1 for phase |, phase Il and phase lll, respectively). At
phase | the average nitrogen removal efficiency (NRE) was 65 + 1.6%. With the increase of
TOC in phase Il (156 + 8.15 mg L) the average NRE was 61 + 9.8% which is statically
equivalent to phase | (p < 0.05). On the other hand, at phase Il (TOC was increased to 255 +
3.50 mg L?) the NRE decreased to 50 + 3.9 % which was 22% lower than in phase Il. Stoi-
chiometric coefficients of N, was close to theoretical values during all experimental phases,
while stoichiometric coefficient of N-NOs™ was lower than theoretical values specially during
phase lll. Ca. Jettenia was favored when the reactor was fed with digestate although its pro-
portion decreased in phase lll. Thus, at the conditions employed in the present study it is
recommended to use a C/N ratio of 0.5 (TOC concentration around 156 mg L™) to treat di-
gestate by deammonification process, in order to not diminish anammox microorganisms
abundance. Thereby, the microorganisms community can be modulated based on carbon
and nitrogen loading rates of a deammonification reactor for swine manure treatment pur-
pose.

KEYWORDS: Anammox, Organic carbon, Nitrogen removal, Animal wastewater.
HIGHLIGHTS:

¢ Swine sludge C/N ratio increment has a negative effect on deammonification process.
¢ TOC is more important to deammonification process than C/N ratio.

e Deammonification process had a NRE of 61 + 9.8% with a C/N ratio of 0.5.

¢ The increase of organic carbon caused suppression of Ca. Brocadia.

¢ Ca. Jettenia was predominant anammox bacteria detectable in the bioreactor.

GRAPHICAL ABSTRACT
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LIST OF ABBREVIATIONS:

AOB — ammonium oxidizing bacteria;
BOD - biological oxygen demand;

CLR - carbon loading rate;

COD - chemical oxygen demand;

CRR — carbon removal rate;

CSTR — continuous stirred tank reactor;
DO - dissolved oxygen;

EGSB - expanded granular sludge bed,;
NLR — nitrogen loading rate;

NRE - nitrogen removal efficiency;
NRR — nitrogen removal rate;

TAN — total ammoniacal nitrogen;

TOC — total organic carbon;

UV-ABS — ultraviolet absorbing organic constituent determination;

UNH;-N — specific ammonia consumption rate.
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1 INTRODUCTION

Anaerobic digestion is a technology that convert organic matter into energy, reducing
gaseous emissions and replacing the use of fossil fuels (Amaral et al., 2016; Magri et al.,
2013). In addition, digestate is generated as a plant nutrient-rich residue. Digestate could be
used as organic fertilizer or also post-treated according to its characteristics, considering
that this effluent contains low-biogas potential and high concentration of total nitrogen (TN)
(Amaral et al., 2016).

High nutrient concentration can limit the digestate application directly in the soil due to
the possibility of environmental contamination. In this way arise the need to implement a
treatment system to reduce the digestate pollutant potential (Magri et al., 2013). One of the
possibilities that is being studied as alternative technology to remove nitrogen is the deam-
monification process (Chini et al., 2016; Feng et al., 2017).

Deammonification process has been developed as one of the most efficient and eco-
nomical processes to remove ammonia from wastewater (Miao et al., 2018). Other features
of this process are the reduction of energy consumption, low sludge production and no need
for organic carbon source compared to other biological processes for nitrogen removal
(Hollas et al., 2019; Wang et al., 2016; X. Wang et al., 2018).

For deammonification process operation in one-stage, conditions for development of
microorganisms responsible for each process (anammox and ammonium oxidizing bacteria
(AOB)) must be supplied (Baeten et al., 2019; Feng et al., 2017). The influence of some fac-
tors has already been proven for suppressing or out-selecting the microorganism involved,
such as concentration of free nitrous acid (Pedrouso et al., 2017), free ammonia (Liu et al.,
2019), dissolved oxygen (DO) (Chini et al., 2016), salt and heavy metals (Feng et al., 2017).
Other factor can also influence the microorganism community is temperature (X. Wang et al.,
2018) and reactor configuration (Zheng et al., 2014).

Furthermore, chemical oxygen demand (COD) or total organic carbon (TOC) to nitro-
gen (C/N) ratio is often referred as one of the most critical factors (Miao et al., 2018). High
TOC concentration would favor denitrifying bacteria development because it provides elec-
tron donor to denitrifying bacteria as seen at Figure 1 (Dai et al., 2019; D. Wang et al., 2018).
This process still could be favored by deammonification stoichiometric equation where the
produced nitrate provides external substrate for denitrification (Cao et al., 2018; Chini et al.,
2016).
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metabolism pathways. Adapted from D. Wang et al., (2018).

In a deammonification process the anammox, nitrifying and denitrifying microorgan-
isms were observed to be present and active in the anaerobic inner part of the biofilm, so
them coexist composing an effective community (Baeten et al., 2019; Dai et al., 2019). In
addition, Proteobacteria and Planctomycete phylum were the dominant heterotrophic and
autotrophic bacteria responsible for nitrogen removal (Wang et al., 2019). Anammox micro-
organisms (phylum Planctomycete) is the main responsible for nitrogen removal efficiency in
the deammonification process, and them are directly influenced by organic matter (Miao et
al., 2018). In contrast, nitrifying microorganisms are more resistant to TOC concentrations
(TOC loading rate around to 2 kg m= d™") (De Pra et al., 2012).

On the other hand, excessive TOC leads to prevalence of denitrifying bacteria over
anammox bacteria, which is detrimental to the deammonification system (Almeida et al.,
2018). Therefore, the appropriate modulation of deammonification microorganisms as func-
tion of TOC content for maintaining the stability and effectiveness of the system needs to be
investigated.

It is expected that the digestate from a biodigester treating sludge (e.g. Continuous
stirred tank reactor - CSTR) is different than wastewater from biodigesters treating directly
swine manure or other agroindustry wastes or even synthetic wastewater as reported in most
of published studies (Miao et al., 2018; Wang et al., 2017). Therefore, there is a lack of in-
formation about process performance and response of deammonification community to di-
gestate with different biodegradable carbon at different C/N ratio. Additionally, it is necessary
to identify the optimized range of organic matter concentration within anammox bacteria and
AOB can coexist, without excessive heterotrophic growth and deammonification process

suppression.
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In this sense, the aims of this study were to evaluate the impact of carbon concentra-
tion and C/N ratio on nitrogen removal efficiency and the effect on the microorganisms com-
munity abundancy of a deammonification reactor for swine sludge treatment purpose. An
expanded granular sludge bed (EGSB) reactor was used and the experiment was started by
feeding with synthetic wastewater without addition of organic carbon source. Afterwards the
feeding was changed to digestate from a swine sludge CSTR biodigester and two concentra-
tions of organic carbon were evaluated to find the optimum organic carbon concentration for

deammonification process.

2 MATERIAL AND METHODS

2.1 Experimental system

A glass lab-scale cylindrical EGSB reactor with a working volume of 1 L (Chini et al.,
2016) was used for experimental development. The influent was pumped into the EGSB re-
actor via a peristaltic pump (BP-200, Milan). The air was intermittently supplied (15 min on /
15 min off) using a compressed pump (A230, Big Air) connected to an air diffuser and meas-
ured by an air flowmeter (Gilmont, GF-9260). The reactor was operated at hydraulic retention
time of 6 h, with intermittent aeration and feed cycles controlled by programmable logical
controller (PLC Dexter, model DX series 100) and temperature kept at 25 + 1°C. The dis-
solved oxygen (DO) remained at 0.47 + 0.5 mg L during all experimental phases. No sludge

was withdrawn during the whole experiment.

2.2 Seed sludge and wastewater properties

The reactor was inoculated with nitrifying and anammox sludge obtained from lab-
scale reactors (registered at Embrapa Suinos e Aves microorganism bank BRMSA 0323),
previously acclimated which had been operated at stable conditions (Casagrande et al.,
2013; De Pra et al., 2012). The sludge ratio between anammox and nitrifying biomass was
determined by their specific nitrogen consumption rates obtained at activity batch tests ac-
cording to De Pra et al., (2016). The results obtained at batch testes were: to nitrifying sludge
the specific ammonia consumption rate (Unn,-n) Was 54 mgNHsz-N gVSS™? h and for anam-
mox sludge the pnn,-n Was 21 mgNHs-N gVSS?® h't and the specific nitrite consumption rate
(Mno,—ny Was 27 mg NO2-N gVSS™? ht. The system operation was divided into three phases
according to the C/N ratio as shown in Table 1. The experimental phases were selected to
evaluate the effect on the deammonification process of different organic carbon loading rates

(consequently changing the C/N ratio). Phase | was used as a control and the concentrations
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of carbon and ammoniacal nitrogen were defined based on other works described in litera-

ture were different C/N ratios were used (Miao et al., 2018).

Table 1. Operational parameters to deammonification reactor at different operational phases

Parameter Phase | Phase Il Phase Il

Time, days 0-49 50-91 92-122

C/N ratio - 0.5 1.0

Type Synthetic CSTR digestate CSTR digestate
CLR,gTOC Ltd? - 0.57 £ 0.04 1.01+£0.01
NLR,gNL?*d? 1.24 +0.02 1.21 +0.03 1.19 £ 0.07

CLR: carbon loading rate; NLR: nitrogen loading rate.

The synthetic wastewater used in phase | was prepared according to Magri et al.
(2012) containing the following salts at respective concentrations (g L™): (NH4)2SO4 (1.42),
KH2PO4 (0.10), NaHCO3 (2.91), Na>CO3 (0.39), MgS04.7H,O (0.06), FeSO..7H.O (0.008),
CaCl,.2H,0 (0.008) and trace nutrient solution was added at 100 pL L.

Sludge digestate was sampled from a CSTR digester operating at mesophilic condi-
tion (37 °C), treating sludge from a swine manure treatment plant located in Videira, Santa
Catarina — Brazil (27°02'38.8”S 51°05°35.7"W). The digestate characteristics are shown at
Table 2. Before fed the system the digestate was pretreated in a centrifuge for 30 minutes
with a gravitational force of 3800 g and after diluted to give the required C/N ratio in phases Il
and lll. For that, the centrifuged digestate was diluted 6.5 times until to reach ammonia con-

centration of 300 mg L™

Table 2. Average digestate composition used to fed the deammonification reactor

Parameter Response
TS,gL? 21.8+0.3
VS, gL? 135+ 0.2
TC,gL? 6.7+0.1
Piot, g L™ 0.97 £ 0.04
TAN, gN L? 2.00 £ 0.03
TKN, gN L? 2.60 £ 0.01
Alkalinity, gCaCOs; L™ 9.57 + 0.05
BOD, mgO, L? 220+ 8
UV-ABS, cm 36.6

pH 7.79+£0.01
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2.3 Analytical methods

The influent and effluent of EGSB reactor were daily sampled and analyzed for total
ammoniacal nitrogen (TAN, expressed as NHs-N), NO3-N, NO2-N, TOC and alkalinity. DO
and pH were monitored in aerobic and anoxic stages, and at the end of each phase (I, Il and
1) the specific nitrogen consumption rates were obtained.

The TOC was determined using a TOC analyzer (TOC-LCPH/CPN, Shimadzu, Kyoto,
Japan) following the manufacturer recommendations. Total Carbon (TC) was measured by
CNHS elemental analyzer (model Flash 2000, Thermo Fisher Scientific, Massachusetts,
USA) following the manufacturer recommendations. Phosphorus was determined by spec-
trophotometric molybdovanadate method using a spectrophotometer Cary 50 (Agilent, Santa
Clara, USA). NHs-N, NO3s-N and NO2-N were measured by colorimetric method in a flow
injection analysis system (model 2500, Fialab Instruments, Seattle, USA) using methods
adapted from Rice et al. (2017). Alkalinity determination was performed in an automatic titra-
tor (model 848 Titrino plus, Metrohm, Herisau, Switzerland).

For total suspended solids (TSS), volatile suspended solids (VSS), fixed suspended
solids (FSS) determinations, samples were dried at 105 °C and after calcined at 550 °C. pH
and DO were measured by portable probes from Hanna probe (model HI 8424) and DO me-
ter (model 200A, EcoSense), respectively. Biological oxygen demand (BOD) was determined
using dissolved oxygen consumption method on samples incubated during 5 days (BODs).
UV-absorbing organic constituents (UV-ABS) was measured following the ultraviolet absorp-
tion method using a spectrophotometer (Cary 60 UV-Vis, Agilent, Santa Clara, USA). Ab-
sorbance was measured at 253.7 nm on previously filtered samples using 0.45 um TFE fil-
ters. All analytical parameters were quantified according to Rice et al. (2017) and analyses
were performed in triplicate following standardized protocols based on good laboratory prac-
tices and quality assurance policy. Also, the stoichiometric coefficients were calculated ac-
cording to Cao et al. (2018), using concentrations values of nitrogen chemical species, alka-

linity and air supplied to the reactor.

2.4 Microorganisms community evaluation

Five grams of sludge samples were collected on days 1, 88 and 122 from the reactor
comprising the three operational phases to compare microbial community. The genetic mate-
rial was extracted using one gram from the biomass sample by PowerSoil DNA Isolation Kit
(MO BIO Laboratories, USA) according to the manufacturer's instructions.

A regions V3-V4 gene were amplified with the primers 341F and 806 R, respectively,
according to Caporaso et al. (2011) and Wang and Qian (2009). The libraries were se-

guenced in a MiSeq system, using the standard lllumina primers provided in the kit and a
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single-end 300nt run was performed. Clustered sequences (OTUs) were then subjected to
taxonomic classification in tree service databases, considering sequences with at least 99%

of identity in the reference database were taxonomically assigned.
3 RESULTS AND DISCUSSION
3.1 Nitrogen removal at different experimental phases

The performance of nitrogen species and total nitrogen removal in deammonification
process is shown in Figure 2. Additionally, performance parameters of deammonification
reactor are described in Table 3. During phase I, the nitrogen loading rate (NLR) average
was 1.24 +0.01 g N L? d'* (Table 1) and total nitrogen removal efficiency (NRE) achieved 65
*+ 1.6% (Table 3). At the end of this phase (49 days) the specific ammonia consumption rate
(Unm,-n) Was 41.42 mg N gvsst h? (Table 3) which is 2.06 times higher than observed by Chini
et al. (2016). This period was defined as control for comparison with following phases when
reactor was fed with digestate.

350 Phase I Phase II Phase I11 100
.............................. Adddd A AbbA Abbdd 90
300 ey VY3 AL AMAMAMALA M “a
5 ™~ dubAAA 80 _
=T¥ P - &
z 250 n - o . 0 £
= ' P Fa o | -
< Y \ i d %
£ 200 ‘. N 60 g
£ LT AL T 50 2
5 150 ".-‘ / I'.l' &m\. ,';; - =
o 2 . —
g Af%m &A@AA e 8, p@nmA g
“ e
£ 100 R ) A a 30 E
&p 2y, A f“ﬁ Snin =
= ol
S 5 M s ma%é Ly £ Mamqﬁm 20 7
z o o
!!;::- TR e e SR R et i CIIRJ% 10
Setiip tuiiacigeialitgt i - S OO S TH 0D Feea s = -
0 . = priiezan? - 0
0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100 110 12 130
Time (days)
A NH:-Nin A NH:-N out o NO:-N out O NO:~-Nout  ==--- TN removal

Fig. 2. Nitrogen compounds and total nitrogen removal efficiency during the experimental

phases. Phase I: synthetic wastewater; phase II: C/N ratio of 0.5 and phase IIl C/N ratio of 1.
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Table 3. Performance parameter of deammonification reactor during different operational

phases

Parameter Phase | Phase Il Phase llI
C/N ratio 0 0.5 1.0
CRR,gTOC Lt d? - 0.10£0.04 0.46 £ 0.06
BODs, mg L - 86.0+1.0 86.0+ 1.0
UV-ABS, cmt - 2.43 2.50
NRR,gN L*d? 0.79£0.02 0.70+£0.11 0.60 £ 0.06
NRE, % 65.0+ 1.6 61.0+9.8 50.0 £ 3.9
us, mgNHs-N gyss*h? 41.42 25.46 4.50

CRR: carbon removal rate; NRR: nitrogen removal rate; NRE: nitrogen removal efficiency; UV-ABS:

UV-absorbing organic constituents determination; pnw,-n: Specific ammonia consumption rate.

In phase Il the reactor was fed with digestate and the system presented an average
NRE of 61.0 + 9.8%. It can be observed in Figure 2 that in the beginning of this phase the
efficiency of the system reduced almost 20%, recovering the efficiency at 70" operational
day and reaching maximum 72% at the end of this phase. The pnn,~n had a decrease of 1.6
times in this phase compared to phase I, which means that the system had less specific
ammonia consumption than with synthetic wastewater feeding. However, the pnn.-n value
obtained is still considered very satisfactory compared to data from (De Pra et al., 2016).

At phase Ill, when TOC was increased to 255 + 4 mg L the NRE had a decrease of
30%, but the efficiency increased days after staying around 50 * 4%. Likewise, the reduction
of punn,-~n Was 9.2 and 5.7 times less than phase | and Il, respectively, being more significant
than the reduction observed in phase Il

The maximum NRE obtained in the system of this study was during phase Il. Com-
paring with others studies like Pichel et al. (2018) that had an NRE around 30% (NLR 0.4 g N
L1d?) and Zhang et al. (2017) that reached an NRE of 49.7 % (NLR 0.75 g N1d?) the NRE
obtained in this study is considerably higher. It is important to highlight that the NLR applied
in this study is around 4.5 times higher than usually applied in this type of process (Almeida
et al., 2018; Cao et al., 2018; Miao et al., 2018), which shows the robustness of the proposed
deammonification process.

The stoichiometric coefficients for chemical species involved in deammonification
process were calculated to prove that the process was active in the reactor. These values
are shown in Figure 3 in comparison to the theoretical coefficients (Cao et al., 2018; Chini et
al., 2016). The N coefficient remained very close to the theoretical value, which corroborates
with the assumption that deammonification process is responsible for ammonia removal. The
O: coefficient in the three phases was higher than the theoretical value, meaning that the

consumption of oxygen was higher than the theoretical values required for partial oxidation of
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ammonia to nitrite (De Pra et al., 2012). However according to Figure 2, almost all nitrite was
consumed on different phases of the experiment. Therefore, the higher oxygen consumption
could be attributed to limitations of reactor configuration e.g. mass transfer, that was previ-
ously studied by Chini et al. (2016). On the other hand, considering that the oxygen con-
sumption was more significant in phase lll, other microorganisms not involved in deammoni-
fication could be responsible by this effect.

Additionally, it was observed that the N-NO3" coefficient remained below the value es-
tablished by literature (Cao et al., 2018; Chini et al., 2016). This aspect could also indicate
that another process occurred along with the deammonification, as for example denitrifica-
tion. Denitrifying bacteria convert nitrate to nitrogen gas under organic conditions (Figure 1)
(Kunz et al., 2012; Miao et al., 2018). At the third phase the TOC concentration was 260 + 4
mg TOC L and considering the residual nitrate from deammonification process it can be
concluded that in this phase it was given the stoichiometric conditions to favor denitrifying
bacteria. Therefore, the stoichiometric coefficient for NOs™ was lower than theoretical value.
D. Wang et al. (2018) also verified this denitrification effect in a UASB reactor fed with syn-
thetic effluent by increasing carbon concentration in the effluent and a reduction of 11% in

the NRE by the anammox bacteria due to the denitrification favoring.
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Fig 3. Theoretical stoichiometric coefficients compared to calculated coefficients during the

experimental phases.
3.2 Effect of TOC loading rates on reactor performance
Carbon loading and removal rates on different experimental phases are shown in

Figure 4. As can be observed from these data, in phase I, the TOC removal was 15 + 4%

meaning that the heterotrophic growth was low. Additionally, the nitrogen removal through
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denitrification probably was almost negligible because the consumption of TOC in phase II.
Kindaichi et al. (2016) reported a NRE decrease up to 32% when the reactor was fed with
digestate containing about 50 mg L™ of TOC. As can be observed on Figure 4, total organic
carbon feeding in the reactor was around 150 mg L and the NRE was not suppressed as

discussed above.
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Fig. 4. Total organic carbon (TOC) in and out of the system and removal efficiency during the
experimental phases. Phase I: synthetic wastewater; phase II: C/N ratio of 0.5; phase Ill: C/N

ratio of 1.

At phase lll the carbon consumption achieved 52 + 5% of TOC. This result could be
attributed to the favoring growth of denitrifying bacteria (umax: 7.2 d*) which are heterotrophic
microorganisms and have higher growth rate than anammox bacteria (Umax: 0.065 d*) and
nitrifying bacteria (Umax AOB: 0.77 d* and pmax NOB: 1.08 d?) during phase Il (Kunz et al.,
2012). At the same time, a pnn,-v and NRE decrease respectively of 5.7 and 1.2 times lower
than the second phase were observed, which corroborates with the relatively high CRR. In
the same way, it was shown above (Figure 3) that NO3z™ stoichiometric coefficient was signifi-
cative lower than theoretical value, which indicates NO3™ consumption through denitrification
pathway.

An important aspect to be considered in evaluation of TOC effect on a deammonifica-
tion process is the biological availability of carbon source. Therefore, the digestate used in
this study was analyzed for BOD and UV-absorbing organic constituents determination. The
digestate treated for ammoniacal nitrogen removal could be considered of low biodegradable
organic carbon content (Table 2). BODs of the digestate was 220 + 8 mg L, which gives a
BOD/TOC ratio of 0.09. This BOD value is on similar level than in other studies described in
literature where partial nitritation combined with anammox process was employed (Wang et
al., 2017).
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The relatively low TOC biodegradability of the wastewater feeding used probably fa-
vors the deammonification process for this kind of effluent, once growing of heterotrophic
microorganisms is less significant than it would be in wastewater with higher BODs values.
Biological availability of carbon has direct effect on heterotrophic bacteria growth, which can
compete for oxygen with AOB and for nitrite with anammox (Zhou et al., 2018), leading to a
decrease of nitrogen removal efficiency of deammonification process. Recently, Wang et al.
(2019) found that nitrogen removal through deammonification process decreased with COD
concentrations higher than 55.7 mg L™, using glucose as organic carbon source and synthet-
ic feeding. Glucose could be considered an organic source easier to be degraded by micro-
organisms that organic matter from biodigesters.

The suppression effect of C/N ratio is reported at different values in literature. Many
studies described use COD instead of TOC. However, TOC is a more convenient and direct
expression of total organic content of wastewater than COD or even BOD (Rice et al., 2017)
Based on COD some studies have confirmed that for a stable operation of deammonification
process a COD/N ratio under 1 should be used (Du et al., 2019; Zhang et al., 2017). Other-
wise, Shu et al. (Shu et al., 2016) showed that the highest COD/N ratio possible to not sup-
press anammox bacteria is 0.4. This variation could be attributed also to differences on CLR
and NLR, giving different C/N ratios. For comparison to results obtained in the present study,
it can be assumed, approximately, that COD is about 3.5 times TOC values for swine ma-
nure, according to data obtained at Embrapa Suinos e Aves (data not published). In this
case in phase Il the COD/N would be 1.6 and 3.2 in phase lll. Therefore, it can be concluded
that the efficiency in nitrogen removal through deammonification with less interference of
TOC (phase Il) obtained in this study is significantly better than other studies reported in lit-
erature.

This study enables to understand that C/N ratio has an important effect over the ni-
trogen removal efficiency of deammonification process. Deammonification process was kept
with good performance at C/N ratio of 0.5, at a relatively high NLR. Kindaichi et al. (2016)
observed a suppression in ammoniacal nitrogen removal efficiency at lower organic carbon
concentration than used in phase Il of our study, where no inhibitory effect was observed.
Their hypothesis for the suppression was that the outer layers of the granules were covered
with organic matter and/or coexisting bacteria, besides anammox bacteria were still present,
and maintained the anammox activity in the granule internal layers (Baeten et al., 2019),
even the whole process removal efficiency was diminished. Maybe the difference in bioavail-
ability of organic carbon in both feeding digestate could explain the different effects, once in

our study a carbon source relatively low bioavailable was used.
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3.3 Microorganisms community

The identification of microorganism diversity on samples collected at different phases
of this study are shown in Table 4. The relative abundance of the most representative phy-
lum observed in deammonification reactor were Proteobacteria (31%), Chloroflexi (16%) and
Planctomycetes (12%). The dominant bacteria communities (Proteobacteria, Chloroflexi and
Planctomycetes) were comparatively stable, their relative abundances changed as a function
of TOC applied. Relative abundance increased just in Proteobacteria, while Planctomycetes
and Chloroflexi have diminish. Chloroflexi, Proteobacteria and Planctomycetes bacteria are
usually found in sewage treatment plants, being very common in activated sludge systems
and its existence is always mentioned in studies of anammox reactors (Cho et al., 2010; Egli
et al., 2003; Wang et al., 2019; D. Zhang et al., 2019; Zhang et al., 2018).

Table 4. Diversity of microorganism community by phylum along the experimental phases

Proportion (%)

Phylum
Phase | Phase Phase Il

Acidobacteria 1.64 3.91 1.67
Actinobacteria 0.06 0.94 0.59
Armatimonadetes 0.19 0.45 0.10
Bacteroidetes 3.54 30.8 39.6
Chlorobi - 0.16 -
Chloroflexi 16 3.68 2.72
Firmicutes 0.02 2.40 2.65
Gemmatimonadetes 0.05 0.58 0.53
Ignavibacteriae 6.81 11.1 2.04
Planctomycetes 12 9.40 5.86
Proteobacteria 31 23.7 37.9

Egli et al. (2003) studying the composition of a biofilm formed in reactors treating
leachate wastewater from hazardous waste landfill verified the presence of filamentous bac-
teria, as well as anammox and nitrifying bacteria in the formed biofilm. It was seen that the
filamentous bacteria (Chloroflexi phyla) exerted an important structural role to the biofilm
formation. Cho et al. (2010) investigating the microbial community in an up-flow anammox
reactor, also observed that filamentous bacteria of the phylum Chloroflexi were present and
contributed in the structure formation of the granules. According to this, the coexistence
seems to be related to the compatibility of these microorganisms with environment rich in

ammonium and nitrite, justifying the presence of this phyla in the samples studied.
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Phylum Proteobacteria when observed in samples indicate that the bacteria played
the most important role in high ammonium concentration environments (Y. Zhang et al.,
2019). Zhang et al. (2019) studying the microbial community composition of sulfate reducing
ammonium oxidation process treating inorganic synthetic wastewater proved that the large
proportion of Proteobacteria contributed to the partial nitrification process and the NO; ac-
cumulation. These phyla had the most versatile metabolism, comprehending the microorgan-
isms responsible for nitrification and denitrification process (Wang et al., 2019).

In the Planctomycete phylum are inserted the anammox bacteria, of particular interest
to be preserved in the present study. The microorganisms of this phylum have very peculiar
phenotypic characteristics within the bacteria domain, the microorganisms of this phyla have
already been found in a wide range of environments, such as, soils, freshwater environ-
ments, oceanic sediments and wastewater treatment systems (D. Zhang et al., 2019; Zhang
et al.,, 2018). Thus, in our study the presence of Planctomycetes in the analyzed samples
was expected, since during the entire experiment was provided conditions (pH, temperature,
DO) to favor the growth of anammox bacteria.

The relative abundance by the genera according to the main phylum discussed above
is shown in Figure 5. Candidatus Brocadia sp., Candidatus Jettenia sp. and Candidatus
Kuenenia sp. (phylum planctomycetes) are common genera found in anammox reactors.
Denitratisoma, Nitratireductor and Pseudomonas (phylum proteobacteria) are also related to
nitrogen removal but following denitrifying pathway, moreover Nitrobacter and Nitrosomonas
(phylum proteobacteria) are related to nitrifying bacteria (Wu et al., 2018; Zhang et al., 2018).

Ca. Brocadia Proportion (%0)

) 012
Ca. Jettenia
Denitratisoma .

Nitratireductor
Nitrobacter
Nitrosomonas

Pseudomonas 0
Phase I Phase Il Phase III

Fig. 5. Relative abundance of microorganisms by the genera along the experimental phases.

After start to fed the system with digestate (phase Il), a significant shift in the bacterial
genera associated with anammox was observed. Candidatus Brocadia sp (Figure 5) was
present in the reactor on phase | (8%) however this genus was not detected when the reac-
tor was fed with digestate. On the other hand, proportion of Candidatus Jettenia sp. in-

creased in phase Il (9.12%) compared to the first phase (3%). Increasing of denitrifying mi-
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croorganisms population was observed at phase Il and Ill in comparison to phase I, likewise
when reactor was fed with digestate containing organic matter. Proportion of Nitrosomonas
were similar in phase Il (2.35%) and Il (2.96%). Proportion of Nitrobacter remained very low
which is desirable to preserve the NO; for deammonification. The increase of different mi-
croorganisms population consequently reduced the proportion of planctomycetes in phase Il
to Ill.

The highest nitrogen removal efficiency by deammonification reactor treating diges-
tate was with a C/N ratio of 0.5 achieved in phase Il. At this condition, the dominant genera
were Candidatus Jettenia (9,12%), Desnitratisoma (3%) and Nitrosomonas (2,35%), these
three genera coexisted in the same reactor with a NRE increase. These data also corrobo-
rate with the stoichiometric coefficients (Figure 3) for chemical species involved in anammox
process, showing that them were the dominant genera.

The digestate contains organic carbon which could contribute to the growth of Candi-
datus Jettenia observed in this study. Also, it has been previously shown that Ca. Jettenia
remains in limited conditions contrariwise others genera (Hu et al., 2012). Shu et al., (2016)
equally has an increase of Ca. Jettenia and a small Ca. Brocadia decreasing, when they ar-
rised the C/N ratio to 0.4 working in an anammox-SBR system. According to Wang et al.,
(2017) the decreasing of Ca. Brocadia might be related to some particularity of the sludge
biodigester, since it not contains high salinity levels. Ca. Brocadia usually is found and
growth with synthetic or low-strength wastewater (Liu et al., 2018; D. Wang et al., 2018).
Thereby, the increasing of TOC probably caused suppression in Ca. Brocadia consequently
increasing the proportion of Ca. Jettenia.

Candidatus Jettenia was predominant anammox bacteria detectable in the bioreactor,
and the carbon loading enhancement (phase Il) was found to cause great impacts on its rela-
tive abundance (ranging from 3% in phase | to 9.1% in phase Il). Previous studies have also
identified the predominance of this genus in relation to the other anammox genera, being the
main causes of microbial community modulation the increase of NLR, treatment of
wastewater with carbon and its bioavailability (Huang et al., 2014; Xu et al., 2018; Yang et
al., 2018).

3.4 Practical implications of this study

The main practical contribution of this research is to provide solid scientific data on
how the C/N ratio affects deammonification process, taking into account the digestate treat-
ment purpose, as well as how the microorganism community is affected by the C/N ratio.
From the data obtained in this work it can be verified that the treatment of digestate from
swine sludge CSTR biodigester by deammonification process may be an applicable scale-

wide alternative. However, hydraulic operations are necessary to adjust the concentration of
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organic carbon and CLR to the optimum range that corresponds to conditions used in phase
Il of the present work. In this sense, the present study presents a solution for the swine pro-
duction chain for management of residues generated from anaerobic digestion process.
Furthermore, another contribution of this study is related to future prospects since
there are still some challenges about deammonification process to be overcome such as the
effect of the increase of nitrogen load and the reactor feeding with digestate containing or-
ganic carbon with higher bioavailability (i.e. higher BOD than reported in this work). Addition-
ally, these are some practical challenges that still need to be studied to scaling up of deam-
monification process. Although the research does not deal with process scale-up, it allows to
guide research or future applications regarding a process scale-up with this particular kind of
digestate, employing the conditions studied at phase Il of this research, where the best re-

sults have been obtained.

4 CONCLUSIONS

In conclusion, it was found that to significantly improve nitrogen removal and abun-
dance of functional bacteria and genes in the EGSB bioreactor system, the lower TOC range
of 156 + 8.15 mg L (phase Il) was more favorable. Under these conditions the system had a
nitrogen removal efficiency of 61 + 9.8 %, being Candidatus Jettenia sp. identified as the
predominant anammox bacteria. These results highlight the potential of the deamonification
process for the treatment of digestate from sludge biodigester at a swine wastewater treat-
ment plant, supplying information for the implementation of this kind of system in field condi-

tions.
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