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Resumen

RESUMEN

La biodegradacion de fenol por granulos aerobios fue investigada utilizando un reactor
discontinuo de alimentacion secuenciada (Sequencing Batch Reactor, SBR). Los granulos
se obtuvieron a partir de una muestra de sobrenadante de lodos activados y después de
40 dias de cultivo sobre agua residual sintética, con etanol como fuente de carbono y de
energia. La duracion de las etapas del ciclo de trabajo que proporcioné mejores
resultados fue la siguiente: llenado (2 min), aireacion (231 min), sedimentacion (5 min) y
extraccion (2 min). El tiempo de retencién hidraulica fue de 7.78 h, con una relacién de
intercambio volumétrica del 47.6%. La remocién de materia organica fue en promedio del
88%. Se observé que la velocidad superficial (Vs) del aire es crucial en el proceso, ya que
una Vs de 5 L/min permitié la obtencién de granulos, a diferencia de una Vs equivalente a
2.8 L/min. El fenol es un inhibidor del crecimiento microbiano y su biodegradacion es
entorpecida por la toxicidad que ejerce a altas concentraciones; por tal motivo, los
granulos se aclimataron a 100 y 200 mg/L de fenol en el medio de cultivo. En ambos
casos, se comprob6 la remocién total del fenol. Asi mismo, se estudié la cinética de
biodegradacién del fenol dentro y fuera del reactor de granulacién, a diferentes
concentraciones iniciales del sustrato y biomasa, utilizando los granulos aerobios
aclimatados. Se encontr6 que, dentro del reactor y con las concentraciones antes
mencionadas de fenol en el medio de cultivo, la cinética es de orden cero, debido
principalmente a las altas concentraciones de biomasa. Sin embargo, en matraces
agitados se observé que la relacién entre la velocidad especifica de consumo de fenol (qs)
y su concentracion (S) es de tipo Haldane. Por tal motivo, los datos experimentales se
ajustaron a este modelo, y se obtuvieron los siguientes parametros cinéticos: gsmax =
29.7 mg/gSST-h, ks = 77.55 mg/L, k; = 738.61 mg/L y n =2.276. El modelo de Haldane
representa adecuadamente la cinética de biodegradacion de fenol a altas concentraciones
de dicha molécula, y podria aumentar el conocimiento existente acerca de la capacidad
de los granulos aerobios para tratar aguas residuales industriales que contengan

compuestos quimicos toxicos.

ix
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1. INTRODUCCION

El agua es uno de los cuatro recursos basicos en que se apoya el desarrollo, junto con el
aire, la tierra y la energia; sin embargo, puede llegar a estar tan contaminada por las
actividades humanas (crecimiento demografico, al desarrollo industrial y a la urbanizacion)
gue ya no sea util, sino de calidad deficiente o nociva.

La importancia que ha cobrado la calidad del agua ha permitido evidenciar que entre los
factores o agentes que causan su contaminacion se encuentran agentes patdgenos,
desechos que consumen oxigeno, sustancias quimicas organicas e inorganicas,
nutrientes vegetales que ocasionan el crecimiento excesivo de plantas acuaticas,

sedimentos o material suspendido, sustancias radioactivas y el calor.

En los paises en desarrollo, entre el 90 y el 95 por ciento de las aguas residuales y el 70
por ciento de los desechos industriales se vierten sin ningun tratamiento en cuerpos
acuaticos que consecuentemente pueden también contaminar las fuentes de agua
potable.

La presencia cada vez mayor de contaminantes toxicos en el medio ambiente ha llevado
al estudio de nuevas tecnologias para el control, correccion y regeneracion de los
ecosistemas afectados. La degradacion biolégica es un método de descontaminacion del
agua muy utilizado, ya que elimina de manera efectiva estos compuestos, aunque es
necesario adaptar microorganismos con capacidad para hacerlo, debido a que suelen
carecer de las enzimas necesarias para degradarlos; ademas, las cargas de estos
contaminantes frecuentemente son inestables, lo que representa un inconveniente
importante para tales procesos, ya que a altas concentraciones inhiben e incluso
bloquean la actividad microbiana.

En este trabajo de investigacion se pretende aumentar la eficacia de los sistemas
biol6gicos de depuracion de compuestos téxicos, por medio de la obtencion de un
consorcio microbiano granular aerobio en un reactor discontinuo de alimentacion
secuenciada (Sequencing Batch Reactor, SBR). Como molécula de estudio se seleccioné
al fenol, un contaminante frecuente de las aguas residuales industriales.
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El presente documento se constituye de la siguiente manera. En el Capitulo 2 se muestra
la revision bibliogréafica de los aspectos mas importantes para esta investigacién, como
son las caracteristicas de la molécula de estudio, su biodegradacién aerobia, los procesos
biol6gicos de tratamiento del agua, los modelos cinéticos que han sido estudiados y

publicados, entre otros temas.

En los Capitulos 3 y 4 se expone el planteamiento del problema y su justificacién, asi
como los objetivos de la investigacion, respectivamente. En el Capitulo 5 se describen los
materiales y métodos utilizados durante el trabajo experimental. Luego, en el Capitulo 6,
se discuten los resultados obtenidos respecto a la obtencion de los granulos aerobios, la
aclimatacion y degradacion a diferentes concentraciones de la molécula en estudio, asi
como el modelado cinético. Por altimo, en el Capitulo 7 se exponen las conclusiones y

perspectivas del trabajo.
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2. MARCO TEORICO

2.1 LA CONTAMINACION DEL AGUA

La contaminacién del agua puede ser definida como la introduccién de sustancias o
energia en el medio ambiente por el hombre, que puede causar peligro a la salud
humana, dafno a los recursos y sistemas ecoldgicos, dafo a estructuras, o interferencia

con legitimos usos del medio ambiente (Harrison, 1996).

Para saber si el agua esta contaminada primero hay que saber cuales son sus
propiedades fisicas y quimicas y asi establecer si hay materia extrafia en ella y qué tanto
afecta. Segun su tamano, las substancias extrafias que se encuentran en el agua se
pueden clasificar en: particulas en suspensién, coloidales y disueltas. Las particulas
suspendidas son de mayor tamano, se pueden filtrar, sedimentar y absorben la luz. Las
particulas coloidales son pequenas y no se pueden sedimentar y filtrar, el agua se puede
observar clara a simple vista, pero en un angulo de 90° se aprecia turbia. Por ultimo, la
materia disuelta es muy pequena y no se puede sedimentar. Se le puede clasificar como

moléculas o iones, dependiendo si tienen o no carga.

A la materia extrafna también se le puede clasificar como viva o inerte, organica o mineral,

radiactiva o no radiactiva, toxica o inofensiva, naturales o anadidas por el hombre.

La mayoria de los compuestos organicos que se encuentran en el agua son
desintegrados por bacterias, protozoarios y otros microorganismos mayores. Estos
organismos, mediante reacciones que utilizan oxigeno, transforman sustancias ricas en
energia en sustancias con menor energia. Los organismos que se encuentran en el agua

compiten por obtener oxigeno de sustancias que son introducidas en ella.

La demanda bioquimica de oxigeno, DBO, es la velocidad a la que la materia organica
puede consumir oxigeno por descomposicion bacteriana. Esto depende de la temperatura
del medio ambiente, del tipo de microorganismos y de los elementos nutritivos presentes.
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2.2 EL FENOL

2.2.1 Estructura y nomenclatura

Los compuestos que poseen un grupo hidroxilo unido en forma directa con el anillo
bencénico se llaman fenoles. Entonces, fenol es el nombre especifico para el
hidroxibenceno y es el nombre general para la familia de compuestos que se derivan de
este ultimo (Solomons, 2000).

Su nombre y su férmula indican que podria corresponder en la serie aromatica a los
alcoholes en la serie alifatica (Fig. 2.1). Sin embargo, éste no es el caso. El fenol es
conocido comunmente como acido carbdlico; se ioniza para dar H* hasta ciertos limites
(Ka=1.2x10"%), y en soluciones concentradas es bastante téxico para las bacterias. Ha
sido muy usado como germicida, y los desinfectantes han sido graduados en “coeficientes
de fenol”, i. e., poder desinfectante relativo con respecto al fenol. Actualmente ese sistema
se considera arcaico (Sawyer et al., 2001).

El fenol se extrae del alquitran de hulla y se produce sintéticamente en grandes
cantidades. Se usa en la sintesis de compuestos orgénicos, en especial resinas de tipo
fendlico. Existe como componente natural en los desechos industriales del gas de carbén,
del carbén coque y de las industrias del petréleo, ademas de encontrarse en una gran
variedad de desechos industriales de procesos que utilizan el fenol como materia prima
(Sawyer et al., 2001).

OH

Figura 2.1. Estructura quimica del fenol
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2.2.2 Propiedades fisicas y quimicas
La capacidad para formar enlaces de hidrégeno fuertes con las moléculas de agua
confiere a los fenoles una solubilidad moderada en agua. En la tabla 2.1 (Schwarzenbach

et al., 2003), se resumen las propiedades fisicas y quimicas de este compuesto.

Tabla 2.1. Propiedades fisicas y quimicas del fenol a 25 °C

Formula molecular CsHeO
Masa molar, Mi (g.mol™) 94.1
Densidad, pi (g.cm™)* 1.05
Temperatura de fusion (°C) 40.9
Temperatura de ebullicion (°C) 181.8
log P*i/ Pa 1.79
_|Og Cist 0.005
-log Kiaw calculada (experimental) | 4.59
(4.79)
log Kiow 1.44
pKia 9.95

* Dato obtenido a 20°C
P*: presion de vapor
C:at: solubilidad acuosa

Kiaw: constante de separacién aire-agua
Kiow: constante de separacién octanol-agua
Kia: constante de acidez

2.2.3 Sintesis en el laboratorio

La sintesis en el laboratorio mas importante del fenol es por hidrélisis de las sales de
arendiazonio (Reaccién 1). Este método es muy versatil y las condiciones necesarias para
el paso de diazotacion y de hidrélisis son suaves. Esto significa que es poco probable que

se afecten otros grupos presentes en el anillo.

+
HONO i H;O

Ar-NH, — Ar-N, ———> Ar-OH (1)
calor



Marco tedrico

2.2.4 Usos e industrias que descargan fenol al medio ambiente

El fenol es un producto quimico industrial muy importante; sirve como materia prima para
una gran cantidad de productos comerciales que van desde la aspirina hasta un
sinnimero de plasticos. Se le utiliza en la produccion de resinas de policarbonato,
explosivos, pinturas, tintas, perfumes, conservadores de madera, textiles, medicinas y
como agente antibacterial y antifingico o desinfectante. En medicina, es usado
actualmente como anestésico o antiséptico. Asi, la produccién mundial de fenol supera los
tres millones de toneladas al afno, por lo que se encuentra entre las 40 sustancias mas
producidas en los Estados Unidos (Tay et al., 2005).

2.2.5 Ocurrencia de los compuestos aromaticos en la biosfera

Por millones de anos, la biosintesis y ruptura de anillos aromaticos ha sido una parte
importante del ciclo global del carbono. La madera de las plantas y los arboles esta
compuesta primordialmente de celulosa y lignina; ésta dltima es un material polimérico
heterogéneo que contiene anillos aromaticos fendlicos unidos a tres carbonos alifaticos.
La biosintesis de la lignina ocurre por polimerizacién radicdlica del alcohol p-coumarilico
(a), el alcohol coniferilico (b), y el alcohol sinapilico (c) (figura 2.2; Bugg y Winfield, 1998).

La ruptura de la lignina es iniciada por hongos tales como Phanerochaete chrysosporium
mediante la enzima extracelular lignina peroxidasa. Los fragmentos aromaticos que se
generan, al ser mas pequenos, pueden degradarse subsecuentemente tanto por hongos
como por bacterias.

CH.OH CH,OH CH.OH
OMe  MeO OMe
OH OH OH
(a) (b} {c)

Figura 2.2 Precursores de la lignina
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Asi mismo, los compuestos fendlicos pueden generarse por actividades antropogénicas.
Las industrias que producen o usan fenol pueden liberarlo al medio ambiente, a
concentraciones incluso por encima de 10,000 mg/L (Tay et al., 2005). Sin un tratamiento
adecuado, estas aguas son una importante fuente de fenol antropogénico en el medio
ambiente.

El fenol puede ser eliminado por extraccion con solventes, adsorcién, oxidacién quimica,
incineracion y otros métodos fisicoquimicos (Tay et al., 2005). Sin embargo, estos
métodos sufren serios inconvenientes, tales como el alto costo y la posible formacion de

productos peligrosos.

2.3 BIODEGRADACION AEROBIA DEL FENOL

La degradacion biolégica es un método de descontaminacion del agua muy utilizado,
debido a sus bajos costos y a la posibilidad de mineralizar completamente las moléculas
organicas a CO, y H,O en condiciones aerobias. Sin embargo, el contenido de fenol en
aguas residuales es dificil de tratar, ya que al ser un inhibidor del crecimiento microbiano,
su biodegradacién es entorpecida por la toxicidad que ejerce a altas concentraciones. El
efecto bactericida general del fenol esta basado en la capacidad del compuesto para
disociarse dentro de las células, con lo que las funciones de la membrana citoplasmatica

se ven interrumpidas, causando la muerte de las células (Tay et al., 2005).

Las rutas de biodegradacién del fenol han sido investigadas extensamente. La mayoria de
los estudios se han dirigido a la biodegradacién aerobia del fenol, la cual se lleva a cabo
por la mediacion de una amplia variedad de microorganismos. Entre las cepas
bacterianas que degradan fenol pueden citarse Acinetobacter calcoaceticus (Paller et al.,
1995), Burkholderia cepacia G4 (Shalaby, 2003), Klebsiella oxytoca (Heesche-Wagner et
al., 1999), Pseudomonas picketti (Fava et al., 1995), Pseudomonas putida (Hill y
Robinson, 1975), Ralstonia eutropha (Léonard et al., 1999) y Rhodococcus sp. (Straube,
1987). Asi mismo, existen levaduras que degradan fenol, tales como Candida tropicalis,
Rhodotorula rubra'y Trichosporon cutaneum (Komarkova et al., 2003; Shalaby, 2003), y
algas como Ochromonas danica (Semple y Cain, 1996).
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Por otra parte, se han efectuado numerosos estudios utilizando cultivos microbianos
mixtos, principalmente lodos activados, para la biodegradacién de fenol (Mérsen y Rehm,
1990; Nuhoglu y Yalcin, 2005).

La biodegradacién del fenol inicia con una reaccién de canalizacion, que prepara el anillo
aromatico para su ruptura y posterior conversion en moléculas precursoras y/o en CO..
Esta conversion genera energia, ya sea en forma de ATP o de poder reductor (i.e.,
NADH). Las reacciones de canalizacion producen moléculas de menor estabilidad
termodinamica que los sustratos, lo cual se logra por la insercion de oxigeno en forma de
un grupo hidroxilo. Esta importante etapa de la biodegradacion es catalizada por una
monooxigenasa, la cual introduce uno de los 4&tomos de oxigeno de la molécula de Oy, al
tiempo que reduce el otro a H,0.

El catecol asi formado es el principal intermediario en el catabolismo del fenol. Este
compuesto puede posteriormente fisionarse de dos maneras, debido a lo cual existen
sendas rutas posibles, conocidas como orto y meta. En la ruta orto, el anillo se rompe al
interior del enlace diol y se produce el cis-, cis-muconato, mientras que en la ruta meta la
ruptura ocurre en un enlace adyacente al enlace diol y se genera el semialdehido 2-
hidroximucénico (2-hmas). Ambas rupturas son catalizadas por dioxigenasas, las cuales,
a diferencia de las monooxigenasas, insertan los dos atomos del O, en el catecol. Se ha
reportado que la ruta meta caracteriza la biodegradacion de fenol por parte de
Pseudomonas pickettii, P. putida, Ralstonia eutropha 'y Ochromonas danica mientras que
Acinetobacter calcoaceticus, Candida tropicalis, Rhodotorula rubra y Trichosporon
cutaneum utilizan la via orto (Semple y Cain, 1996; Komarkova et al., 2003; Shalaby,
2003). En general, se le encuentra en microorganismos asociados al suelo, y
particularmente en grupos bacterianos asociados a plantas (ie., Rhizobium y
Bradyrhizobium spp.; Ramirez-Cerén, 2005).

En la ruta meta, el 2-hmas se descarboxila a través de la accion de la enzima 2-hmas
hidrolasa para originar el 2-oxo-penta-4-enoato (Fritsche y Hofrichter, 1999). Este
compuesto es luego degradado por hidratacién a 4-hidroxi-2-oxovaleriato y después a
acetaldehido y piruvato por mediacion de una aldolasa. Estos productos siguen
oxidandose al incorporarse al ciclo de Krebs. Esta ruta de biodegradacion de fenol se
observa en la figura 2.3.
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Figura 2.3. Rutas alternativas de degradacion aerobia de compuestos aromaticos:
o-y m-.

2.4 PROCESOS BIOLOGICOS DE TRATAMIENTO DEL AGUA

Los procesos biologicos de tratamiento del agua se basan en la utilizacion, por parte de
microorganismos, de la energia contenida en la materia orgdnica contaminante medida
como DQO o como DBO (Jiménez, 2002). En este proceso, también conocido como

biodegradacién, una parte de los contaminantes es oxidada para la produccién de la



Marco tedrico

energia requerida por los microorganismos, mientras que la otra parte es utilizada para
formar nuevas células. Al escasear el sustrato la poblacién microbiana entra en la fase de
respiracidon enddgena; resultan como productos finales CO,, H,O, NH; y sustancias no
biodegradables.

Los procesos biol6gicos pueden ser de cuatro tipos: aerobios, anaerobios, andxicos y
facultativos. Los procesos aerobios requieren de oxigeno disuelto; en los anaerobios hay
ausencia de éste. Los anoxicos se llevan a cabo en presencia de oxigeno combinado
(NOg3, SO4?, etc.). En los procesos facultativos existen poblaciones microbianas mixtas
que son indiferentes a la presencia o ausencia de oxigeno. La via anaerobia produce
pocos lodos (células), mientras que la aerobia genera una cantidad aproximadamente

cinco veces mayor.

En funcién de la forma en que se encuentre la biomasa, los procesos biologicos se

clasifican en:

e Sistemas con biomasa suspendida: en estos sistemas los microorganismos se

encuentran libres dentro del tanque. Son muy aplicados, pero el mayor
inconveniente es que, frecuentemente, tienen problemas de decantacion, por ello
los microorganismos se escapan con el efluente. El principal proceso de este tipo
es el conocido como de lodos activados.

e Sistemas con biomasa fija: en estos sistemas los microorganismos se encuentran

adheridos en un soporte. Tienen menor volumen que los sistemas con biomasa
suspendida y producen fléculos con alto grado de sedimentabilidad. Algunos
procesos de este tipo son los que utilizan filtros percoladores, biodiscos rotatorios
o lechos fluidificados.

2.4.1 Procesos de lodos activados
Se llama proceso de lodos activados al conjunto de procedimientos cuyo fundamento es
el contacto del agua residual con una masa bioldgica preexistente en un tanque de

aeracion (Jiménez, 2002). La materia organica biodegradable contenida en el agua

residual es degradada en forma aerobia por microorganismos presentes en los fléculos en
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sustancias mas simples e inocuas para el ambiente. Algunas variantes del proceso de

lodos activados son las siguientes:

Tratamiento convencional. El proceso convencional de lodos activados se

caracteriza por operar con régimen de flujo pistén. Este proceso consiste de un
tanque de aeracion, un sedimentador secundario y una recirculacién del lodo.
Tanto el influente de agua residual como el lodo recirculado entran al tanque por

un extremo y son aireados durante seis horas como valor tipico.

Completamente mezclado. Este proceso se caracteriza por operar en un régimen

hidraulico de mezcla completa. El agua residual y el lodo de retorno se introducen
en diversos puntos del tanque de aeracion a lo largo de un canal central.

Aeracion extendida. Proceso conocido como de oxidacion. Se fundamenta en la

idea de minimizar la cantidad de lodo, lo que se consigue incrementando el tiempo
de retencion hidraulica y celular, manteniendo una baja cantidad de materia
organica, con el objeto de consumir casi todo el lodo producido en el reactor por
respiracion enddgena.

Reactores discontinuos de alimentacion secuenciada (SBR). A diferencia del

proceso de lodos activados clésico, el cual esta orientado en relacién al espacio, el
proceso SBR se orienta respecto al tiempo, ya que tanto el flujo de influente como
el volumen del reactor son variables, siguiendo una estrategia de funcionamiento

previamente establecida, la cual se detalla en el siguiente apartado.

2.4.1.1 Reactores discontinuos de alimentacion secuenciada (SBR)

En su forma mas simple, un sistema SBR esta constituido por un recipiente que se llena

con el agua residual durante un cierto periodo de tiempo y que posteriormente funciona

como un reactor discontinuo (Figura 2.4). Después del tratamiento requerido, la

suspension se decanta y el sobrenadante se elimina del recipiente. Un ciclo de un sistema

SBR se divide en cinco periodos o fases: llenado, reaccion, decantacion, vaciado y un

tiempo muerto. La duracion de cada una de las fases se determina en base a las

caracteristicas del agua residual a tratar y a los requerimientos de depuracién del

11
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efluente. Estos ciclos de funcionamiento deben ser lo mas frecuentes posible, siempre
qgue cada fase se lleve a cabo segun los requerimientos de depuracién.

é I| Llenado % Extraccion

—

Aireaciéon
Regccian ESQUEMA DE LAS

o DISTINTAS ETAPAS
- DE TRATAMIENTO

SBR
Celr e
% Sedimentacién % Purga

= -

Figura 2.4. Etapas de funcionamiento de un reactor SBR

2.4.2 Procesos con biomasa fija

En estos sistemas los microorganismos se encuentran adheridos a un soporte, formando
biopeliculas. Las biopeliculas son de gran interés en biotecnologia, ya que ofrecen
diversas ventajas con respecto a células individuales suspendidas en procesos de
tratamiento de aguas residuales, debido a que facilitan la separacién célula-liquido por
sedimentacién. Asi mismo, toman un papel muy importante en la biorremediaciéon del
suelo o de aguas subterraneas, en donde transforman agentes contaminantes en formas

menos dafinas (Nicolella et al., 2000).

Una biopelicula puede definirse como un conjunto de microorganismos inmovilizado sobre
un sustrato y no necesariamente uniforme en el tiempo o espacio (Bryers, 2000;
Characklis, 1990). La cohesién de los microorganismos se debe a una matriz de

polimeros extracelulares de origen microbiano.

12
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Al permitir una rapida separacién de la biomasa y del agua tratada, los procesos de
tratamiento del agua con biomasa fija pueden prescindir del decantador caracteristico de
los procesos de lodos activados. Asi, tienen menor volumen que los sistemas con
biomasa suspendida y producen agregados microbianos con alto grado de
sedimentabilidad. Algunos procesos de este tipo son los que utilizan filtros percoladores,
biodiscos rotatorios o lechos fluidificados.

La mayoria de los reactores de biomasa fija utilizan biopeliculas adheridas a un material
portador impermeable y estatico, aunque hay otros tipos de reactores, i.e. donde las
biopeliculas se adhieren a membranas (Debus et al., 1994; Wobus et al., 1996). Sin
embargo, las biopeliculas pueden crecer ya sea sobre soportes suspendidos o bien en
forma de granulos densos (Lettinga et al., 1980). A este Ultimo grupo se le conoce como
reactores de biopelicula particulada. Sus principales ventajas e inconvenientes se
presentan en la tabla 2.2.

Tabla 2.2. Ventajas y desventajas de los reactores con biopelicula particulada.

VENTAJAS DESVENTAJAS

Alta velocidad de sedimentacién (50 m/h, mientras
que para lodos floculares es de 5 m/h), lo que

elimina la necesidad de un clarificador externo

Formacion de biopeliculas sobre un material
portador, lo que lleva a un periodo de inicio
relativamente grande.

Altas concentraciones de biomasa en el reactor
(70 kg/m® para reactores UASB, mientras que
para un sistema de lodos activados es de 3
kg/m®).

El control del espesor de la biopelicula es muy
complicado.

Biopeliculas con una gran area superficial (3000

m?/m?; para filtros percoladores de 300m%/m?).

El crecimiento excesivo de las biopeliculas

puede lavar la biomasa del reactor.

La alta concentracion de biomasa produce altas

capacidades de conversion.

La distribucion del liquido en sistemas
fluidizados es muy costosa para reactores a
gran escala y presenta problemas de

congestion y de fluidizacion uniforme.

Reactores compactos.

Edad de

(algunas semanas), que minimiza el exceso de

la biomasa relativamente elevada

produccion de lodos.

Fuente: Nicolella et al. (2000).
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2.4.2.1 Reactores de Lecho Anaerobio de Flujo Ascendente (UASB)

El principio de operacion de los reactores UASB (Upflow Anaerobic Sludge Blanket;
Figura 2.5) es similar al de los reactores de biopelicula de lecho fluidizado (Lettinga et al.,
1980); sin embargo, en los primeros las condiciones hidrodindmicas son mas quiescentes,
debido a las bajas velocidades superficiales de liquido. Los procesos UASB se basan en
el desarrollo de granulos densos (1-4 mm) en el reactor. Las aguas residuales entran
desde el fondo del reactor y ascienden a través de un lecho denso de lodos anaerobios
(con concentraciones de biomasa de 60-70 kg/m®. La DQO soluble es rapidamente
convertida a biogas, el cual es rico en metano. Una seccién de sedimentacion permite que
ocurra una desgasificacién efectiva. Las densas particulas de lodo granular estan exentas
de gas y por lo tanto se hunden, permitiendo el retorno de la circulacion descendente.
Esto asegura el contacto efectivo de los lodos con el agua residual. El disefio del reactor
permite una alta concentracién de biomasa activa y con esto, altas velocidades de carga
(10-15 kgDQO/m?-d), ademas de un corto tiempo de retencién hidraulico (menor de 48 h

en la mayoria de las aplicaciones).

Gas

- Efluente

N e A
f\ N f\‘\ Bavedas

T { colectoras de gas

Influente .
% gk, i Manto de

lodos

Figura 2.5. Esquema de un reactor de lecho anaerobio de flujo ascendente
(UASB)

Los sélidos suspendidos en el influente, los cuales se acumulan en el reactor, representan
un problema mayor para la operacién del UASB y reducen su capacidad. Para vencer
estas limitaciones se desarrollaron los reactores de lecho fluidizado (BFB), y més tarde los
reactores granulares de lecho expandido (EGSB) y los reactores de circulacion interna
(1C).
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2.4.3 Procesos bioldgicos de tratamiento de aguas residuales fendlicas

El tratamiento biolégico de aguas residuales fendlicas se ha llevado a cabo principalmente
en sistemas de lodos activados convencionales. Sin embargo, el fenol es un sustrato
téxico e inhibitorio a altas concentraciones, cuya presencia durante el tratamiento
biol6gico de aguas residuales puede conducir a la inestabilidad del proceso y al lavado de
los microorganismos (Allsop et al., 1993). Asi, los procesos de lodos activados presentan
un funcionamiento deficiente con cargas de fenol fluctuantes o superiores a 1 kg/m®d de
fenol (Watanabe et al., 1996).

Los problemas inhibitorios asociados con altas cargas de aguas residuales fendlicas
pueden superarse por estrategias tales como la inmovilizacion de la biomasa.
Recientemente, se ha propuesto la granulacion aerobia como una nueva forma de
inmovilizacién de células, que puede ser explotada en el tratamiento biolégico de aguas
residuales (Tay et al., 2005).

2.5 PROCESOS AEROBIOS CON BIOMASA GRANULAR

Una manera en que los procesos biolégicos de tratamiento de aguas residuales pueden
optimizarse es incidiendo en el tiempo necesario para que la depuraciéon ocurra. En este
sentido, recientemente se ha reportado que la granulacion de la biomasa en reactores
SBR aerobios permite lograr un tratamiento eficiente y rapido de la materia organica,
reduciendo los tiempos de decantacién necesarios y proporcionando una biomasa activa y
resistente a los cambios de carga contaminante (Beun et al., 1999).

El SBR de granulacion consiste por lo general en una columna de burbujeo, en la cual el
agua residual es tratada aerdbicamente en un ciclo de pocas horas. En el reactor, la
biomasa se encuentra en forma de granulos aerobios. Al comienzo de todos los ciclos se
agrega una cierta cantidad de agua residual al reactor, dando inicio a la aireaciéon y a la
conversion de la materia organica. Al final del ciclo, la aireacion es apagada y los granulos
sedimentan en pocos minutos, mientras que el efluente clarificado, es removido por la
parte superior del reactor; asi, se tiene un solo reactor con una alta concentracion de lodo
granular y altos porcentajes de remocion. El tamafno de la particula debe permanecer
pequeno para prevenir limitaciones en la difusion de los granulos (Beun et al., 1999).
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La granulacion de la biomasa que lleva a cabo la degradacién de la materia organica en
pequenas esferas de rapida decantacion ha permitido disminuir la duracién de los ciclos
de un SBR, y por ende aumentar la capacidad de tratamiento de los sistemas (Beun et al.,
1999). También se ha reportado que son eficientes en sistemas de nitrificacion-
desnitrificacion (Jang et al., 2003), de eliminacién de fésforo (Liu et al., 2003a), de metales
pesados (Liu et al., 2002, 2003b, c) y de moléculas persistentes como la rodamina B, un

colorante catiénico (Zheng et al., 2005).

2.5.1 Formacion de granulos aerobios

Los granulos pueden ser considerados como agregados microbianos compactos y densos
con forma externa esferoidal (Liu y Tay, 2002; Yang et al., 2004a). El crecimiento de los
granulos aerobios es algunas veces considerado como un caso especial de desarrollo de
biopeliculas. De hecho, la granulacién aerobia puede ser definida como la aglomeracién
de células para formar una asociacion multicelular estable bajo distintas condiciones
fisiolégicas.

Tay et al. (2001a) usaron diferentes técnicas microscépicas para investigar cdmo se forma
un granulo aerobio a partir de un inéculo de lodos activados. Cultivaron granulos en dos
reactores SBR alimentando glucosa en un caso y acetato en otro, como unica fuente de
carbono. El inéculo de lodos activados tenia una estructura muy suelta e irregular,
dominado por bacterias filamentosas. Después de operar los SBR durante una semana,
aparecieron agregados compactos. Las bacterias filamentosas desaparecieron
gradualmente en el reactor alimentado con acetato; sin embargo, en el reactor alimentado

con glucosa, continuaron predominando.

Dos semanas después del arranque, en ambos reactores se formaron granulos de
apariencia externa definida. Aunque las bacterias filamentosas desaparecieron
completamente del reactor alimentado con acetato, estas bacterias predominaron en el
reactor alimentado con glucosa. Esto puede implicar que una composicién con alto
contenido de carbohidratos soporta el crecimiento de bacterias filamentosas, tal como se
ha reportado previamente en procesos de lodos activados (Chudoba, 1985). Después de
3 semanas de operacion los granulos aerobios maduraron en ambos reactores, y
adquirieron una superficie exterior mas regular y redonda. La relacibn de aspecto
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promedio’ fue de 0.79 y 0.73 para los granulos alimentados con glucosa y acetato,

respectivamente.

Los granulos alimentados con glucosa mostraron una superficie mas esponjosa debido a
la predominancia de las bacterias filamentosas. Las observaciones a través del
Microscopio Electrénico de Barrido (SEM) revelaron que los granulos aerobios
alimentados con glucosa tenian efectivamente una superficie exterior filamentosa,
mientras que los granulos alimentados con acetato tenian una estructura méas compacta,
en la cual las células se enlazaban mas estrechamente y las bacterias con forma esférica
predominaban. Esto parece confirmar que la granulacién aerobia es un proceso gradual
que involucra la progresion de los lodos alimentados a agregados compactos,
ocasionando la granulacion de los lodos y finalmente su maduracion.

Basandose en observaciones microscopicas, Beun et al. (1999) proponen un mecanismo
para la formacién de granulos en un reactor aerobio sin la presencia de un material

portador. Este mecanismo se esquematiza en la figura 2.6.

Inoculacian Formacidn de esferas Desgarre

1K = =2 F =0
I

R LI =N RS

Grénu!us con colonias Lisis o muerte Limitacian Colonizacion
bacterianas celular de cxigeno de bactenas

Figura 2.6. Mecanismo de granulacién propuesto después del arranque del
reactor tipo SBR con un tiempo corto de sedimentacion (Beun et al., 1999).

' La relacion de aspecto de una particula es la proporcién de las longitudes del eje menor y del eje
mayor de una elipse equivalente a la particula.
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2.5.2 Factores que afectan la granulacion aerobia
2.5.2.1 Composicion del sustrato

Los granulos aerobios han sido cultivados en una extensa variedad de sustratos
incluyendo glucosa, acetato, etanol, fenol y agua residual (Beun et al., 1999; Peng et al.,
1999; Tay et al, 2001a, 2004; Moy et al., 2002; Jiang et al., 2002; Yang et al., 2005;
Schwarzenbeck et al., 2003). Sin embargo, la microestructura de los granulos y la
diversidad de especies parece relacionarse al tipo de fuente de carbono. Los granulos
aerobios alimentados con glucosa han mostrado estructura filamentosa, mientras que los
alimentados con acetato son estructuras bacterianas compactas en las cuales
predominan especies esféricas. Los granulos aerobios también han sido cultivados a
partir de bacterias nitrificantes, los cuales han mostrado altas capacidades de conversién
(Tay et al., 2002b; Tsuneda et al., 2003).

2.5.2.2 Velocidad de carga organica

Una carga organica relativamente elevada facilita la formacién de granulos anaerobios en
sistemas UASB. En contraste, la evidencia acumulada hasta el momento sugiere que los
granulos aerobios se pueden formar en un amplio rango de velocidades de carga
organica, que van de 2.5 a 15 Kg DQO/m®d (Moy et al., 2002; Liu et al., 2003a). Con un
incremento de la carga organica de 3 a 9 Kg DQO/m*d, el tamafio de los granulos
aerobios aument6 so6lo de 1.6 a 1.9 mm (Liu et al, 2003a). Sin embargo, las
caracteristicas fisicas de los granulos aerobios dependen de esta velocidad. Su efecto en
la morfologia de los granulos en términos de redondez fue insignificante, asi como
respecto a la densidad de biomasa seca, gravedad especifica e indice de volumen de
lodos (SVI). No obstante, la fuerza fisica de los granulos aerobios disminuyd con el
incremento de la velocidad de carga organica (Liu et al., 2003a; Tay et al., 2004). De
forma similar, se ha encontrado que en la granulacién anaerobia, una elevada velocidad
de carga organica reduce la fuerza de los granulos; esto es, a altas velocidades de carga
organica puede ocurrir una pérdida parcial de la integridad y por consiguiente la
desintegracion de la estructura granular (Morvai et al., 1992; Quarmby y Forster, 1995).
Esto enfatiza que un incremento en la velocidad de carga organica puede elevar la
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velocidad de crecimiento de la biomasa, lo que a su vez reduce la fuerza de la estructura

tridimensional de la comunidad microbiana (Liu et al., 2003b).

2.5.2.3 Fuerza de desgarre hidrodinamico

Se define como la fuerza que actua perpendicularmente a la superficie de un sélido. Las
evidencias muestran que una gran fuerza de desgarre favorece la formacion y la
estabilidad de los granulos aerobios (Shin et al., 1992; Tay et al., 2001a). Se encontré que
los granulos aerobios pueden formarse sélo cuando la fuerza de desgarre, en términos de
velocidad superficial de flujo de aire, es superior a 1.2 cm/s en una columna SBR. Con
una elevada fuerza de desgarre hidrodindmico se desarrollaron granulos aerobios més
regulares, redondos y compactos (Tay et al., 2001a).

La fuerza y densidad de los granulos también se relaciond de manera proporcional con la
fuerza de desgarre aplicada (Liu y Tay, 2004). Estas observaciones pueden implicar que
la estructura de los granulos aerobios es determinada principalmente por la fuerza de
desgarre hidrodinamico presente en el biorreactor. Sin embargo, es conocido que los
polisacaridos extracelulares pueden mediar entre la cohesién y la adhesién de las células,
y que juegan un papel importante en el mantenimiento de la integridad estructural en una
comunidad de células inmovilizadas. Tay et al. (2001a) reportaron que la produccién de
polisacaridos extracelulares puede relacionarse a la fuerza de desgarre y a la
consiguiente estabilidad de los granulos aerobios (Tay et al.,, 2001b). En el mismo estudio,
se observd que la relacién entre el contenido de polisacaridos y el contenido proteico se

incremento con la fuerza de desgarre.

2.5.2.4 Tiempo de sedimentacion

En un SBR, las aguas residuales son tratadas en ciclos sucesivos que duran pocas horas.
Al final de cada ciclo, la biomasa sedimenta antes de extraer el efluente. El tiempo de
sedimentacién actia como presion de seleccion sobre la comunidad microbiana. De esta
manera, un corto tiempo de sedimentacién favorece a las bacterias que sedimentan
rapidamente, al tiempo que el lodo con pobre sedimentabilidad es lavado. Qin et al. (2004)
reportaron que los granulos aerobios sélo llegaron a predominar cuando el SBR operaba

con un tiempo de sedimentacion de 5 minutos. A diferentes tiempos de sedimentacién
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(20, 15 y 10 minutos) se observaron mezclas de granulos y lodos suspendidos en los
ciclos del SBR. Con un tiempo de sedimentacién corto se estimul6é la produccion de
polisacaridos extracelulares y se mejord significativamente la hidrofobicidad de la
superficie. Estos descubrimientos ilustran el hecho de que la granulacién aerobia se dirige
por la presion de seleccién, con lo que la formacion y las caracteristicas de los granulos
pueden controlarse manipulando tal presién. Por lo tanto, la eleccién de un tiempo de
sedimentacién 6ptimo es muy importante en la granulacion aerobia. Generalmente, los
granulos aerobios maduros tienden a sedimentar en un minuto, dejando un sobrenadante
claro en el reactor (Tay et al., 2001a). Los granulos con excelentes propiedades de
sedimentacién son esenciales para el funcionamiento efectivo de un sistema biolégico de

tratamiento de aguas residuales.

2.5.2.5 Tiempo de retencion hidraulico

Durante la granulacion, la biomasa dispersa y ligera es lavada, mientras que los granulos
relativamente pesados son retenidos en el reactor. La duracion de un ciclo en un reactor
SBR representa la frecuencia de descarga de soélidos en el efluente de salida, mejor
conocida como frecuencia de lavado, que esta relacionada con el tiempo de retencién
hidraulico (TRH). Este ultimo término se define como el volumen de efluente descargado
dividido entre el volumen de trabajo del SBR. De esta manera, un ciclo corto podria
reprimir el crecimiento de sélidos suspendidos debido al frecuente lavado de los mismos.
Sin embargo, si los ciclos del SBR son demasiado cortos, se observa la pérdida de lodos
a través del lavado hidraulico, debido a que el crecimiento bacteriano es incapaz de
compensarlo. Como resultado, ocurre un lavado completo de lodos, que impide la
granulacion. Por consiguiente, el TRH deberia ser bastante corto para suprimir el
crecimiento del la biomasa suspendida, pero lo suficientemente largo para permitir el

crecimiento y la acumulacién microbiana.

Por su naturaleza, la operacion de un SBR es ciclica. La duracién de los ciclos puede
constituir la principal presion de seleccién en la comunidad microbiana del sistema. Tay et
al. (2002b) investigaron el efecto de la presion de seleccion hidraulica en el desarrollo de
granulos nitrificantes en una columna tipo SBR. Estos autores no observaron granulacién
nitrificante en el SBR operado con ciclos mayores a 24 horas, debido a la débil presién de
seleccidn hidraulica; por otra parte, los lodos nitrificantes se lavaron en los ciclos cortos de
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3 horas, lo cual también impidi6 el desarrollo de los granulos. En los ciclos de duracion
comprendida entre 6 y 12 horas, se desarrollaron excelentes granulos nitrificantes. Un
ciclo corto estimula la actividad microbiana y la produccién de polisacaridos celulares, y
también mejora la hidrofobicidad de las células.

2.5.2.6 Carencia nutricional

El funcionamiento de un reactor SBR se basa en un ciclo repetitivo de las siguientes
operaciones: alimentacion, aireacion, sedimentacion y descarga de fluidos sobrenadantes.
Como resultado, los microorganismos desarrollados en el SBR estan sujetos a
condiciones ambientales fluctuantes. El periodo de aireacion consiste en dos fases: una
fase de degradacion, en la cual el sustrato es agotado al minimo, seguida por una fase de
inanicion en la cual el sustrato externo ya no puede ser aprovechado. El tiempo requerido
para la degradaciéon de residuos tiende a reducirse con el incremento en el nimero de
ciclos de operacién, lo cual resulta en periodos mas prolongados de inanicion. Bajo tales
condiciones, los microorganismos tienen la capacidad de cambiar las caracteristicas de su
superficie y llegan a ser més hidrofébicos, lo cual facilita la adhesién microbiana (Tay et
al., 2001a). Asi, la agregacion es probablemente una estrategia de las células contra la
inanicién. Aunque la inanicién periédica en un SBR es importante para la agregacion
microbiana, no se debe descuidar la contribucién de otras condiciones operacionales.

2.5.2.7 Presencia del ion calcio en la alimentacion

Jiang et al. (2003) reportaron que la adicién de Ca®* aceler6 el proceso de agregacion
microbiana. Con la adicién de 100 mg/L de Ca**, la formacién de granulos aerobios tomé
16 dias, en comparacion con los 32 dias que necesitd un cultivo sin adicion de Ca®*. Los
granulos cultivados con Ca®* mostraron mejores caracteristicas de fuerza y
sedimentabilidad, asi como un alto contenido de polisacaridos. Se ha propuesto que el
Ca®" une los grupos presentes en la superficie bacteriana cargados negativamente y las
moléculas de polisacaridos extracelulares, actuando asi como un puente para promover la
agregacion bacteriana. Los polisacaridos juegan un papel importante en el mantenimiento
de la integridad estructural de las biopeliculas y los granulos aerobios, y son conocidos

por formar un fuerte, pegajoso e indeformable gel polimérico semejante a una matriz.
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2.5.2.8 Estrategia de alimentacion intermitente

McSwain et al. (2003) desarrollaron recientemente una estrategia de operacion para
acrecentar la granulacion aerobia por alimentacién intermitente; es decir, se aplicaron
distintos tiempos de llenado para variar la duraciéon de los periodos de abundancia y de
carencia de sustrato (feast-fast). Una duracién reducida del periodo de alimentacion
favorecié la formacion de granulos densos y compactos. Como se explicé en el apartado
anterior, bajo condiciones de inanicion las bacterias se vuelven mas hidrofébicas, lo cual
facilita la adhesion y la agregacién microbiana (Bossier y Verstraete, 1996).

2.5.2.9 Oxigeno disuelto, pH y temperatura

La concentracion de oxigeno disuelto (OD) es una variable importante que influye en la
operacion de los sistemas de tratamiento aerobio de aguas residuales. Sin embargo, los
granulos aerobios han llegado a formarse a concentraciones muy bajas de OD, incluso
menores a 2 mg/L (Peng et al., 1999; Tay et al., 2002c; Yang et al., 2005). Por lo tanto,
parece ser que la concentracion de OD no es una variable decisiva en la formacion de
granulos aerobios. Respecto al papel que juegan tanto el pH como la temperatura en la
granulacion aerobia, no existen estudios detallados. Aparentemente, estos factores son

menos importantes que en el caso de la granulacion anaerobia.

2.5.2.10 Indculo

Por lo general, los reactores granulares aerobios se han inoculado con lodos activados
convencionales. En la granulacién anaerobia hay evidencia de que las caracteristicas del
inéculo influyen profundamente en la formacion y en las propiedades de los granulos. Los
factores que determinan la calidad del in6culo para la granulacion aerobia parecen incluir
las caracteristicas macroscopicas de sedimentacion, las propiedades de superficie (son
preferibles una elevada superficie hidrofdbica y una baja densidad de carga) y la actividad
microbiana. No obstante, hay poca informacion disponible en lo concerniente al papel del

inéculo en la granulacion aerobia.
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2.5.2.11 Configuracion del reactor

Casi en todos los casos reportados, los granulos aerobios fueron producidos en reactores
de columna de flujo ascendente de aire. La configuracion del reactor tiene un impacto
sobre el patron de flujo del liquido y de los agregados microbianos en el reactor (Beun et
al., 1999; Liu y Tay, 2002). El reactor de columna de flujo ascendente de aire y el reactor
de tanque completamente mezclado (Completely-stirred tank reactor, CSTR) tienen
diferentes funcionamientos hidrodinamicos, en términos de interaccion entre el flujo del
liquido y de los agregados microbianos. En los reactores de columna, se puede crear un
flujo relativamente homogéneo y con un vortice localizado a lo largo del eje principal del
reactor, por lo que los agregados microbianos estan sometidos constantemente a un
stress hidraulico. El flujo circular aparentemente fuerza los agregados microbianos a
adaptarse a una forma regular que tiene una superficie minima de energia libre. En un
reactor de columna de flujo ascendente con una razén altura / diametro elevada (H/D)
puede asegurarse una trayectoria de flujo circular, la cual provee un stress hidraulico mas
efectivo a los agregados microbianos. Sin embargo, en los CSTR, éstos se mueven en
todas direcciones, por lo que son sometidos a variaciones localizadas en la fuerza
hidrodinamica de desgarre, las trayectorias de flujo de aire y las colisiones al azar. Bajo
tales circunstancias, ocasionalmente se forman fléculos con tamaro irregular (Liu y Tay,
2002).

Para aplicaciones practicas, el SBR deberia tener una elevada proporcién H/D para
mejorar la seleccién de granulos por diferencias en la velocidad de sedimentacion (Beun
et al., 1999). Ademas, debido a la elevada proporcién H/D y a la ausencia de un
sedimentador externo, el reactor ocupara un espacio pequeno.

2.5.2.12 Inhibicion de la granulacion aerobia

Yang et al. (2003, 2005) investigaron el efecto inhibidor del amonio libre en la granulacion
aerobia en un SBR alimentado con acetato como Unica fuente de carbono. Los granulos
aerobios se formaron s6lo cuando la concentracion de amonio libre fue menor a 23.5
mg/L, mientras que la nitrificacion fue completamente inhibida a concentraciones de
amonio libre mayores a 10 mg/L. Las velocidades especificas de consumo de oxigeno
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especifico (SOUR) de las bacterias heterotréficas y nitrificantes se redujeron por un factor
2.5y 5.0, respectivamente, cuando la concentracién de amonio libre se incrementé de 2.5
a 39.6 mg N/L. La elevada concentracién de amonio libre resulté en un notable
decremento de células hidrofébicas y reprimié la produccidbn de polisacaridos
extracelulares. Estos cambios probablemente fueron responsables del fracaso de la
granulacion aerobia a una alta concentracion de amonio libre. Yang et al. (2004b)
demostraron que el amonio libre puede impedir la formacién de granulos aerobios por la

inhibicion del metabolismo microbiano.

2.5.3 Estructura y diversidad microbiana

El estudio de la estructura y diversidad microbiana en los sistemas de tratamiento de
aguas residuales es esencial para un mayor entendimiento de los procesos que ahi
ocurren. Sin embargo, tal estudio no es del todo sencillo, sobre todo en lo concerniente a
la ecologia de los granulos aerobios.

2.5.3.1 Estructura microbiana

Para el estudio de la microestructura de los granulos aerobios, se han utilizado
principalmente microscopios confocales laser de barrido (CLSM), con diferentes sondas
de oligonucledtidos, fluorocromos especificos y microesferas fluorescentes (Tay et al.,
2002d; Jang et al., 2003; Meyer et al., 2003; Toh et al., 2003). Las bacterias nitrificantes,
como Nitrosomonas spp., que son organismos aerobios obligados, se encontraron
principalmente a una profundidad de 70 a 100 um de la superficie del granulo. Se observé
que los granulos aerobios contenian canales y poros que penetraban a una profundidad
de 900 pm bajo la superficie del granulo; la porosidad méaxima se encontré a
profundidades de 300 a 500 um (Tay et al., 2002d, 2003). Estos canales y poros podrian
facilitar el transporte de nutrientes y oxigeno al interior y de metabolitos al exterior de los
granulos. La formacién maxima de polisacaridos se da a una profundidad de 400 um (Tay
et al., 2002e), mientras que una capa de células muertas se localiza a una profundidad de
800 a 1000 pum (Toh et al, 2003). En términos de actividad de los microorganismos
aerobios, el diametro dptimo de los granulos deberia ser menor a 1600 um, lo cual es dos
veces la distancia de la superficie del granulo a la capa anaerobia (Tay et al., 2002d).
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Consecuentemente, los granulos pequefios seran mas efectivos para el tratamiento de

aguas residuales, ya que tienen mas células vivas en un volumen determinado.

Las investigaciones han mostrado que las biopeliculas de comunidades bacterianas
mixtas pueden formar densas capas con diversas estructuras de hongos (Costerton et al.,
1981), que son similares a las estructuras observadas en granulos aerobios. Se ha
demostrado que las biopeliculas pueden desarrollar estructuras fungicas por un simple
cambio en la velocidad de difusion; esto es, la estructura de la biopelicula es
enormemente determinada por la concentracién de nutrientes (Wimpenny y Colasanti,
1997). Recientemente, Liu y Tay (2004) observaron la estructura de ciertos hongos en
granulos aerobios desarrollados a altas relaciones N/DQO. La poblacién nitrificante se
localizé principalmente a una profundidad de 70 a 100 um de la superficie del granulo
(Tay et al., 2002d). Como Watnick y Kolter (2000) notaron en biopeliculas, las bacterias se
distribuyen de acuerdo a su supervivencia en un determinado microambiente y la alta
complejidad de la comunidad microbiana parece ser benéfico para su estabilidad; en
consecuencia, la distribucién de las diferentes poblaciones microbianas en un granulo

puede tener un efecto sobre su estabilidad.

2.5.3.2 Diversidad microbiana

La diversidad microbiana de los granulos aerobios se ha estudiado por diversas técnicas
de biotecnologia molecular (Tay et al., 2002d; Jang et al., 2003; Meyer et al., 2003;
Tsuneda et al., 2003; Yi et al., 2003). Se han identificado bacterias heterotréficas,
nitrificantes, desnitrificantes, acumuladoras de fosforo y de glucégeno, en granulos
aerobios desarrollados bajo diferentes condiciones (Jang et al., 2003; Lin et al., 2003; Liu
et al., 2003d; Meyer et al., 2003; Tsuneda et al., 2003; Yang et al., 2003). La diversidad
microbiana de los granulos aerobios esta intimamente relacionada a la composicion del
medio (Liu y Tay, 2004).

La anaerobiosis y las células muertas se han documentado en el centro de los granulos
aerobios (Tay et al., 2002e). La presencia de bacterias anaerobias en los granulos
aerobios es probablemente resultado de la produccion de acidos organicos y gases dentro
de los granulos. Los productos finales del metabolismo anaerobio pueden destruir los
granulos o reducir al minimo su estabilidad a largo plazo.
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2.5.4 Aplicaciones de la granulacion aerobia

El funcionamiento de un sistema biolégico para el tratamiento de aguas residuales
depende significativamente de la concentracion de biomasa activa, la velocidad de
biodegradacién total, la configuracién del reactor y las velocidades de alimentacion de los
contaminantes y del oxigeno. La eficiencia de los procesos a gran escala de las plantas
de tratamiento puede mejorarse usando lodos granulares en métodos que necesiten
elevadas velocidades de conversién y la separacion eficiente de la biomasa para
minimizar el volumen del reactor. Las capacidades de tratamiento pueden ser facilmente
modificadas para alojar velocidades de carga distintas y aguas residuales de composicion

variable.

2.5.4.1 Tratamiento de aguas residuales con alta carga organica

La granulacion puede llevar a una alta retencion de la biomasa en el reactor debido a la
densa y compacta estructura de los granulos. Se han obtenido concentraciones de
biomasa tan altas como 6-12 g/L en SBR operados con una razén de intercambio
volumétrico del 50% (Tay et al., 2002 a, c). Moy et al. (2002) investigaron la resistencia de
los granulos aerobios hacia altas velocidades de carga organica introduciendo etapas
adicionales en la carga organica so6lo después de una remocion eficiente de la DQO, la
cual mostr6é valores estables alrededor del 89%. Los granulos aerobios cultivados con
glucosa por este método se expusieron a altas velocidades de carga organica, la cual se
incrementé gradualmente de 6.0 a 15.0 Kg DQO/m®d. Los granulos aerobios fueron
capaces de resistir la maxima velocidad de carga organica y removieron mas del 90% de
la DQO. Inicialmente, los granulos exhibieron una morfologia esponjosa dominada por
bacterias filamentosas, la cual se fue transformando hasta caracterizarse por pliegues,
rendijas y depresiones a altas cargas organicas. Estas irregularidades conllevaron a una
mejor difusion y penetracion de los nutrientes hacia el interior del granulo.

26



Marco tedrico

2.5.4.2 Remocion simultanea de materia organica y nitrogeno

La remocidn total de nitrégeno involucra nitrificacion y desnitrificacion. Los nitritos y los
nitratos producidos por la nitrificacion son reducidos a nitrégeno gaseoso por los
desnitrificantes. Yang et al. (2004a, 2005) investigaron la remocion simultanea de materia
organica y nitrogeno por granulos aerobios. Las poblaciones heterotroficas aerobias,
nitrificantes y desnitrificantes mostraron coexistir prdésperamente en los granulos
microbianos. Al incrementarse la relacion N/DQO, se produjeron cambios significativos en
las tres poblaciones dentro de los granulos. La coexistencia de las poblaciones
heterotréficas y nitrificantes en los granulos aerobios también fueron observadas por Jang
et al. (2003), quienes incrementaron las actividades de las poblaciones nitrificantes y
desnitrificantes en granulos desarrollados a altas relaciones N/DQO. Sin embargo, las
poblaciones heterotréficas tienden a disminuir con el incremento de esta relaciéon. La
concentracion de OD tiene un notable efecto sobre la eficiencia de la desnitrificacion; asi
mismo, se necesita un cierto nivel de mezcla para asegurar la suficiencia de la
transferencia de masa entre el liquido y los granulos durante la desnitrificacién (Yang et
al., 2003).

2.5.4.3 Remocion de fosforo

Las regulaciones ambientales en muchas jurisdicciones requieren una reduccién de
fésforo en la concentracion de las aguas residuales a niveles de 0.5-2.0 mg/L antes de la
descarga. La remocion biolégica de fésforo (EBPR) es un proceso que no requiere
precipitacién quimica y es una opcidn econémica y segura para la remocion de fésforo de
aguas residuales. El proceso EPBR opera segun condiciones aerobias y anaerobias
alternadas, con alimentacion de sustrato limitante en la etapa anaerobia. Muchos
procesos EPBR se basan en cultivos de biomasa suspendida y requieren reactores con
volumenes muy grandes. Aunque las experiencias a escala muestran un fuerte potencial
del EPBR, se reconocen las dificultades para asegurar su estabilidad y operacién. Las
razones del fracaso de la remocion biolégica del fosforo no son del todo claras (Barnard et
al., 1985; Bitton, 1999).

Lin et al. (2003) desarrollaron exitosamente granulos microbianos acumuladores de
fésforo en SBRs operados a relaciones P/DQO en el rango de 1/100 a 10/100 en peso.
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Los perfiles de DQO soluble y P-PO, muestran que los granulos aerobios tienen
caracteristicas tipicas de acumulacion de fésforo, con la degradaciéon concomitante de
carbono orgéanico soluble y la liberacién de fosfato en la etapa anaerobia, seguido por el
consumo rapido de fosfato en la etapa anaerobia. El tamafo de los granulos
acumuladores de fésforo exhibié una tendencia a disminuir con el incremento en la razén
P/DQO. La remocién de fésforo estuvo en el rango de 1.9 a 9.3% en peso, lo que es
comparable al proceso EBPR. Estos resultados dieron un gran paso en el desarrollo de
una tecnologia EBPR novedosa basada en granulos aerobios.

2.5.4.4 Bioadsorcion de metales pesados por granulos aerobios

Los metales pesados se encuentran frecuentemente en una amplia variedad de aguas
residuales industriales. Se han probado diversos biomateriales como adsorbentes para la
remocion de metales pesados. Estos incluyen algas marinas, hongos, lodos activados y
lodos digeridos (Lodi et al., 1998; Taniguchi et al., 2000; Valdman y Leite 2000). En vista
de las caracteristicas fisicas de los granulos aerobios ya discutidas, éstos son
bioadsorbentes ideales de metales pesados, ya que son fisicamente fuertes, tienen una
gran area superficial y una gran porosidad para la bioadsorcién. Ademas, los granulos
pueden separarse facilmente de la fase liquida después de que su capacidad de
bioadsorcién se ha agotado. Se ha reportado la bioadsorcién de Zn** y Cd®* por granulos
aerobios (Liu et al, 2002, 2003b, c). La bioadsorcién de Zn* ha mostrado estar
relacionada a las concentraciones iniciales tanto de Zn** como de granulos (Liu et al.,
2002). El gradiente de concentracion del Zn*, fue la fuerza principal que dirigié la
bioadsorcién de Zn?* por los granulos. La capacidad méxima de bioadsorcién de Zn?* fue
de 270 mg/g de granulos. Para Cd** esta capacidad fue de 566 mg/g (Liu et al., 2003c).

2.5.4.5 Bioadsorcion de colorantes por granulos aerobios

Los colorantes tienen una estructura quimica compleja y son estables a la luz, el calor y
agentes oxidantes. Algunas tecnologias de tratamiento existentes, como la
coagulacion/floculacion quimica, la ozonacién y la adsorcidon, que podrian ser eficientes
para la remocién de estos colorantes, son sin embargo bastante caras. Para este
propésito, algunos biomateriales (i.e., algas marinas, biomasa, lodos activados de aguas
residuales y lodos digeridos) han sido probados como adsorbentes, por lo general en
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forma de suspensiones. Los principales problemas asociados a este tipo de
bioadsorbentes son la separacién de la biomasa suspendida del efluente tratado, la
estabilidad de los bioadsorbentes y la regeneracién de los mismos.

Zheng et al. (2005) realizaron experimentos batch que condujeron al estudio de las
caracteristicas de adsorcion de un colorante catiénico, la rodamina B, en granulos
aerobios. Fue evaluado el efecto de pH, sélidos suspendidos (SS), la fuerza iénica y la
temperatura de la solucién en colorantes adsorbidos por granulos aerobios y también se
llevd a cabo el andlisis termodinamico. Los resultados demostraron que el pH fue un
factor importante que gobierna la adsorcion siendo el pH éptimo de 7.0. Un incremento en
la fuerza idnica y la temperatura de la solucién disminuye la densidad de adsorcion del
colorante. El analisis del modelo isotérmico indicé que la adsorcién del colorante por los
granulos aerobios puede describirse muy bien por la ecuacién de Langmuir. Con la
isoterma de Langmuir, se estimé el area especifica de los granulos. La cantidad maxima
adsorbida por parte de los granulos fue tres veces mayor que la presentada por fléculos
de lodos activados, pero los primeros requirieron mas tiempo para alcanzar el equilibrio.

2.6 TRATAMIENTO DE FENOL EN REACTORES GRANULARES AEROBIOS

Los lodos granulares aerobios son menos susceptibles a la toxicidad del fenol, ya que la
mayor parte de la biomasa que los constituye no estd expuesta a altas concentraciones
de este compuesto. Jiang et al. (2002, 2004) investigaron la posibilidad de tratar aguas
residuales fendlicas con lodos granulares aerobios, los cuales mostraron una excelente
capacidad para degradarlo hasta una concentracion de 500 mg/L (Jiang et al., 2002,
2004).

Tay et al. (2005) cultivaron granulos aerobios en cuatro reactores de alimentacion
secuenciada con acetato como principal fuente de carbono, con una carga masica de 3.8
kg/m®.d. Posteriormente, los reactores fueron alimentados con distintas cargas de fenol (0,
0.6, 1.2 y 2.4 kg/m®d). Los granulos se aclimataron répidamente al fenol, y se
estabilizaron una semana después de que el fenol fue introducido. Los granulos
mostraron una buena capacidad de sedimentacion, concentraciones estables de biomasa
y buenas remociones de acetato y fenol. El reactor que traté una carga de 0.6 kg/m®d
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degrad6 completamente el fenol a los 60 min, mientras que el reactor con la carga de 1.2
kg/m*.d removié por completo esta molécula al cabo de 90 min. Por dltimo, el reactor con
2.4 kg/m*d presenté dificultades para remover el fenol durante los primeros ciclos; sin
embargo, a partir del ciclo 43 pudo degradarlo completamente. Estos granulos tenian un
diametro comprendido entre 1y 1.5 mm.

Estos resultados muestran que los granulos cultivados a partir de acetato sirvieron como
un excelente inoculo para el desarrollo de granulos degradadores de fenol. La estructura
compacta de los granulos protegié los microorganismos contra la toxicidad del fenol y
produjo buenas velocidades de degradacién. Este es el primer estudio que demuestra los
beneficios del uso de granulos cultivados sobre un substrato facilmente asimilable para
producir granulos que degraden compuestos tdxicos.

Liu et al. (2002) realizaron experimentos similares a los mencionados anteriormente, en
los que estudiaron la influencia del fenol en cultivos de lodos granulares aerobios
alimentados con acetato. Para este propésito, estudiaron la cinética de biodegradacién de
acetato en presencia de diferentes concentraciones de fenol (0-50 mg/L), mientras que los
rangos de concentraciones iniciales de biomasa y acetato fueron 109-186 mgSS/L y 185-
300 mgDQOIL, respectivamente. Los resultados mostraron que el consumo de acetato en
presencia de fenol siguié una cinética de orden cero, y que la adicion de fenol puede
inhibir seriamente la actividad de los granulos y consecuentemente el uso de acetato.
Esta y previas investigaciones sugieren que la relacion entre las concentraciones iniciales
de compuestos inhibitorios y de biomasa podria reflejar razonablemente la resistencia real
de la comunidad microbiana a compuestos téxicos.
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3. PLANTEAMIENTO DEL PROBLEMA Y JUSTIFICACION

3.1 PLANTEAMIENTO DEL PROBLEMA

Los compuestos fendlicos son contaminantes frecuentes en aguas residuales de distintas
industrias, tales como refinerias petroleras, plantas quimicas, de fabricacion de resinas,
etc. Por muchos afos estos compuestos han sido tratados en sistemas de lodos
activados, mediante los cuales son degradados por consorcios microbianos de origen
natural. Sin embargo, a causa de su caracter inhibidor de la actividad microbiana a altas
concentraciones, los sistemas tradicionales presentan numerosas limitaciones, entre las

que se encuentra su escasa estabilidad luego de cambios en la carga contaminante.

En este trabajo se pretende aumentar la eficacia de los sistemas biolégicos de depuracion
de fenol en aguas residuales, aumentando su actividad por medio de la granulacion de la
biomasa. Para ello, se obtendra un consorcio microbiano granular capaz de biodegradar
fenol. Asi mismo, se estudiara la cinética de la biodegradacion, para la cual se planteara
un modelo de degradacion.

3.2 JUSTIFICACION

La descontaminacién de los efluentes fendlicos antes de su descarga al medio acuatico
natural es muy importante, principalmente debido a su elevada toxicidad. La mayoria de

los compuestos fendlicos son tdxicos para los ecosistemas receptores.

En virtud de las crecientes demandas de reuso del agua, y de las cada vez mas estrictas
reglamentaciones ecoldgicas, es necesario disponer de sistemas eficientes de tratamiento
de aguas residuales. Tales sistemas deben garantizar la remocion total de compuestos
xenobidticos como el fenol, cuya concentracion no debe ser superior a 0.1 mg/L para
proteccion de la vida acuética en cuerpos de agua dulce, segun lo establecen los Criterios
Ecolégicos de Calidad del Agua. El presente proyecto plantea el uso de la granulacidon

aerobia como una alternativa para el tratamiento de este compuesto.
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4. OBJETIVOS

4.1 OBJETIVO GENERAL

Obtener un consorcio microbiano granular capaz de degradar fenol presente en aguas

residuales utilizando un reactor discontinuo de alimentacién secuenciada.

4.2 OBJETIVOS ESPECIFICOS

e Instrumentar y automatizar un reactor discontinuo de alimentacion secuenciada

para la biodegradacion del fenol.

e Obtener un consorcio microbiano granular a partir de lodos activados de una
planta de tratamiento de agua residual.

e Estudiar la cinética de degradacién de la materia organica en el reactor de
granulacion.

e Aclimatar el consorcio microbiano a una concentracion de 100 mg/L y estudiar la
cinética de degradacion del fenol en el reactor de granulacion.

e Estudiar cinéticas de degradacion del fenol a diferentes concentraciones en

matraces agitados.

e Proponer un modelo que describa mejor la relacién que existe entre la velocidad
especifica de degradacion y la concentracion de fenol.
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5. MATERIALES Y METODOS

5.1 INOCULOS MICROBIANOS

Para el arranque del reactor de granulacion, se utiliz6 como inéculo el sobrenadante de

lodos activados muestreados en el tanque de aireacion de una planta de tratamiento de

aguas residuales domésticas ubicada en el Instituto Tecnolégico de Estudios Superiores

de Monterrey (ITESM), Campus Pachuca, Hgo.

La relacion volumétrica de inoculacién fue de 200 mL por 1.1 L de medio. El diagrama de

flujo de la planta de tratamiento se muestra en la figura 5.1, en el que destacan las

siguientes etapas:

a) Desbaste (rejillas)

b) Etapa de aireacion (tratamiento bioldgico)
) Etapa de separacién (clarificacion)

d) Recirculacion de lodos
) Desinfeccién (cloracion)

f) Tratamiento de lodos (deshidratacién)

(micio )
Influente de Inyectores de Ca(CIO)
agua sanitaria aire
| |
Rejillas Tipo Reactor Biologico .
Canasta Aandbico Clarificador Clorador
Bomba de
recirculacion Efluente de
de lodos agua tratada
Lecho de r//; INE\.)
secado \&“_ L

Figura 5.1. Diagrama de bloques del proceso de tratamiento de aguas residuales del ITESM

Campus Pachuca.
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La planta fue disefiada para tratar 2.5 L/s, de acuerdo a los siguientes parametros:

Tabla 5.1. Parametros de disefio de la planta de tratamiento de aguas residuales del ITESM

PARAMETRO UNIDADES INFLUENTE | EFLUENTE
pH Unidad de pH 7-8 7-8
DBOs mg/L 220 30
SST mg/L 220 30
Coliformes totales | NMP/100mL | 6 X 10’ 1000
Aceites y grasas mg/L 40 10
Temperatura °C 20 20

Otros parametros utiles en el disefio del control del proceso se muestran en las tablas 5.2

y 5.3.

Tabla 5.2. Parametros de disefio del tanque de aireacién

PARAMETRO VALOR
Oc Edad de lodos 20 a 30 dias
F/M Relacion 0.05 - 0.15 kg DBOs/kg de
alimento/microorganismos SSv-d
Ccv Carga volumétrica 0.1 — 0.4 kg DBOs/m°-d
TRH Tiempo de retencién hidraulico 18a36h
Qmed Flujo medio por unidad 25L/s
Capacidad 136 m°
Diametro Diametro exterior 8m
Altura 3.5m
Sistema de aireacion Difusores de burbuja mediana

Tabla 5.3. Parametros de diseno del clarificador

PARAMETRO VALOR

Qrmed Flujo medio por unidad 25L/s
Diametro Diametro exterior 6m

Tipo de paredes Coénico
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5.2 MEDIOS DE CULTIVO

5.2.1 Agua residual sintética

El medio de cultivo que se utilizé se baso6 en el propuesto por Beun et al. (1999), el cual
consiste en agua residual sintética con la composicion mostrada en la tabla 5.4, y que a
su vez se encuentra enriquecida con una solucién de elementos traza (tabla 5.5). Durante
la aclimatacién de los granulos, al medio de cultivo se le adicion6 fenol en
concentraciones variables (100 y 200 mg/L), ademas de la fuente de carbono original

(etanol).

Tabla 5.4. Composicién del agua residual sintética

Compuesto Concentracion
Etanol 0.40 g/L
NH,CI 0.16 g/L
KoHPO, 0.58 g/L
KH,PO, 0.23 g/L
MgSQO47H.0O 0.09 g/L
CaCl,2H,0 0.07 g/L
EDTA 0.02 g/L
Solucién de elementos traza 1 mL/L

Tabla 5.5. Composicion de la solucién de elementos traza

Compuesto Concentracion
FeCl;-6H,0 1.50 g/L
H3zBO; 0.15g/L
CuS0O4-5H,0 0.03 g/L
KI 0.03 g/L
MnCly-4H,0 0.12g/L
Na,MoO,-2H,0 0.06 g/L
ZnS0O47H0 0.12g/L
CoCl,6H,0 0.15g/L
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Para el estudio de la cinética de degradacion de la materia organica se utilizé6 el medio

concentrado (el doble al recomendado por Beun et al.,, 1999) que se muestra en la tabla

5.6.

Tabla 5.6. Composicion del agua residual sintética para el estudio cinético de la degradacion de la

materia organica

Compuesto Concentracion
Etanol 0.80 g/L
NH,CI 0.32 g/L
K:HPO, 1.16 g/L
KH.PO, 0.46 g/L
MgSO,-7H,O 0.18 g/L
CaCl,2H,0 0.14 g/L
EDTA 0.04 g/L
Solucion de elementos traza 2 mL/L

Para estudiar la cinética de degradacion de fenol por parte de granulos aclimatados a 300

y 400 mg/L de dicha molécula, se modifico el medio de cultivo anteriormente descrito. Con

la finalidad de evitar limitaciones nutricionales, se aumentdé la concentracion de los

componentes del medio y no se incluy6 al etanol como fuente de carbono. En la Tabla 5.7

se muestra la composicion de los medios para el estudio de las cinéticas de degradacién

del fenol a 300 y 400 mg/L.

Tabla 5.7. Composicién del agua residual sintética para los estudios cinéticos a 300 y 400 mg/L de

fenol
Compuesto Concentracion en (mL/L) | Concentraciéon en (mL/L)
para 300 mg/L de fenol para 400 mg/L de fenol

NH,CI 11.04 14.8
KoHPO, 28.2 37.6
KH.PO, 20.2 26.95
MgSO, 7H,O 11.1 14.8
CaCl,2H,0 11.1 14.8
EDTA 11.1 14.8
Solucién de elementos traza 1.1 1.48
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5.3 CULTIVOS MICROBIANOS

5.3.1 Cultivo de biomasa granular

La granulacién de la biomasa se realizé siguiendo el método propuesto por Beun et al.
(1999). Este método implica el cultivo discontinuo alimentado de muestras de
sobrenadante de lodos activados en una columna de vidrio con una elevada relacién

altura/diametro y a elevadas velocidades de alimentacion y decantacion.

El reactor consiste en una columna de burbujeo, en la que el agua residual se trata en
ciclos de 3 6 4 h. El reactor es de vidrio, tiene una altura de 147 cm y un diametro interno
de 5.4 cm. Sus volumenes nominal y de trabajo son 3.37 y 2.1 L, respectivamente. Las
etapas del ciclo de 3 h tienen la siguiente duracién: llenado (2 min), aireacién (171 min),
sedimentacién (4 min) y extraccion (2 min). Para el de 4 h, llenado (2 min), aireacién (231
min), sedimentacién (5 min) y extraccién (2 min). En la figura 5.2 se muestra el esquema

del reactor de granulacién.

Al inicio del ciclo se adiciona el agua residual e inicia la aireacién. Posteriormente, la
aireacién se apaga y los granulos sedimentan; después, el efluente clarificado es extraido
por la parte media del reactor. La operacion es automatica y dirigida por una interfaz
gréfica que también controla el suministro de aire (§ 5.4). El aire se adiciona desde la
base del reactor, a velocidades comprendidas entre 2.8 y 5 L/min. El tiempo de retencién
hidraulica es de 7.78 h. El proceso se desarrolla a temperatura ambiente.
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1. Tarjeta de control

2. Valvula electrdnica de flujo de aire

3. Depodsito del influente

4. Bomba de llenado

5. Depésito del efluente

6. Bomba de extraccidn

7. Computadora de adquisicidn de
datos

=1

=al PN

Figura 5.2. Esquema del reactor de granulacion

5.3.2 Cultivos en matraces agitados

La cinética de biodegradacion de fenol por parte de granulos aclimatados se estudi6é en
matraces agitados en un bafio de agua a 120 rpm y a una temperatura de 25°C. Cada uno
de los matraces contenia 400 mL de agua residual sintética desprovista de etanol y éstos
fueron inoculados con cantidades iguales de biomasa (2 g). Las concentraciones de fenol
estudiadas variaron entre 40 y 1013 mg/L.

5.4 INSTRUMENTACION DEL REACTOR DE BIOMASA GRANULAR

La alimentacién y el retiro de agua se llevan a cabo de manera automdtica mediante
bombas peristalticas Masterflex, operadas desde una computadora provista de una
interfaz gréfica elaborada por alumnos e investigadores del CITIS-UAEH. EI
accionamiento de las bombas y la adquisicion de datos se llevaron a cabo mediante una
tarjeta National Instruments NI6024-E. Esta tarjeta cuenta con salidas analdgicas y
digitales, y fue programada con el software Lab View 7.1 (Laboratory Virtual Instrument
Engineering Worbench; National Instruments). La interfaz grafica o panel de control
(Figura 5.3) permite programar el inicio y la duracién de las diferentes etapas de los ciclos
de SBR, simplemente colocando los minutos de funcionamiento de encendido y de
apagado de cada dispositivo (i.e., bombas, vélvula de aire). Asi mismo, cuenta con un

38



Materiales y métodos

control manual, para que la acciéon de los dispositivos no dependa del programado de
horas y se pueda llevar a cabo fuera del ciclo programado.
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Figura 5.3. Panel de control de un reactor SBR granular

Tanto la tarjeta como el software estan instalados en una computadora personal, como se
muestra en la figura 5.2. La tarjeta de adquisicion esta provista de una salida digital, con
la que es posible controlar las bombas de llenado y extraccién, asi como la vélvula de

aireacion.

5.5 METODOS ANALITICOS

5.5.1 Determinacion de la concentracion de la biomasa

La concentracién de biomasa se determiné gravimétricamente como sélidos suspendidos
totales (SST) en capsulas de porcelana mantenidas a peso constante (Método 2540 D,
APHA, 1989). Para la determinacién, se evapora un volumen conocido de muestra (por lo
general 10 mL) a 105 "C por 12 horas, tras las cuales se deja enfriar la capsula en un
desecador y se pesa. El método tiene un limite de deteccion de 0.284 g SST/L, y un
coeficiente de variacion de 2.676 % (Ramirez-Cerén, 2005).
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5.5.2 Microscopia electronica de barrido

La finalidad de este analisis es observar y medir a diferentes aumentos el tamafno de
particula del granulo para lo cual se montaron las muestras en adhesivo y se metalizaron
con oro en una evaporadora marca DENTUM BACUUM, en un tiempo de recubrimiento
de 2 minutos, a una presion de 20 militorr. El equipo usado fue un microscopio JEOL
6300, modelo JSM, con un alcance de 300 000 amplificaciones spot size de 102 a 10
amp y una resolucién de 20 kv. Este equipo cuenta con un microanalizador EDS, una
camara fotogréafica (para obtener fotomicrografias) y una videoimpresora, asi como el
software estudio 9 con el cual se digitalizaron las fotografias directamente del

microscopio.

5.5.3 Determinacion de la concentracion de fenol

5.5.3.1 Método colorimétrico de la 4-aminoantipirina

El método descrito por Woolard e Irvine (1995) permitié cuantificar la concentracién de
fenol en medio acuoso. A 2 mL de muestra centrifugada, se adicionan 0.2 mL de solucién
de KsFe(CN)s al 5% (m/v) en glicina 0.1M. Se agita y se deja reaccionar por 5 minutos. Al
cabo de este tiempo, se agregan 2 mL de solucion de 4-aminoantipirina al 0.25% (m/v)
disuelta en solucién tamp6n de glicina (preparada por disolucién de 5.58 g de hidrocloruro
de glicina y de 3.75 g de glicina en 0.91 L de agua destilada, ajustando el pH a 9.7 con
una solucién de NaOH 6N para un volumen final de 1 L). La mezcla se agita y se deja
reaccionar por 20 minutos. La absorbancia a 506 nm se mide en espectrofotémetro
Genesys 10vis, Termo Electron Co., E. U. A., en un lapso méximo de 30 minutos, ya que
una lectura posterior a este tiempo provoca una disminucion en la respuesta del analisis.
La concentracién de fenol de la muestra se obtiene por comparacién con una curva de
calibracion (0-25 mg/L) como se muestra en la figura 5.4. El método tiene un limite de
deteccion de 0.0726 mg/L, y un coeficiente de variacion promedio de 1.06% (Ramirez-
Ceron, 2005).
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Figura 5.4. Curva de calibracion para la determinacion de fenol por el método colorimétrico de la 4-

aminoantipirina

5.5.3.2 Método espectrofotométrico UV

Este método se utiliz6 como un ensayo rapido para la cuantificacién de fenol durante el
estudio de la cinética de biodegradacién. Se basa en la medicién de la absorbancia de
muestras centrifugadas a una longitud de onda de 269 nm. Este método permite medir
concentraciones de fenol comprendidas entre 0 y 25 mg/L de fenol.

5.5.4 Determinacion de la Demanda Quimica de Oxigeno (DQO)

Para la determinacion de la DQO se utiliz6 el micrométodo 5220 D de la EPA (APHA,
1989). A 2.5 mL de muestra, se agregan 1.5 mL de solucién digestora (10.216 g de
K>Cr,0O;, 33.3 g de HgSO, y 167 mL de H,SO, por litro) y 3.5 mL de solucién de acido
sulfarico (10.142 g de Ag.SO, por litro de H.SO,). Las muestras se llevan a digestion
dentro de un bloque de calentamiento (COD Reactor 45600, Hach Co., E.U.A.) a 105°C
durante 2 horas. Una vez finalizada la digestion de las muestras, éstas se dejan enfriar
hasta temperatura ambiente y se lee su absorbancia a 600 nm. Los valores de DQO se
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obtienen a partir de una curva de calibracién realizada con biftalato de potasio (0-600
mg/L, equivalentes a 0-705 mg DQO/L), como se observa en la figura 5.5.

0.25

y = 0.0003x - 0.002
R?=0.9996

0.20 +

0.15

0.10 +

Absorbancia a 600 nm
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O.DO T T T 1
0 200 400 600 800
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Figura 5.5. Curva de calibracion para la determinacion de la DQO
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6. RESULTADOS Y DISCUSION

6.1 GRANULACION DE LA BIOMASA A PARTIR DE UN AGUA RESIDUAL SINTETICA
6.1.1 Obtencion de los granulos

Los componentes del agua residual sintética que se utilizd6 para la obtencion de los
granulos se describen en las tablas 5.4 y 5.5 (§ 5.2.1). Esta agua residual se empleé para
alimentar el reactor con ciclos de trabajo de 3 h durante 82 dias; posteriormente, para
economizar los insumos, se decidié cambiar el tiempo de los ciclos de trabajo a 4 h.

Inicialmente el flujo de aire al sistema era de 2.8 L/min; durante esta etapa, no se logré la
obtencién de granulos. Una vez que el flujo se incrementé (5 L/min), se obtuvieron los
primeros granulos. Si el flujo de aire se expresa en términos de velocidad superficial (Vs),
los valores empleados durante los experimentos equivalen a 0.020 y 0.036 m/s,
respectivamente. Cabe mencionar que ambas Vs son superiores al umbral de 0.012 m/s
sefalado por Liu y Tay (2004), por debajo del cual no se observa formacion de granulos.
Asi mismo, Liu y Tay (2002) sefialan la formacion de granulos solidos y regulares solo a
Vs superiores a 0.025 m/s, mientras que si esta velocidad se mantiene a 0.0003 m/s sélo

se observan fléculos convencionales de lodos activados.

De tal manera, la ausencia de granulacion en la primera etapa de la experimentacion
podria deberse a una Vs insuficiente, cuya principal consecuencia es una escasa fuerza
de desgarre, que limita la produccién de polisacaridos extracelulares y en consecuencia la
cohesion microbiana. El flujo de aire (i.e., la V) es quizas la variable que mas afecta al
proceso de granulaciéon, ya que su fluctuacion inmediatamente afecta la obtencién de
estructuras granulares densas y estables.

Después de siete dias de aumentar la velocidad de aireacion se observo la formacion de
los primeros granulos. Estos tenian un diametro aproximado de 1 mm, una coloracién
amarillenta y se desintegraban facilimente al tacto. Después de 40 dias de cultivo a las
mismas condiciones, estos granulos se presentaban con el aspecto mostrado en la figura
6.1.
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Figura 6.1. Macroestructura de un granulo aerobio después de 40 dias de
operacion

Después de 40 dias de operacién, los granulos tenian en promedio un diametro mayor (3
mm) al obtenido al inicio del cultivo; asi mismo, se observd que su resistencia y su
densidad se incrementaron. En la figura 6.2 se observa de manera mas detallada las
bacterias que componen el granulo. En el primer plano destacan algunas bacterias con
forma bacilar. Estas fotografias fueron obtenidas por microscopia electrénica de barrido.

Figura 6.2. Vista de las bacterias que componen el granulo

Se realizaron analisis de distribucion de tamano de los granulos para determinar el
tamafio promedio de los mismos por difraccion de rayo laser (Analizador Beckman
Coulter, LS13 320). El primer analisis fue a los 74 dias de operacion del reactor y se
observd que el 65% de los granulos tenia un tamafo comprendido entre 716 y 1250 um,
con el mayor porcentaje (16%) situandose entre 716 y 787 um (figura 6.3).
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Figura 6.3. Distribucion del tamafo de los granulos después de 74 dias de

operacion

En la figura 6.4 se muestran los datos obtenidos en el segundo analisis, después de 124

dias de operacion. Se observa que el tamafno de los granulos se ha incrementado en

relacion al analisis anterior, ya que el 65% de los granulos presenté un tamano

comprendido entre 862 y 1513 um. En esta fraccién, el mayor porcentaje (10.9%) tiene un

tamario de particula comprendido entre 1254 y 1256 pm.
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Figura 6.4. Distribucion del tamarno de los granulos después de 124 dias de operacion
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Como se muestra en ambas gréficas, el tamafo de los granulos cambia continuamente.
Esta variable del proceso incide en su estabilidad, la cual ha sido sefialada como el
“cuello de botella” que impide la aplicacion a mayor escala de esta nueva tecnologia (Liu
et al., 2005). De esta manera, un mayor tamarno de los granulos no favorece la remocion
de materia organica debido a mayores limitaciones de transferencia de masa, que impiden
que los microorganismos situados mas al interior del granulo dispongan del sustrato en
cantidades adecuadas.

Si el sustrato no puede penetrar al centro del granulo, los exopolisacaridos pueden ser
utilizados como fuente de energia, lo cual conlleva a estructuras granulares mas porosas
e incluso a la desagregacion de la biomasa. Asi mismo, el nucleo del granulo se
enriquece paulatinamente en biomasa muerta. Tay et al. (2003) determinaron que los
granulos pequenos, con un tamafio de aproximadamente 600 pum, estaban constituidos
principalmente por biomasa viva. Por otra parte, Tay et al. (2002e) detectaron una capa
de células muertas a una profundidad de 800-900 um de la superficie de los granulos.
Para Liu et al. (2005), no es posible determinar un tamarfio éptimo de los granulos, y sélo
insisten en la importancia de mantener un tamano reducido de los granulos, lo cual se ve
favorecido con altas fuerzas de desgarre dentro del reactor (i.e., elevadas V). No
obstante, Tay et al. (2003) sugieren que los granulos deben tener didmetros menores a

0.5 mm.

6.1.2 Eficiencia de la depuracion

Para determinar la eficiencia de depuracion del sistema, se tomaron muestras del
efluente, influente y del medio de granulacién, en las cuales se determin6 la demanda
quimica de oxigeno (DQO) como se describié anteriormente (§ 5.5.3). Los porcentajes de
remocion obtenidos se muestran en las figuras 6.5 y 6.6.

En la figura 6.5 se muestra el porcentaje de remocion de DQO de las muestras tomadas

del reactor de granulacion, en las que el medio de granulacion tiene la composicién
recomendada inicialmente por Beun et al. (1999) (Tabla 5.4). El porcentaje de remocion
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promedio fue de 53.97%, con una concentracion inicial promedio de DQO de 168.42 mg/L
en el reactor.
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Figura 6.5. Porcentajes de remocidén de DQO utilizando medio simple

En la figura 6.6 se observa el porcentaje de remocién de DQO de las muestras tomadas
del reactor de granulacion con el medio concentrado descrito previamente (Tabla 5.6). Se
observd un porcentaje de remocion promedio de 68.65% con una concentracién inicial de

DQO promedio de 299.02 mg/L en el reactor.
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Figura 6.6. Grafica de porcentaje de remocion de DQO con medio concentrado
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Durante este periodo se monitored la concentracion de biomasa en el reactor, y se
calcularon valores promedio de 10.05 g SST/L (s = 1.67 g SST/L, n = 6).

Las composiciones en el medio de granulacion se traducen en cargas volumétricas (Cv)
de 1.28 y 3.35 kg DQO/m®d. Este segundo valor de la Cv es superior al empleado por
Dangcong et al. (1.5 kg DQO/m®d; 1998), pero comparable al utilizado por Tay et al. (3.8
kg DQO/m?®-d; 2005).

Para las cargas volumétricas aplicadas se obtuvieron remociones medias de DQO del 72
y 88%, con desviaciones estandar de 24% y 21%, respectivamente. La eficiencia de
remocion de la DQO es semejante a la reportada por Morgenroth et al. (87%; 1997) y por
Arrojo et al. (85-95%; 2004) para melazas y aguas residuales industriales,
respectivamente. Sin embargo, en nuestros experimentos, no pudimos establecer la

relacion que existe entre el tamano de los granulos y la eficiencia del tratamiento (§ 6.1.1).

Al aumentar la carga masica se aumentd también la velocidad especifica de consumo de
materia organica (qs) de 24.7 a 53.5 mgDQO/gSST-h. Dado que se observé una mayor
eficiencia de la depuracién con el efluente concentrado, éste se conservdo como medio de
cultivo de los granulos. Al mismo tiempo se aumenté la capacidad del sistema, ya que se
traté una Cv mayor.

6.1.3 Cinética de degradacion de la materia organica

El primer estudio cinético de degradacion de la materia organica en el reactor de
granulacion se realizd con el efluente simple (Figura 6.7). Se observé que en los primeros
veinte minutos la concentracién de DQO habia disminuido en un 63%, pero que luego ese
nivel no habia podido reducirse durante el resto del ciclo. En esta cinética el porcentaje de
remocion promedio fue de 44.5%.

La segunda cinética de degradacion de la materia organica se realizé una vez que los
granulos se aclimataron al medio concentrado y como en el anterior estudio, también se
llevd a cabo dentro del reactor. Como puede observarse en la figura 6.7, el
comportamiento de la DQO en la grafica mostré que la degradacion se lleva a cabo a
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velocidad constante, es decir, que sigue una cinética de orden cero, con un porcentaje de
remocién promedio de 91.5% al cabo de 53 minutos. Como puede observarse, la mayor
parte del ciclo se lleva a cabo en ausencia de sustrato carbonado, por lo que es factible
aumentar aun mas la Cv del sistema o reducir la duracion del ciclo.
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Figura 6.7. Degradacion de la materia organica en el reactor de granulacién

en el efluente (O) simple y (®) concentrado.

6.2 ACLIMATACION DE LOS GRANULOS AL FENOL
6.2.1 Aclimatacion a 100 mg fenol/L

Para este estudio se sigui6 utilizando el efluente concentrado como medio de granulacion,
pero se le adicioné fenol a razén de 100 mg/L. Dado que el reactor tiene una razén de
intercambio volumétrico del 47.6%, la concentracion de fenol dentro del reactor es menor
(aproximadamente 40 mg/L). Se registré el pH (7) dentro del reactor y en el medio y no se
observd cambio alguno con la adicion de esta solucion; la temperatura se mantuvo
constante (20°C).
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Los granulos aerobios se adaptaron perfectamente al fenol, ya que se observd un
aumento de biomasa, ademas de que la gs se mantuvo (53.7 mgDQO/gSST-h). Al mismo
tiempo se realizaron pruebas para determinar la concentracion de fenol al inicio y al final

de los ciclos de operacion, y se registraron remociones del 100%.

Durante este estudio se tuvieron problemas con la aireacién y fallos de energia eléctrica,
lo que ocasionaba que los granulos se desequilibraran y presentaran una estructura

menos compacta.

6.2.1.1 Cinética de degradacion del fenol

Se realizd una cinética de degradacion del fenol dentro del reactor, una vez que se
consideré que los granulos estaban adaptados a una concentracion de 100 mg/L en el
medio de cultivo. Se tomaron muestras y se analizaron para determinar la concentracion

de fenol y la demanda quimica de oxigeno.

En la figura 6.8 se observa la evolucién de la concentracion de fenol con respecto al
tiempo, asi como la eliminacién completa de esta sustancia (36.5 mg/L) en el reactor de
granulacion al cabo de 27 min. Como lo evidencia la figura, la cinética de consumo de
fenol es de orden cero, debido a la alta concentraciéon de biomasa presente en el reactor.
La constante ko, calculada mediante regresion lineal, equivale a 1.57 mg fenol/L-min (94.2

mg fenol/L-h).

En la figura 6.9 se muestra el comportamiento de esta cinética analizando la DQO de las
muestras tomadas del reactor. En esta grafica se puede ver como disminuye la demanda
quimica de oxigeno durante 30 minutos, para luego mantenerse constante. Como para el
fenol, la cinética de degradacion es de orden cero (ko = 12.40 mg DQO /L-min o0 744 mg
DQO /L-h).
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Figura 6.8. Degradacion de fenol en el reactor de granulacion alimentado
con 100 mg/L de fenol en el medio de cultivo
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Figura 6.9. Degradacion de la materia organica en el reactor de granulacién
alimentado con 100 mg/L de fenol en el medio de cultivo
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Se realiz6 una cinética similar a la anterior, pero esta vez fuera del reactor de granulacion.
Estos estudios se llevaron a cabo en matraces agitados, como se describe en el apartado
5.3.2. En uno de ellos se trabaj6 con 0.5 g y con 1 g de biomasa en el segundo matraz.
Ambos matraces se mantuvieron bajo agitacion constante (120 rpm) y una temperatura de
25°C en un bafio de agua. Cabe mencionar que al medio se le anadi6é etanol, por lo que

éste fungioé también como fuente de energia para los granulos.

En la figura 6.10 puede observarse la cinética de degradaciéon de fenol con 0.5 g de
biomasa. Ahi se observa que al inicio la degradacion es muy lenta, presumiblemente
debido a que al mismo tiempo los granulos consumen el etanol. De hecho, los
microorganismos tienen una mayor afinidad por el etanol que por el fenol. Una vez
consumido éste, la degradacién de fenol se acelera hasta eliminarlo por completo del
medio.
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Figura 6.10. Degradacion de fenol con 0.5 g de biomasa en matraz agitado

y en presencia de etanol
La cinética de degradacion del fenol con 1 g de biomasa y en presencia de etanol (Figura

6.11) fue similar a la anterior, ya que al principio es lenta y después se acelera hasta la
eliminacion total de la molécula de estudio. Contra lo que pudiera esperarse, en ambos
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casos la degradacion del fenol necesité casi el mismo tiempo para llevarse a cabo (12 y
11 h para los cultivos inoculados con 0.5 y 1 g de biomasa, respectivamente).

El estudio de la cinética de degradacion mostré que, en una primera etapa, los granulos
degradan simultaneamente el etanol y una fracciéon del fenol. Una vez que el primero se
agota, el fenol es rapidamente degradado. Este comportamiento poliauxico muy
posiblemente tiene lugar también dentro del reactor de granulacion, pero la mayor
cantidad de biomasa que ahi se encuentra ocasiona que sean menos marcadas estas dos
etapas cuando se sigue la concentracion de DQO.
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Figura 6.11. Degradacion de fenol con 1 g de biomasa en matraz agitado

y en presencia de etanol

Después de estos experimentos, se realizaron cinéticas de degradacion a diferentes
concentraciones iniciales de fenol en matraces agitados (§ 5.3.2), utilizando para ello
cantidades equivalentes de granulos aclimatados a 100 mg/L de fenol en el medio de
cultivo. A diferencia de los experimentos presentados en el apartado anterior, no se
anadio etanol al medio de cultivo, por lo que el fenol fue la Unica fuente de carbono
disponible para los microorganismos. Esta cinética se realiz6 en matraces agitados en un
bafno de agua a 120 rpm y a una temperatura de 25°C. Cada uno de los matraces
contenia 400 mL de agua residual sintética desprovista de etanol y éstos fueron
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inoculados con cantidades iguales de biomasa (2 g). Las concentraciones iniciales
empleadas fueron las siguientes: 40, 84, 209, 281, 375, 433, 723, 821, 1013y 1112 mg/L
de fenol. Para mayor claridad, las cinéticas obtenidas se presentan en tres figuras (6.12,
6.13y 6.14).

En la figura 6.12 se muestran las cinéticas efectuadas a menores concentraciones
iniciales de fenol. De modo analogo a lo que sucede en el reactor, en estos matraces la
cantidad de biomasa es elevada en relacion a la cantidad de sustrato, por lo que las
cinéticas de degradacién pueden considerarse de orden cero. Las constantes, calculadas
por regresion lineal, equivalen a 39.81, 43.87, 51.11 y 49.55 mg fenol/L-h para las
concentraciones iniciales de fenol de 40, 84, 209 y 281 mg/L, respectivamente.
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Figura 6.12. Degradacion de fenol en matraces agitados con concentraciones iniciales de
(@) 40, (O) 84, (m) 209 y (O) 281 mg/L de fenol

Las constantes de orden cero muestran que, para las concentraciones comprendidas
entre 40 y 209 mg/L, las velocidades de biodegradacién se incrementan directamente en
funcion de la concentracion de fenol, lo que pone en evidencia la ausencia de inhibicidén
por esta molécula. Sin embargo, la biodegradaciéon a una concentracién inicial de fenol de
281 mg/L se lleva a cabo a una menor velocidad, lo que indica ya una cierta inhibicién
debida a dicha concentracion.
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Asi mismo, al final del cultivo a una concentracion inicial de 281 mg/L de fenol, se aprecia
también una cierta inhibicién de la biodegradacién. Esta es causada posiblemente por la
acumulacion de metabolitos intermediarios, en particular el semialdehido 2-
hidroximucénico (2-hmas; § 2.3) cuya presencia se ha relacionado con la aparicion de un
color amarillento en el medio de cultivo. Wang y Loh (1999) mencionan que la produccién
de este metabolito intermediario esta en funcién de la concentracion inicial de fenol, y
puede esperarse que su concentracién alcance un maximo cuando el fenol se agote. Este
metabolito ha sido considerado inhibitorio en el modelado de la biodegradacion de fenol
(Wang y Loh, 1999; Nuhoglu y Yalcin, 2005).

600

400
L

200

Concentracion de fenol [mg/L]

0 5 10 1|5 20 25
Tiempo [h]
Figura 6.13. Degradacion de fenol en matraces agitados con concentraciones
iniciales de
(®) 375, (O) 433 y (m) 723 mg/L de fenol

En la figura 6.13 y 6.14 se muestran las cinéticas correspondientes a las mayores
concentraciones iniciales de fenol. Estas cinéticas ya no son de orden cero y muestran
claramente el efecto de la inhibicién debido al fenol. Por tal motivo, no se calcularon las
constantes de orden cero. La inhibicion por el fenol, sin embargo, no conllevé a la
aparicion de fases de latencia, ni impidié que la biodegradacién tuviera lugar. Ademas, en
todas las cinéticas se registraron remociones totales de fenol, aun cuando se emplearon

concentraciones de fenol muy superiores a la utilizada durante el proceso de aclimatacion.
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Lo anterior es evidencia de la alta resistencia de los granulos hacia moléculas tdxicas
como el fenol.

Para estas concentraciones iniciales de fenol (375-1112 mg/L), también puede
constatarse la inhibicién de la biodegradacién al final del cultivo, la cual, como ya se

comento anteriormente, puede deberse a la acumulacién de metabolitos intermediarios.
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Tiempo [h]
Figura 6.14. Degradacion de fenol en matraces agitados con concentraciones
iniciales de
(@) 821, (O) 1013 y (m) 1112 mg/L de fenol

6.2.2 Aclimatacion a 200 mg fenol/L

Los granulos se aclimataron durante 13 dias a una concentracién de 200 mg/L en el
medio de cultivo. En este periodo, se observé un aumento de biomasa considerable. Los
granulos se mantuvieron densos y compactos, lo cual se atribuyé a que el suministro de
aire fue regular y suficiente. Ademas, se formaron nuevos granulos en la superficie del

reactor, mas pequefios que los primeros que se obtuvieron y que presentaban una
coloracién amarillenta.

56



Resultados y discusion

6.2.2.1 Cinética de degradacion del fenol a 150 mg/L

Para estudiar la cinética de degradacion de fenol se tuvo que modificar y enriquecer
nuevamente el medio de cultivo, tal como se describe en el apartado 5.2.1. La cinética de
degradacién se estudié Uunicamente dentro del reactor de granulacién, mediante la toma
de muestras y la determinacién de la concentracién de fenol y de DQO durante el ciclo de
trabajo. Para esta cinética, el medio de cultivo contenia 300 mg/L de fenol.
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Figura 6.15. Degradacion de fenol en el reactor de granulacion alimentado

con 300 mg/L de fenol en el medio de cultivo

La concentracién de fenol inicialmente presente (151.7 mg/L) se agoto6 en el reactor luego
de los primeros 60 minutos del ciclo. Debido a las concentraciones de biomasa y de fenol
dentro del reactor, la degradacion sigui6 una cinética de orden cero, que puede
caracterizarse por una ko, de 3.79 mg fenol/L-min 0 227.28 mg fenol/L-h.
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6.2.2.2 Cinética de degradacion del fenol a 200 mg/L

El reactor de granulacion, en este periodo, siguié trabajando con 200 mg/L de fenol en el
medio de granulacion y se observd crecimiento de biomasa que no alcanzé a sedimentar
en el tiempo programado, lo que ocasioné que se perdiera biomasa en el periodo de
extraccién. El ciclo de trabajo del sistema es de 3 h. Se registraron problemas debido a la
falta ocasional de energia eléctrica y a fallas en el sistema de aireacion, la cual no fue del
todo continua.

Una vez que se observo cierta estabilidad en el proceso, se decidié estudiar la cinética de
degradacién del fenol con una concentracion de 400 mg/L en el agua residual sintética.
Debido a la alta concentracion de esta sustancia, nuevamente se modifico y enriquecioé el

medio de cultivo (§ 5.2.1).

El seguimiento de la biodegradacién dentro del reactor mostré que la concentracion inicial
de fenol presente (194.8 mg/L) se agot6 en el reactor luego de los primeros 25 minutos
del ciclo.
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Figura 6.16. Degradacion de fenol en el reactor de granulacion alimentado
con 400 mg/L de fenol en el medio de cultivo
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Como se observo previamente, el consumo de fenol sigui6é una cinética de orden cero (ko
= 18.99 mg fenol/L-min o0 1139.7 mg fenol/L-h). También en este caso, esto se debe a la
reducida concentracién de fenol, por una parte, y a la elevada concentracién de biomasa,
por otra. En estas condiciones se reproducen las tendencias representadas en la figura
6.12, caracterizadas cada una de ellas por velocidades de degradacion constantes. Estas
velocidades aumentaron (de 94.2 a 1139.7 mg fenol/L-h) cuando la concentracion inicial
de fenol se incrementd de 36.5 a 194.8 mg/L dentro del reactor. Para Shishido y Toda
(1996) este tipo de cinética representa adecuadamente lo que sucede a bajas
concentraciones de fenol, en particular con respecto a cinéticas caracterizadas por
fendbmenos de inhibicién. La inhibicion de la biodegradacién de fenol se presentara sélo a
concentraciones elevadas de esta molécula, que, en principio, podemos estimar

superiores a 209 mg/L.

6.3 MODELADO DE LA INHIBICION DE LA BIODEGRADACION DE FENOL

El modelado es una poderosa herramienta que permite describir los procesos bioldgicos,
predecir como los afectan las variables consideradas, asi como optimizar su eficiencia. La
ecuacion de Haldane, la cual representa la relacion entre la tasa de crecimiento y la
concentracion de un sustrato inhibitorio, ha sido usada frecuentemente para describir la
biodegradacién de este tipo de sustratos.

En el caso del fenol, que es un sustrato inhibitorio, su cinética de degradacién ha sido
modelada principalmente mediante la expresién de Haldane, aunque existen algunas
aplicaciones de la ecuacion de Monod (Reardon et al., 2000). La expresion de Haldane ha
sido utilizada para modelar la velocidad de degradacién de fenol en cultivos de
Pseudomonas putida (Kumar et al., 2004), Ralstonia eutropha (Léonard et al., 1999) y
lodos activados (Nuhoglu y Yalcin, 2005).

Como mostraron los resultados en la seccion precedente, la inhibicion de la
biodegradacién ocurrird a altas concentraciones de fenol. Para el presente trabajo, es
interesante considerar el modelo de Haldane, mas que el de orden cero evidenciado por

los experimentos dentro del reactor de granulacion.
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Por tal motivo, se emplearon los experimentos en matraces agitados para el modelado de
la biodegradacion a concentraciones inhibitorias de fenol. Estos resultados se obtuvieron
con los granulos aclimatados a una concentracion de 100 mg/L en el medio de cultivo, y
se presentaron en la seccién 6.2.1.1.

Para cada concentracién se calcul6 la velocidad inicial de degradacién, rs. Considerando
la cantidad de biomasa empleada, se obtuvieron los valores de las velocidades
especificas de biodegradacion, gs. Se observd que la relacion entre gs y la concentracién
de fenol, S, sigue una cinética de tipo Haldane-Andrews, por lo que los datos se ajustaron
a un modelo con la forma siguiente (Melin et al., 1998):

gs =Js maxiS v (Ecuacion 1)
S+Kg + K—I

donde gs max es la velocidad especifica maxima de degradacion; K es la constante de
Monod; K; y n son constantes de Haldane. Los valores encontrados mediante un método
de busqueda directa son: gs max = 29.7 mg/gSST-h, Ks= 77.55 mg/L, K;= 738.61 mg/L y n
= 2.276. Tanto K; como K; se encuentran en el rango de valores cominmente reportados
en la bibliografia para cultivos de lodos activados (Vazquez-Rodriguez et al., 2006). Se
obtuvo un buen ajuste de los datos al modelo propuesto, como se observa en la figura

6.17. El coeficiente de correlacion (r’) de Pearson es 0.982.
Tay et al. (2004) ajustaron el siguiente modelo cinético de inhibicién a la degradacién de

fenol por granulos aerobios, para el cual se obtuvieron los siguientes parametros: Vi =
5.6 g-fenol/gSSV-d, K, = 481 mg/L y Ki= 212 mg/L.

V = Vax (Ecuacion 2)
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Figura 6.17. Ajuste de un modelo de Haldane a la cinética de degradacion de
fenol

por granulos aerobios

Puede observarse que, en lo que respecta a los granulos cultivados durante el presente
estudio, éstos pudieron contrarrestar los efectos adversos de la inhibicién ejercida por el
fenol. Asi, la velocidad especifica de degradacién, qs, se incrementé cuando la
concentracion de fenol pasé de 40 a 205 mg fenol/L, con un maximo calculado por el
modelo de 29.7 mg fenol/g SST-h (equivalente a 0.71 g fenol/g-d).

A concentraciones mayores de fenol se constatdé una disminucion en esta velocidad,
segun establece el modelo de Haldane. Sin embargo, se observa que la velocidad
especifica maxima de degradacion es inferior a la obtenida por Tay et al. (2004), efecto

que puede deberse a una acumulacion de materia inerte en los granulos.

El modelo propuesto describe adecuadamente la relacién que existe entre la velocidad
especifica de degradacién y la concentraciéon de fenol. En consecuencia, se utiliz6 para
simular la evolucién de la concentracién de fenol durante los cultivos discontinuos que

sirvieron para calcular los parametros cinéticos del modelo.
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6.4 SIMULACION DEL MODELO DE BIODEGRADACION DE FENOL

El modelo propuesto en la seccion precedente se simulé con ayuda de un programa
elaborado por el Dr. Julio Waissman en la plataforma MATLAB. Para ello, se utilizaron los
parametros cinéticos calculados mediante un método de busqueda directa. La simulacion
permiti6 describir la evolucion de la concentracion de fenol, en particular para
concentraciones iniciales superiores a los 209 mg/L. Como ya se menciono, a
concentraciones inferiores a este valor los microorganismos no se encuentran inhibidos.
Asi, a bajas concentraciones, el modelo de Haldane es inadecuado, ya que la
degradacién sigue una cinética de orden cero. Las curvas de biodegradaciéon obtenidas
por simulacién del modelo se muestran en la figura 6.18, asi como los datos

experimentales correspondientes.

1200
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Sp =432 mg/L (I = 0.992)
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Figura 6.18. Simulacién del modelo de Haldane para las concentraciones iniciales de

fenol estudiadas experimentalmente

El modelo propuesto permite describir adecuadamente la cinética de biodegradacion de
fenol a concentraciones elevadas de esta molécula. Este modelo podria ser utilizado
como herramienta de prediccidén y control del proceso, y en la optimizacion del tratamiento
biol6gico de aguas residuales fendlicas.
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7. CONCLUSIONES Y PERSPECTIVAS

Conforme a los objetivos planteados al inicio de esta investigacion, se instrumentd y
automatiz6é un reactor discontinuo de alimentacién secuenciada para la biodegradacién
del fenol utilizando granulos aerobios aclimatados. El sistema del reactor de granulacion
permitié controlar el funcionamiento de las distintas etapas de los ciclos de trabajo.

Se lograron formar granulos aerobios degradadores de fenol en un SBR, para lo cual fue
necesario mantener una elevada carga masica. El corto tiempo de sedimentacion permitié
utilizar la mayor parte del ciclo en la degradacién de la materia organica, al tiempo que los
ciclos de operacion se mantenian cortos. Inicialmente no fue posible la formacion de los
granulos debido a que el flujo de aire no era suficiente afectando al proceso. Se obtuvo
una buena aclimatacién de los granulos al fenol, observandose una remocién total del

mismo.

Respecto a la biodegradacién del fenol, se estudio la cinética de degradacion de esta
molécula a diferentes concentraciones iniciales, para asi obtener un modelo de la
inhibicién ejercida por el fenol. Los resultados mostraron que los granulos aerobios
pudieron contrarrestar los efectos adversos de la inhibicién ejercida por el fenol, ya que
pudieron biodegradarlo a concentraciones muy superiores a la utlizada durante la

aclimatacion.

Se observé que el modelo de tipo Haldane-Andrews representa adecuadamente la
cinética de biodegradacion de fenol, ya que describe la relaciébn que existe entre la
velocidad especifica de degradacién y la concentracién de fenol. Dicho modelo podria en
consecuencia ser utilizado como herramienta de prediccion y control automatico del

proceso, y en la optimizacién del tratamiento biolégico de aguas residuales fendlicas.

Una de las perspectivas que se desprende del presente trabajo es el estudio de la
inhibicion que también produce en los microorganismos la acumulacion de metabolitos
intermediarios (i.e., el semialdehido 2-hidroximucénico). Asi mismo, parece de gran
interés aclimatar los granulos a concentraciones mayores de fenol, para asi aumentar la
capacidad de tratamiento de sistema. Por otra parte, deberan conducirse estudios
posteriores que validen el modelo cinético propuesto en esta investigacion.
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