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Resumen

La contaminacién atmosférica constituye actualmente una seria amenaza
para el medio ambiente y la salud. En este sentido, las emisiones de compuestos
organicos volatiles (COV) pueden contribuir de forma importante a |Ia
contaminacién atmosférica. Una gran parte de estos compuestos se emiten en
procesos productivos en los que se utilizan disolventes, de forma que las industrias
que realizan estas actividades han de reducir su emisiéon hasta los limites
establecidos en la legislacidon mediante cambios en el proceso productivo, la
sustitucion de los disolventes empleados y, si es necesario, mediante el uso de una
técnica de control que elimine este tipo de emisiones. En este sentido, las técnicas
bioldgicas basadas en procesos aerobios se han mostrado eficaces para el
tratamiento de las emisiones. Sin embargo, la elevada superficie requerida para su
instalacion a nivel industrial ha limitado su uso generalizado. Por ello, el desarrollo
de una tecnologia basada en la degradacién anaerobia, que permita el tratamiento
de cargas organicas mayores y la obtencién de un subproducto con elevado poder
energético como es el metano, se presenta como una alternativa mas
econdmicamente viable para el tratamiento de estas emisiones en algunos
sectores industriales.

Este trabajo de tesis doctoral ha sido realizado con el objetivo principal de
estudiar la viabilidad del uso de un reactor anaerobio de lecho expandido para el
tratamiento de un agua residual que contiene disolventes organicos provenientes
del uso de tintas en la industria flexografica. Los resultados obtenidos sientan las
bases para la implantacién de una nueva configuracién para el control de las
emisiones de COV de elevada solubilidad en agua, compuesta fundamentalmente
por una torre lavadora y un reactor anaerobio.

Para llevar a cabo este estudio se ha abordado una linea de trabajo
principal, en la que se evalud la degradacién anaerobia de diferentes mezclas de
disolventes en reactores anaerobios de lecho expandido bajo diferentes
condiciones de operacion. En paralelo se desarrollaron tres lineas de trabajo
secundarias con objeto de: estudiar la potenciacidon de la granulacién del fango,
optimizar la dosificacién de nutrientes, e implantar la prueba de concepto.

En referencia a la linea principal, los ensayos bajo condiciones psicrofilicas
de 18 °C y mesofilicas subdptima de 25 °C con una mezcla binaria compuesta por
etanol y 1-metoxi-2-propanol se realizaron en dos reactores operados en paralelo,
con aporte de sustrato continuo y discontinuo. En los ensayos llevados a cabo con
aporte continuo de sustrato se realizd el seguimiento de los reactores durante 210
dias de experimentaciéon. En primer lugar se evalud la adaptacion de los



microorganismos a la temperatura de operacién en la degradacién de un sustrato
de elevada biodegradabilidad como es el etanol, siendo la carga organica maxima
tratada con eficacias de eliminacidn superiores al 90% de 20 kg DQO m3d?y 30 kg
DQO m3 d*? para las temperaturas de 18 y 25 °C, respectivamente. Una vez
adaptados a las condiciones ambientales, se alimentaron los reactores con una
mezcla de etanol y 1-metoxi-2-propanol, disolvente de amplio uso industrial y para
el que no habia informaciéon bibliogréfica respecto a su degradacion anaerobia.
Cuando el sistema fue capaz de degradar 1-metoxi-2-propanol, se evalué el efecto
que las condiciones ambientales y la carga orgdnica tienen sobre la degradacion de
los disolventes. De este modo se obtuvieron tiempos de adaptacion a 1-metoxi-2-
propanol de 44 dias en condiciones psicrofilicas y de 34 dias bajo condiciones
mesofilicas, relacionados con la ausencia en el indculo de las enzimas encargadas
de la ruptura del enlace éter. Tras el periodo de adaptacién, las maximas cargas
organicas de 1-metoxi-2-propanol que se lograron degradar con eficacias de
eliminacién superiores al 90% fueron de 6.1 y 9 kg DQO m™= d! a 18 y 25 °C,
respectivamente.

En la industria se pueden producir interrupciones de la alimentacién que
pueden afectar al proceso de degradacién anaerobia. En este sentido, se ha
evaluado la influencia sobre el funcionamiento del sistema de un periodo de 1 mes
sin aporte de sustrato. La reanudacidn de la operacién con aporte de sustrato en
continuo mostro la necesidad de un nuevo periodo de adaptacion de la biomasa a
1-metoxi-2-propanol. Después de la readaptacion del sistema, y a fin de evaluar el
efecto del aporte discontinuo sobre la respuesta transitoria del sistema, ambos
reactores se alimentaron de forma intermitente, con paradas nocturnas (8 horas
sin alimentacién) y de fin de semana (56 horas sin alimentacion), simulando el
patrdén diario y semanal de la emisidn asociado a los turnos de trabajo, que pueden
ser de 1 a 3, durante 5 a 7 dias, dependiendo de las necesidades de produccion.
Este régimen de operacién resulté en un descenso en la capacidad de eliminaciéon
de 1-metoxi-2-propanol hasta 7.2 kg DQO m™3 d* a 25 °C. La aplicacion de cargas
organicas elevadas bajo condiciones de aporte intermitente de sustrato conllevé la
desgranulacién parcial de la biomasa, siendo ésta una de las problematicas a
solucionar para la implantacién a nivel industrial de esta tecnologia.

Esta parte del trabajo de tesis doctoral relacionada con la degradacidn
anaerobia de una mezcla de etanol y 1-metoxi-2-propanol ha sido publicado en:

Lafita, C., Penya-roja, J.M., Gabalddn, C., 2015. Anaerobic degradation of 1-
methoxy-2-propanol under ambient temperature in an EGSB reactor.
Bioprocess and Biosystem Engineering, 38, 2137-2146.



El estudio sobre la degradacion anaerobia de la mezcla binaria de
disolventes se completd con el analisis de las poblaciones microbianas a lo largo de
la operacién en ambos reactores, para lo cual se implementaron y pusieron a
punto técnicas de biologia molecular como el andlisis de electroforesis con
gradiente desnaturalizante y posterior aislamiento y secuenciacién de las bandas
obtenidas. Los resultados de estos analisis permitieron identificar las principales
especies microbianas presentes en cada reactor, su evolucién a lo largo de la
operacion y las similitudes entre las poblaciones de los dos reactores anaerobios
operados bajo condiciones ambientales diferentes. Estos mostraron una mayor
biodiversidad en el dominio Bacteria, asi como una similitud entre las
comunidades microbianas identificadas en ambos reactores, lo que indica el
establecimiento de una comunidad de microorganismos mesofilicos
psicrotolerante en el reactor operado a 18 °C. Entre los microorganismos
identificados destacé la presencia de aquéllos del género Acetobacterium, que se
encuentran relacionados con la produccién de enzimas necesarias para romper los
enlaces éter en los éteres glicdlicos, como el que se encuentra en 1-metoxi-2-
propanol.

La composicién de las mezclas de disolventes utilizada en la industria
flexografica depende del acabado deseado, conteniendo normalmente
compuestos oxigenados como etanol, acetato de etilo, acetona, 1-metoxi-2-
propanol e isopropanol. Por este motivo se llevd a cabo un ensayo en un reactor
anaerobio operado a 25 °C con un sustrato que contenia una mezcla
multicomponente compuesta por estos disolventes, siendo mayoritarios etanol y
acetato de etilo. En este ensayo se determind, durante la puesta en marcha, el
tiempo necesario para la adaptacion de los microorganismos a los compuestos
presentes en la mezcla, observandose la necesidad de un periodo de 41 dias para
la degradacion de isopropanol y 1-metoxi-2-propanol. Una vez alcanzada una
operacion estable, se observé que el sistema podia tratar con una eficacia de
eliminacién mayor al 98% una carga organica de 45 kg DQO m3 dl.
Posteriormente, se realizd un cambio en la composicidon de la mezcla, utilizando
acetato de etilo como compuesto mayoritario en lugar de etanol, obteniendo
también elevadas eficacias de eliminacién, mostrando la posibilidad de tratar las
diferentes mezclas de disolventes que pueden generarse como consecuencia de
diferentes necesidades de produccion en la aplicacién industrial, siempre y cuando
se apliquen bajas cargas organicas de aquellos disolventes que precisan de un
tiempo de adaptacidn para su degradaciéon, como son isopropanol y 1-metoxi-2-
propanol.



Las lineas de trabajo secundarias desarrolladas en paralelo a la principal
comprendieron el estudio de la granulacién del fango anaerobio, el efecto de la
adicién de micronutrientes en la degradacidén anaerobia y la prueba de concepto a
escala de laboratorio.

La desgranulacién puede producirse por varios motivos, como por ejemplo
la sobrecarga orgdnica del sistema, dando lugar a la pérdida de biomasa del
interior del reactor, lo que conlleva la necesidad de reemplazar la biomasa,
necesitando un nuevo periodo de adaptacién de los microorganismos a las
condiciones ambientales y de sustrato. Una alternativa consiste en llevar a cabo
una potenciacion de la granulaciéon del fango hasta alcanzar de nuevo la
morfologia granular deseada. Para estudiar el proceso de granulacién, se
realizaron varios ensayos en base a dos estrategias: reduccién de la velocidad
superficial y su combinacion con la adicién de floculante. Los floculantes
estudiados fueron chitosan, un polimero natural, y aluminio. Este trabajo
experimental permitié comprobar que el descenso de la velocidad superficial a
valores inferiores a 1 m h! es el factor mds importante en la potenciacién de la
granulacion de un fango parcialmente desgranulado. Los resultados indicaron que
la adicion de floculantes no resulté particularmente beneficiosa para cultivos
parcialmente desgranulados. Esto es, probablemente, debido a que no
desaparecen completamente en el fango parcialmente desgranulado por
sobrecarga orgdnica.

La presencia de micronutrientes es fundamental para la actividad de los
microorganismos implicados en las rutas metabdlicas de degradacién anaerobia,
aunque una dosificacion excesiva puede causar la inhibicién del proceso. Es por
ello que se realizé un estudio del efecto que tiene la adicion de metales pesados
sobre la actividad metanogénica. Este estudio se realizé6 durante una estancia de
investigacidén de 3 meses en la Delft University of Technology (Paises Bajos) bajo la
supervision del profesor Dr. Henri Spanjers, con la que se opta a la Mencién
Internacional del titulo de Doctor. En concreto, en este trabajo se evalud la
influencia de diferentes concentraciones sobre la actividad metanogénica
especifica presentada por la biomasa de dos compuestos de cobalto, cloruro de
cobalto y vitamina Bi,, y tungsteno mediante ensayos en reactores en discontinuo
sobre un agua residual de elevada salinidad con una mezcla compuesta por
acetato sddico y fenol. También se evalud la biodisponibilidad de estos metales
mediante el estudio de su distribucién en la biomasa a partir de su extraccion
secuencial, lo que mostré que el contenido en metales del fango utilizado en este
estudio era suficiente para asegurar una buena actividad metanogénica. En el caso
del cobalto, la mayor biodisponibilidad en forma de vitamina Bi, produjo la



inhibicidn de la actividad metanogénica con menores concentraciones de este
metal en el medio, por lo que se recomienda el uso de CoCl, para su dosificacion.
En cuanto al papel del tungsteno, la biomasa indculo presentd una concentracién
suficiente para asegurar la mdaxima actividad metanogénica. La dosificacién de
concentraciones superiores a 1 mg I! produjo la acumulacién de este metal en la
fraccién intercambiable, lo que conllevd el descenso en la actividad microbiana.
Estos resultados muestran que la dosificacién dptima de metales se ha de
determinar en estudios ad-hoc en funcién de la naturaleza quimica del agua
residual a tratar y del indculo utilizado.

A partir de los resultados obtenidos, se implementd la prueba de concepto
a escala de laboratorio de un biolavador anaerobio de lecho granular para el
tratamiento de una emisién de COV de elevada solubilidad en agua, utilizando
como compuesto de referencia etanol. Este ensayo permitié ultimar la definicion
del concepto para su posterior disefno a escala de planta piloto, permitiendo
establecer la forma de acoplar las operaciones y los procesos implicados en el
sistema. A escala de laboratorio, con una alimentacién de contaminante en aire de
1.9 g h'! y una transferencia al agua superior al 80%, lo que corresponde a una
carga orgéanica de 20 kg DQO m=3 d en el reactor anaerobio, se alcanzaron
eficacias de eliminacion superiores al 94%.






Summary

Nowadays air pollution is a serious threat to the environment and health.
In this regard, emissions of volatile organic compounds (VOCs) can contribute
significantly to air pollution. A large proportion of these compounds is emitted by
production processes using solvents. Therefore industries performing these
activities have to reduce their emissions to limits established by legislation. Air
pollution legal limits can be met by making changes in the production process,
replacing solvents and, if necessary, by using a treatment to reduce emissions. In
this regard, aerobic biotreatments have been proven effective for treating VOC
emissions. However, widespread use of biotechniques has been limited by the high
footprint needed. Therefore, the development of a technology based on anaerobic
degradation, which is able to treat larger organic loads and produce a by-product
with high energy content as methane, could become a more economically viable
alternative for the treatment of VOC emissions in some industrial sectors.

This doctoral thesis has been developed with the main objective of
studying the feasibility of using an anaerobic expanded granular sludge bed
reactor for treating wastewater containing organic solvents coming from ink used
in the flexographic industry. The obtained results lay the foundations of a novel
configuration for controlling water-soluble VOC emissions, consisting essentially of
a scrubber and an anaerobic reactor.

The main line of research was the evaluation of anaerobic degradation of
different mixtures of solvents in expanded granular sludge bed anaerobic reactors
under different operating conditions. In parallel, three secondary lines of work
were developed in order to study the enhancement of biomass granulation, the
optimization of the nutrient dosage and the implementation of the proof of
concept.

Within the main line of work, experiments under psychrophilic conditions
at 18 °C and suboptimal mesophilic conditions at 25 °C were carried out. A binary
mixture composed of ethanol and 1-methoxy-2-propanol in two reactors operated
in parallel was applied, with continuous and discontinuous substrate supply. Under
continuous substrate supply, the reactors’ performance was monitored over 210
days. First, the period of adaptation of micro-organisms to the operating
temperature during the degradation of a highly biodegradable substrate as
ethanol was assessed. Maximum organic loading rates applied to achieve removal
efficiencies higher than 90% were 20 kg COD m™ d* and 30 kg COD m3 d*! at 18
and 25 °C, respectively. Once reactors were adapted to environmental conditions,
a mixture of ethanol and 1-methoxy-2-propanol, a solvent with broad industrial



use and without any information about its anaerobic degradation, was used. Once
the system was able to degrade 1-methoxy-2-propanol, the effect of
environmental conditions and the organic loading rate on solvent degradation was
evaluated. Periods of adaptation to 1-methoxy-2-propanol of 44 days under
psychrophilic conditions and 34 days under mesophilic conditions were observed.
Adaptation periods are related to the absence in the inoculum of enzymes
responsible for enzymatic cleavage of glycol ether bonds. 1-methoxy-2-propanol
removal efficiencies higher than 90% were achieved with maximum organic
loading rates of 6.1 and 9 kg COD m= d* at 18 and 25 °C, respectively.

At industrial facilities, substrate supply interruptions can occur and may
affect anaerobic degradation. Accordingly, the influence on the system
performance of one month without substrate supply was evaluated. The
resumption of the operation, with continuous substrate supply, showed the need
for a new period of adaptation of biomass to 1-methoxy-2-propanol. After the
readaptation of the system and for the purpose of evaluating the effect on
transient response of discontinuous substrate supply, intermittent feeding was
applied to both reactors. Substrate supply interruptions during nights (8 hours
without feeding) and weekends (56 hours without feeding) were used in order to
simulate daily and weekly substrate supply interruptions associated with
manufacturing shift work, which is usually established as from 1 to 3 shifts per day,
for from 5 to 7 days per week, depending on factory production. This operating
regime resulted in a decline in 1-methoxy-2-propanol elimination capacity to 7.2
kg COD m?3 d? at 25 °C. The combination of high organic loading rates and
intermittent substrate supply was the cause of partial degranulation of biomass, a
problem to be solved for industrial application of this technology.

Some results related to the anaerobic degradation of a mixture of ethanol
and 1-methoxy-2-propanol presented in this part of the doctoral thesis have been
published in the following manuscript:

Lafita, C., Penya-roja, J.M., Gabaldén, C., 2015. Anaerobic degradation of 1-
methoxy-2-propanol under ambient temperature in an EGSB reactor.
Bioprocess and Biosystem Engineering, 38, 2137-2146.

The study on anaerobic degradation of a binary mixture of solvents was
completed with the analysis of the microbial community during the operation of
both reactors. Molecular biology tools, such as denaturing gradient gel
electrophoresis and subsequent band isolation and sequencing, were
implemented and optimized. The data obtained permitted the identification of
main species in each reactor, the comparison between microbial populations of



both reactors operating under different environmental conditions and the
assessment of microbial population dynamics throughout the experiment. The
obtained results indicated higher biodiversity in the Bacteria domain, as well as a
similarity between the microbial communities identified in both reactors,
indicating the prevalence of a psychrotolerant mesophilic community in the
reactor operating at 18 °C. Based on the identified micro-organisms, the presence
of species from the genus Acetobacterium is reported to be related to the
production of enzymes responsible for glycol ether bond cleavage, a chemical
bond found in 1-methoxy-2-propanol.

The composition of solvent mixtures used in flexographic industry facilities
depends on each specific product being obtained, but usually they contain
oxygenated compounds such as ethanol, ethyl acetate, acetone, 1-methoxy-2-
propanol and isopropanol. For this reason, a substrate containing a
multicomponent mixture composed of these solvents, with ethanol and ethyl
acetate as main compounds, was conducted in an anaerobic reactor operating at
25 °C. During the start-up, the period of adaptation of micro-organisms to
compounds present in the mixture was determined, and the need for 41 days for
degradation of isopropanol and 1-methoxy-2-propanol was discovered. Once
stable performance was accomplished, the system was able to treat organic
loading rates of 45 kg COD m™ d! with removal efficiencies higher than 98%. Then,
the composition of the solvent mixture was changed to one with ethyl acetate as
the main compound instead of ethanol. This new influent composition resulted in
elevated removal efficiencies. This shows the feasibility of treating different
solvent mixtures that can be generated as a consequence of production needs in
industrial applications, as long as low organic loading rates of solvents that require
an adaptation period for their removal, such as isopropanol and 1-methoxy-2-
propanol, are present in the influent.

Secondary lines of work were developed in parallel to the main study.
These were the study of the granulation of anaerobic sludge, the effect on
anaerobic degradation of the addition of micronutrients and the proof of concept
at the laboratory scale.

Degranulation may occur for several reasons, for instance organic overload
of the system, leading to loss of biomass from the reactor. That results in the need
to replace the biomass, requiring a new period of adaptation of micro-organisms
to environmental and substrate conditions. An alternative method is to enhance
sludge granulation in order to obtain the desired granular morphology. The
granulation process was studied by testing two different strategies: decrease of



upflow velocity and its combination with the addition of flocculants. A natural
polymer, chitosan, and a trivalent cation, aluminium, were the flocculants tested.
The decrease in upflow velocity to values below 1 m h! was confirmed as the best
strategy to enhance granulation of partially degranulated sludge. Results also
indicated that there is no improvement of granulation in the presence of
flocculants, probably due to the fact that nucleation centres do not disappear
during the degranulation process.

Another issue was the study of the effect on the methanogenic activity of
the addition of heavy metals as micronutrients during the treatment of
wastewater with a mixture of organic pollutants. This study was carried out under
the supervision of Associate Professor Dr. Henri Spanjers at the Technical
University of Delft (Netherlands) over a research stay of three months and enabled
me to apply for international mention in the PhD degree. Micronutrients are
essential for the activity of micro-organisms involved in anaerobic degradation,
however excessive dosage may cause inhibition of the process. The effect of
different concentrations of two compounds of cobalt, cobalt chloride and vitamin
Bi2, and tungsten on methanogenic activity was assessed. These assays were
carried out with high-salinity wastewater and a mixture of sodium acetate and
phenol as substrate. The bioavailability of these metals was also evaluated by
studying their distribution in biomass by using a sequential extraction procedure.
In this study, the metal content initially present in sludge was sufficient to ensure
good methanogenic activity. The higher bioavailability of vitamin Bi; caused the
inhibition of methanogenic activity with lower cobalt concentration in the matrix
compared to the CoCl; test, so the use of CoCl; for cobalt dosing is recommended.
Maximum methanogenic activity was ensured with a biomass tungsten content of
70 mg kg ST, but even with this concentration in sludge, the presence of this
metal in the exchangeable fraction produced a decline in microbial activity. These
results lay the foundation of the study on dosage optimization of metals and also
indicate that these studies should be carried out ad hoc for wastewater to be
treated and inoculum.

Finally, the proof of the concept of the anaerobic scrubber was
implemented for the treatment of emission into the air of water-soluble VOC using
ethanol as reference compound. The results obtained from this assay have been
used for designing the system at pilot plant scale. At laboratory scale, satisfactory
pollutant treatment was accomplished with an inlet load of 1.9 g C h™>. A mass
transfer efficiency of 80% in the scrubber, which corresponds to an organic loading
rate in the anaerobic reactor of 20 kg COD m= d?, resulted in the anaerobic
mineralization of more than 94% of solvent.
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La contaminacién atmosférica constituye actualmente una seria amenaza
para el medio ambiente y la salud. El desarrollo experimentado por la humanidad
desde la Revolucién Industrial ha supuesto un mayor consumo de los recursos
naturales, provocando que en la mayoria de las de actividades, ya sean
econdmicas o sociales, se emitan contaminantes atmosféricos. La contaminacion
atmosférica se define seglin Wark et al. (1998) como:

“La presencia en la atmdsfera de uno o mds contaminantes o sus
combinaciones, en cantidades tales y con tal duracién que sean o puedan afectar la
vida humana, de animales, de plantas, o de la propiedad que interfiera el goce de
la vida, la propiedad o el ejercicio de las actividades.”

El empeoramiento de la calidad del aire, especialmente en las zonas mas
industrializadas, contribuye a producir efectos adversos sobre la salud humana y
los ecosistemas. Los efectos sobre la salud humana fueron estimados en 2012 por
la Organizaciéon Mundial de la Salud (OMS, 2014) en un informe que reveld que la
morbilidad derivada de la contaminacién atmosférica en las ciudades y zonas
rurales de todo el mundo provoca 3.7 millones de defunciones prematuras
anuales, por lo que representa actualmente uno de los mayores riesgos sanitarios
mundiales. Los principales efectos producidos sobre los ecosistemas son (AEMA,
2014):

e Menor crecimiento de la vegetacion en los ecosistemas y en la
agricultura, asi como la pérdida de biodiversidad, que se produce por los
efectos de la deposicion de compuestos sobre el suelo como azufre y
nitrégeno.

e Eutrofizaciéon derivada del exceso de nutrientes por la deposicidon de
compuestos nitrogenados.

e Toxicidad de los metales depositados en el medio.

Segln su naturaleza los contaminantes atmosféricos se pueden clasificar
como fisicos, siendo los mas representativos la contaminacion acustica, la
radiacion electromagnética o la radioactiva; o quimicos. En referencia a los
contaminantes quimicos se pueden diferenciar dos grandes grupos: contaminantes
primarios y contaminantes secundarios. Los contaminantes primarios son aquellos
que se emiten de forma directa a la atmdsfera, mientras que los secundarios se
forman a partir de la interaccidn de otros compuestos. En la Directiva 2010/75/UE
de 24 de noviembre sobre las emisiones industriales (prevencién y control
integrados de la contaminacion), en su Anexo I, se recogen en un listado las
sustancias contaminantes de la atmdsfera. Entre estas sustancias se encuentran



4|Introduccic’>n

los compuestos organicos volatiles (COV) que, segun esta el articulo 3 de esta
directiva, se definen como:

“Compuesto orgdnico voldtil es todo compuesto orgdnico, asi como la
fraccion de creosota, que tenga a 293.15 K una presion de vapor de 0.01 kPa o
mds, o que tenga una volatilidad equivalente en las condiciones particulares de

”

uso.

Dentro de este grupo de contaminantes se puede distinguir, en funcién de
los diferentes efectos que tienen en el medio ambiente, entre compuestos
organicos volatiles distintos del metano (COVNM) y metano (CH4). El metano,
debido a su capacidad de absorcion de la radiacién infrarroja, contribuye al
incremento del efecto invernadero, teniendo un potencial de calentamiento global
25 veces superior al del diéxido de carbono. Por otro lado, los efectos de los
COVNM sobre el medio ambiente son:

e Efectos nocivos sobre la salud humana y los ecosistemas debido a su
toxicidad.

e Desperfectos y corrosidn de materiales.
e Olores.

e Precursores, al oxidarse, de particulas menos volatiles, que forman
aerosoles organicos secundarios (AOS).

e Precursores de la formacion de ozono troposférico.

Este ultimo es uno de los principales problemas de contaminacion
atmosférica que presentan los COV y se produce por la reaccion de estos
compuestos con éxidos de nitrégeno (NOy) en presencia de luz solar. El ozono
troposférico y otros contaminantes forman el llamado “smog” fotoquimico, que es
el responsable de la niebla color marrdn presente en muchas ciudades. Esta niebla
causa efectos adversos sobre la salud humana, los ecosistemas y causa baja
visibilidad. La formacién del ozono troposférico se encuentra favorecida por la
elevada densidad del trafico de vehiculos a motor (fuente mévil de emisién de los
NOy), cielos despejados, elevadas temperaturas, ausencia de viento o inversion
térmica, que provoca la acumulacion en capas bajas de la atmdsfera de aire calido
y contaminantes (Vallero, 2006).

Las emisiones de COVNM en la UE-28 se encuentran en descenso desde
1990, habiéndose reducido por debajo de 8848 Gg COVNM en el afio 2007. El
mayor descenso de las emisiones se produjo entre los afios 2003 y 2012, siendo el
sector del transporte el que experimentd una mayor reduccion (63%), seguido del



Introduccic’)n|5

uso de disolventes y otros productos (18%), industria (18%) y energia (9%) (AEMA,
2014). En Espana las emisiones de COVNM mostraron una relativa estabilidad
hasta el aflo 1998 con una tendencia descendente posterior, principalmente
asociada al sector del transporte (88.2%).

Centrandonos en la problematica industrial, que supone la mitad de la
emision total de COVNM en la UE-28 (AEMA, 2014), las fuentes mas frecuentes de
COVNM proceden del uso de disolventes y otros productos, siendo este conjunto
de industrias el responsable en 2012 del 44% de las emisiones industriales totales
de COVNM en la Union Europea (UE-28) (AEMA, 2014). En Espafia, el uso de
disolventes y otros productos es el sector que presenta mayor emision de COVNM,
representando un 57.8% del total de las emisiones en el afio 2011, y aln
considerando que la reduccion de la emisién en este sector fue de un 22.5% entre
los afios 2007 y 2011 (MAGRAMA, 2013). Dentro de esta categoria se encuentra el
sector flexografico que, segun el Anexo VII Parte 1 de la Directiva2010/75/UE, se

Ill

trata del “proceso de impresion que utiliza un portador de imagen de caucho o
fotopolimeros eldsticos en que las tintas de imprenta estdn por encima de las
zonas de no impresion, utilizando tintas liquidas que se secan por evaporacion”.
Las caracteristicas de este tipo de impresién que permiten el uso de cualquier tipo
de material, como plastico, films metdlicos, celofan o papel, hace que sea
ampliamente utilizado para la impresion sobre superficies no porosas utilizadas
normalmente para el empaquetado de alimentos. Las tintas liquidas
convencionales utilizadas en este sector se fabrican a partir de barnices y
disolventes, que favorecen el secado por la evaporacién de los compuestos
orgdanicos volatiles. Los disolventes de las tintas liquidas utilizados en la flexografia
pueden alcanzar concentraciones de hasta un 65% y pueden ser alcoholes, naftas
alifaticas, ésteres, cetonas, éteres, glicoles e hidrocarburos aromaticos (Generalitat
de Catalunya, 2005). A parte de en las tareas de pintado, también se emiten
COVNM en otras actividades asociadas con la flexografia como la limpieza y el
almacenamiento y manipulacién de las materias primas que contienen disolventes
organicos (MAGRAMA, 2014).

Como alternativa al uso de tintas en base disolvente en la industria
flexogréfica, existe la posibilidad del uso de tintas en base agua (The
Massachusetts Toxics Use Reduction Institute, 1994). Esta alternativa no permite
la eliminacién por completo de los disolventes en las tintas, que contienen bajas
concentraciones de alcoholes, por lo que su uso no esta practicamente implantado
en la actualidad. La impresion con este tipo de tintas supone una reduccién en los
riesgos para los trabajadores, en los requerimientos para el control de las
emisiones y en los costes asociados a la eliminacidn de los residuos de las tintas en
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base disolvente. La calidad obtenida en el producto final con el uso de estas tintas
es similar al de utilizar tintas en base disolvente, aunque supone un menor brillo
en la impresidn sobre una superficie porosa. Las mayores desventajas en el uso de
esta alternativa es la necesidad de limpiar los equipos mas frecuentemente, la
posible necesidad de realizar nuevas inversiones para adaptar la maquinaria y
mayor uso de energia para favorecer el secado.

Marco legislativo

Debido a la condicidn de recurso vital que posee la atmdsfera y por los
dafios que de por su contaminacién pueden derivarse para la salud humana y el
medio ambiente, la calidad del aire y el control de la contaminacién atmosférica
vienen siendo lineas principales en la actuacién en la politica medioambiental de la
Unién Europea. En este sentido, la proteccion al medio ambiente viene
determinada en el Titulo VIl del Acta Unica Europea (1986), en el que se
establecen como principios basicos en los que se basa la politica medio ambiental
de los paises Miembro, que son: principio de accién preventiva, principio de
correccion, preferentemente en la fuente misma, de los ataques al
medioambiente y principio de “quien contamina paga”.

La regulacidon de la emision de COV en la industria viene recogida en la
Directiva 2010/75/EU, de 24 de noviembre de 2010, sobre las emisiones
industriales (prevencién y control integrados de la contaminacién), que sustituye a
la Directiva 96/61/EC, de 24 de septiembre. Esta Directiva, al igual que su
predecesora, se encuentra inspirada en los principios de precaucién y de “quien
contamina paga”. También mantiene el planteamiento integrado de la prevencion
y control de las emisiones a la atmdsfera, suelo y agua, la gestion de los residuos,
la eficiencia energética y la prevencién de accidentes. Este planteamiento
integrado tiene como objetivo la minimizacién de la transferencia de
contaminacion de un dambito del medio ambiente a otro, con el fin de proteger el
medio ambiente en su conjunto. Esta nueva Directiva supone una respuesta a la
necesidad de obtener mejoras ambientales asegurando la rentabilidad y el
fomento de la innovaciéon técnica, proporcionando incentivos para la innovacion
técnica y apoyando la creacidon de mercados de vanguardia. Ademas, hace mas
estrictos los valores limite de emisiéon (VLE) de algunas actividades en funcion de
las mejores técnicas disponibles (MTD) e introduce los requisitos minimos relativos
a lainspeccién y control.

Las modificaciones introducidas por la Directiva 2010/75/EU se han
transpuesto a la legislacion espafiola en la Ley 5/2013, de 11 de junio, que
modifica a la existente ley de prevencién y control integrados de la contaminacion,
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Ley 16/2002, de 1 de julio. Esta normativa esta desarrollada en el Reglamento
recogido en el RD 815/2013 para su ejecucion, que es aplicable a las instalaciones
industriales recogidas en su Anejo I. Entre las instalaciones recogidas en este Anejo
se encuentran las instalaciones para tratamiento de superficie de materiales, de
objetos o productos con utilizacién de disolventes organicos con una capacidad de
consumo de mas de 150 kg de disolvente por hora o mas de 200 toneladas al afio.
Dichas instalaciones, en cumplimiento del principio de prevencion que inspira la
Ley, deberdn de disponer de la autorizacién ambiental integrada (AAl) para la
realizacion de sus actividades. Esta autorizacidon integra y coordina los
procedimientos y autorizaciones existentes antes de la Ley 16/2002, coordinando
a los organismos implicados en su concesién. Las medidas a adoptar para el
control de las emisiones han de quedar reflejados en la AAl, teniendo que cumplir
las empresas uno de los requisitos reflejados en el articulo 59 de la Directiva
2010/75/EU. El primero de los supuestos es que se definan los valores limite de
emisién de los contaminantes especificos de la actividad a realizar, que se recogen
en el Anexo VII Parte 2 de la Directiva 2010/75/EU, junto con los umbrales de
consumo de disolvente y los valores limite de emision fugitiva; y la tecnologia que
se va a emplear en el control de las emisiones. Esta Ultima parte ha de estar
basada en las MTD y ha de ser revisada dentro de los cuatro afios siguientes a la
publicacion del documento de referencia de las MTD. La otra alternativa es la
realizacion de un sistema de reduccién, siempre y cuando se consiga una
reduccion de emisiones equivalente en comparacién con la alcanzada con la
aplicacion de los valores limite de emisidn.

El principio de “quien contamina paga”, en el caso de los contaminantes
atmosféricos, se ve reflejado en las sanciones derivadas del incumplimiento de
esta Directiva. Las sanciones son establecidas por los paises Miembro y, en el caso
espafiol se encuentran recogidas en la Ley 5/2013, de 11 de junio. En esta Ley se
recogen, en su articulo 29, los motivos y cuantias de las sanciones a aplicar.
Ademas, expone que las Comunidades Auténomas son las competentes para
adoptar medidas cautelares y de control e inspeccién, asi como para ejercer la
potestad sancionadora y garantizar el cumplimiento de los objetivos de la Ley, asi
como el desarrollo reglamentario de la misma.

Otro de los principios que rigen la legislacion ambiental en los paises de la
Unidn Europea es el de transparencia informativa, que apoya el acceso de los
ciudadanos a la informacion sobre la situacion y evolucidon del medio ambiente en
relacidn con las tendencias sociales, econdmicas y de salud, tal y como se refleja
en el sexto programa de accion comunitario en materia de medio ambiente
aprobado mediante la Decision n° 166/2002/EC. En lo relativo a las actividades
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recogidas en el Anexo VII Parte 1 de la Directiva 2010/75/EU, el proceso de
informacidn publica se encuentra determinado en el articulo 72, apartado 1y se
regula por el Reglamento (EC) n° 166/2006 del Parlamento Europeo y del Consejo,
de 18 de enero de 2006, relativo al establecimiento de un registro europeo de
emisiones y transferencia de contaminantes. Este Reglamento dictamina que la via
adecuada para informar al publico sobre las emisiones de contaminantes es a
través de los registros de emisiones y transferencia de contaminantes (PRTR) y
recoge el contenido de los mismos. Los PRTR deben ser realizados por los Estados
miembro con una periodicidad de 3 afios. En este sentido, en la legislacidn
nacional, el suministro de la informacion de calidad ambiental se regula mediante
el RD 508/2007, de 20 de abril. En el Anejo | de este Real Decreto vienen recogidas
las categorias de actividades industriales incluidas en el Anejo 1 de la Ley 16/2002
y aquellas que no estdn sometidas al régimen administrativo de dicha Ley. Este
Anejo ha sido modificado por el Anejo 5 del RD 815/2013 con el fin de adecuar la
codificacién basada en el Reglamento (EC) n® 166/2006.

Este marco legislativo desarrollado conduce a la reduccion de las
emisiones de COVNM mediante la implantacién de sistemas para el control de la
emisiéon de COVNM en los sectores industriales implicados. En este sentido se
aprobo la Directiva 2001/81/EC del Parlamento y del Consejo, de 23 de octubre de
2001, sobre techos nacionales de emision de determinados contaminantes
atmosféricos. Esta directiva es consecuencia de uno de los primeros convenios
internacionales, el Convenio de Ginebra sobre la contaminacion transfronteriza a
larga distancia de 1979 y el posterior Protocolo de Gotemburgo de 1999,
actualizado en el afio 2012, donde los estados de la Unién Europea, del centro y
este de Europa, Canada y Estados Unidos acordaron una serie de medidas para el
control de las emisiones de contaminantes acidificantes y eutrofizantes y de
precursores de ozono. En su transposicion al derecho espafiol en la Resolucion de
14 de enero de 2008, por el que se aprueba el Il Programa Nacional de Reduccién
de Emisiones, en el que se fijaron dos techos de emisién de COVNM para el aiio
2010 en funcion de la poblacién: 662 kilo toneladas para la prevision de una
poblacién de 40.57 millones o de 742 kilo toneladas si la poblacion fuera de 45.5
millones. En la revisién del acuerdo de Gotemburgo se ha establecido que el limite
de emisién de COV en el estado espaiiol sea de 662 kilo toneladas para el afio
2020, lo que supone una reduccién del 22% respecto a la emisiéon del aino 2005
(809 kilo toneladas). Segun el Inventario de Emisiones elaborado por el Ministerio
de Agricultura, Alimentacidn y Medio Ambiente en enero de 2015, los techos de
emisiéon de COVNM se han cumplido desde el afio 2010 en adelante, alcanzando
los objetivos propuestos. El margen respecto al limite de emisién ha ido
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aumentando desde el afio 2010, registrando una progresién en los niveles de
cumplimiento del 92.5% en el afio 2010 hasta del 78.3% en el afio 2013; siendo el
100% en el caso que la emisién fuese igual al valor techo establecido. Aun asi,
existe un margen de mejora para poder incrementar el compromiso con el medio
ambiente reduciendo la emision de COVNM mediante el desarrollo de materias
primas con un menor contenido en disolventes y de sistemas de control. En este
ultimo caso, el desarrollo de nuevas tecnologias bioldgicas para el control de las
emisiones de los COVNM en los sectores en los que todavia no son aplicables,
proporcionan una alternativa a las tecnologias utilizadas en la actualidad mas
rentable econdmicamente, mds sostenible medioambientalmente y mejor
aceptada socialmente.

1.1 TECNOLOGIAS ACTUALES PARA EL CONTROL DE LAS
EMISIONES DE COV

Los métodos de control en los que se basan las tecnologias actuales para el
control de las emisiones industriales de COV, que se encuentran recogidas en el
documento de referencia de las MTD, se pueden clasificar en técnicas de
recuperacion y en métodos de eliminacidn. A su vez, estas tecnologias pueden ser
de naturaleza fisica, como adsorcién, absorcidn y condensacién; quimica, como la
incineracién o la fotocatalisis; y bioldgica, como la biofiltracion, entre otros.

La seleccién de la técnica mas adecuada para el control de las emisiones
de COV de origen industrial debe realizarse atendiendo a factores como la eficacia
requerida, los costes del tratamiento y los impactos ambientales. Para la aplicacion
de una manera eficaz, econdmica y medioambientalmente viable de estas
tecnologias para cada una de las aplicaciones industriales, la seleccién de
alternativas se realiza en funcidn del caudal y de la concentracién de COV en la
corriente a depurar, el rendimiento global de la operacidon y los limites de emision.
También han de tenerse en cuenta los parametros econédmicos como la inversién
inicial y los costes de operacién.

Un parametro de operacion fundamental que afecta a los costes de las
técnicas de control de las emisiones de COV es el caudal de la corriente a tratar.
Una de las mayores ventajas que presentan los sistemas biolégicos de control de
emisiones industriales de COV son los menores costes de inmovilizado y de
operacion a elevados caudales. Generalmente, la tecnologia de biofiltracidon es
adecuada para emisiones con un caudal entre 1000 y 50000 m3 h? y una
concentracion de hasta 1 g m’3 (Dragt, 1992; Revah y Morgan-Sagastume, 2005).
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Los tratamientos bioldgicos también presentan la ventaja de ser mucho mas
respetuosos con el medio ambiente que otros sistemas convencionales de control
de COV como la incineracién o la adsorcién (Delhoménie y Heitz, 2005;
Shareefdeen et al., 2005), debido al menor consumo energético y a la ausencia de
generacion de residuos peligrosos, ademds de permitir la posibilidad de
degradacion de un amplio nimero de compuestos y la facilidad de operacién y
mantenimiento, entre otras (Khan y Ghoshal, 2000; Kumar et al., 2011). Las
tecnologias bioldgicas también presentan una serie de desventajas como la
imposibilidad de recuperar el contaminante del aire o que la descomposicién de
los contaminantes es lenta en comparacion con otras tecnologias por ser llevada a
cabo por microorganismos (Khan y Ghoshal, 2000).

Todas estas ventajas hacen que los tratamientos bioldgicos se postulen
como la mejor técnica disponible para un gran nimero sectores industriales
desplazando asi a otras tecnologias, como la incineracién, para el tratamiento de
olores, compuestos orgdnicos volatiles o contaminantes peligrosos en emisiones
caracterizadas por bajas concentraciones de contaminante y elevados caudales
(Deshusses, 1997). Dentro de estos sectores se encuentra la industria flexografica,
con emisiones tipicas caracterizadas por caudales comprendidos entre 2000 y
5000 m3 h! y concentraciones de COV que varian entre 0.5y 2 g m por maquina
de impresién (Sempere, 2010). En la industria flexografica se utilizan diferentes
tipos de tintas: en base disolvente, en base agua y de secado por ultravioletas.
Dentro de las tintas en base disolvente, que histéricamente han sido las mas
populares por su elevada velocidad de secado, se pueden distinguir tres tipos de
disolventes, los disolventes verdaderos (alcoholes como etanol o isopropanol),
diluyentes (acetatos como acetato de etilo) y los retardantes (1-metoxi-2-
propanol). La biodegradacion de estos compuestos es compleja, por lo que existe
un creciente interés en el estudio de las cinéticas de degradacion de los COV
utilizados en la industria (Datta y Philip, 2012). La biodegradabilidad aerobia de los
disolventes utilizados en la industria flexografica ha sido demostrada en varios
trabajos realizados con biofiltros percoladores a escala de laboratorio con
compuestos puros como el isopropanol (San-Valero et al., 2013), con una mezcla
1:1:1 en masa de etanol, acetato de etilo y metil etil cetona (Sempere et al., 2008)
y a escala industrial (Sempere et al., 2011).

Principalmente, las tecnologias bioldgicas utilizadas para el control de
emisiones de COV son procesos aerobios de biofiltracion son biolavadores,
biofiltros, biofiltros percoladores y bioreactores de membrana. Entre éstos, las tres
primeras técnicas se hallan recogidas en el documento sobre mejores técnicas
disponibles (European Commission, 2014). En estos sistemas los contaminantes



Introduccic’)n|11

del aire son degradados a compuestos menos peligrosos, como agua y CO,,
cuando el aire contaminado pasa a través de un medio bioldgico activo que se
encuentra adherido con una biopelicula a un sustrato organico o inorganico. Los
sistemas bioldgicos convencionales presentan una serie de inconvenientes como la
baja eficacia de eliminacién en el tratamiento de emisiones con elevada
concentracién de contaminante, la obstruccion por el crecimiento excesivo de
biomasa, elevada superficie necesaria para su construccioén, sobretodo en el caso
de los biofiltros, y que el tiempo de vida media del material de relleno es limitado
en caso de utilizar material biolégico (Delhoménie y Heitz, 2005).

A continuacion se describen los cuatro sistemas existentes en la actualidad
para la eliminacion bioldgica de COV.

e Biolavadores

El sistema de biolavador consiste en el paso de una corriente de gas
contaminada por una torre de contacto, donde los contaminantes son
absorbidos por la fase liquida y transferida al licor mezcla de un tanque de
aireacion donde se produce la regeneracién de la fase liquida. El gas
contaminado y la fase liquida se aplican en contracorriente en la torre de
absorcién, que puede contener material de relleno inerte para aumentar
la superficie especifica entre el COV y la fase liquida (van Groenestijn y
Hesselink, 1993). La fase liquida contaminada es conducida a un reactor
bioldgico aireado y agitado. Este reactor bioldgico contiene los
microorganismos en suspensién necesarios para la degradacidn bioldgica
de los COV y la solucién de nutrientes esencial para su crecimiento y
mantenimiento. Esta configuracién de reactor bioldgico requiere un
menor espacio que otros procesos bioldgicos, permite el tratamiento de
caudales elevados que presenten fluctuaciones y proporciona una elevada
estabilidad del proceso, un mejor control de los diferentes parametros y
una menor pérdida de presidén (Berenjian et al., 2012). Las principales
desventajas que presenta esta tecnologia es que sélo se pueden tratar
compuestos solubles, se genera un residuo liquido, se precisa de la
generacion de biomasa para la degradacion de los contaminantes en el
liquido y es complejo de operar y mantener (Kumar et al., 2011).
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Biofiltros

La biofiltracién consiste en que una corriente himeda de gas contaminado
pase a través de un lecho de relleno poroso, donde una poblacién
microbiana mixta, capaz de degradar los COV a didxido de carbono y agua,
se encuentra inmovilizada. Generalmente, los contaminantes que se
encuentran en la corriente gaseosa se transfieren de la fase gas a los
microorganismos. Es necesario un nivel minimo de humedad para que los
microorganismos mantengan su actividad. Este tipo de tecnologia es de
construccién sencilla y presenta menores costes de inmovilizado y de
operacion que las técnicas fisico-quimicas tradicionales. Las principales
desventajas de este tipo de tratamiento se encuentran relacionadas con la
complejidad inherente del proceso biolégico, como es mantener una
humedad constante, ademds que puede causar la obstruccion por
crecimiento excesivo de la biomasa.

Biofiltros percoladores

En este sistema el gas contaminado pasa a través de un material de relleno
inerte, que se encuentra bajo un riego semicontinuo con una fase acuosa
de una solucién nutritiva. El material de relleno, sobre el que se
encuentran inmovilizados los microorganismos, posee una elevada
superficie especifica y puede ser estructurado o desordenado. El material
utilizado normalmente en el relleno de los biofiltros percoladores es
plastico. Durante el riego, los COV contenidos en el gas son transferidos a
la fase liquida, difundiéndose a la biopelicula donde son degradados.

En este sistema, al contrario que en los biofiltros, no se requiere un control
de la humedad del aire de entrada, ya que se satura durante el riego del
sistema.

Bioreactor de membrana

Los bioreactores de membrana se presentan como una alternativa
emergente a los tratamientos bioldgicos convencionales utilizados para el
tratamiento de aire contaminado. En este tipo de reactor bioldgico, los
microorganismos no tienen contacto directo con la corriente de gas
contaminada, ya que los contaminantes se transfieren a la biopelicula a
través de una membrana. Esta tecnologia permite el paso selectivo de los
contaminantes a través de la membrana. Una de las principales ventajas
gue presenta esta tecnologia es que no permite el contacto directo de la
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biomasa en el caso que produzcan concentraciones tdxicas para los
microorganismos de algin compuesto.

1.2 TRATAMIENTO ANAEROBIO DE LECHO GRANULAR

Existe la posibilidad de realizar el tratamiento anaerobio de las emisiones
de COV una vez éstos se encuentren transferidos a la fase liquida. En esta seccidn
se realiza una revisién bibliografica de la degradacién anaerobia y de su aplicacidon
para la degradacién de disolventes.

1.2.1 Etapas del proceso microbiolégico y bioquimico

La degradacion anaerobia es un proceso en el que la materia organica es
degradada por diferentes comunidades de microorganismos en ausencia de
oxigeno y nitrato, para la obtencién como producto final gas con un elevado
contenido energético. Este proceso consta de un conjunto de transformaciones
bioquimicas que se producen en serie o en paralelo. Primero, los compuestos
poliméricos son hidrolizados a mondémeros solubles por enzimas extracelulares.
Estos mondmeros son fermentados u oxidados anaerdbicamente a acidos de
cadena corta, alcoholes, didéxido de carbono, hidrégeno y amoniaco. Los acidos de
cadena corta, diferentes al acido acético, son convertidos en acetato, hidrégeno y
diéxido de carbono. Finalmente, se produce la metanogénesis por la fermentacidon
del acetato a metano y didxido de carbono (metanogénesis acetocldstica) y por la
reduccion del didxido de carbono (dador de electrones) por el hidrégeno (aceptor
de electrones), resultando Ila produccion de metano (metanogénesis
hidrogenotréfica). Estas reacciones se pueden agrupar, segin el producto final
obtenido, en las etapas de hidrélisis, acidogénesis, acetogénesis y metanogénesis.
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Figura 1.1 Esquema de la degradacién anaerobia (adaptado de Flotats et al., 2011)

Etapa de hidrdlisis

La etapa de hidrdlisis es la primera en el proceso de degradacion
anaerobia y consiste en la desintegracion e hidrélisis de compuestos organicos
complejos, como lipidos, proteinas y carbohidratos, a compuestos solubles, como
azUcares, acidos grasos de cadena larga, aminoacidos y alcoholes, que pueden
atravesar la membrana celular. Estas reacciones son llevadas a cabo por enzimas
extracelulares (exoenzimas), como proteasas, lipasas y celulasas, excretadas por
las bacterias acidogénicas en un proceso de varias etapas, entre las que se
comprende: produccion de las enzimas, difusidon en el medio, adsorcién, reaccion y
desactivacion. Una vez realizada la hidrdlisis, estas bacterias toman el producto
resultante como sustrato. Generalmente, la etapa de hidrdlisis se considera el
paso limitante de la degradacién anaerobia de sustratos complejos (Miron et al.,
2000), no por la ausencia de las exoenzimas, sino por la disponibilidad y la
estructura del sustrato. Esto hace que, en algunos casos, sea necesario el
pretratamiento del residuo para disminuir el tamafio de particula, lo que provoca
un aumento de la superficie de adsorcién de las enzimas hidroliticas.

La velocidad de hidrdlisis se ve afectada por, entre otros parametros, el pH
(Chen et al., 2007), la temperatura (Mahmoud et al., 2004), el tiempo de retencion
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celular, tipo y naturaleza del sustrato particulado (Pavlostathis y Giraldo-Gomez,
1991) y la inhibicidn por parte de los productos generados en las etapas de
hidrélisis y acidogénica (Lettinga, 1995b).

Etapa acidogénica

En la etapa acidogénica, los compuestos solubles obtenidos en la anterior
etapa son convertidos, por parte de las bacterias acidogénicas, en compuestos
mas simples de bajo peso molecular como acidos grasos de cadena corta (acidos
grasos voldtiles), esto es, acido acético, propiénico y butirico, principalmente.
También se pueden obtener como subproducto de esta etapa alcoholes, amonio,
didxido de carbono e hidrégeno, dependiendo de las condiciones de la
degradacién, el producto de la hidrélisis que se degrada y la actividad de los
microorganismos. La acidogénesis es un proceso catabdlico de oxidacidn
incompleta en el que los compuestos orgdnicos sirven como dadores y aceptores
de electrones y en el que el adenosin trifosfato (ATP) se produce por fosforilacion
a nivel de sustrato, por lo que se define como un proceso fermentativo. Segun esta
definicidn, la acidogénesis Unicamente se contempla en la fermentacién de
azlcares y aminodcidos, y no de acidos grasos de cadena larga provenientes de la
hidrdlisis de lipidos.

Durante la etapa de acidogénesis, los azucares son fermentados a acidos
liberando electrones. Los electrones liberados se pueden eliminar mediante dos
mecanismos diferentes: usando los productos de sus propias reacciones como
aceptores de electrones, como por ejemplo el etanol, o convirtiendo los protones
a hidrégeno molecular mediante enzimas hidrogenasa. En este Ultimo caso, el
producto final de la fermentacién es el acetato en lugar del conjunto de etanol,
propionato, lactato o butirato, que realizan la funcién de aceptores de electrones.
Ademads, la eliminacion del hidréogeno molecular por parte de las bacterias
metanogénicas, desnitrificantes y sulfatorreductoras permite a las bacterias
acidogénicas la  produccion de subproductos mas oxidados que,
consecuentemente, proporcionan mayores cantidades de ATP para estas
bacterias. En el caso de la produccidn de hidrégeno, en la practica, en un reactor
anaerobio de una sola fase, Unicamente se encuentra presente acetato debido a
que el hidrégeno producido es consumido de manera eficaz por los
microorganismos metanogénicos.

Los aminodcidos, que son los componentes esenciales de las proteinas, se
pueden fermentar mediante dos rutas principales:
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Una de las rutas se basa en que existen microorganismos que obtienen su
energia mediante la reaccién redox entre pares de aminodcidos. El ejemplo mas
generalizado de esta ruta es la reaccion Stickland, debido a que la fermentacion de
la mitad de los aminoacidos se realiza mediante esta reaccion (Grady et al., 2011).
Durante esta reaccién un aminodcido es oxidado a un acido volatil con un dtomo
de carbono menos que el aminoacido original, y el aminoacido receptor de
electrones es reducido hasta un acido volatil con el mismo nimero de dtomos de
carbono que el aminodcido original. Esta reaccién es la forma mas simple de
fermentar los aminoacidos y proporcionar al microorganismo aproximadamente
0.5 mol ATP por mol de aminoacido transformado (Andreesen et al., 1989). Los
aminodcidos que son oxidados son: alanina, leucina, isoleucina, vanila e histidina,
mientras que los que son reducidos son: glicina, prolina, hidroxiprolina, triptéfano
y arginina; aunque existen ciertos aminoacidos, como la lisina, que pueden actuar
como dadores y receptores de electrones. Los productos de la oxidacién de
Stickland son siempre NHs, CO, y acido carboxilico con un dtomo menos que el
aminodcido que fuera oxidado. Un aspecto importante de la degradacidn de los
aminodcidos es la formacién de NHs, el cual puede afectar a la capacidad
tamponadora del sistema, ademds de ser un nutriente esencial, aunque a elevadas
concentraciones causa la inhibicidn del proceso.

Los microorganismos que no llevan a cabo la reaccién de Stickland,
realizan la fermentacién de los aminoacidos en un proceso que requiere la
presencia de las bacterias que utilizan hidréogeno (Ramsay y Pullammanappallil,
2001). La reaccion que se lleva a cabo depende del microorganismo que va a
realizar la fermentacién y del aminoacido que va a ser fermentado. En un medio
con un cultivo de microorganismos mixto y con la presencia de diferentes
aminoacidos, la degradacidon de aminodcidos, via una ruta diferente a la reaccién
Stickland, sdlo tiene lugar si existe escasez de aminoacidos que pueden actuar
como aceptores de electrones. Para proteinas como caseina, albumina y gelatina,
esta circunstancia se da en menos de un 10% del total de los aminoacidos
fermentados (Nagase y Matsuo, 1982); con lo que la via en la que se produce la
reaccion Stickland es la preferencial para la fermentacion de las proteinas.

Etapa acetogénica

En la etapa acetogénica los productos intermedios generados en la etapa
acidogénica son oxidados por las bacterias acetogénicas a acido acético, hidrégeno
y didxido de carbono, que son los sustratos adecuados para los microorganismos
implicados en la etapa metanogénica. Las reacciones que se llevan a cabo en la
etapa acetogénica afectan tanto a los dcidos grasos de cadena larga producidos en
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la fermentacién de los lipidos, como a los acidos grasos de cadena corta
producidos en la fermentacidn de los azUcares y aminodcidos. Esta etapa puede
desarrollarse a partir de dos rutas diferentes: deshidrogenaciéon acetogénica e
hidrogenacién acetogénica.

La ruta de la deshidrogenacién acetogénica consiste en la formacion de
acido acético e hidrogeno molecular utilizando como sustrato acidos grasos de
cadena larga, acidos grasos de cadena corta y alcoholes. La oxidacién anaerobia de
estos compuestos se lleva a cabo mediante el proceso denominado B-oxidacidn.
Este proceso consiste en la ruptura de los acidos grasos para generar acetil-CoA,
ATP y las formas reducidas de nicotinamida adenina dinucledtido (NADH) y flavin
adenin dinucledtido (FADH,). Para que tenga lugar este proceso es necesario la
activacion del 4cido graso mediante coenzima A, dando lugar a un tioéster, lo que
reduce la toxicidad del acido graso. En la activacidn también se produce la
fosforilacion para la formacion de ATP. Tras la activacidon, se producen dos
reacciones de deshidrogenacion independientes. En la primera, se transfieren
electrones a FAD?*, mientras que en la segunda, se transfieren a NAD*. Al final del
proceso se produce la escision de los carbonos a y B del acido graso, dando lugar,
a acetil-CoA, formado a partir del carbono a y del carbono carboxilico, y acil-CoA,
formado por la coenzima A y un acido graso dos atomos de carbono mas corto que
el original. El acil-CoA vuelve a entrar en la secuencia de reacciones descrita.

Desde el punto de vista termodindmico, las reacciones que se llevan a
cabo durante la deshidrogenacidon acetogénica no pueden ocurrir de forma
espontanea, ya que en condiciones normales (T=298.15 K, P=1 atm) la energia libre
de Gibbs (AG) asociada a la oxidacion de los acidos grasos es positiva. Sin embargo,
a bajas presiones de hidrégeno, entre 10#y 10 atm, la energia libre de Gibbs se
vuelve negativa, lo que propicia la oxidacion de NADH y FADH; necesaria para que
se lleve a cabo el proceso de B-oxidacion. Bajo condiciones anaerobias de baja
presién de hidréogeno, los hidrones pueden actuar como aceptores finales de
electrones cedidos por el sustrato oxidado, dando lugar a hidrégeno molecular.
Mediante esta reaccidn se consigue una elevada cantidad de hidrégeno gas, ya
que la mayoria de los electrones, sobre un 70%, presentes en los sustratos
oxidados anaerdbicamente forman H; (Grady et al., 2011).

En los sistemas anaerobios es necesaria la presencia de los
microorganismos hidrogenotrofos para mantener baja la presion parcial de
hidrégeno y poder llevar a cabo la deshidrogenacién acetogénica, formando estos
microorganismos una asociacién sintréfica con microrganismos acetogénicos
obligados productores de hidrégeno. La necesidad de la proximidad de estos
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microorganismos para llevar a cabo la sintrofia puede ser el motivo por el cual el
crecimiento en suspension de los microorganismos anaerobios se produce,
normalmente, de una forma densa y en granulos en lugar de una forma dispersa
(Zhu et al., 1997).

La hidrogenacion acetogénica u homoacetogénesis consiste en la
formacion de acido acético usando como Unico sustrato H, y CO,. La reduccién del
CO; y la produccidon de acido acético es llevada a cabo por los organismos
homoacetogénicos a través de la via del acetil-CoA o via de Ljungdahl-Wood. Esta
via se compone de dos vias lineales, una en la que una molécula de CO; es
reducida al grupo metilo del acetato y otra, en la que es reducido al grupo
carbonilo. El producto de estas dos vias se ensambla para formar acetil-CoA.

Etapa metanogénica

La etapa metanogénica es la ultima en el proceso de degradacidn
anaerobia de un sustrato. Esta etapa consiste en la produccién de metano a partir
de un numero limitado de sustratos, como acido acético, hidrégeno, didxido de
carbono, 4cido férmico, metanol, metilaminas y mondxido de carbono. Segun la
afinidad al sustrato de los microorganismos metanogénicos la metanogénesis se
puede realizar mediante dos procesos diferentes: metanogénesis hidrogenotroéfica
y metanogénesis acetotrdfica.

La metanogénesis hidrogenotréfica consiste en la reduccion de CO, a CHg,
oxidando H,. A parte de H,, los electrones necesarios para la reduccién de CO;
pueden ser aportados por el formiato, el mondxido de carbono e incluso algunos
compuestos organicos como los alcoholes. Un caso concreto es la utilizaciéon de
isopropanol, que es oxidado a acetona, produciendo los electrones necesarios
para que se lleve a cabo la metanogénesis (Madigan et al., 2004; Taylor et al.,
1980). El proceso de metanogénesis llevada a cabo por los microorganismos
hidrogenotrofos se puede dividir en cuatro pasos:

1. Activaciéon del CO; por la enzima que contiene metanofurano,
reduciéndose a formilo.

2.El grupo formilo se transfiere a una enzima que contiene
metanopterina, para ser deshidratado y reducido y formar metileno y
metilo.

3. El grupo metilo se transfiere de la metanopterina a una enzima que
contiene CoM.
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4. El metil-CoM que se obtiene en el paso anterior es reducido por el
sistema de metilreductasa. En esta reduccidn, se forma el complejo Ni%*-
CHs, tras ser eliminado el metil del grupo metil-CoM. El complejo formado
es reducido por los electrones del CoB y un complejo de disulfuro de CoM
y CoB (CoM-S;-CoB), formando metano. Las coenzimas libre son
regeneradas por la reduccion de H,.

En condiciones estandar, el cambio de energia libre de Gibbs en la
reduccién del CO, a CH4 con H; es de -131 kl mol?, lo que es suficiente para la
sintesis de una molécula de ATP.

En la metanogénesis acetotrdfica se utiliza acido acético y compuestos
metilados para la formacién de metano. Cuando el sustrato utilizado es acido
acético, éste es activado a acetil-CoA, que puede interactuar con la monéxido de
carbono deshidrogenasa en la via del acetil-CoA. En este momento, se produce
CHs-corrinoide mediante la transferencia del grupo metilo del acetato a la enzima
corrinoide. Tras este paso, el complejo CHs-corrinoide cede el grupo metilo a la
CoM, dando lugar a CH3-CoM. A partir de éste se produce la formacién de metano
de la misma forma que en el paso 4 de la reduccién de CO,, descrita
anteriormente. En el caso de utilizar los compuestos metilados como sustrato,
éstos son catabolizados pasando grupos metilo a una proteina corrinoide para
formar CHs-corrinoide, y de alli cambia al paso terminal de la metanogénesis en el
que interviene la CoM.

Para la formacion de metano a partir de compuestos con grupos metilo, es
necesaria la reduccién del grupo metilo por parte de una fuente externa de
electrones. Como fuente externa de electrones puede actuar el H, (AG=-113 kJ
mol?), aunque en ausencia de éste, el grupo metilo se puede oxidar hasta CO,
(AG=-319 kJ mol?) para generar los electrones necesarios para reducir otras
moléculas con grupo metilo a metano. Esta Ultima opcion precisa de un aporte
energético que se obtiene por la fuerza motriz del Na* generado por el potencial
de membrana cargado de Na*. De este modo, en este tipo de organismos
metanogénicos se encuentran dos tipos de bombas de iones, la bomba de
protones utilizada para la sintesis de ATP y la bomba de Na* reversible que impulsa
la oxidacion del grupo metilo.

Sélo algunos de los microorganismos metanogénicos son acetotrofos, pero
aproximadamente dos tercios del metano generado en la metanogénesis se
produce utilizando como sustrato acido acético (Grady et al., 2011; Madigan et al.,
2004).
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1.2.2 Microbiologia de los tratamientos anaerobios

La descomposicién anaerobia de la materia organica requiere de la
interacciéon cooperativa de una gran variedad de microorganismos diferentes
(Zinder, 1984). La distincion entre los diferentes grupos de microorganismos que
intervienen en la degradacion anaerobia se realiza atendiendo a los criterios de
tipo de sustrato utilizado y producto final. Segln este criterio, se pueden
diferenciar tres grandes grupos: organismos hidroliticos-acidogénicos, organismos
acetogénicos y organismos metanogénicos.

Organismos hidroliticos-acidogénicos

Los organismos hidroliticos-acidogénicos comunmente encontrados en
digestores anaerobios incluyen los grupos taxondmicos Clostridia, Bacilli,
Bacteroidetes y Actinobacteria (Elias et al., 2012; Krause et al., 2008). En bacterias
que realizan la fermentacidon de aminoacidos via la reaccién de Stickland tienen un
rendimiento de 0.06 g DQObiomasa & DQO aminoacido consumido (Grady et al., 2011). En el
caso de las reacciones diferentes a la Stickland, las bacterias que llevan a cabo la
fermentacidon de los aminoacidos pertenecen a dos grandes grupos: bacilos
formadores de esporas y cocos anaerobios (Nagase y Matsuo, 1982). Estas
bacterias poseen un mayor rendimiento que las que realizan la fermentacién de
los aminoéacidos, entre 0.1 y 0.17 g DQObiomasa & DQO carbohidrato consumido (Grady et
al., 2011), y pueden sobrevivir en condiciones ambientales extremas como bajo
pH, elevada carga organica (Amani et al., 2010) y elevada temperatura (Ahring et
al., 2001).

Organismos acetogénicos

Los organismos acetogénicos se pueden dividir a su vez segun el sustrato
que utilizan para su metabolismo entre los que consumen dcidos grasos
(deshidrogenacion acetogénica) o los que consumen hidrégeno y diéxido de
carbono (hidrogenacion acetogénica).

Los organismos que utilizan los 4cidos grasos como sustrato requieren una
baja presidn parcial de hidrégeno (<10“ atm) para mantener unas condiciones
termodinamicas favorables y asi realizar la conversion de los acidos grasos a acido
acético. Este requerimiento se obtiene mediante la asociacién sintréfica con
microorganismos metanogénicos hidrogenotréficos. Esta asociacion tiene una
serie de caracteristicas especificas:

e Ninguno de los microorganismos asociados son capaces de eliminar los
acidos grasos por si solos, aunque la degradacidon de este sustrato se
encuentre relacionado con el crecimiento.
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e La distancia entre las células de los microorganismos asociados afecta al
rendimiento del proceso y a la velocidad de crecimiento de los
microorganismos implicados, por lo que forman agregados, siendo ésta
una de las razones de la formacion de fangos anaerobios granulares.

e Aunque la energia libre asociada a las conversiones de los dcidos grasos
es positiva, la relacion sintréfica se encuentra cerca del equilibrio
termodinamico, por lo que son necesarios mecanismos bioquimicos
especiales para la distribucidn de la energia quimica entre los individuos y
la comunidad.

Los ordenes mas comunes de los organismos que realizan la
deshidrogenacion acetogénica son: Syntrophomonas, Syntrophobacter, Clostridium
(Kallistova et al., 2014) y Acetobacterium (Balch et al., 1977).

La identificacion bacteriana mediante secuenciacion del acido ribonucleico
ribosdmico (ARNr) 16S ha mostrado que la mayoria de los microorganismos que
son capaces de llevar a cabo un metabolismo sintréfico pertenecen a la clase
Deltaproteobacteria y las bacterias gram positivas de bajo contenido en G+C
(Kallistova et al., 2014; Mclnerney et al., 2008). Los géneros que se incluyen dentro
de Deltaproteobacteria son Syntrophus, Syntrophobacter, Desulfoglaeba,
Geobacter, Desulfovibrio y Pelobacter. Uno de los dos grupos de microorganismos
que realizan el metabolismo sintréfico, pertenecientes a las bacterias gram
positivas de bajo contenido en G+C se compone por los géneros
Desulfotomaculum, Pelotomaculum, Sporotomaculum, y Syntrophobotulus. El
segundo grupo de bacterias gram positivas de bajo contenido en G+C se encuentra
formado por la familia Syntrophomonadaceae, que comprende los géneros
Syntrophomonas, Syntrophothermus y Thermosyntropha (Mclnerney et al., 2008).

Segln Grady et al. (2011), el rendimiento de los organismos que llevan a
cabo la deshidrogenacién acetogénica depende del sustrato utilizado, siendo entre
0.04 y 0.05 g DQObviomasa & DQO consumido cuando el sustrato utilizado es &cido
propidnico, 0.06 g DQObiomasa & DQO L consumido cUando el sustrato es dcido valérico o
acido butirico y entre 0.04 y 0.045 g DQObiomasa & DQO  consumido Si €l sustrato
utilizado son acidos grasos de cadena larga.

Los microorganismos que realizan la hidrogenacién acetogénica reciben el
nombre de bacterias homoacetogénicas. Estas bacterias son autotrdficas, ya que
utilizan como Unico sustrato para la produccién de acido acético, H, y CO,. Las
bacterias tipicas que realizan este tipo de metabolismo pertenecen a los géneros
Acetobacterium y Clostridium (Weiland, 2010).
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Organismos metanogénicos

La metanogénesis es llevada a cabo predominantemente por
microorganismos del dominio Archaea (Jones et al., 1987; Postgate, 1969). Los
microorganismos metanogénicos se caracterizan por presentar células procariotas
con diversos compuestos que forman paredes celulares, como la pseudomureina,
metanocondroitina o las glicoproteinas de pared, que provocan que estas
bacterias sean resistentes a los antibidticos que afectan al resto de
microorganismos procariotas (Lettinga, 1995b).

Segun el sustrato utilizado, se puede diferenciar entre metanogénicas
acetotrofas, que utilizan como sustrato acido acético, o metanogénicas
hidrogenotrofas, que utilizan como sustrato H; y CO,.

A pesar que la mayor parte de la produccién de metano producido se
realiza utilizando d4cido acético como sustrato, sélo dos géneros utilizan este
compuesto como sustrato: Methanosaeta y Methanosarcina. Ambos géneros se
encuentran en el orden de Methanomicrobiales (Jones et al., 1987) con otros
grupos de metandgenas metilotrofas como Methanococcoides y Methanolobus.

Methanosaeta tiene forma de bacilo y a veces crece en forma de
filamentos. El crecimiento de las especies de este género es lento, con un tiempo
necesario para doblar el nimero de células que oscila entre 3.5 y 9 dias a 35 °C
(Zinder, 1984). Por otro lado, Methanosarcina se presenta en forma de cocoides
que crecen agrupados. El crecimiento de este género es mas rapido que el de
Methanosaeta, observandose un tiempo necesario para doblar el nimero de
células entre 1y 2 dias a 35 °C (Zinder, 1984). Estos dos géneros de acetotréficas
poseen diferentes estrategias de crecimiento. Methanosarcina es generalista,
siendo capaz de crecer con varios sustratos ademas de 4cido acético, como
metanol, mondxido de carbono, metilaminas o H, y CO,. Sin embargo,
Methanosaeta es un especialista que sélo es capaz de crecer en presencia de acido
acético. Este ultimo género se ve favorecido por la presencia de bajas
concentraciones de acido acético, debido a su elevada afinidad por el sustrato, ks
de 0.7 mM (Huser et al., 1982), por lo que para obtener un mayor crecimiento en
un reactor anaerobio es necesario elevar el tiempo de retencién de sélidos.
Methanosarcina, en cambio, posee una afinidad por el sustrato menor, ks de 3 mM
(Schonheit et al., 1982). El rendimiento por unidad de sustrato de estos
microorganismos se encuentra entre 0.03 y 0.07 g DQObiomasa € DQO Y4cido acetico
(Grady et al., 2011)
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Los microorganismos metanogénicos hidrogenotrofos  producen
aproximadamente un 30% del metano total generado en un reactor anaerobio en
condiciones normales de operacion (Lettinga, 1995b). Este grupo de organismos
son capaces de crecer utilizando como sustrato H,, aunque gran parte de éstos
pueden crecer también utilizando como sustrato acido formico (Madigan et al.,
2004). Los géneros mas comunes de este grupo de microorganismos son
Methanobacterium, Methanospirillum (Leclerc et al., 2004) y Methanoculleus (Hori
et al., 2006). El rendimiento de las metanogénicas hidrogenotrofas es muy bajo,
mostrando que la produccidn de metano no contribuye significativamente a la
formacion de nueva biomasa, siendo el rendimiento entre 0.01 y 0.06 g DQObiomasa
g DQO 43 consumido (Grady et al., 2011).

1.2.3 Influencia de los parametros ambientales y de control

Es bien conocido que los procesos anaerobios presentan ventajas frente a
los aerobios tales como bajos costes de operacion, produccién de un subproducto
de elevado interés energético como es el metano, menor espacio requerido,
menor volumen de fango producido y los microorganismos anaerobios pueden
permanecer largos periodos de tiempo (mayor a un afio) sin adicion de sustrato sin
observar un deterioro en la actividad o la sedimentabilidad del fango (Lettinga,
1995a). En cualquier caso, se trata de procesos de mayor complejidad bioldgica,
por lo que para la optimizacidon de los tratamientos anaerobios es necesario
conocer los numerosos factores existentes, tanto ambientales como
operacionales, que influyen en el proceso, afectando al desarrollo y
mantenimiento de una poblacidn microbiana adecuada. A continuacién se
describen los principales factores de operacién que influyen en el funcionamiento
de los reactores anaerobios.

1.2.3.1 Efecto de los parametros ambientales

Efecto de la temperatura

El conocimiento de la dependencia de las constantes de velocidad de
reaccion bioldgica con la temperatura es muy importante para asegurar la eficacia
conjunta de un proceso de tratamiento biolégico (Tchobanoglous et al., 2003). La
temperatura afecta a la velocidad con la que se producen las reacciones de
catdlisis enzimaticas y a la difusién del sustrato en las células. Este ultimo se
produce por los cambios en las propiedades fisicas y quimicas del agua residual,
afectando considerablemente al disefio y operacién del sistema de tratamiento
(Lettinga et al., 2001). La relacion de la temperatura con la velocidad de
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crecimiento se muestra en la Figura 1.2. Esta figura muestra que la velocidad de
crecimiento aumenta gradualmente con la temperatura hasta alcanzar un valor
Optimo. Cuando se sobrepasa el valor dptimo de temperatura, la velocidad de
crecimiento desciende rdpidamente.

A

Velocidad de crecimiento

Temperatura

Figura 1.2- Efecto de la temperatura sobre la velocidad de crecimiento de los
microorganismos (adaptado de Bitton, 2011).

Los microorganismos estdn agrupados en tres categorias dependiendo del
rango de temperatura en el que la velocidad de crecimiento alcanza su valor
maximo. Los diferentes grupos en los que se agrupan los microorganismos y los
intervalos de temperatura son:

e Psicrofilico: en este intervalo la biomasa se desarrolla a temperaturas
comprendidas entre los 0 y los 20 °C, siendo el 6ptimo sobre los 15 °C.

o Mesofilico: este es el intervalo de temperatura mas utilizado para la
depuracién de aguas residuales. En este intervalo, la biomasa anaerobia se
desarrolla a temperaturas comprendidas entre 20 y 42 °C, siendo el
Optimo de temperatura entre 32 y 38 °C (Kashyap et al., 2003).

e Termofilico: en este intervalo la biomasa se desarrolla a temperaturas
comprendidas entre los 42 y 75 °C, siendo el éptimo entre 50 y 55 °C
(Kashyap et al., 2003). Presentan una tasa de crecimiento alta.

El efecto de la temperatura en las dos primeras etapas de la digestién
anaerobia (hidrélisis y acidogénesis) no es significativo debido a que en una
poblacién microbiana mixta siempre hay bacterias cuya temperatura optima para
alcanzar la mayor velocidad de crecimiento se encuentra en el intervalo de la
temperatura de operacidén, ademas que presentan una elevada actividad en
comparacién con los microorganismos presentes en las otras etapas. Por contra,
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las etapas de acetogénesis y metanogénesis son llevadas a cabo por
microorganismos especializados, con lo que son mas sensibles a los cambios de
temperatura, ademas que su cinética de crecimiento es mas lenta que las
hidroliticas y las acidogénicas. A pesar de esto, las bacterias anaerobias poseen
una buena capacidad para adaptarse a los cambios de temperatura, siempre que
no se exceda el limite de temperatura previamente definido en el que la tasa de
muerte es mayor que el crecimiento neto (Rajeshwari et al., 2000).

Los tratamientos anaerobios a temperatura ambiente (<18 °C) se
consideran adecuados para el tratamiento de una gran variedad de aguas
residuales (Enright et al., 2005), especialmente en zonas de clima templado (del
Pozo et al., 2002). Por otro lado, a bajas temperaturas, se produce un descenso en
la actividad metabdlica y, en consecuencia, de la velocidad de crecimiento de los
microorganismos, siendo mas significativo el efecto negativo de la temperatura en
la actividad metabdlica de las comunidades de Archaea y de Bacteria que la
presencia de compuestos de baja biodegradabilidad (Siggins et al., 2011). La
operaciéon a baja temperatura afecta particularmente a los microorganismos
acetogénicos y metanogénicos especializados, resultando en un aumento de la
concentracién de los acidos grasos volatiles, que puede, a su vez, ocasionar la
inhibicidon de la etapa metanogénica (Rajeshwari et al., 2000). A pesar de esto, la
tasa de crecimiento neto de la biomasa de las bacterias metanogénicas vy
acetogénicas se incrementa cuando desciende la temperatura (Lettinga et al.,
2001) debido a que la velocidad de muerte a temperaturas por debajo de 15 °C es
muy baja. Kashyap et al. (2003) y Kettunen y Rintala (1997) observaron que la
degradacién anaerobia en condiciones psicrofilicas era llevada a cabo por bacterias
mesofilicas que toleran las bajas temperaturas, por lo que si se realiza una
aclimatacién previa de los microorganismos a la temperatura de operacidon del
reactor anaerobio se logran mayores eficacias de eliminacion.

Efecto del pH

Las reacciones bioldgicas anaerobias son muy dependientes del pH. Cada
grupo de microorganismos anaerobio tiene un intervalo de pH dptimo diferente.
Las bacterias productoras de acidos toleran bajos pH y tienen un éptimo a pH
entre 5 y 6, mientras que las bacterias productoras de metano tienen un
funcionamiento éptimo en un intervalo de pH entre 6.7 y 7.4, siendo la variacién
del pH un factor mas inhibitorio para los microorganismos productores de metano
gue para los acidogénicos.

La operacién de un reactor anaerobio dentro del intervalo éptimo de pH
de los microorganismos metanogénicos frente al de los acidogénicos previene la
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predominancia de estos ultimos, evitando la acumulacidon de &cidos grasos
volatiles. Cuando en el reactor se alcanzan valores de pH menores de 6 o mayores
de 8, la actividad de los organismos productores de metano comienza a disminuir,
originando un desequilibrio entre la produccién y consumo de acidos grasos
volatiles. Este desequilibrio produce la acumulacién de acidos grasos volatiles, lo
que contribuye al descenso del pH y da lugar a un proceso autoinducido de
acidificacién del reactor. La acidificacion del reactor produce serios problemas de
operacion (Liu y Tay, 2004). En condiciones normales de operacién, el descenso en
los valores de pH causado por los microorganismos acidogénicos se regula con el
bicarbonato producido por los microorganismos productores de metano (Bitton,
2011), aunque bajo condiciones ambientales adversas la capacidad reguladora del
pH del sistema puede fallar. La concentracidn de alcalinidad necesaria para
asegurar un pH neutro depende del contenido de CO, en la fase gas, que se
encuentra en equilibrio con la cantidad de CO; disuelto. Para una concentracion de
este compuesto entre un 30 y un 50% es necesario mantener una concentracion
de alcalinidad comprendida entre 2000 y 4000 mg CaCOs I'* (Tchobanoglous et al.,
2003). Un método para reestablecer el balance de pH es incrementar la alcalinidad
mediante la adicién de compuestos como cal, amoniaco, sosa o bicarbonato
sédico, siendo este ultimo el mas indicado por la seguridad en el manejo, su facil
disolucidn en agua y que su sobredosis no afecta al proceso de digestion anaerobia
(Lettinga, 1995b).

Efecto del aporte de nutrientes

La presencia de iones en el agua residual a tratar es esencial para que
tenga lugar el crecimiento y la actividad de la poblacién microbiana. Sin embargo,
en ausencia de crecimiento todavia es posible obtener una sustancial degradacion
de los contaminantes (Lettinga, 1995a). La necesidad de los diferentes nutrientes
por parte de los microorganismos depende de su proporcidon en la composicion
celular. Segun esta composicién, se puede establecer una distincion entre los
elementos con mayor presencia en la composicién de las bacterias,
macronutrientes, y los que tienen menor presencia, micronutrientes.

En el caso de los micronutrientes, las bacterias formadoras de metano
tienen una relativa elevada concentracion de hierro, niquel y cobalto en su
composicién elemental, tal y como muestra la Tabla 1.1. Aparte de los elementos
descritos en esta tabla, para el desarrollo de una poblacion microbiana
heterogénea, es necesario que en el agua residual se encuentren ciertos
elementos en concentraciones traza como son extracto de levadura, ya que
contiene vitamina By, cofactor de enzimas implicadas en la metanogénesis del
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metanol, acetato y presumiblemente metilaminas (Jones et al., 1987), o los
metales aluminio o boro.

Tabla 1.1 Composicion elemental tipica de bacterias metanogénicas en base seca
(adaptado de Lettinga, 1995b).

Macronutrientes Micronutrientes
Elemento Concentracion, g kg? Elemento Concentracién, mg kg
Nitrégeno 65 Hierro 1800
Fésforo 15 Niquel 100
Potasio 10 Cobalto 75
Azufre 10 Molibdeno 60
Calcio 4 Cinc 60
Magnesio 3 Manganeso 20
Cobre 10

En cuanto a la necesidad de los principales macronutrientes, basandose en
las necesidades de nutrientes derivadas de la composicion celular, Lettinga (1995)
recomienda una relacién DQO:N:P de 1000:5:1 y una relacién C:N:P de 330:5:1
para un reactor en el que se produce la degradacién de acidos grasos volatiles y
otros compuestos con un rendimiento de crecimiento aproximado de 0.05 g g.

Muchos tipos de aguas residuales contienen nutrientes suficientes para
asegurar el crecimiento de los microorganismos, como es el caso del agua residual
proveniente de cerveceras. En caso contrario, si se utiliza un agua residual
sintética, hay que adicionar nutrientes al agua residual a depurar para asegurar
una buena capacidad de tratamiento del reactor.

Efecto de la produccion de biogds

La produccidon de biogas influye sobre la agitacién dentro del reactor
anaerobio y, en consecuencia, sobre formacidn de los granulos y sus
caracteristicas. El tratamiento de elevadas cargas orgdnicas provocan,
consecuentemente, una mayor produccion de biogds, generando una mayor
agitacién dentro del reactor (Seghezzo et al., 1998). Esta turbulencia natural
causada por la corriente influente y la produccién de biogds en el reactor
proporcionan una mayor superficie de contacto de la biomasa (Heertjes y Meer,
1978).

Por otra parte, la velocidad superficial generada por el biogds producido
tiene una elevada influencia en la formacion de los granulos. La granulacién se
encuentra desfavorecida por una excesiva produccién de biogas, por lo que una
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elevada produccién de biogas generada durante el tratamiento de elevadas cargas
organicas causa el desprendimiento de la biomasa de la superficie del granulo y su
erosion (Syutsubo et al., 1997).

1.2.3.2 Efecto de los parametros de control

Efecto de la carga orgdnica

La carga organica (CO) es la cantidad de materia organica introducida en
un reactor diariamente por unidad de volumen. Este es uno de los pardmetros de
control mas importantes debido a que afecta significativamente a la ecologia
microbiana (Sakar et al., 2009).

La sensibilidad a la introducciéon de una excesiva carga organica depende
del tipo de reactor utilizado. Los reactores de lecho granular expandido o
fluidizado (RALF) soportan mejor las sobrecargas producidas por la operacion con
una elevada carga organica que los reactores en cultivo en suspensién. En estos
reactores, cuando se produce una sobrecarga puntual se reestablecen
rapidamente las condiciones normales de operacion. Aunque, por otro lado, los
reactores con lecho granular son muy sensibles a la sobrecarga de materia
organica durante el proceso de la puesta en marcha, efecto sobre la granulacion
asociado al proceso biolégico o relacionado con la produccién de biogds que se
indica anteriormente, produciéndose la pérdida de la biomasa durante el proceso
de granulacién.

Efecto del tiempo de retencidn hidrdulico y de la velocidad superficial

El tiempo de retencidn hidrdulico se define como el tiempo medio que
permanece el agua residual en el interior del sistema de tratamiento, mientras que
la velocidad superficial es la velocidad a la que se desplaza el liquido en un punto
dado de la superficie. Ambos términos se encuentran inversamente relacionados
para una misma seccién de un reactor anaerobio.

Varios estudios han demostrado que la granulacién de la biomasa
anaerobia se lleva a cabo a relativamente elevadas velocidades superficiales,
demostrando que no es posible el desarrollo de los granulos si no se producen
unas condiciones de estrés fisico selectivo provocado por la hidrodindmica del
reactor (Alves et al., 1998; Arcand et al., 1994; O’Flaherty et al., 1997). Por tanto,
la granulacién de la biomasa anaerobia se verd favorecida por tiempos de
retencién hidraulicos cortos y velocidades superficiales elevadas, debido a que se
produce el lavado en el reactor de las bacterias que no son capaces de estimular la
formacion de granulos. En el caso de que se empleen tiempos de residencia
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hidrdulica largos, acompanados de bajas velocidades superficiales, se favorece el
crecimiento disperso de bacterias, lo que es desfavorable para el fomento de la
granulacion de la biomasa (Liu y Tay, 2004).

A parte de favorecer la formacion de granulos, el incremento en la
velocidad superficial también mejora el indice volumétrico de la biomasa
anaerobia. Este hecho fue constatado por Noyola y Moreno (1994) en un reactor
anaerobio de manto de lodo con flujo ascendente (RAFA), ya que observaron que
el incremento de la velocidad de sedimentaciéon con el aumento de la velocidad
superficial de forma progresiva de 1 a 50 m hi,

Efecto de la variacion del caudal del agua residual

Los reactores anaerobios se encuentran expuestos a variaciones del caudal
del agua residual a tratar debido, en el caso del tratamiento de aguas residuales
urbanas, a los cambios en las actividades humanas, y el caso del tratamiento de
aguas industriales, ligados a las condiciones de produccion. Estas variaciones
pueden afectar de forma adversa a la eficacia de la degradacidn anaerobia (van
Lier et al., 2001). El efecto de las variaciones de caudal sobre el rendimiento del
sistema depende del tiempo de retencidn hidrdulico aplicado, tiempo de retencidn
de sélidos, la intensidad y duracidon de las variaciones, las propiedades de la
biomasa y el disefio del reactor anaerobio, en particular del disefio del separador
de tres fases (Leitdo et al., 2006).

La situacién de estrés provocada por las variaciones repentinas de caudal
puede causar el desequilibrio termodindmico del sistema. Este desequilibrio
produce la acumulacion de acidos grasos volatiles debido a que se descompensa la
relacion entre microorganismos productores y consumidores de acidos grasos
volatiles. También se puede producir un cambio en la presidn parcial de
hidrégeno, llegando a valores por encima de 10 atm, por la descompensacion
entre productores y consumidores de hidrégeno, produciéndose elevadas
cantidades de hidrégeno y didxido de carbono. Esto puede acarrear la inhibicidn
de la degradacién de 4cido propidnico, acido butirico y acido lactico (Canovas-Diaz
y Howell, 1988; Cohen et al., 1982; Eng et al., 1986; Fongastitkul et al., 1994). Otro
efecto de la situacion de estrés producido por la variacidon de caudal es el cambio
en la produccién y composicion de biogas (Chua et al., 1997).

1.2.4 Proceso de granulacién en reactores anaerobios de lecho granular

La granulacion del fango anaerobio ha permitido el desarrollo de la
tecnologia para el tratamiento de aguas residuales utilizando elevadas cargas
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orgdnicas. Una de las ventajas que posee el fango anaerobio granulado es la
elevada velocidad de sedimentacién, proporcionando la oportunidad de trabajar
con bajos tiempos de residencia hidraulica y elevados tiempos de retencion de
sélidos. La otra ventaja que ofrece el fango granular es una elevada actividad
metanogénica especifica, ligada a la proximidad de las bacterias acetogénicas y las
microcolonias de las arqueas metanogénicas hidrogenotrofas, permitiendo que la
transferencia de hidrégeno entre ambos tipos de microorganismos sea mas
eficiente.

Diversas teorias se han desarrollado para explicar la formacién de granulos
por parte de la biomasa anaerobia. Atendiendo al factor principal responsable de
la formacién de granulos, se puede distinguir entre mecanismos fisico-quimicos,
microbiolégicos y termodinamicos (Tabla 1.2).

Los modelos fisico-quimicos se basan en que el proceso de granulacidn
anaerobia comienza con la adhesion de los microorganismos o la
autoinmovilizacién y puede ser definida dentro de los términos de la energia que
existe en la interaccidn entre bacterias o de las bacterias con una superficie sélida
(Liu et al., 2003). En esta interaccidn intervienen fuerzas repulsivas, como fuerzas
electroestaticas o la interaccion de hidratacién, y atractivas, como las fuerzas de
van der Waals.

El modelo de nucleo inerte se basa en que los microorganismos
anaerobios presentes en un reactor de lecho granular se adhieren a la superficie
de microparticulas inertes, para formar una biopelicula inicial llamada granulo
embrionario. Los granulos maduros se forman a partir del crecimiento de los
microorganismos adheridos. Por otro lado, el modelo de presién de seleccién se
asienta en que la biomasa que no posee la capacidad para estimular la formacidn
de los granulos anaerobios es lavada del interior del reactor por las fuerzas
hidrodindmicas, permaneciendo en el interior del reactor anaerobio sélo la
biomasa formadora de granulos.

Segun el modelo de unién de iones positivos multivalentes, la granulacién
de la biomasa anaerobia se puede estimular mediante la adicion de iones
positivos, como calcio, magnesio, aluminio o hierro. Estos iones, segun este
modelo, reducen la repulsién electroestatica que producen las cargas negativas de
la superficie que poseen las células a pH neutros, favoreciendo la auto-
inmovilizacién de los microorganismos. También se han utilizado con éxito la
adicion de polimeros, naturales o sintéticos, para la estimulacién de la granulacién,
tal y como se postula en el modelo de unién mediante polimeros naturales y
sintéticos. Algunos de los iones y polimeros estudiados en la bibliografia para la
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estimulacién de la granulacion de biomasa anaerobia se muestran en la Tabla 1.3,
indicando si fomentan la granulacién y si afectan de forma positiva o negativa a la
eficacia del proceso. Cabe destacar el caso de la adicion de calcio que, en
concentraciones menores a 300 mg I! favorece la granulacidn de la biomasa, pero
la adicidn de concentraciones superiores produce el efecto contrario, ademas de
tener un efecto negativo sobre la eficacia del proceso de degradacién anaerobia
(Boonsawang et al., 2008).

Las teorias basadas en la microbiologia explican la granulaciéon por la
accion de una serie de microorganismos que poseen unas caracteristicas
especiales. Las diferentes aproximaciones se agrupan en fisiolégicas, crecimiento
de un nucleo de microorganismos y ecolégicas, tal y como muestra la Tabla 1.2.

La aproximacién fisioldgica considera que la produccidon de polimero
extracelular por parte de los microorganismos bajo ciertas condiciones
ambientales es el factor responsable de la formacidon de los granulos. Esta
aproximacion se encuentra ligada a las condiciones fisico-quimicas del reactor
(Hulshoff et al., 2004), ya que para la formacién del granulo es necesario la
seleccion por presidon de microorganismos responsables de la granulacién, asi
como la existencia de un nucleo formado por los sélidos del influente donde se
produce la colonizacidn por parte de los microorganismos.

La teoria de crecimiento de un nucleo de microorganismos se fundamenta
en que la formacidn de los granulos se realiza en dos fases, la primera en la que se
forman los precursores, y la segunda en la que se produce el crecimiento de los
granulos a partir de estos precursores. En la primera fase de formacién, que se
considera la mas crucial del proceso de formacién del granulo, es importante la
presencia de arqueas filamentosas del género Methanosaeta. También pueden
actuar como precursores arqueas del género Methanosarcina, debido a que este
género genera de forma espontanea pequeios agregados al excretar polimeros
extracelulares que permiten la adhesion de bacterias que crecen sintréficamente
con estos microorganismos metanogénicos. A pesar de que el género
Methanosarcina sea precursor de la formacidon de granulos, la presencia de una
elevada concentracion de estas arqueas en un reactor anaerobio no es deseable,
ya que pueden causar problemas operacionales (Wiegant y Man, 1986).
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Tabla 1.2 Mecanismos y principales teorias del proceso de granulacion de la
biomasa anaerobia (adaptado de Hulshoff et al., 2004).

Tipo de mecanismo Teoria Referencia
Fisico-quimico Modelo de ntcleo inerte Lettinga et al., 1980
Modelo de presion de Hulshoff et al., 1983
seleccién
Modelo de unién de iones Mahoney et al., 1987

positivos multivalentes

Modelo de unién mediante Elmamouni et al., 1998
polimeros naturales y
sintéticos

Microbioldgico Fisiologicas Sam-soon et al., 1987

Crecimiento de un nucleo de  Cheny Lun, 1994
microorganismos

Ecoldgicas Ahn, 2000; Macleod et al.,
1990; Morgan et al., 1991;
Wu y Jain, 1996

Termodinamico Formacion de un nucleo Zhu et al., 1997
cristalizado
Modelo de tension Thaveesri et al., 1995
superficial
Translocacién de protones- Tay et al., 2000

deshidratacion

La presencia del género Methanosaeta para la formacidon del granulo es
fundamental en la aproximacion ecoldgica. Segln esta aproximacion, la
granulacion comienza por la adhesidn de colonias de cocos y bacilos de bacterias
acidogénicas y acetogénicas sobre Methanosaeta, formando microfléculos con un
tamano comprendido entre 10 y 50 um. Luego, debido a la morfologia filamentosa
de Methanosaeta, se establecen “puentes” entre los microfléculos formados
pudiendo constituir granulos de tamafo mayor a 200 um. Finalmente, el
crecimiento del granulo se realiza por el desarrollo de las bacterias acidogénicas y
acetogénicas.
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Las teorias termodindamicas se centran en el andlisis de los mecanismos de
granulacion en términos de la energia que interviene entre las paredes celulares o
entre la pared celular y otra superficie en el proceso de adhesion de
microorganismos por causas fisico-quimicas. Otros aspectos que también se tienen
en cuenta son la hidrofobicidad, la movilidad electroforética y la influencia de la
actividad de translocacion de protones realizada a través de la membrana celular,
la cual produce energia.

Zhu et al. (1997) desarrollaron la teoria de formacion de un nucleo
cristalizado basada en que las bacterias acidogénicas y acetogéncas se asocian con
arqueas metanogénicas formando pequefios agregados. Estos agregados se
yuxtaponen formando grédnulos. La estructura y composicién del granulo
propuesta por esta teoria se contrapone con la desarrollada por MaclLeod et al.
(1990), que sugiere que Methanosaeta ocuparia el nucleo del granulo, las
bacterias acetogénicas formadoras de hidrégeno se encontrarian alrededor del
nucleo y que, en la parte externa del granulo se encontrarian las bacterias
acidogénicas y los microorganismos consumidores de hidrégeno.

El modelo de tensidn superficial relaciona la adhesidon de las bacterias
involucradas en el consorcio anaerobio en reactores de lecho granular con la
termodinamica de la superficie de la célula. Las bacterias sélo pueden obtener la
maxima energia libre de adhesidn (AGagn) cuando la tensidn superficial del liquido
en la superficie es elevada o baja. Con elevada tensiéon superficial se ve favorecida
la adhesidn de bacterias con baja energia en la superficie o bacterias hidrofébicas,
mientras que, con baja tensidon superficial se ve favorecida la formacion de
agregados de bacterias hidrofilicas. Se establecié una tercera zona incluida dentro
de los valores de tensidn superficial comprendidos entre 50 y 55 mNewton (N) m™,
en la que no se favorece la formacién de agregados ni de bacterias hidrofilicas ni
hidrofébicas debido al bajo potencial de adhesidn. Segln esta teoria, los granulos
formados en condiciones de baja tensidn superficial, con bacterias acidogénicas
como una fase sdélida en asociacién con los microorganismos metanogénicos,
resulta en una operacién del reactor mas estable, debido a que los agregados
formados son menos susceptibles de permitir la adhesidn de biogas que conlleva
el lavado de la biomasa de un reactor anaerobio.
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Tabla 1.3 Revision bibliografica de cationes y polimeros, naturales y sintéticos,
utilizados para estimular la formacién de granulos anaerobios

Cationes utilizados para el estimulo de la granulacion
Efecto sobre la

Catién Autores ;:::Jf:g;: eficacia del
proceso

Ca%* Mahoney et al., 1987 Si n.d.
Teo et al., 2000 Si n.d.
Yu et al., 2001 Si Negativo
Ghangrekar et al., 2005 Si n.d.
Boonsawang et al., 2008 Si/No n.d./Negativo

Mg?* Schmidt y Ahring, 1993 Si Positivo

FeZ* Yu et al., 2000 Si Negativo
Vlyssides et al., 2009 Si Positivo
Zhang et al., 2011 Si Positivo

Na* Ghangrekar et al., 2005 No n.d.
Li et al., 2014 Si n.d.

Al Yu et al., 2001 Si n.d.
Boonsawang et al., 2008 Si n.d.
Abbasi et al., 2013 Si n.d.

Polimeros utilizados para el estimulo de la granulacion
Efecto sobre la

, F | .
Polimero Autores avorecef ’a eficacia del
granulacién
proceso
Chitosan Elmamouni et al., 1998 Si n.d.
Nuntakumjorn et al., 2008 Si Positivo
Phalakornkule y Khemkhao, Si Positivo
2010
Poliacrilamida She et al., 2012 Si n.d.
AA 184 H Show et al., 2004 Si Positivo
DADMAC Bhunia y Ghangrekar, 2008 No Negativo
Kymene SLX-2 Uyanik et al., 2002 Si Positivo
MEM 8265 Hudayah et al., 2012 Si n.d.

n.d. no detectado

Tay et al. (2000) propusieron una teoria para explicar el mecanismo
molecular que se lleva a cabo durante la formacion de los granulos de biomasa
anaerobia. Esta teoria se basa en la actividad de translocacion de protones de la
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membrana celular en bacterias. En esta teoria se considera que el proceso de
granulacion se produce en cuatro pasos: deshidratacidon de la superficie de las
bacterias, la formacion del embridn granular, la maduracion del granulo y la post-
maduracién.

En condiciones normales, la superficie de las células de las bacterias tienen
carga negativa, facilitando los puentes de hidrégeno con las moléculas de agua,
resultando la célula cubierta por una red de moléculas de agua. A pesar de esto, la
repulsidon producida por la hidratacidn de las células no interfiere en la formacion
de agregados celulares. Por ello, en esta teoria se argumenta que las bacterias
acidogénicas, durante la acidificacion de sustratos, bombea protones desde el
citoplasma al exterior de la célula. La translocacion de los protones produce la
energia necesaria para poder romper los puentes de hidrégeno y producir la
deshidratacidn en la superficie celular, produciéndose la neutralizacién parcial de
las cargas en la superficie celular necesaria para formar agregados. Tras esta
primera etapa, se forman los granulos embrionarios mediante la adhesién de
bacterias acidogénicas, acetogénicas y arqueas metanogénicas, que iran creciendo
durante la etapa de maduracion del granulo. En la etapa de post-maduracién, la
actividad de translocacion de protones mantiene la superficie bacteriana en
condiciones hidrofébicas, siendo este mecanismo el maximo responsable del
mantenimiento de la estructura granular.

1.2.5 Reactores anaerobios de lecho granular

Las primeras observaciones de la granulacidon de la biomasas anaerobia
fueron descritas por Young y Mccarty (1969) en un sistema de filtracidon anaerobia.
Desde este momento, numerosos autores desarrollaron diferentes sistemas de
alta carga utilizando como base el lecho anaerobio granular para la degradacién de
diversos tipos de aguas residuales debido a las ventajas que ofrece esta tecnologia,
como bajo requerimiento energético para la operacion, baja inversion inicial, poco
espacio requerido para su construccion y la baja produccién de sélidos (Liu y Tay,
2004).

A finales de los afios 70, en los Paises Bajos, se desarrolld el reactor
anaerobio de manto de lodo con flujo ascendente (RAFA), mas conocido por sus
siglas en inglés UASB (up flow anaerobic sludge blanket). Mas tarde se
desarrollaron modificaciones, como el reactor anaerobio continuo de tanque
agitado (RCTA) operado con biomasa granular, el reactor de circulacion interna
(CI), reactor de lecho expandido (RALF), reactor anaerobio discontinuo de tanque
agitado o reactor anaerobio de manto migracional (RAMM). También se han
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combinado estos reactores con otros procesos para tratar diversos tipos de aguas
residuales. La biomasa anaerobia granular aplicada a los reactores anaerobios de
alta carga se ha convertido en una opcién econémica para el tratamiento de aguas
residuales, de tal forma que las principales empresas que proveen esta tecnologia
venden mds reactores de alta carga tipo circulacién interna o de lecho expandido
gue otros mds convencionales como los reactores anaerobios de manto de lodo
con flujo ascendente (van Lier, 2008). A continuacién se describen brevemente
estos tipos de reactores.

Reactor anaerobio de manto de lodo con flujo ascendente (RAFA)

Los reactores RAFA consisten en un separador gas-liquido-sdlido, que
permite retener la biomasa en el interior del reactor mediante la separacién de
ésta del efluente, un sistema de distribucidon del influente en la zona baja del
reactor y una zona para verter el efluente en la parte superior. Las velocidades
superficiales tipicas en este tipo de reactores se encuentran entre 0.5y 5 m h?, y
el ratio entre la altura y el ancho del reactor es entre 0.2 y 0.5. Los reactores RAFA
se disefian para el tratamiento de cargas orgénicas entre 10 y 15 kg DQO m™3 d*!
(Lim y Kim, 2014). El primer reactor RAFA fue utilizado para el tratamiento de las
aguas residuales provenientes de una refineria de azucar de remolacha en los
Paises Bajos. Mas tarde, se ha demostrado la capacidad de este tipo de reactor
para el tratamiento de agua residual de otro tipo de industrias como destilerias,
plantas de procesado de alimentos, curtido y agua residual municipal (Rajeshwari
et al., 2000).

Reactor anaerobio continuo de tanque agitado (RCTA)

En este tipo de reactores, que se caracterizan por una agitacién mecdnica
para asegurar la mezcla completa dentro del reactor, se ha observado la formacidn
de granulos de biomasa anaerobia. Las fuerzas hidrodindmicas producidas por la
agitacién tienen un papel crucial para mantener la integridad del granulo (Liu y
Tay, 2004). Este tipo de reactor se puede utilizar para el tratamiento de bajas
cargas orgénicas, entre 0.25 y 3 kg DQO m3 d, y elevados tiempos de residencia
hidraulicos, entre 10 y 60 dias (Saleh y Mahmood, 2004).

Reactor de circulacion interna (Cl)

El reactor de circulacién interna (Cl), o en inglés internal circulation reactor
(IC), consiste en la interconexion de dos compartimentos RAFA, uno encima del
otro, y se caracteriza por la separacion del biogas en dos etapas dentro del reactor.
El influente se introduce por la parte baja del reactor, utilizando un sistema de
distribucidn eficaz para favorecer su mezcla con la biomasa anaerobia granular del
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interior. En el compartimento inferior se produce la mayor parte de la conversidn
de la materia orgdnica a metano y didxido de carbono. Este biogas es recogido en
el separador ubicado al final del primer compartimento, generando el ascenso del
biogas, forzando al agua a ascender por la conduccién de ascensién hasta el
separador gas-liquido situado en la parte superior del reactor. El biogds es extraido
del sistema a través del separador y el agua vuelve al fondo del reactor a través de
la conduccion de descenso. En el segundo compartimento se separa el efluente del
biogas y es conducido al exterior por la parte superior del reactor. Este disefio
permite la operacién del reactor anaerobio con elevadas velocidades superficiales
de liquido y gas, con lo que es factible tanto el tratamiento de aguas residuales con
baja carga organica, asi como de aguas residuales con elevada carga organica.

Este tipo de reactor se ha probado con éxito en la depuracién de diversos
tipos de efluentes de origen industrial en la industria lactea, en cerveceras, en
centros de procesado de patatas y otro tipo de industrias del sector de la
alimentacidn, con cargas orgénicas comprendidas entre 10 y 40 kg DQO m3d'y
velocidades superficiales de hasta 10 m h! (Driessen y Yspeert, 1999).

Reactor anaerobio de lecho expandido o fluidizado (RALF)

Los reactores de lecho expandido o fluidizado, o por sus siglas en inglés
EGSB (expanded granular sludge bed), son una extension del proceso que se lleva a
cabo en los reactores RAFA donde el lecho de lodo granular es expandido
mediante el uso de un reactor mas estrecho y una velocidad superficial mas
elevada (Grady et al., 2011), normalmente superior a 6 m h™. La elevada velocidad
superficial contribuye a la separacion de la biomasa suspendida de los granulos
maduros, con la consecuente pérdida de los microorganismos que no se
encuentran adheridos a estos granulos. La configuracién del reactor, con una
relacion alto-acho entre 4 y 5, aumenta la produccién de biogas por unidad de
area (Zoutberg y Debeen, 1997) debido al aumento de la mezcla hidraulica,
causando un mayor contacto entre la biomasa y el agua residual a tratar.

El mayor contacto entre la biomasa y el agua residual provocado por la
expansion del lecho proporciona a este tipo de reactores la capacidad de tratar
compuestos poco biodegradables (Zoutberg y Debeen, 1997), el tratamiento con
elevadas cargas organicas (Seghezzo et al., 1998), superiores a 30 kg DQO m™3 d!
(Lim y Kim, 2014), y el tratamiento de aguas residuales con una elevada viscosidad
provocada por bajas temperaturas. Ademas, la dilucion del influente producida
por la recirculacién del efluente permite el tratamiento de compuestos toxicos. Las
caracteristicas de esta tecnologia la hacen adecuada para el tratamiento tanto de
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aguas residuales de origen industrial como de origen urbano (Lettinga et al., 2001;
Zoutberg y Debeen, 1997).

Reactor anaerobio discontinuo de tanque agitado (RDTA)

El funcionamiento de un reactor discontinuo de tanque agitado se divide
en cuatro fases: fase de llenado, fase de reaccion, fase de sedimentacién y fase de
vaciado. La mezcla durante la operacidon del reactor en la fase de reaccién se
realiza mediante agitacién mecanica. La capacidad de eliminacién de este tipo de
tecnologia es similar a la alcanzada en los reactores de tipo RAFA cuando se
operan en condiciones de baja carga organica (Kennedy y Lentz, 2000), siendo las
cargas organicas tipicas de tratamiento entre 0.5 y 3 kg DQO m= d.

Las ventajas que ofrece este tipo de tratamiento sobre un tratamiento en
continuo son: una elevada flexibilidad del proceso en términos de tiempo de ciclo
y secuencias. Durante la fase de llenado la operacién se asemeja a la operacién en
flujo de pistén, no se produce la sedimentacion de la biomasa durante la
operacion, no es necesario el uso de un decantador externo y se evita que se
produzcan cortocircuitos hidraulicos.

Reactor anaerobio de manto migracional (RAMM)

El reactor anaerobio de manto migracional, o por sus siglas en inglés
AMBR (anaerobic migrating bed reactor) fue descrito por primera vez por
Angenent y Sung (2001). Este reactor estda compuesto por varios reactores
conectados entre si en serie, con agitacién mecdnica en continuo. El influente es
bombeado al primero de los reactores y efluente es extraido por el ultimo, de tal
forma que la mayor produccién de biogas se produce en los primeros reactores.
Durante la operacién de estos reactores se ha observado la migracién de la
biomasa, de forma que se acumula en el Ultimo reactor, provocando que este
ultimo compartimento haga la funcion de decantador para evitar que se pierda
parte de la biomasa con el efluente. Con el objetivo de evitar la excesiva
acumulacién de biomasa en este Ultimo compartimento es necesario revertir el
flujo del efluente periddicamente, de forma que el compartimento que hace la
funcion de decantador pase a ser aquel en el que entra el influente. Esta
configuracidn presenta una serie de ventajas como, por ejemplo, se evita que se
produzcan cortocircuitos hidraulicos, presentan una elevada eficacia de
eliminacion de compuestos poco biodegradables (Liu y Tay, 2004) y es capaz de
obtener elevadas eficacias de eliminacién a temperaturas bajas (15 °C) (Angenent
et al., 2001). Por contra, la estructura interna de estos reactores es mas compleja
que la de los de tipo RAFA.
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Una de las principales ventajas de los reactores basados en la granulacion
de la biomasa es la retencién en el interior del reactor de los microorganismos
adaptados a la degradacidon de compuestos lentamente biodegradables. El resto
de ventajas e inconvenientes se recogen en la Tabla 1.4.

Tabla 1.4 Ventajas e inconvenientes del uso de un reactor anaerobio de alta carga
(Grady et al., 2011; Rajeshwari et al., 2000; van Lier, 2008).

Ventajas

Elevada concentracion de fango y elevado tiempo retencion de sélidos, con lo que se
consigue una reduccion del 90% del espacio requerido por un sistema aerobio.

Reactores de volumen pequefio por la capacidad de tratar elevadas cargas organicas,
entre 20y 35 kg DQO m3d™

Con estos sistemas se alcanzan elevadas eficacias de eliminacion, resultando una
elevada calidad del efluente.

Mecdnicamente sencillo.
Reduccion en la produccién de fango por encima del 90%.

No se usan carburantes fdsiles para el tratamiento, ahorrando alrededor de 1 kWh kg
1 DQOeIiminada-

Produccién de energia térmica de 13.5 MJ kg?! DQOeiiminada, |0 que supone una
produccion de energia eléctrica de 1.5 kWh (asumiendo el 40% de eficiencia en la
conversion).

Rapida puesta en marcha (1 semana) si se utiliza fango granular como indculo.

Inconvenientes

El tiempo requerido para la puesta en marcha del reactor es elevado debido a la
necesidad de formacién de un fango granular. La eficacia del sistema depende de la
formacion de granulos densos con elevada sedimentabilidad.

Estos reactores se operan con tiempos de retencién hidraulicos cortos, lo que supone
una menor dilucion de los inhibidores.

Se precisa de un experto para la operacion y control de estos reactores.
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1.2.6 Aplicacion de los procesos anaerobios a la degradaciéon de
disolventes organicos

El uso de agua en los procesos industriales resulta en elevados volumenes
de agua residual con una elevada presencia de contaminantes organicos,
principalmente en aquéllas provenientes de la industria farmacéutica, la
cosmética, la textil o la del caucho. La degradacién anaerobia de los compuestos
orgdnicos de estos efluentes industriales es muy compleja debido a que requiere la
participacién de una variedad de microorganismos que coexisten en una poblacién
mixta (Terzis, 1994).

Un gran numero de autores han demostrado la capacidad de los reactores
anaerobios de alta carga para el tratamiento de efluentes industriales que
contienen productos téxicos o recalcitrantes (Mchugh et al., 2003). En concreto,
los reactores de tipo RALF fueron los primeros en utilizarse a escala industrial para
el tratamiento de un agua residual que contenia 10 g I de formaldehido y 20 g I
de metanol con eficacias de eliminacion del 99% (Zoutberg y Frankin, 1996). Los
procesos anaerobios también se han mostrado eficaces para el tratamiento de
otros disolventes como disolventes alifaticos (Henry et al., 1996), alcoholes
(Eichler y Schink, 1985; Widdel, 1986; Zellner y Winter, 1987), ésteres (Yanti et al.,
2014), éteres (Fincher y Payne, 1962), aldehidos (Todini y Pol, 1992) y cetonas
(Taylor et al., 1980; Tonouchi, 2004).

A continuacion se presentan los mecanismos de degradacidén anaerobia de
los disolventes de interés de esta tesis doctoral.

Degradacion anaerobia de etanol

La degradacidon anaerobia de etanol se puede producir por varias vias
diferentes dependiendo de la concentracion de sulfato en el agua residual. Las
reacciones acetogénicas, sulfurogénicas y metanogénicas involucradas en la
degradacién de etanol se muestran en la Tabla 1.5. En ausencia de sulfato, la
mayor parte de la degradacidon anaerobia de etanol se produce por una relacién
sintrofica de una bacteria acetogénica y una arquea metanogénica (Bryant et al.,
1967). En la Figura 1.3 se indica la ruta metabdlica llevada a cabo por los
microorganismos acetogénico para la degradacién de etanol hasta acido acético.
También fue observada la produccidon de metano por la degradacién directa de
etanol por parte de la cepa de arquea metanogénica CV (Widdel, 1986), aunque no
ha sido observado con posterioridad (Zellner y Winter, 1987). En presencia de
sulfato, el etanol es utilizado como sustrato por las bacterias sulfatorreductoras,
obteniendo como producto final 4cido sulfhidrico y energia (Tabla 1.5).



Introduccic’)n|41

Tabla 1.5 Reacciones acetogénicas, sulfurogénicas y metanogénicas involucradas
en la degradacion anaerobia del etanol (adaptado a partir de Kalyuzhnyi
et al. (1997) y Thauer et al. (1977))

Reacciones acetogénicas

CoHsOH + H,0->CH3COO" + H* + 2H, AG%=+9.6 kJ mol? (1.1)

Reacciones sulfurogénicas
2C,HsOH + S04 ->2CH3CO0" + HS + H* + 2H,0 AG’=-66.4 ki molt  (1.2)
CH3COO" + SO, ->2HCO5 + HS AG°=-47.6 ki molt  (1.3)

4H; + H* SO,*>HS + 4H,0 AG°=-38.1kJmol*  (1.4)

Reacciones metanogénicas
CH3COO" + H,0->CH4 + HCO" AG°=-31 kJ mol? (1.5)

4H; + HCOy + H*->CHy + 3H0 AG°=-33.9kimol?  (1.6)

La reaccidon de deshidrogenacién acetogénica del etanol es endergdnica
(Tabla 1.5), por lo que es necesario el gasto de ATP para que sea llevada a cabo.
Este hecho indica que parte de la energia que se obtiene de la ganancia de ATP en
la fosforilacion a nivel de sustrato obtenida en la formacidn de 4acido acético
(Figura 1.3) es utilizada en la formacién de una fuerza protén motriz para la
sintesis de nuevas moléculas de ATP.

Se ha observado entre las bacterias acetogénicas y arqueas
hidrogenotrofas que participan en la sintrofia de la degradacién de etanol que,
para la obtencién de una mayor cantidad de energia libre en el sistema, se invierte
la mayor parte de la energia obtenida en la formacidén de la fuerza protén motriz.
Schink (1997) determiné mas concretamente que un tercio de una unidad de ATP
generada por los microorganismos participantes en la sintrofia era utilizada para el
crecimiento celular y dos tercios eran invertidos para la formacién de la fuerza
protdn motriz, obteniendo en la reaccidn global de degradacién de etanol a
metano una energia libre de formacién de -56 kJ mol? etanol. Este autor llegé a
esta conclusion a partir de que Seitz et al. (1990) determinara en un co-cultivo de
Pelobacter acetylenicus y Methanobacterium bryantii, que el rendimiento de
crecimiento celular de la bacteria productora de hidrégeno era bajo, entre 1.7 y
2.2 g mol? etanol. Esta relacidon se mantuvo constante en varias asociaciones
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sintréficas entre diferentes microorganismos, siendo el rendimiento de
crecimiento celular de las bacterias acetogénicas inferior a la mitad (44-67%) del
rendimiento total de crecimiento obtenido por la degradacion anaerobia de
etanol, que es entre 3.3 y 5 g mol™* etanol.

2H* ADP

Etanol Acetil-CoA

CoA ATP Pi
CoA

Acetil-fosfato

p—ADP

N ATP
Y

Acido acético

Figura 1.3.- Ruta metabdlica de la degradacién anaerobia de etanol (adaptado a
partir de Dimroth y Hilpert, 1984).

Las bacterias encargadas de la deshidrogenacién del etanol pertenecen a
los filos Firmicutes, en un 60%, y Bacteroidetes, en un 30%, como se ha observado
en la poblacién microbiana de un reactor anaerobio que trataba aguas residuales
provenientes de una destileria (Huang et al., 2014). La asociacién predominante de
estas bacterias es con las arqueas de la familia Methanosarcinae. Dentro de esta
familia destaca, en la sintrofia para la degradacién de etanol, la presencia del
género Methanosaeta (Han et al., 2005; Huang et al., 2014), que utiliza de forma
mayoritaria la via acetoclastica para su metabolismo (Supaphol et al., 2011), con lo
qgue se deduce que la mayor parte de la formacidon de metano en la degradacion
anaerobia de etanol se produce por la oxidacién de acido acético.

En un medio con elevada concentraciéon de sulfato, las bacterias
sulfatorreductoras presentan una mayor ventaja competitiva por lo que, unido con
elevada afinidad de estas bacterias para el uso de etanol como sustrato en
comparacién con acido acético, el etanol es degradado mayoritariamente por este
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grupo de bacterias. La principal bacteria sulfatorreductora que utiliza el etanol
como sustrato son las pertenecientes al género Desulfobrivio (Jing et al., 2013).

La degradacidn anaerobia de etanol con reactores anaerobios de alta carga
es una tecnologia establecida para el tratamiento de aguas residuales de
cerveceras. Han et al. (2005) obtuvo eficacias de eliminacidn superiores al 90%
tratando, en un reactor de tipo RAFA, cargas organicas inferiores a 15.3 g DQO I
d?! de una mezcla 90% etanol y 10% de propanol y butanol. Por otro lado, Kato et
al. (1994) obtuvo eficacias de eliminacidn de 72.6% al operar un reactor RALF con
una carga organica de 32.4 g DQO I'* d'de etanol.

Degradacion anaerobia de isopropanol

La degradacion anaerobia de isopropanol se realiza mediante la
deshidrogenacion de la molécula de isopropanol a acetona (Figura 1.4). Esta
deshidrogenacion es llevada a cabo por arqueas metanogénicas hidrogenotrofas,
que utilizan el H* que se obtiene en esta reaccion para la reducciéon de CO,,
excretando como producto final metano y en la que, segin Widdel (1986), se
obtienen entre 0.24 y 0.26 moles de metano por cada mol de isopropanol
degradado. En presencia de elevadas concentraciones de hidrégeno se revierte el
proceso de deshidrogenaciéon del isopropanol, formando de nuevo isopropanol a
partir de acetona (Tonouchi, 2004; Zellner y Winter, 1987).

co, ADP

Isopropanol ﬁ» Acetona | Acetoacetil-CoA
ATP

NAD"  NADH CoA CADP

ATP

y

Acetil-CoA

Figura 1.4.- Ruta metabdlica de la degradacién anaerobia de isopropanol y acetona
a acido acético (adaptado a partir de Platen et al., 1994; Tonouchi,
2004).

Las arqueas metanogénicas pueden crecer en presencia de elevadas
concentraciones de isopropanol. Widdel (1986) observé que la cepa SK podia
crecer en presencia de 0.2 M de isopropanol y la cepa CV podia crecer a menor
velocidad con concentraciones superiores a 0.5 M. Esta ultima cepa también
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puede utilizar como sustrato etanol, no obstante el crecimiento en la fase
exponencial es 4 veces mas rapido en presencia de alcoholes secundarios, como el
isopropanol, que en presencia de etanol, aunque utilizando como sustrato el
alcohol primario se obtiene una mayor densidad celular.

En medios con isopropanol y en presencia de sulfato, la degradacion del
isopropanol es llevada a cabo por bacterias sulfatorreductoras debido a la ventaja
competitiva de estas bacterias sobre las arqueas metanogénicas, que ha sido
demostrada para otros sustratos como hidrégeno (Dar et al., 2008; Oude Elferink
et al., 1994) y acido acético (Colleran et al., 1995; Oude Elferink et al., 1994).

Los microorganismos del orden Methanobacteriales no utilizan el alcohol
como sustrato, excepto Methanobacterium formicum y Methanobacterium
bryantii. Tampoco se ha descrito el uso de isopropanol como sustrato en el orden
Methanococcales y en varios géneros del orden Methanomicrobiales. Dentro del
orden de Methanomicrobiales, se ha descrito el uso de isopropanol por parte de
Methanogenium marisnigri, Methanomicrobium paynteri, Methanocorpusculum
parvum, Methanocullus chikugoensis (Zellner y Winter, 1987) y Methanocullus
palmolei (Tonouchi, 2004).

Para la completa degradacién anaerobia del isopropanol a metano y
diéxido de carbono es necesaria la intervencion de arqueas metanogénicas que
utilizan isopropanol como sustrato y la sintrofia de bacterias degradadoras de
acetona, producto intermedio en la degradacién del isopropanol, y arqueas
metanogénicas acetotroéficas. Esta degradacidn sintrofica se explica en el siguiente
apartado. En ensayos en discontinuo se ha determinado un tiempo minimo para la
produccidn de metano a partir de isopropanol de 20 dias (Tonouchi, 2004).

Degradacion anaerobia de acetona

Como se ha mencionado anteriormente, en la degradacidon anaerobia de
isopropanol se obtiene como producto intermedio acetona (Taylor et al., 1980;
Tonouchi, 2004) que, a su vez, tiene que ser transformada a metano y didxido de
carbono para completar la degradacion anaerobia. Segiin Symons y Buswell (1932)
la degradacién de la acetona en condiciones anaerobias sigue la siguiente reaccidn
general:

CH,COCH,;+H,0 — 2CH,+CO, AG°=-89.2 kI mol*  (1.7)

A partir de las observaciones realizadas de la degradacion de acetona en
un medio enriquecido con microorganismos metanogénicos, Platen y Schink
(1987) determinaron que la degradacién de acetona a didxido de carbono y
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metano es realizada por una bacteria acidogénica, que produce dacido acético
utilizando como sustrato acetona. Esta bacteria acidogénica ha de formar un co-
cultivo con una arquea metanogénica que utiliza como sustrato acido acético para
establecer una relacidn sintréfica entre ambas (reaccion 1.8).

CH,COCH,+H,0+C0O, — 2CH,CO0™ +2H" AG%=-34.2 ki mol!  (1.8)

Los microorganismos acidogénicos realizan la carboxilacion de la acetona
a acetoacetil-CoA, que requiere el consumo de ATP (AG°=+17.1 kl mol?), y luego lo
transforman en acetil-CoA para obtener energia mediante la producciéon de una
molécula de ATP via fosforilacion a nivel de sustrato (Figura 1.4). Sin embargo,
todavia no se conoce si la carboxilacidon de la acetona se produce mediante un
mecanismo que consume un tercio de la energia de una molécula de ATP, via el
transporte dependiente de iones carboxilasa, o por la via andloga a la
carboxilacién del piruvato (via fosfoenolpiruvato), que consume una molécula de
ATP por molécula de acetona. De esta forma, si fuera por la primera de las vias
habria una ganancia energética por parte de la bacteria, mientras que por la
segunda, el consumo energético neto durante la carboxilacién es cero.

Bajo condiciones estandar, el cambio en la energia libre de Gibbs asociada
a la oxidacion de la acetona es negativa, indicando que se trata de un proceso
exergdnico, termodindmicamente favorable. A pesar de esto, la energia liberada
no es suficiente para la formacion de 1 mol de ATP por fosforilaciéon a nivel de
sustrato, ya que se precisan entre 60 y 70 kJ mol™? (Thauer et al., 1977) para la
carboxilacién y la activacion de las reacciones. Este hecho sugiere que la reaccién
inicial del metabolismo de la acetona se encuentra impulsada por el acoplamiento
a la formacién de una fuerza protédn motriz y la sintesis de ATP, via un gradiente de
transmembrana a expensas de la concentracién de H* o Na* (Janssen y Schink,
1995). Este metabolismo se encuentra relacionado con el anabolismo celular
(Platen et al., 1994).

La sintrofia de los microorganismos acidogéncos que degradan la acetona
con arqueas metanogénicas que utilizan como sustrato acido acético ha sido
demostrada por la imposibilidad de obtener un cultivo puro de dichas bacterias
acidogénicas y porque en cultivos en suspension se ha observado que en presencia
de concentraciones de 4cido acético mayores a 10 mM se produce la inhibicién de
la fermentacidn de acetona (Platen et al., 1994). Platen et al. (1994) observaron
que la sintrofia de este microorganismo acidogénico es con arqueas del género
Methanosaeta, que poseen la capacidad de ser precursores de la formacién de
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granulos anaerobios y tienen entre 5 y 10 veces mas afinidad por el acido acético
que las arqueas del género Methanosarcina (Jetten et al., 1992; Zinder, 1990).

Schwartz (1991) realizé un ensayo en reactores anaerobios discontinuos
con diferentes concentraciones de acetona (20, 200, 1000 y 2000 mg I'!) con el fin
de determinar la capacidad de los microorganismos anaerobios para degradar este
compuesto y si la presencia de éste produce alguna toxicidad sobre dichos
microorganismos. En concentraciones menores a 200 mg |I* no observaron
toxicidad y la produccidn de biogas fue mayor a la medida en los reactores control.
En presencia de concentraciones de acetona superiores a 1000 mg I se detectd
un 10% menos de producciéon de biogds durante los dos primeros dias, pero
después de una semana se produjo una rapida degradacién de acetona.

Degradacion anaerobia de 1-metoxi-2-propanol

La degradacidon aerobia de 1-metoxi-2-propanol se encuentra bien
documentada en la bibliografia, por el contrario la informacién sobre la
degradacién anaerobia de este compuesto es escasa. Unicamente existe un
estudio previo a este trabajo de tesis doctoral llevado a cabo por Goodwin en 1998
(European Commission, 2006). El experimento de Goodwin consistio en la
degradacion en un reactor en discontinuo de una concentracién de 1-metoxi-2-
propanol de 50 mg carbono organico disuelto (COD) I* durante 81 dias a 34.8 °C,
utilizando como indculo biomasa proveniente de un digestor de una estacion
depuradora de aguas residuales urbanas. Se midié la produccién de biogas los dias
10, 17, 28, 42, 56, 70 y 80 tras la inoculacidn. Estos analisis revelaron un periodo
de adaptacion de aproximadamente 30 dias para comenzar la biodegradacion
anaerobia de 1-metoxi-2-propanol. Al final del experimento se alcanzé la
degradacién del 38% del COD, no observandose la inhibicion por toxicidad del 1-
metoxi-2-propanol.

Los mecanismos de degradacion anaerobia de 1-metoxi-2-propanol no se
han determinado, aunque en la bibliografia se muestran varios mecanismos de
degradacidn de los éteres glicdlicos. En el caso del polietilenglicol (PEG), Schramm
y Schink (1991) sugirieron que la enzima diol dehidratasa catalizaba la reaccién
para la ruptura del enlace éter y asi formar acetaldehido como producto final. Esta
enzima se encontré en el citoplasma de Acetobacterium sp. y Pelobacter
venetianus. El acetaldehido formado es, probablemente, la fuente de carbono o
energia de estos microorganismos (Kawai, 2002). En la ruptura del enlace éter del
PEG para la formacién de acetaldehido y PEG,.1 se requiere que el grupo terminal
OH se desplace hasta la posicidon del segundo carbono mediante una reaccion de
mutasa, para formar un grupo hemiacetal inestable.
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Por otro lado, Speranza et al. (2002) determinaron la ruta de degradacion
anaerobia de 2-fenoxietanol a fenol y acetaldehido realizado por Acetobacterium
sp., que conlleva la ruptura del enlace éter. Estos autores sefalaron que la ruptura
del enlace éter también se realizaba segln la reacciéon catalizada por la diol
dehidratasa, como la que se muestra en la Figura 1.5. Este proceso conlleva el
doble intercambio entre H y OH para dar lugar a un grupo geminal diol que
rapidamente colapsa a acetaldehido.

ICeHso IOH ~~~~~~ B—Enz CleHsO S0 HB'—Enz
CH;—CH —H > CH,—CH"
HB*—Enz
CeHsO
0
l
CH,—C—H
H—CH,—CHO <<+——— l T
?_
| CH;=C—H |

Figura 1.5.- Mecanismo de la enzima catalizadora de la ruptura del enlace C-O del
2-fenoxietanol realizada por el género Acetobacterium (adaptado de
Speranza et al., 2002).

Degradacion anaerobia de acetato de etilo

La informacidn sobre los mecanismos empleados por los microorganismos
anaerobios para la degradacion del acetato de etilo es escasa, sélo encontrando en
la bibliografia aproximaciones a partir de estudios realizados con otros ésteres. La
degradacion anaerobia de este compuesto tiene lugar mediante reacciones
llevadas a cabo por bacterias acetogénicas, formando como subproducto acido
acético, tal y como se colige del descenso en el valor de pH del medio durante el
tratamiento de concentraciones elevadas de diversos ésteres (Yanti et al., 2014).
Este subproducto es utilizado por las arqueas acetotrofas para la produccion de
metano.

El acetato de etilo se ha descrito como un disolvente facilmente
biodegradable en condiciones anaerobias (Henry et al., 1996; Speece, 1983). A
modo de ejemplo, Symons y Buswell (1933) degradaron en un reactor en
discontinuo a escala de laboratorio operado en condiciones mesofilicas (33-35 °C)
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hasta 12.8 g I'! de acetato de etilo, obteniendo una recuperacién de carbono en el
biogds del 91%. La relacion entre metano y didxido de carbono fue de 3.13 moles
de CO; por cada 5 moles de CH4 producido.

Degradacion anaerobia de acetato de fenol

La degradacién anaerobia de fenol hasta acetato en condiciones
mesofilicas se puede realizar por varias vias metabdlicas diferentes y requiere de
un consorcio entre varios microorganismos (Levén et al., 2012). Como ejemplo se
muestran en la Figura 1.6 dos posibles rutas metabdlicas: via 4-hidroxibenzoato o
via caproato. En la primera de las rutas metabdlicas parte del fenol es
transformado en benzoato, mientras que en el resto se oxida hasta formar como
producto final acetato, segun la relacion molar, cada 3 moles de fenol forman 2
moles de benzoato y 3 moles de acetato (Karlsson et al., 1999). En la segunda de
las rutas metabdlicas mostradas en la Figura 1.6, la degradacidn de fenol tiene
como intermediario el caproato, aunque esta ruta sélo ha sido descrita por Fang et
al. (2006) durante la degradacidn de fenol en condiciones termofilicas.

Los estudios comparativos realizados sobre la degradacion de este
compuesto muestran la elevada dependencia de su degradacién con la
temperatura, siendo mas eficiente la mineralizacién del fenol dentro del intervalo
mesofilico (Levén y Schniirer, 2005; Levén et al., 2006).

Los microorganismos que se encuentran relacionados con la degradacion
de fenol son los integrantes del género Azoarcus (Sueoka et al., 2009; van Schie y
Young, 1998), quienes son capaces de asimilar fenol bajo condiciones anaerobias
en presencia de nitratos. Ademas, otros géneros que se encuentran relacionados
con la degradacién bioldgica de este compuesto, ya sea mediante la asimilacidn
directa de fenol o de sus metabolitos, son Pelagiobacter, Microbulbifer,
Pseudomonas y Thauera (Sueoka et al., 2009).
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Figura 1.6.- Rutas de degradacién anaerobia de fenol por la via metabdlica del
caproato y del 4-hidroxibenzoato (adaptado a partir de Fang et al.,
2006; Levén et al., 2012).

1.3 TRATAMIENTO ANAEROBIO COMO TECNOLOGIA PARA EL
CONTROL DE LAS EMISIONES DE COV

Convencionalmente, el control de las emisiones de COV mediante sistemas
bioldgicos se realiza mediante reacciones bioquimicas aerobias, sin embargo
existen muchas reacciones que intervienen en la degradacién de ciertos
contaminantes que Unicamente se realizan bajo condiciones anaerobias, como son
algunos hidrocarburos clorados (Devinny et al., 2000). Ademas, los sistemas
anaerobios permiten el tratamiento de cargas de contaminantes mayores que los
aerobios (Lettinga, 1995a), reduciendo asi el espacio requerido para el control de
las emisiones.

A pesar de las ventajas de los sistemas anaerobios y de que los
biolavadores estén considerados como una de las pocas tecnologias que pueden
utilizarse bajo condiciones anaerobias para el tratamiento de una corriente
gaseosa contaminada (Shareefdeen et al., 2005), las referencias previas a esta tesis
doctoral de este tipo de tecnologia son escasas, habiéndose utilizado Unicamente
como tecnologia para el control de emisiones de NOx, SOy y algunos COV que no se
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degradan aerobiamente, sin llegar a probarse un prototipo a nivel de escala
industrial.

Una tecnologia hibrida en la que se acopla una torre lavadora a un reactor
anaerobio de tipo RAFA fue utilizada para el tratamiento de percloroetileno por
Parker et al. en 1999 (Singh et al., 2005). Como los hidrocarburos clorados son
relativamente insolubles en agua, durante la experimentacién estos autores
utilizaron una fase orgdnica, aceite vegetal, anadidos al liquido de recirculacion de
la torre lavadora. Estudios posteriores realizados por Johnson et al. (2000)
determinaron el uso de aceite vegetal como solucién de lavado para realizar la
transferencia desde el aire de una mezcla hidrocarburos clorados compuesta de
diclorometano (DCM), tetracloroetileno (TCE) y tretacloruro de carbono (TC) en
una torre lavadora asociada a un sistema hibrido con un reactor anaerobio de tipo
RAFA. El aceite era tratado previamente a ser otra vez utilizado de nuevo como
solucién de lavado en un reactor anaerobio bifasico.

Esta tecnologia se encuentra todavia en un punto incipiente en su
desarrollo, aunque puede ser una alternativa para el tratamiento bioldgico de
emisiones de COV. En este sentido, los resultados mostrados en esta tesis doctoral
sientan las bases para el disefo y desarrollo de un biolavador de lecho granular
para el tratamiento de una emisién de COV derivada del uso de tintas.



2 OBIETIVOS
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El objetivo general del presente trabajo de tesis doctoral consiste en el
estudio y evaluacion de la degradacién anaerobia de disolventes orgdnicos de uso
habitual en el sector de la impresion flexografica, y sienta las bases para el
desarrollo e implantacién a nivel industrial de una tecnologia basada en el
concepto de biolavador anaerobio para el control de las emisiones en aire de
compuestos orgdnicos volatiles de elevada solubilidad en agua. El objetivo general
se ha concretado en:

1. Estudio experimental en reactores anaerobios de lecho expandido a
escala de laboratorio de la puesta en marcha y operacidén prolongada a
temperatura ambiente con un agua residual con presencia de una
mezcla binaria y otra multicomponente de disolventes organicos
caracteristicos del sector de la impresidn flexografica.

Adicionalmente, se desarrollan otros dos objetivos secundarios que se
detallan a continuacién:

2. Estudio experimental de la influencia que la adicién de ciertos metales
pesados como micronutrientes tienen sobre el proceso biolégico de
degradacién anaerobia con objeto de desarrollar procedimientos para
la optimizacién de la adicion de nutrientes.

3. Desarrollo y evaluacién de la prueba de concepto de un biolavador
anaerobio de lecho granular para el control de las emisiones de
compuestos orgdnicos volatiles del sector de la impresion flexografica.

El estudio experimental en reactores anaerobios se desglosa en los
siguientes objetivos especificos:

a) Estudio experimental de la puesta en marcha bajo dos temperaturas
de operacién diferentes de 18 y 25 °C para la degradacion de mezclas
de disolventes orgdnicos. Los experimentos se realizan para evaluar el
tiempo necesario para la adaptacion de los microorganismos a las
condiciones de operacion de temperatura y al tipo de sustrato
seleccionado. Las temperaturas de operacién utilizadas definen el
intervalo de temperatura para la posible operacién a nivel industrial.

—  Determinacién del tiempo de adaptacién para la degradacidn de
una mezcla binaria compuesta por etanol y 1-metoxi-2-propanol y
otra multicomponente compuesta por etanol, acetato de etilo, 1-
metoxi-2-propanol, acetona e isopropanol, disolventes organicos
habituales en las tintas empleadas en el sector flexografico.
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b)

c)

d)

Estudio experimental de la degradacién anaerobia de disolventes
organicos en condiciones de alimentacion en continuo. Los
experimentos se realizan para obtener un conjunto de parametros de
operacién que permitan obtener elevadas eficacias de eliminacién en
el sistema para degradacién de los disolventes en estudio. Este
objetivo se puede concretar en los siguientes subobjetivos:

— Determinar la maxima capacidad de eliminaciéon de 1-metoxi-2-

propanol en presencia de etanol y la produccidn de metano en
condiciones mesofilicas y psicrofilicas, a fin de establecer la
viabilidad técnica de esta tecnologia para el tratamiento de los
disolventes orgdnicos en estudio.

— Determinar las condiciones de operacién que permitan el
funcionamiento estable durante un largo periodo de tiempo para
la degradacién anaerobia de mezclas compuestas por etanol, 1-
metoxi-2-propanol, acetato de etilo, isopropanol y acetona, a fin
de evaluar la capacidad del sistema para degradar diferentes
mezclas de disolventes utilizadas para diferentes necesidades de
produccion industrial.

Estudio experimental de la degradacién anaerobia de disolventes de
uso industrial en condiciones de alimentacidon en discontinuo, con el
fin de:

— Evaluar la respuesta de los reactores anaerobios ante
interrupciones prolongadas de la alimentaciéon de contaminante
que se pueda producir en instalaciones industriales, y ante
diferentes condiciones de alimentacién en discontinuo, que
incluya paradas nocturnas y de fin de semana en la alimentacién
de disolventes. Estas paradas ciclicas estan asociadas a los turnos
de trabajo, que pueden ser de 1 a 3 dependiendo de las
necesidades de produccion.

Puesta a punto y aplicacidon de técnicas de biologia molecular para la
profundizacidon del conocimiento del sistema anaerobio mediante el
anadlisis de la variacién de la poblacion microbiana durante la
operacion de los reactores anaerobios y el estudio de su relacién con
los pardmetros de operacidon. Este objetivo se desarrolla en tres
etapas:
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— Implementacion y optimizacion de las técnicas de electroforesis
en gel con gradiente desnaturalizante (DGGE) y secuenciacion del
gen ARNr 16S.

— Andlisis de la evolucion de las poblaciones microbianas en el
proceso de degradacion anaerobia de 1-metoxi-2-propanol a 18 y
25 °C.

— Estudio de la relacidn entre las especies identificadas a lo largo del
periodo de operacion con el funcionamiento del sistema
anaerobio.

e) Estudio de varias estrategias para fomentar la granulacién de biomasa
anaerobia parcialmente desgranulada durante la operacién, a fin de
determinar un procedimiento eficaz para su granulacién aplicable en
un reactor industrial. Para llevar a cabo este objetivo se estudiaron las
siguientes estrategias: control de los parametros de operacion y
adicion de floculantes: aluminio y chitosan.

El estudio experimental de la adicién de metales pesados se realiza con
objeto de establecer las bases que permitan llevar a cabo la optimizacion de su
dosificacion como micronutrientes. Es decir, maximizar el rendimiento del
proceso anaerobio, de forma que se mantengan en minimos los costes de
operacion, mediante:

— Determinacién experimental de las cinéticas de bioadsorcién de
metales pesados a diferentes temperaturas, en concreto cobalto
suplementado como CoCl; o vitamina Bj;.

— Estudio de la respuesta de la actividad metanogénica especifica
ante la adicion de diferentes concentraciones de cobalto como
CoCl; o vitamina B;; y de tungsteno, considerando su contenido
en las diferentes fracciones en la biomasa, que determinan la
biodisponibilidad de los metales.

El desarrollo y evaluacion de la prueba de concepto de un biolavador
anaerobio de lecho granular a escala de laboratorio, a fin de establecer las bases
de esta tecnologia para el posterior disefio de un prototipo a escala de planta
piloto. Este objetivo incluye:

— Disefio, implementacion y evaluacién del funcionamiento en una
prueba preliminar de concepto de biolavador anaerobio de lecho
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granular a escala de laboratorio para el tratamiento de una
emisidn en aire de COV de elevada solubilidad en agua.

— Estudio de mejora del concepto de biolavador anaerobio de lecho
granular a partir de la operacion del montaje experimental.



3 MATERIALES Y METODOS
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3.1 MONTAJE EXPERIMENTAL

3.1.1 Reactor anaerobio RALF a escala de laboratorio

Los experimentos para la depuracidon de disolventes con un proceso
biolégico anaerobio se llevaron a cabo en tres reactores anaerobios de lecho
fluidizado (RALF) a escala de laboratorio, operados en paralelo. En dos de los
reactores (RALF 1 y RALF 2) se ha tratado una corriente de agua contaminada con
etanol y 1-metoxi-2-propanol y en el tercero (RALF 3) se ha eliminado una mezcla
multicomponente compuesta por etanol, acetato de etilo, 1-metoxi-2-propanol,
isopropanol y acetona. En la Figura 3.1 se presenta el esquema del montaje
experimental correspondiente a uno de los reactores.

El reactor bioldgico estaba construido en PVC transparente y se compuso
de dos piezas cilindricas de diferentes tamafios con una altura total de 172.5 cm.
Tal y como se esquematiza en la Figura 3.1, los 4 L de volumen efectivo del reactor
se encontraban en la parte inferior, que tiene una altura de 131.5 c¢cm, siendo el
didmetro interno de 6.5 cm hasta la altura de 120 cm. Esta parte del reactor
dispuso de una doble pared de PVC por la cual circulaba el agua de refrigeracion
para mantener los reactores a la temperatura deseada. La temperatura estaba
controlada a 18 °C por un refrigerador termostatico (Polyscience SD15R-30, EEUU)
y a 25 °C por un calefactor termostatico (Julabo labortechnik GMBH F20-HC7,
Alemania). Entre los 120 y 131.5 cm tenia forma cdnica con un didmetro interno
menor de 6.5 cm y mayor de 20 cm, sobre la que descansaba la otra pieza del
reactor. Esta Ultima pieza tenia de didmetro interno 20 cm vy altura de 46.5 cm. La
salida de la recirculacién se encontraba a una altura de 150 cm desde la base del
reactor, el deflector a una altura de 172.5 cm y la salida del efluente a 167 cm,
siendo el volumen total del reactor de 18.6 litros. En la parte superior de cada uno
de los reactores habia una zona de decantacién en la que se encontraba instalado
un dispositivo de separacién gas-liquido-sélido que evitaba la salida de sdlidos
suspendidos en el efluente y favorecia la evacuacién del gas producido hasta un
frasco lavador con una solucién de NaOH e hipoclorito sédico para eliminar CO; y
H.S, por lo que el gas recogido al final se componia Unicamente de metano. Los
caudales de las corrientes de alimento y de recirculacién se proporcionaban
mediante bombas peristalticas (Watson-Marlow, EEUU). La entrada del alimento
en el reactor se realizaba mediante un sistema de distribucidn compuesto por un
tubo con diversos orificios introducido en la parte baja del reactor y un lecho de
esferas de vidrio.
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Figura 3.1.- Esquema del montaje experimental a escala de laboratorio.

El reactor RALF se operd con diferentes condiciones de carga organica y de
alimentacidn. La alimentaron los reactores se realizé en continuo y en discontinuo.

3.1.2 Biolavador anaerobio de lecho granular a escala de laboratorio

En la Figura 3.2 se muestra el esquema del montaje a escala de laboratorio
del sistema biolavador anaerobio de lecho granular para el tratamiento de una
corriente gaseosa contaminada por compuestos organicos volatiles de elevada
solubilidad en agua, formado por la combinacién del reactor RALF descrito en la
seccién 3.1.1 y una torre lavadora. La transferencia del COV presente en la
corriente de aire al agua se realizaba en la torre lavadora, de forma que se obtiene
una corriente de aire limpio y una corriente de agua contaminada con disolventes.
Esta torre lavadora estaba fabricada en PVC, con una longitud de 1.2 m y un
didmetro interno de 6.3 cm. En el interior de la torre lavadora se introdujo un
material de relleno compuesto por anillos de plastico de 15 mm (Flexiring, Koch-
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Glistch B.V.B.A., Bélgica) dispuestos de forma desordenada, con un volumen total
de 3.7 litros.

Este sistema también se compuso de un tanque de mezcla donde se
almacenaba el agua contaminada con disolvente proveniente de la torre lavadora
y se producia el agotamiento del oxigeno. A este tanque se aportaban nutrientes y
alcalinidad desde el tanque de nutrientes y se alimentaba el reactor RALF, donde
se degradaban anaerdbicamente los disolventes a metano y CO,. El efluente del
reactor anaerobio se recirculaba como agua de riego de la torre lavadora y, con
ese fin, se almacenaba en el tanque de recirculacion. Para favorecer el consumo de
oxigeno en el tanque de mezcla y asi evitar la entrada de agua con oxigeno
disuelto dentro del reactor anaerobio se instald un sistema de control de nivel que
mantenia el volumen de agua por encima de los 4 litros. De esta forma, cuando se
superaba este volumen, se accionaba la bomba de recirculacidn que llevaba el
agua efluente del reactor depositada en el tanque de recirculacién hasta la parte
superior de la torre lavadora, provocando que el régimen de riego fuera
intermitente. Los tanques de nutrientes, mezcla y de recirculaciéon tienen un
didmetro mayor de 25 cm, didmetro menor de 22.5 cm, altura de 26.5 cm vy
volumen de 10 L. Durante la experimentacién el volumen de los tanques de mezcla
y de recirculacién se mantuvo en 7 litros, realizandose una purga diaria del tanque
de recirculacién de 1 litro. El volumen total de agua en el sistema fue de 29.6
litros.
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Figura 3.2.- Esquema del montaje experimental del biolavador anaerobio de lecho
granular a escala de laboratorio.

El aire utilizado en los experimentos provenia de un compresor donde era
acondicionado en dos etapas. La primera etapa consistia en la filtracién del aire
con el fin de eliminar las particulas y gotas de aceite, seguido de una segunda
etapa en la que se eliminaba la humedad mediante un secado criogénico. El caudal
de aire se ajustaba mediante controladores de flujo masico (EL-FLOW F-201AV,
Bronkhorts Hi-Tech, Paises Bajos). La contaminacién del aire se realizaba mediante
la inyeccién del caudal deseado de disolvente utilizando una bomba de jeringa
(modelo infusion/withdraw NE 1000, New Era Pumps Systems Inc., EEUU). Esta
bomba permitia realizar las acciones de llenado y vaciado de forma automatica
mediante un sistema de alimentacidn compuesto por una valvula de tres vias
accionada neumadticamente. De esta forma se permitia la succidén del disolvente
desde el recipiente de alimentacién para el llenado de la jeringa y la posterior
inyeccion en la conducciéon de aire. La automatizacidn de la alimentacién de
contaminante permitié el funcionamiento ininterrumpido con adicién constante
de disolvente, asi como la parada de alimentacion durante periodos
preestablecidos.

3.2 PROPIEDADES DE LOS DISOLVENTES UTILIZADOS EN ESTE
ESTUDIO
Los compuestos utilizados en la experimentacién de laboratorio fueron

seleccionados como contaminantes habituales y mayoritarios de la industria
flexografica, excepto en el caso del fenol, con la finalidad de tener una
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composicién similar a la que se encontraria en una emisidn industrial. Los
compuestos seleccionados como representativos de la emision industrial de una
flexografica fueron etanol, 1-metoxi-2-propanol, acetato de etilo, isopropanol y
acetona. Ademas, se realizé un estudio con fenol, disolvente presente en el agua
residual de diversos sectores industriales como es el farmacéutico o el refinado de
petrdleo. En la Tabla 3.1 se muestran las propiedades fisicas de los diferentes
compuestos utilizados en la experimentacion seleccionados como representativos
de las emisiones del sector flexografico y del fenol (Instituto Nacional de Seguridad
e Higiene en el Trabajo; Kroschwitz et al., 2007).

Tabla 3.1.- Propiedades fisicas de los disolventes utilizados durante la
experimentacion.

Propiedad Etanol M2pP Aceta‘to IPA Acetona Fenol
de etilo

Férmula quimica C2HsO C4H1002 C4HsO2 C3HsO C3HeO CeHeO
Ndmero CAS 64-17-5 107-98-2  141-78-6 67-63-0 67-64-1 108-95-2
Peso molecular 46.07 90.12 88.11 60.1 58 94.1
Punto de ebullicién, °C ) 78.32 120 77.1 83 56 181.7
Densidad del liquido, kg m=® 789.3 920 897 790 790 1.07
Presion de vapor a 20°C, kPa 5.8 1.2 0.1 4.4 24 0.047
Solubilidad en agua a 20°C, g I Miscible sgl/luutyle 83 Miscible Miscible Miscible
Punto de inflamacion, °C 13 38 7 11.7 -20 82
Temperatura de autoignicion, °C 363 270 427 456 538 595
Limites de explosividad, % vol 3.3-19 1.9-13.1 2.2-11.5 2-12 2.15-13 1.3-9.5

M2P: 1-metoxi-2-propanol; IPA: isopropanol
@para 1 atm
(blen condiciones normales

En la Tabla 3.2 se muestran los valores limite ambiental de exposiciéon
diaria (VLA-ED), para una jornada media de 8 horas diarias, y los valores limite
ambiental de exposicidn de corta duracién (VLA-EC) de los compuestos en estudio.
Estos valores estdn de acuerdo con lo establecido en el RD 374/2001 y son
establecidos por el Instituto Nacional de seguridad e Higiene en el Trabajo (2015).
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Tabla 3.2.- VLA-EC y VLA-ED de los compuestos en estudio. De Instituto Nacional
de Seguridad e Higiene en el Trabajo.

Compuesto VLA-ED, mg m?3 VLA-EC, mg m?
Etanol - 1910
1-metoxi-2-propanol 375 568
Acetato de etilo - 1400
Isopropanol 500 1000
Acetona 1210 -
Fenol 8 16

3.3 COMPOSICION DE NUTRIENTES

3.3.1 Reactor anaerobio de lecho fluidizado

En la operacidon con los reactores anaerobios de lecho fluidizado se
adicionaron nutrientes en la misma solucion de alimento. Esta soluciéon de
alimento también se encontraba compuesta por los disolventes a degradar y
bicarbonato sddico para mantener el nivel adecuado de alcalinidad. Las
necesidades de alcalinidad para mantener el reactor a pH neutro fueron calculadas
para una temperatura de 18 °C y una concentracién de CO; en fase gas del 35%
para ambos reactores (Tchobanoglous et al., 2003). En la Tabla 3.3 se muestra la
composicién de nutrientes utilizada.

Tabla 3.3.- Composicidn de nutrientes del influente de los reactores anaerobios de
lecho fluidizado.

Compuesto Concentracion, Compuesto Concentracion,
mg g DQO™ ug g DQO™

NH.CI 15.7 FeCl;-6H,0 420.8
(NHa),HPO,4 5.6 H3BO3 114.3
KCl 6.1 ZnS04-7H,0 13.2
Extracto de levadura 7.5 CuCl,-2H,0 13.4
MnCl,-4H,0 144.1
Compuesto Concentracion, (NH4),Mo070,4-4H,0 62.5
mg I Al,O3 59.5
CaCly-2H,0 146.7 CoCly-6H,0 161.5
MgCl,-6H,0 334.5 NiSO4-6H,0 44.7

NaHCO3 5000 EDTANa 100
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3.3.2 Biolavador anaerobio de lecho granular

La adicion de nutrientes y bicarbonato sédico como fuente de alcalinidad
al biolavador anaerobio de lecho granular se realizd de forma continuada,
suministrando la disolucién concentrada descrita en la Tabla 3.4. La adicidn de dicha
solucién se llevd a cabo en el tanque de mezcla mediante una bomba peristaltica
(Watson-Marlow, EEUU) con una dosis de 1 | d1.

Tabla 3.4.-Composicién de la disoluciéon de nutrientes utilizada en el biolavador
anaerobio de lecho granular.

Concentracion, Concentracion,

Compuesto 1 Compuesto 1

gl mg |
NH,4CI 1.2 FeCls-6H,0 18.15
(NH4),HPO4 0.2 HsBOs 493
KCl 0.2 ZnS04-7H,0 0.57
Extracto de levadura 0.2 CuCl,-2H,0 0.58
MnCI2-4H20 6.21

Compuesto Concentracion, (NH4)2M07024-4H,0 2.70

g It Al,03 2.56

CaCly-2H,0 0.71 CoCly-6H20 6.96
MgCl,-6H,0 1.6 NiSO4-6H,0 1.93
NaHCOs3 20 EDTANa 431

3.4 PROPIEDADES DE LOS COAGULANTES UTILIZADOS EN ESTE
ESTUDIO

Durante el presente trabajo de tesis doctoral se llevé a cabo un estudio
sobre la potenciacion de la formacién de granulos con coagulantes tras observarse
un fendmeno de destruccidon de granulos dentro del reactor, que puede ser
provocado, entre otras causas, por una elevada velocidad superficial (Liu et al.,
2008) o una deficiencia en la transferencia del sustrato dentro del granulo (Aiyuk y
Verstraete, 2004). En este estudio se utilizaron como fomentadores de la
granulacion los siguientes coagulantes: aluminio y chitosan; los cuales se describen
a continuacién.

3.4.1 Aluminio

El aluminio es un metal trivalente utilizado como coagulante en el
tratamiento de aguas para el consumo humano y en aguas residuales. La
caracteristicas fisico-quimicas de este compuesto favorecen la formaciéon de
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granulos de biomasa anaerobia, como constataron Abbasi et al. (2013),
Boonsawang et al. (2008) y Yu et al. (2001).

En este estudio se utilizé6 como fuente de aluminio una solucién comercial
de policlorosulfato de aluminio llamado Kemira PAX-40 (Kemira Ibérica, Espafia).
Las especificaciones de este producto se detallan en la Tabla 3.5.

Tabla 3.5.- Especificaciones técnicas de Kemira PAX-40.

Parametro Valor
Aluminio (AI?*) 5+0.2%
Al,O3 9.5+0.3%
Hierro (Fetotal) <0.01%
Cloruro (CI) 11.5+1.0%
Sulfatos (S04%) 1.5+0.5%
pHa20°C 2+0.5
Densidad 1.21+0.02gcm?
Viscosidad a 20 °C 10+ 5 mPa
Basicidad 41 +5%

3.4.2 Chitosan

El chitosan es un polisacdrido lineal compuesto por D-glucosamina y N-
acetil-glucosamina que se produce a partir de la deacetilacion del chitin; polimero
de cadena larga, derivado de la celulosa, que se encuentra en la naturaleza
formando parte de paredes celulares de hongos, esqueletos de artrépodos e
insectos, en la rabula de los moluscos y en los picos de los cefalépodos.

El chitosan empleado en este estudio se adquiri6 en forma de polvo,
fabricado a partir de caparazones de cangrejos, con un grado de deacetilacién
entre el 75 y el 85%. Debido a la baja solubilidad en agua de este compuesto, el
chitosan comercial requirié una preparacion previa a su uso, en la que se diluyd en
una solucién acuosa de acido acético al 1% hasta alcanzar una concentracién de
chitosan del 1% en peso. La solucién resultante, con una viscosidad entre 200 y
800 cps, se aplico a la biomasa anaerobia.

3.5 TECNICAS ANALITICAS UTILIZADAS EN ESTE ESTUDIO

La determinacion de la calidad del efluente permite llevar a cabo el
seguimiento y la caracterizaciéon del proceso. Con este objetivo se determinéd a
diario la temperatura, el pH, la conductividad y el potencial redox. Durante toda la
experimentacién también se determiné la demanda quimica de oxigeno (DQO), la
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concentracion de nutrientes (nitrégeno, fosforo, magnesio, potasio, sodio, calcio y
azufre), la concentracion de 4cidos grasos volatiles (AGV), la alcalinidad, la
concentracion de sélidos en suspension (SS), la concentracion de sélidos en
suspension volatiles (SSV), la concentracién de carbono orgdnico total (COT), de
carbono inorganico (Cl) y carbono total (CT). Estas medidas y determinaciones se
realizaban con una periodicidad de 2 veces por semana, excepto en la operacién
con alimentacion en discontinuo que se realizaban cada 2 horas durante las
primeras 8 horas tras iniciar los ciclos de alimentacion.

El seguimiento de la temperatura, pH y conductividad se realizé mediante
un sensor multiparamétrico (pH/Cond 340i, WTW, Alemania). El potencial redox se
midid con un electrodo SentixORP (WTW, Alemania).

3.5.1 Determinacion de la concentracion de DQO, del carbono organico
total, carbono inorganico y carbono total

El rendimiento del sistema anaerobio fue determinado a partir del
consumo de la DQO y la concentracién de carbono orgdnico soluble presente en el
efluente. Se consideré despreciable la DQO perdida como sélidos suspendidos en
el efluente, por lo que la muestra filtrada se analizé con el test fotométrico en
cubetas de DQO Spectroquant® (114540 Spectroquant®, Merck KGaA, Alemania) y
el analisis de carbono orgdnico total se realizé con un analizador de carbono para
muestras liquidas (Total Organic Carbon Analyzer, TOC-VCcxs, Shimazu
Corporation, Kyoto, Japdn). Este equipo también se utilizé para la determinacion
de carbono inorgénico y el carbono total solubles.

El calibrado del analizador de carbono se realizé de forma periddica con
una solucion patrén compuesta por carbonato sédico y bicarbonato sédico para el
calibrado del carbono inorganico y de hidrégeno ftalato potdsico para el calibrado
de carbono total. El carbono organico se obtiene por la diferencia entre ambos. El
calibrado del equipo se llevd a cabo para un intervalo de concentraciones entre O y
100 mg C I%.

3.5.2 Determinacion de la concentracion de acidos grasos volatiles

La concentracién de los acidos grasos volatiles (AGV) y alcalinidad fue
determinada segun el método de valoracién acido-base de 5 puntos descrito por
Moosbrugger et al. (1992), que se basa en el equilibrio quimico de las especies
involucradas. Este método consiste en la valoracidn con acido clorhidrico 0.1 M de
la muestra previamente filtrada y diluida. Se determina el volumen de 4cido
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necesario para obtener los valores de pH de 6.7, 5.9, 5.2, y 4.3. El cdlculo de la
alcalinidad y de AGV se determind mediante el ajuste de la curva tedrica de
valoracién llevada a cabo por un programa informatico distribuido por los autores
del método analitico, teniendo en cuenta la concentracidon de acidos y bases
débiles presentes en la muestra, como fosfatos, amonio y sulfuros.

3.5.3 Determinacion del contenido en sélidos

El contenido en sdlidos se determind segln los métodos 25408, 2540D y
2540E indicados en Standard Methods (Clesceri et al., 1998).

Determinacion de sdlidos totales y solidos voldtiles

Los sdlidos totales (ST) se analizaron mediante la evaporacién a 105 °C de
una muestra homogeneizada en una capsula de peso conocido. El incremento del
peso respecto a la cdpsula vacia representan los sdlidos totales de la muestra. Para
obtener los soélidos volatiles (SV) se toma el residuo del andlisis anterior y se
calcina a 550 °C durante 2 horas, siendo los sélidos volatiles el peso perdido
durante este proceso.

Determinacion de sélidos suspendidos y sdlidos suspendidos voldtiles

Los sélidos suspendidos (SS) se determinan a partir del filtrado de la
muestra homogeneizada en un filtro de fibra de vidrio de peso conocido. El
residuo retenido en el filtro se seca a 105 °C y se pesa. La diferencia de pesada
entre las dos medidas representa el contenido en sélidos suspendidos de la
muestra. El residuo obtenido durante el analisis se calcina a 550 °C y se pesa,
siendo la diferencia entre las dos pesadas la cantidad de sdlidos suspendidos
volatiles (SSV).

3.5.4 Determinacion de la concentracion de nutrientes

La determinacién de la concentracién de nutrientes se realizé a partir de la
muestra filtrada en la determinacidn de los SS.

Determinacion mediante método colorimétrico

La concentracion de amonio y fésforo se determinaron mediante métodos
colorimétricos. La concentracion de amonio se analizé utilizando un kit comercial
de amonio Spectroquant® (100683 Spectroquant®, Merck KGaA, Alemania) y el
método utilizado para la determinacién de fésforo fue el método azul del acido
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ascérbico, correspondiente al 4500-PE del Standard Methods (Clesceri et al.,
1998).

Determinacion mediante cromatografia idnica

Para la determinacién de los cationes amonio, sodio, potasio, magnesio y
calcio y de los aniones fosfato, cloro, nitrato y sulfato mediante cromatografia
idnica se utilizd un cromatoégrafo idnico (883 Basic IC plus, Metrohm, Suiza) con
deteccion conductimétrica. Para el analisis de aniones se utilizd la supresidn
quimica y una columna Metrosep A Supp3 (250 mm largo x 4.6 mm de didmetro
interno) y para el de cationes una columna Metrosep C4-250/4.0 (250 mm largo x
4 mm didmetro interno).

El equipo se calibraba periédicamente tanto para medir cationes como
para medir aniones. El patrén de cationes se realizaba con un multipatrén
preparado a partir de disoluciones estandar de 1000 ppm. El patrén de aniones se
realizaba de manera analoga.

3.5.5 Determinacion de la composicion de las mezclas de COV

Para determinar la composicidn de las mezclas de disolventes en el liquido
se utilizé un cromatdgrafo de gases (modelo 7890A, Agilent Technologies, EEUU)
equipado con un detector de ionizacion de llama, una columna Restek Rtx-VMS (30
m largo x 0.25 mm didmetro interno x 1.4 um tamafio particula) y utilizando helio
como gas portador (caudal: 25 ml min). Las muestras fueron introducidas al
cromatégrafo por inyector de divisién a una temperatura de 190 °C. Para la
desorcién de los compuestos de la columna se utilizd una rampa de temperatura
(35 °C durante 21 minutos y después el aumento de 10 °C min! hasta alcanzar 110
°C). El detector se encontraba a una temperatura de 240 °C.

3.5.6 Determinacion de la concentracidon total de COV en la fase gas
mediante andlisis de hidrocarburos totales

El equipo utilizado para la determinacion de la concentracidon de COV en la
fase gas es un analizador de hidrocarburos totales (Nira Mercury modelo 904,
Spirax-Sarco, Espafia) equipado con un detector de ionizacién de llama, a una
temperatura de deteccién de 110 °C y una bomba de succién para la toma de
muestra de gases, con una aspiracion de 2500 cm3 min. El calibrado se realizaba
periddicamente utilizando una mezcla sintética estandar de propano y nitrégeno
gas (Carburos metalicos, Espafa) de 1000 ppm, de concentracion.
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3.5.7 Determinacion de la producciéon y composicion de biogas

La determinacién de la produccién de biogas se realizé mediante el uso de
dos equipos de medida. Uno de los equipos utilizado fue un gasémetro de
desplazamiento de liquido, que estaba compuesto por un cilindro aforado
parcialmente sumergido en agua desionizada en un vaso abierto. El biogds
generado era conducido a la parte inferior del cilindro, desplazando el liquido que
contenia. El cdlculo del biogas producido se realizaba a partir del volumen de
liquido desplazado en un periodo de tiempo determinado. El otro equipo utilizado
fue un medidor de biogas modelo MGC-10 PMMA (Ritter, Alemania).

Para la determinacion de la composicion del biogas producido en los
reactores anaerobios también se utilizaron dos equipos diferentes: cromatdgrafo
de gases y medidor con un detector de fotoionizacion (COMBIMASS® GA-m,
Binder, Alemania). El cromatdgrafo de gases (modelo 7890A, Agilent Technologies,
EEUU) se componia de un detector de conductividad térmica y dos columnas
conectadas en serie, Carbosieve S-1l (1 m longitud x 1/8” didmetro interno x 2.1
mm SS) y SP-1700 (9 m longitud x 1/8” didmetro interno x 2.1 mm SS), utilizando
helio como gas portador. La temperatura del horno y del detector fueron 70 y 175
°C, respectivamente.

3.5.8 Ensayos en reactores en discontinuo

Los ensayos en reactores en discontinuo se utilizaron para determinar la
actividad metanogénica especifica y el potencial bioquimico de metano. Estos
ensayos se realizaron en un Automatic Methane Potential Test System (modelo:
AMPTS I, Bioprocess Control, Suecia), que se compone de 15 reactores de 0.5 L
con agitacion discontinua (60s agitado/60s parado) a 112 revoluciones por minuto.
Los reactores se mantuvieron a la temperatura deseada mediante un baino
termostatico. El biogas producido en cada reactor era conducido a un vial con una
solucién alcalina (NaOH 3M) para retener el CO,, permitiendo Unicamente el paso
de metano a la unidad de medida.

Los experimentos para determinar la actividad metanogénica especifica y
el potencial bioquimico de metano se realizaron al final de los ensayos realizados
con una mezcla de etanol y 1-metoxi-2-propanol y antes de comenzar y al finalizar
el ensayo con chitosan como floculante. Estos andlisis se llevaron a cabo por
triplicado, utilizando como sustrato 2.5 g DQO I del compuesto en estudio y con
una relacién indculo/sustrato de 3. Al final de los ensayos con la mezcla binaria se
utilizaron etanol o 1-metoxi-2-propanol, pero al finalizar los ensayos con chitosan
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se utilizdé una mezcla 4:1 en masa de etanol y 1-metoxi-2-propanol,
respectivamente. El pH se reguld con la adiciéon de 5 g NaHCOs I}, ademas se
afiadieron macro y micronutrientes en las concentraciones que se muestran en la
Tabla 3.6.

Tabla 3.6 Composicién de la disolucidon de nutrientes utilizada en los ensayos en
reactores en discontinuo utilizando etanol y 1-metoxi-2-propanol como

sustrato.
Concentracion, Concentracion,

Compuesto 1 Compuesto 1

mg | ugl
NH4Cl 39.3 FeCl3-6H,0 1052
(NHa);HPO,4 14 H3BO3 285.8

KCl 15.2 ZnS04-7H,0 33
CuCly-2H,0 335
MnCl,-4H,0 360.3
Compuesto Concentracion, (NHz)2Mo070,4-4H,0 156.3
mg It Al,0; 148.8
CaCl,-2H,0 147 CoCl;-6H20 403.8
MgCl,-6H,0 332.5 NiSQO4-6H,0 111.8
NaHCO3 5000 EDTANa 250

Los ensayos para determinar la afeccion de la adicion de diferentes
concentraciones de metales, cobalto y tungsteno, en la actividad metanogénica
especifica durante la degradacién de fenol fueron realizados utilizando como
sustrato una mezcla de acetato sédico y fenol en una relacién en DQO 80:20, con
una concentracion de 3.6 g DQO I y la solucidén de nutrientes descrita en la Tabla
3.7. A esta solucion de nutrientes se le adicionaron diferentes concentraciones de
cobalto, suplementado en forma de CoCl; o vitamina Bi;, o de tungsteno,
suplementado como Na;WOs,.
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Tabla 3.7.- Composicidn de la disolucién de nutrientes utilizada en los ensayos en
reactores en discontinuo durante el estudio del efecto de la
dosificacion de cobalto o tungsteno en el tratamiento de fenol.

Compuesto Concentracién, mg I
NacCl 1-10*
NaHCO; 18.3-103
K;HPO4 1.05-103
NaH,PO4 0.5-103
NH4CI 1020
CaCly-2H,0 48
MgCl,-6H,0 54
FeCl;-6H,0 1.2
MnCl,-4H,0 0.3
CuCl,-2H,0 0.02
ZnCl, 0.03
H3BO3 0.03
(NH4):M070,4-4H,0 0.05
Na,SeOs3 0.06
NiCl,-6H,0 0.03
EDTANa 0.6
Resazurina 0.3
Extracto de levadura 1.2
HCl, 35% 6-10* ml It

La actividad metanogénica especifica fue evaluada como la maxima
produccidon de metano por unidad de biomasa y por unidad de tiempo, siendo sus
unidades ml CH4 g SSV d1. El potencial bioquimico de metano fue determinado
por la acumulacién de metano producido por unidad de sustrato organico
aportado, siendo sus unidades ml CHs g DQO.

3.5.9 Distribucién del tamafo de particula

La distribuciéon del tamafo de particula del fango anaerobio fue
determinado a partir de dos metodologias diferentes: procedimiento de tamizado
durante el experimento con aluminio como floculante y medicién en un analizador
de tamafio de particula durante el experimento con chitosan como floculante.
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Procedimiento de tamizado

La distribucién de tamano de particula se obtuvo mediante tamizado
sucesivo de muestras de 25 ml de fango proveniente de los reactores, utilizando
tamices con pasos de luz de 0.25, 0.50, 0.85, 1.00, y 2.00 mm, segun el método
descrito por Laguna et al. (1999). Una vez tamizada la muestra se lavaron los
tamices con agua para recuperar el fango depositado en ellos y se centrifugd la
solucion resultante para eliminar el exceso de agua. Se midieron los sélidos
suspendidos y los sdélidos suspendidos volatiles del fango obtenido a fin de
determinar la distribucién del tamafo de particula en funcion del porcentaje en
masa de la biomasa.

Medicidon en un analizador de tamafio de particula

El analizador de tamafio de particula utilizado fue Mastersizer 2000
(Malvern, Reino Unido). El principio de medida de este equipo es la técnica de
difraccion laser, que se basa en la medicion de la intensidad de la luz dispersada
cuando un haz de luz laser pasa a través de la muestra. Una vez medido, este
resultado es analizado por el software del equipo para calcular el tamafio de
particula. El resultado obtenido mediante este método nos indica el porcentaje de
volumen de particulas de un determinado tamano en relacién con el conjunto
total de particulas, independientemente de la cantidad de biomasa analizada.

3.5.10 Medicion de la turbidez

La turbidez fue medida con un turbidimetro de sobremesa (Turbiquant®
1500 IR/T, Merck, Alemania). El principio de medida de este equipo es la
nefelometria, que es un procedimiento analitico basado en la dispersion de la luz
que atraviesa un medio transparente en el que hay particulas sdlidas. Para la
realizacion de las mediciones utiliza una fuente de luz LED IR (infrarrojo), con una
longitud de onda de 860 nm, conforme con la norma EN ISO 7027.

3.5.11 Ensayos cinéticos de bioadsorcion de cobalto

Estos ensayos se realizaron durante el estudio de la dosis dptima de
micronutrientes durante el tratamiento anaerobio de un agua residual con fenol.
Este trabajo fue llevado a cabo durante una estancia en la Delft University of
Technology bajo la supervision del doctor Henri Spanjers.

Los experimentos de bioadsorcion en discontinuo se llevaron a cabo con el
fin de determinar las cinéticas de bioadsorcién del cobalto en forma de CoCl; y
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vitamina Biz. Estos experimentos se realizaron en botellas de vidrio con un
volumen de 1 L, en las que se introdujeron 5 mg Co I}, en forma de uno de los
compuestos de cobalto en estudio en un volumen de 500 ml de agua destilada. A
estas soluciones se les afiadié 5 g NaCl, 9.15 g NaHCO3, 0.57 g K;HPO, y 0.23 g
NaH,PO, (pH=8). Posteriormente se burbujed nitrégeno durante 3 minutos para
desplazar el oxigeno disuelto. Después se afiadieron 20 g de biomasa humeda y se
volvié a burbujear nitrégeno durante 2 minutos. Los reactores fueron incubados
en ausencia de sustrato organico a la temperatura deseada, 25 6 35 °C, en una
incubadora orbital (New Brunswick, Innova 44) con una agitaciéon constante a 150
rpm.

Con el experimento en marcha se tomaron muestras de 5 ml de volumen a
diferentes intervalos de tiempo durante 3 dias, al principio se recogieron muestras
con mayor frecuencia, cada 5, 10 y 20 minutos, y luego se fue espaciando. Las
muestras se filtraron a través de un filtro de jeringa de poliétersulfona de 0.45 um
(VWR) y se diluyé con acido nitrico 3 % v/v.

La bioadsorcién de cobalto sigue el modelo de pseudo-segundo orden
desarrollado por Ho y McKay (1999). Este modelo se basa en que el cobalto puede
guedar retenido en dos tipos de centros activos diferentes. En este caso se asume
la dependencia cuadratica de la velocidad de bioadsorcién con la diferencia entre
la cantidad de cobalto adsorbida una vez alcanzado el equilibrio y la concentracién
adsorbida en un instante determinado.

dqg
L (@.-a.) (3.1)

donde ge es la masa adsorbida en el equilibrio (mg g2), g: es la masa adsorbida en
el tiempo t (mg g') y Kz es la constante de velocidad de pseudo-segundo orden (g
mg?t h?).

Integrando esta ecuacidn entre los limites t=0 a t=t y q+=0 a qi=qt, se
obtiene la siguiente ecuacién:

(3.2)

donde h es la tasa inicial de bioadsorcién (mg g h'!) y se calcula segun la siguiente
ecuacion:

h=K,q (3.3)
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3.5.12 Analisis del contenido de metales de la biomasa

El contenido en metales de la biomasa se determind mediante un proceso
de extraccidn, segun la extraccidn secuencial modificada de Tessier propuesta por
Hullebusch et al. (2005), y posterior analisis con ICP-OES (Spectro Arcos,
Alemania). La extraccidn se realizé en cuatro pasos secuenciados mostrados en la
Tabla 3.8. En el primer paso, para obtener la fraccion intercambiable de los
metales, se disolvio 1 g sélidos totales (ST) de biomasa en 10 ml de acetato
amonico (1 M) y se incubd en una incubadora orbital (New Brunswick, Innova 44)
durante 1 hora a 20 °C. Las muestras resultantes se centrifugaron a 8000 rpm
durante 10 minutos. Los sobrenadantes se filtraron a través de un filtro de jeringa
de poliétersulfona de 0.45 pm (VWR) y se diluyé con acido nitrico 3 % v/v. Para
obtener la fraccion de metales ligada a los carbonatos, la muestra sélida se diluyé
en 10 ml de acido acético 1 M y se incubd durante 1 hora a 20 °C. Tras la
incubacion se repitié el proceso de centrifugado de la muestra. La fraccién de
metales ligada a la materia organica y los sulfuros fue obtenida mediante la
diluciédn de la muestra sélida resultante en 5 ml perdxido de hidrégeno al 30%,
manteniendo un pH de 2, y se incubd durante 3 horas a 35 °C, realizandose el
mismo procedimiento de centrifugado que en los pasos anteriores al finalizar la
incubacién. En el ultimo paso se obtuvo la fraccién residual de metales mediante la
dilucion del sélido resultante del paso anterior en 10 ml de agua regia (relacidn
HCI:HNOs de 3:1) y se digirié en un horno microondas (Milestone MLS 1200 Mega,
Bérgamo, Italia) durante 28 minutos a diferentes potencias (2 min a 250 W, 2 min
a0W,5mina250W, 5 mina400 W y 14 min a 650 W). Después de enfriarse las
muestras se siguié el mismo procedimiento de filtrado que en los pasos anteriores.

Tabla 3.8 Condiciones de extraccion requeridas y agentes extractores para llevar a
cabo el método extraccidn secuencial en biomasa anaerobia. Adaptado
de Hullebusch et al. (2005).

Condiciones de extraccion

Fraccion Agente extractor Tiempo de
S, Temperatura
agitacion
Intercambiable 10 ml NH4CH3COO 1M 1h 20°C
Carbonatos 10 ml CH3COOH 1M 1h 20°C
M . -
ateria organica Y g 1 4.0,30% (pH=2) 3h 35°C
sulfuros
10 ml aqua regia Horno

Residual (HCI:HNO;, 3:1) microondas
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3.5.13 Estudio de las poblaciones microbianas

La estructura de las comunidades microbianas se determind mediante la
técnica de biologia molecular de electroforesis con gradiente desnaturalizante y
posterior identificacién de las especies mediante la secuenciacién simple con el
método Sanger. Previo al andlisis mediante la electroforesis con gradiente
desnaturalizante se precisa de la extraccion del material genético y su
amplificacion. El procedimiento analitico es una adaptacién del desarrollado por
Pérez et al. (2013) para el andlisis de las comunidades bacterianas en biofiltros
percoladores.

Extraccion del material genético

La extraccién del material genético de la biomasa anaerobia se realizé con
un kit comercial para muestras de suelo (FastDNA SPIN, MP Biomedicals, EEUU). La
extraccidon se comprobd mediante la determinacidn de la concentracion de acido
desoxirribonucleico (ADN) mediante espectrofotometria (Nanodrop 2000,
Thermoscientific, EEUU).

Amplificacion del material genético

El material genético aislado en la fase anterior se utilizé como molde para
amplificar, mediante la reaccién en cadena de la polimerasa, dos regiones
variables de los operones ribosomales microbianos del ARNr 16S de los procariota.
Los reactivos utilizados fueron: 10x ExTaq buffer, dNTP con concentracién de 2.5
mM y Ex Taq con concentracion 5 unidades pl! (Takara, Japén). Los iniciadores
utilizados para la amplificacion de Bacteria fueron el oligonucleétido universal
F357, con la secuencia 5’-TAC GGG AGG CAG CAG-3’, y el R518, con la secuencia 5'-
ATT ACC GCG GCT GCT GG-3'. Para el analisis en gel de gradiente desnaturalizante
es necesario unir el oligonucledtido F357 a una grapa GC para evitar que las
cadenas de ADN se separen por completo, obteniendo el iniciador F357GC, con
secuencia 5’-CGC CCG CCG CGC GCG GCG GGC GGG GCG GGG GCA CGG GGG GCC
TAC GGG AGG CAG CAG-3’, con concentracion de 25 uM (Metabion, Grupo Taper,
Espafia). Para la amplificacion de Archaea se utilizaron los iniciadores ARC787F,
con la secuencia 5’-ATT AGA TAC CCS BGT AGT CC-3’, ARC1059R, con secuencia 5’-
GCC ATG CAC CWC CTC T-3’ y ARC787F-GC, con secuencia 5-CGC CCG CCG CGC
GCG GCG GGC GGG GCG GGG GCA CGG GGG GAT TAG ATA CCC SBG TAG TCC-3/,
con concentracion de 10 uM (IDT, Condalab, Espafia). Las cantidades de cada
reactivo para las diferentes reacciones se muestran en la Tabla 3.9. El volumen
final de la muestra fue de 50 pl.
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Tabla 3.9 Reactivos utilizados en la reacciéon en cadena de la polimerasa para la

amplificacién de Bacteria y Archaea.

Bacteria Archaea
Reactivo Volumen, pl Volumen, pl
10 ExTaq Buffer 5 5
dNTP 4 4
Iniciador F 1 2.5
Iniciador R 1 2.5
Ex Taq 0.15 0.15
Agua Milli Q 37.85 25.85
Muestra de ADN 1 10

La amplificaciéon del material genético se realizdé en un termociclador
(MyGene L Series Peltier Thermal Cycler, Hangzhou LongGene Scientific
Instruments, China). Las caracteristicas del procedimiento desarrollado para la
amplificacién de Bacteria y Archaea se muestran en la Tabla 3.10.

Tabla 3.10.- Procedimiento para la amplificacién de Bacteria y de Archaea.

Fase Temperatura, Tiempo, Ciclos
°C min Bacteria Arquea
Desnaturalizacion inicial 94 5 1 1
Desnaturalizacién 94 1
Amplificacion Anillamiento 65 00:30 19 19
Elongacion 72
Desnaturalizacién 94
Amplificacion Anillamiento 55 00:30 9 12
Elongacion 72 1
Elongacidn final 72 10 1 1

El resultado de la amplificacidn se verificd6 mediante electroforesis en gel
de agarosa al 2% (p/v), disuelta en tampodn tris-acetato EDTA (TAE 1x) con 0.06 pl
ml? de Eurosafe (Euroclone, Italia). Una vez solidificado e inmerso en la cubeta de
electroforesis (Biocom, Reino Unido) se cargaron en diferentes pocillos 5 ul de
cada muestra diluida con 0.8 ul de azul de bromofenol y 1.5 ul del marcador DNA
Ladder (Sharmass 100, Euroclone, ltalia). Tras la carga de las muestras y del
marcador se aplicé una corriente de 100 V durante 30 minutos. Una vez acabada la
electroforesis, el resultado se visualizd con luz ultravioleta en un transiluminador
(Minibis Pro, DNR Bio-imaging Systems, EEUU).
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Electroforesis con gradiente desnaturalizante

El andlisis de electroforesis con gradiente desnaturalizante es un tipo de
electroforesis que permite la separaciéon de fragmentos de ADN del mismo
tamano, pero con diferente secuencia de nucledtidos. Para poder realizar la
separacién de los fragmentos de ADN, se utiliza un gradiente lineal creciente de
agentes quimicos desnaturalizantes del ADN, como la urea y la formamida,
incorporados a lo largo de un gel de poliacrilamida (8% v/v). Durante el andlisis el
gel se mantiene la temperatura constante (60 °C) y los fragmentos de ADN de
doble cadena migran por el gel hasta encontrar una determinada concentracion de
urea y formamida a la que las cadenas se separan, disminuyendo o
interrumpiendo el desplazamiento en el gel. Las cadenas de ADN se separan a una
concentraciéon determinada de agentes desnaturalizantes dependiendo del
contenido de dobles o triples puentes de hidrégeno, es decir, si los pares de bases
son de adenina-timina o de citosina-guanina (Myers et al., 1987). El gradiente
O6ptimo de desnaturalizaciéon para las muestras amplificadas fue determinado
previamente, asi como las condiciones de electroforesis, tiempo y voltaje
aplicados. Para el analisis de los fragmentos de ADN de Bacteria se utilizd un
gradiente desnaturalizante entre 20 y 35% vy, para las muestras en la que se han
amplificado los fragmentos de Archaea, un gradiente entre 30 y 45%.

La composicion de las soluciones desnaturalizantes de baja y alta densidad
utilizadas para el andlisis de las poblaciones microbianas se muestra en la Tabla
3.11. A excepcion del sellado superior (CAP), el gradiente desnaturalizante del gel
de poliacrilamida se realizd6 con un sistema generador de gradiente (Hoefer SG
100, EEUU) al que se anadian las soluciones desnaturalizantes de baja y alta
intensidad. El gel de poliacrilamida se realizé en un sistema de electroforesis en gel
de gradiente desnaturalizante (VWR Scientific, EEUU).
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Tabla 3.11.- Composiciéon de los geles de poliacrilamida para el andlisis de
electroforesis con gradiente desnaturalizante.

Bacteria Archaea
Compuesto CAP 20% 35% 30% 45%
Agua milli Q, ml 3.6 9.5 8 8.5 7
Acrilamida, ml 1.3 3 3 3 3
TAE 50x, ml 0.1 0.3 0.3 0.3 0.3
Urea, g 1.3 2.2 1.9 2.8
Formamida, ml 1.2 2.1 1.8 2.7
Glicerol, ml 0.3 0.3 0.3 0.3
APS*, 10% (p/v), ul 22.5 67.5 67.5 67.5 67.5
TEMED**, ul 10 30 30 30 30

*Peroxidisulfato de amonio, **Tetrametiletilendiamina

Una vez polimerizado el gel, se introduce en la cubeta de electroforesis
con 7 litros de TAE 1x y se cargaron 20 ul de muestra mezclados con 2.5 pl de azul
de bromofenol en cada pocillo. Tras cargar las muestras se iniciaba la
electroforesis, aplicando el siguiente programa: 5 min a 50V, 2 h a 150V y 1h a
200V. Al acabar se realizaba la tincidon con Eurosafe (Euroclone, Italia), con una
concentracidon de 0.045 pl ml, en una cubeta con 400 ml de TAE 1x durante 40
minutos (10 minutos en movimiento, 30 minutos en reposo). Seguida a la tincidn
se realizaba el lavado del tinte sumergiendo el gel en agua desionizada durante 20
minutos. Por Ultimo, se visualizaba el gel en el transiluminador con luz ultravioleta.
Los resultados obtenidos fueron analizados utilizando el programa Image J
(National Institutes of Health, EEUU).

Una vez concluido el analisis de las bandas obtenidas en el gel se procedié
a la recuperaciéon del ADN contenido en las bandas individuales para su posterior
identificacién. Para ello, se seleccionaron las bandas mas representativas y se
cortaron con un bisturi estéril. Las bandas se colocaron en microtubos estériles
con 30 pl de agua de grado molecular y se les aplicé una rotura fisica. Se incubaron
durante 12 horas a 4 °C para que, posteriormente, con el sobrenadante resultante
se realizara la amplificacion de material genético, tal y como se ha indicado
anteriormente. El producto de la amplificacién se utilizé para comprobar que no se
habia producido la contaminacién con otras especies que contenia la muestra
original mediante otro andlisis de electroforesis con gel desnaturalizante.
Previamente a la secuenciacion, el ADN obtenido de las bandas cortadas se
purificé de los productos utilizados durante la amplificacién con un kit comercial
(High pure PCR product purification kit, Roche, Suiza).
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Secuenciacion

La secuenciacion del ADN recuperado del contenido de las bandas
individuales se realizé mediante el método Sanger modificado o método de
secuenciacion por dideoxinucleétidos en el Servicio de Gendmica de la Universitat
de Valéncia. Este método se basa en la generacidon de fragmentos de ADN que
terminan en una de las cuatro bases (adenina, guanina, citosina y tinina) y que
poseen marcadores fluorescentes que emiten a diferentes longitudes de onda en
funcién de la base nitrogenada. Estos fragmentos se someten a electroforesis
capilar en gel de forma que se separan las moléculas que difieren sélo un
nucleétido de longitud a lo largo de una calle. La secuencia de las bases
nitrogenadas se realiza electrénicamente hasta completar la secuencia.

Para generar los fragmentos de ADN que finalizan en una de las bases se
utiliza el procedimiento dideoxi de Sanger, por el que se genera una copia de la
cadena sencilla de ADN con dideoxinucledtidos que carecen del grupo hidroxilo del
carbono 3’. De esta forma, cuando uno de estos nucledtidos se incorporan a una
cadena de ADN en crecimiento, ésta no puede continuar la elongacién debido a
que la cadena carece del grupo terminal 3’-OH necesario para poder afiadir otro
nucledtido.

Identificacidon de los microorganismos a partir de las secuencias

La identificacion de los microorganismos presentes en las muestras se
realizd a partir de las secuencias del ADN recuperado del contenido de las bandas.
Las secuencias se introdujeron en la base de datos publica BLAST
(http://www.ncbi.nlm.nih.gov/BLAST) donde se realizd el alineamiento de
secuencias con el objetivo de identificar la cepa correspondiente a la secuencia
obtenida en el analisis. Una vez obtenida esta informacién, los datos fueron
tratados con el programa MEGA 6 desarrollado por Tamura et al. (2013).



4 DEGRADACION ANAEROBIA DE UNA MEZCLA BINARIA DE
ETANOL Y 1-METOXI-2-PROPANOL

Parte de este capitulo se ha publicado en:
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Los éteres de glicol se utilizan frecuentemente como disolventes debido a
su comportamiento anfifilico. Dentro de estos compuestos, debido a su nula
toxicidad, se encuentra en creciente aumento el uso de 1-metoxi-2-propanol
(Aydin et al., 2010). En el sector flexogréfico se utiliza la mezcla de este compuesto
junto con etanol como retardante del secado de las tintas de impresion (European
Commission, 2009), con un consumo anual en la Unién Europea aproximado de 12
kilo toneladas (European Commission, 2006).

Existen numerosos estudios previos sobre la degradacion aerobia del 1-
metoxi-2-propanol, pero Unicamente hay una referencia bibliografica sobre la
degradacion anaerobia de este compuesto. El estudio llevado a cabo por Goodwin
en 1998 con reactores operados en discontinuo, utilizando como indculo fango
anaerobio procedente de una depuradora de aguas residuales urbanas, en el que
se muestra la degradacion del 38% del carbono organico disuelto tras 81 dias de
operacion. Este autor también observé un periodo previo sin producciéon de biogas
de 30 dias.

Los procesos de degradacidn anaerobia a temperatura ambiente o
psicrofilico (<20 °C) se han mostrado como una alternativa eficaz para el
tratamiento de una gran variedad de aguas residuales, incluyendo aguas residuales
contaminadas con diferentes disolventes (Enright et al., 2005, 2007; Scully et al.,
2006), lo que hace que el tratamiento psicrofilico sea una opcién atractiva para el
tratamiento de aguas residuales industriales contaminadas con disolventes de la
industria flexografica.

El proceso de la puesta en marcha mediante un adecuado periodo de
aclimatacion de los bioreactores anaerobios operados a bajas temperaturas es
crucial para que se realice de forma satisfactoria la degradacién de los
contaminantes (Dhaked et al., 2010). Las bajas temperaturas causan un descenso
en la tasa maxima de utilizacién de sustrato y en la tasa especifica de crecimiento
de los microorganismos, teniendo la temperatura un mayor efecto negativo sobre
las comunidades de arqueas y de bacterias que la presencia de compuestos poco
biodegradables (Siggins et al., 2011). Los cambios de temperatura afectan
principalmente a los microorganismos especializados como son los acetogénicos y
los metanogénicos, por lo que la produccidon de biogds es dependiente de la
temperatura, pudiéndose producir un descenso en la produccién de éste por la
incapacidad de los microrganismos mesofilicos a la supervivencia bajo condiciones
psicrofilicas (Kashyap et al., 2003), que causan el agotamiento de la energia
celular, la pérdida de las sustancias intracelulares o la lisis de las células (Gounot,
1986). A pesar de esto, numerosos autores han logrado una produccién de biogds
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satisfactoria a bajas temperaturas, entre 15 y 20 °C tras la adaptacién de la
comunidad microbiana a las condiciones psicrofilicas durante la puesta en marcha
de los reactores (Zeeman et al., 1988). De hecho, los procesos de degradacion
anaerobia en condiciones psicrofilicas son llevados a cabo por microorganismos
mesofilicos psicrotolerantes (Kashyap et al., 2003; Kettunen y Rintala, 1997).

El estudio que aqui se presenta se realizd en diferentes fases en dos
reactores RALF operados bajo condiciones psicrofilicas de 18 °C, RALF 1, y bajo
condiciones mesofilicas de 25 °C, RALF 2. En una primera fase (fase A) se realizd la
puesta en marcha y adaptacion de la biomasa a la temperatura de operacidn
utilizando etanol como Unico sustrato. Esta fase se realizé en diferentes estadios
en funcién de la velocidad de carga orgédnica aplicada a los reactores anaerobios. A
continuacidn se llevaron a cabo dos experimentos para la degradacién de un agua
residual que contenia una mezcla binaria de etanol y 1-metoxi-2-propanol con el
fin de determinar el conjunto de parametros de operacién que permiten obtener
elevadas eficacias de eliminacion. En el primer ensayo con esta mezcla (fase B) se
efectuaron variaciones en la carga organica del contaminante. Posteriormente, en
el segundo ensayo, se realizé primero la puesta en marcha tras un periodo largo
sin suministro de sustrato (fase C) y luego se realizé el suministro de sustrato en
discontinuo con paradas nocturnas y de fin de semana en el aporte de influente
(fase D).

En el capitulo 3, Materiales y Métodos, se describe el montaje
experimental que se utilizé durante toda esta fase experimental, la composicidon
de nutrientes del agua influente y las técnicas analiticas utilizadas. La biomasa
utilizada como indculo en los reactores RALF de laboratorio provino de un reactor
de circulacién interna de 786 m3 de volumen de la estacién depuradora de aguas
residuales industriales ubicada en la cervecera de Font Salem, El Puig (Valencia).
Este reactor se opera en un intervalo de temperaturas comprendido entre 22 y 32
°C. La carga orgdnica se ha calculado en base al volumen efectivo del reactor (4
litros).

4.1 PLAN DE TRABAJO

A continuacion se describe el plan de trabajo seguido durante la puesta en
marcha de los reactores RALF y en el estudio de la degradacién anaerobia de una
mezcla binaria de etanol y 1-metoxi-2-propanol bajo condiciones de suministro de
sustrato en continuo e intermitente.



Degradacidn anaerobia de una mezcla binaria de etanol y 1-metoxi-2-propanol|{85

4.1.1 Puesta en marcha de los reactores RALF

Al inicio del estudio se planted un ensayo de puesta en marcha de dos
reactores RALF de laboratorio a dos temperaturas diferentes, 18 y 25 °C, con el fin
de adecuar la biomasa utilizada como indculo a las temperaturas de trabajo,
utilizando como sustrato etanol. La estrategia empleada para la puesta en marcha
consistio en la aplicacion de cargas organicas crecientes mediante el aumento de
la concentracion de etanol en el alimento o el incremento del caudal de entrada
(fases de la A-I hasta la A-VI). Se establecié que para el aumento en la velocidad de
carga organica se debian registrar eficacias de eliminacién (EE) superiores al 95 %.
En la Tabla 4.1 se detallan las condiciones de operacién seleccionadas en el disefio
de los experimentos de puesta en marcha del reactor RALF 1, operado a 18 °C, y
RALF 2, operado a 25 °C. La velocidad superficial aplicada (9.2 m h) se encuentra
dentro de las velocidades habituales para este tipo de reactores, con valores
comprendidos entre 4 y 10 m h! (Lettinga et al., 2001), y se alcanzé mediante la
aplicacién de una caudal de recirculacién de 30 | L.

Tabla 4.1.- Condiciones de operacidén para la puesta en marcha de los reactores
RALF utilizando etanol como sustrato.

A-l A-ll A-lll A-IV A-V A-VI
Condiciones psicrofilicas (RALF 1) - 18 °C
v, mh? 9.2 9.2 9.2 9.2 9.2 -
Ce, gDQO I 8 8 8 10.7-15 12.5 -
CO, kg DQO m3d 5 10 15 20 25 -
Condiciones mesofilicas (RALF 2) - 25 °C
vs, m h!t 9.2 9.2 9.2 9.2 9.2 9.2
C., g DQO I 8 8 8 10.7-15 12.5 12.5
CO, kg DQO m*d*! 10 15 20 25 30 35

vs: velocidad superficial; Ce: concentracién influente; CO: carga orgdnica

4.1.2 Degradacidon anaerobia de una mezcla de etanol y 1-metoxi-2-
propanol en condiciones mesofilicas y psicrofilicas

El ensayo denominado fase B consistié en la aplicacién de diferentes
cargas orgdnicas durante un periodo de 4 meses con el objetivo de determinar la
carga organica de 1-metoxi-2-propanol que, en presencia de etanol, permite
mantener elevadas eficacias de eliminacidn. Las condiciones experimentales
aplicadas se detallan en la Tabla 4.2.
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Tabla 4.2.- Condiciones de operacidon aplicadas en los experimentos de
degradacién anaerobia de una mezcla de etanol y 1-metoxi-2-

propanol.
B-I B-ll B-1ll B-IV
Condiciones psicrofilicas (RALF 1) — 18 °C
Vs, m h?! 9.2 12.7 12.7 12.7
C., gDQO I 12.5 15.5 15.5 15.5
C. M2P, g DQO I* 5 3.6 3.6 3.6
CO, kg DQO m3d? 30 35 25 30
CO M2P, kg DQO m3d* 12 8.1 5.8 7
Condiciones mesofilicas (RALF 2) — 25 °C
vs, m h? 9.2 12.7 12.7 12.7
Ce, g DQO I 12.5 15.5 15.5 15.5
Ce M2P, g DQO I 2.9 3.6 3.6 3.6
CO, kg DQO m3d* 45 50 35 40
CO M2P, kg DQO m3d* 12 8.1 5.8 7

vs: velocidad superficial; Ce: concentracion influente; M2P: 1-metoxi-2-propanol; CO:
carga organica

El experimento se dividié en 4 periodos diferentes (B- a B-1V) en los que se
modificd la carga organica y la relacion masica de etanol y 1-metoxi-2-propanol.
Con el objetivo de determinar la carga orgdnica de 1-metoxi-2-propanol con la que
se obtienen eficacias de eliminacidén superiores al 90% se aplicaron en ambos
reactores diferentes cargas orgdnicas, de forma que en los dos primeros periodos
se utilizaron las mayores cargas organicas en ambos reactores, y en las dos Ultimas
etapas las menores. La concentracién de DQO en el influente en la etapa B-I fue de
12.5 g DQO I}, con una relacién en masa de la mezcla binaria de etanol y 1-metoxi-
2-propanol de 3:1. A partir de la etapa B-ll se aumenté la concentracién hasta 15.5
g DQO I y también se modificé la relacién en masa de etanol y 1-metoxi-2-
propanol a 4:1, habitual en la composicién de las tintas utilizadas en el sector de la
impresién flexografica. También se aumenté el caudal de recirculacién de 30 a
41.7 | h'* a fin de favorecer la expansidn y fluidizacidn del lecho de los reactores.

4.1.3 Evaluacidon de la respuesta del reactor RALF a una interrupcion
prolongada en el suministro de sustrato

En el ensayo denominado fase C se evalud el rendimiento de los reactores
anaerobios tras un periodo sin aporte de sustrato con el fin de evaluar la influencia
que tiene sobre el proceso. Este ensayo tiene importancia para la posible
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aplicacién industrial. Para ello, se paralizé la operacién de ambos reactores
durante un mes.

Tras el mes sin funcionamiento, este experimento consistié en el aumento
progresivo de la carga organica durante casi tres meses. Las condiciones
experimentales aplicadas a ambos reactores se detallan en la Tabla 4.3. El
experimento se dividid en 4 periodos diferentes en el caso del reactor RALF 1 y en
6 periodos en el caso del reactor RAFL 2, dependiendo de la carga organica
aportada al sistema. En el reactor RALF 1 se aumento la carga organica desde 15 kg
DQO m= d* hasta 30 kg DQO m™3 dL. En el caso del reactor RALF 2, operado a 25
°C, tras observar que el sistema no respondia bien a la puesta en marcha con una
carga organica de 15 kg DQO m= d'%, fue necesario un descenso de ésta hasta 5 kg
DQO m= d? (fase C-lll), para a partir de ahi continuar con un plan de trabajo
similar al realizado en el RALF 1.

Tabla 4.3.- Condiciones de operacion aplicadas tras una interrupcion prolongada
de la alimentacidn.

c-l c-l c-l C-lv c-v c-vi
Condiciones psicrofilicas (RALF 1) — 18 °C
v, m h? 12.7 12.7 12.7 12.7 - -
Ce, gDQO It 8 10 10 12 - -
Ce M2P, g DQO I 1.9 2.3 2.3 2.8 - -
CO, kg DQO m3d? 15 20 25 30 - -
CO M2P, kg DQO m3d* 3.6 4.6 5.8 7 - -
Condiciones mesofilicas (RALF 2) — 25 °C
vs, m h 12.7 12.7 12.7 12.7 12.7 12.7
C.,gDQO It 15 8 8 10 12 12
Ce M2P, g DQO I 3.5 1.9 1.9 2.3 2.8 2.8
CO, kg DQO M3 d*? 15 5 15 20 25 30
CO M2P, kg DQO m3d! 3.5 1.2 3.6 4.6 5.8 7

vs: velocidad superficial; Ce: concentracion influente; M2P: 1-metoxi-2-propanol; CO:
carga organica

4.1.4 Respuesta dinamica de los reactores RAFL al suministro ciclico del
sustrato organico

La emisidn de disolventes en la industria flexografica sigue un patrén diario
segun los turnos de trabajo utilizados, que pueden ser de 1 a 3 dependiendo de las
necesidades de produccién. Es por ello que, para evaluar la viabilidad de este
proceso es conveniente estudiar su funcionamiento bajo condiciones habituales a
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nivel industrial. En el experimento D se seleccioné un patrén de emisiéon de
fabricacion correspondiente a una empresa flexografica que trabaja a 2 turnos,
con paradas diarias de 8 horas (turno de noche), con el fin de determinar el efecto
que un suministro intermitente de sustrato tiene sobre la eficacia del proceso.
También se realizaron paradas ciclicas en el aporte de sustrato de 56 horas
semanales (de viernes por la noche a lunes por la manana) con el fin de simular
paradas de produccidon durante los fines de semana. Esta fase del estudio se
realizd a continuacién de la anterior y después de comprobar la estabilidad en
ambos reactores bajo condiciones ciclicas de aporte de sustrato.

El experimento se dividid en 3 fases diferentes atendiendo al patrén de
alimentacién y carga organica aplicados. En la primera fase (D-l), se realizé un
aporte de sustrato intermitente durante 16 horas al dia, los 7 dias de la semana,
con el fin de simular paradas nocturnas del proceso de fabricacién. Durante esta
fase se aplico a los reactores una carga organica de 30 kg DQO m™3 d1. A partir de
la fase D-Il se realizaron a su vez interrupciones en el aporte de sustrato durante
los fines de semana, con lo que se alimentaron los reactores durante 16 horas al
dia, 5 dias a la semana. Con este patron de alimentacién se utilizaron 2 cargas
orgénicas diferentes, primero 30 kg DQO m-3 d! (fase D-Il) y luego 35 kg DQO m3
d! (fase D-Ill), con el fin de determinar la carga orgénica a aplicar bajo condiciones
ciclicas de aporte y no aporte de sustrato sin comprometer la eficacia del proceso.
Durante todo el experimento se mantuvo constante la recirculacién en ambos
reactores, mientras que el aporte de nutrientes se realizd de forma ciclica junto
con la alimentacién de sustrato organico.
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Tabla 4.4.- Condiciones de operacidn aplicadas en los experimentos con aporte
intermitente de sustrato.

D-1 D-II D-Ill
Condiciones psicrofilicas (RALF 1) — 18 °C
Patrén de alimentacién 16hd?', 7/7d 16hd?* 5/7d 16hd?, 5/7d
Vs, mh? 12.7 12.7 12.7
Ce, gDQO It 13 13 15
C. M2P, g DQO I 3 3 3.5
CO, kg DQO m3d? 30 30 35
CO M2P, kg DQO m3d! 6.9 6.9 8.1
Condiciones mesofilicas (RALF 2) — 25 °C
Patrén de alimentacion 16hd% 7/7d 16hd%5/7d 16hd?,5/7d
vs, m h? 12.7 12.7 12.7
C.,gDQO I 13 13 15
Ce M2P, g DQO I 3 3 3.5
CO, kg DQO M3 d*? 30 30 35
CO M2P, kg DQO m3d™* 6.9 6.9 8.1

vs: velocidad superficial; Ce: concentracion influente; M2P: 1-metoxi-2-propanol; CO:
carga organica

Durante esta fase de la experimentacidon y con el fin de determinar la
respuesta dindmica de los reactores anaerobios con aporte intermitente de
sustrato, se realizé una toma de muestras cada dos horas desde el inicio del
suministro de sustrato hasta 10 horas después. En los periodos D-Il y D-Ill, estos
ensayos se realizaron en lunes (respuesta representativa del comportamiento tras
el fin de semana sin alimentacion) y los jueves (representativa de un ciclo diario sin
suministro nocturno de sustrato). Junto con la toma de cada una de las muestras
se llevaron a cabo un conjunto de ensayos intensivos. En estos ensayos se realizd
el andlisis de la concentracién de DQO, carbono orgdnico y acidos grasos volatiles,
asi como de la produccion de metano.

4.1.5 Estudio del potencial bioquimico de metano y la actividad
metanogénica especifica

Al finalizar los experimentos con los reactores RALF, se tomé biomasa de
cada reactor con el fin de determinar el potencial de produccidén de metano con
cada uno de los sustratos aplicados. Los ensayos se realizaron a 18 y 25 °C por
triplicado en un sistema compuesto por reactores de 1 L, un bafio termostético y
un sistema de medicién de la produccién de metano llamado AMPTS (Bioprocess
control, Suecia) con las condiciones que se indican en el apartado de Materiales y
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métodos. El medio del ensayo consistié en un agua residual sintética compuesta
por etanol o 1-metoxi-2-propanol en una concentracion de 2.5 g DQO I1. A este
agua residual se le afladieron 5 g NaHCOs It para mantener el pH en valores
neutro y macro y micronutrientes en la concentracién que se indica en la Tabla
3.6.

4.1.6 Evolucion de las poblaciones microbianas

A lo largo de todo el experimento se recogieron muestras de biomasa de
ambos reactores para realizar el estudio de la evolucidon de las poblaciones
microbianas. Las muestras utilizadas para este analisis y las condiciones
operacionales en las que fueron tomadas se detallan en la Tabla 4.5.

Tabla 4.5.- Muestras bioldgicas analizadas y condiciones de operacién en las que
fueron tomadas.

N° de Dia de Origen Condiciones de
muestra  operacion muestra operacion

1 0 Fango siembra -
2 90 RALF 1 Continuo (B-1V)
3 231 RALF 1 Disc 16h/7d (D-1)
4 263 RALF 1 Disc 16h/5d (D-l11)
5 90 RALF 2 Continuo (B-1V)
6 231 RALF 2 Disc 16h/7d (D-1)
7 263 RALF 2 Disc 16h/5d (D-l11)

4.2 RESULTADOS Y DISCUSION

4.2.1 Puesta en marcha de los reactores RALF

Los resultados correspondientes al proceso de puesta en marcha de los 2
reactores RALF se muestran en la Tabla 4.6. Para la degradaciéon de etanol en
condiciones mesofilicas se puede destacar la elevada eficacia de eliminacién
global, superior al 98% durante todo el experimento, lo que permitié el aumento
de la carga orgdnica por encima de 25 kg DQO m3 d! tras 84 dias de operacién sin
que se produjera la sobrecarga del reactor. La concentracién media de DQO en el
efluente durante la ultima fase fue similar a las concentraciones obtenidas en las
fases anteriores. En relacion a la degradacion de etanol en condiciones
psicrofilicas, se obtuvieron concentraciones medias de salida superiores a 800 mg
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DQO I'* en las dos ultimas fases de la experimentacién (A-IV y A-V), bajo cargas
orgdnicas de 20 y 25 kg DQO m™ d, siendo indicativo de un inicio de sobrecarga
operando a 18 °C.

La presencia de elevadas concentraciones de CO; en el gas producido,
normalmente en un intervalo entre un 30 y 50%, reduce la alcalinidad del agua
residual, por lo que es necesario un aporte de alcalinidad para el control del pH. La
concentracion de alcalinidad se realizé segun lo indicado por Tchobanoglous et al.,
(2003). La relaciéon entre el pH y la concentracién de alcalinidad se controla por la
guimica del bicarbonato segun la siguiente ecuacion:

[HCO;][H*]zk
[Hco, ] ™

donde ki es la constante de disociaciéon que depende de la fuerza idnica y de la
temperatura.

(4.1)

Por otro lado, la concentracion de acido carbdnico se determina segun la
ley de Henri y la presion parcial del CO; en la atmdsfera con la que esta en
contacto el liquido, segun la siguiente expresion:

P

X~ Py (4.2)

donde Xg€s la fraccién molar del gas en el agua (mol gas mol? agua), Pr es la

presion total (normalmente 1 atm), H es la constante de la ley de Henriy Pg es la
fraccién molar de gas en el aire (mol gas mol? aire).

A partir de estas expresiones, y teniendo en cuenta un porcentaje de CO;
del 35% y una temperatura de 18 °C, se obtiene que para que el pH de ambos
reactores se mantuviera en valores préximos a 7 era necesario la dosificacion de

alcalinidad en forma de bicarbonato sédico en una concentracién de 5 g NaHCOs I
1
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En la Figura 4.1 se representan la variaciéon temporal de la carga organica
(kg DQO m3 d1) y de la eficacia de eliminacién (%) para el reactor RALF 1 (Figura
4.1a) y el reactor RALF 2 (Figura 4.1b). En la Figura 4.2 se incluye la variacién
temporal de la produccién de biogds (m3 biogds kg DQOeiiminada) ¥ de la
concentracion de acidos grasos volatiles (mg CH3COOH [?) para el reactor RALF 1
(Figura 4.2a) y el reactor RALF 2 (Figura 4.2b). En la Figura 4.3 se muestra la
concentracion de sélidos suspendidos (mg SS I'1) y el porcentaje de sélidos
suspendidos volatiles (%) en el efluente del reactor RALF 1 (Figura 4.3a) y el
reactor RALF 2 (Figura 4.3b).

En la Figura 4.1 se puede observar como desde los primeros dias de
operacion la eficacia de eliminacién obtenida en el reactor RALF 2 fue superior al
98%, indicando que desde el inicio de la experimentacion la biomasa se
encontraba adaptada tanto al sustrato utilizado, como a la temperatura de
operacion (25 °C). A lo largo del tiempo que durd el experimento, la eficacia de
eliminacion se mantuvo en valores préximos al 100% para cargas organicas que
variaron entre 10 y 30 kg DQO m™ d. Los valores obtenidos para la degradacién
de etanol en condiciones mesofilicas de 25 °C son parecidas a los obtenidos por
otros autores; por ejemplo Kato et al. (1994) trataron una carga organica de 32.4
kg DQO m3 d! en un reactor RALF operado a 30 °C y utilizando como sustrato
etanol y acidos grasos volatiles.

Con respecto a la operacién del RALF 1, tras 6 dias de operacién se
observaron eficacias de eliminacidn superiores al 98%. Un periodo similar, 10 dias,
fue observado por McKeown et al. (2009) para alcanzar una eficacia de eliminacién
superior al 85% con una carga organica de 5 kg DQO m3 d?! de una mezcla de
acetato, butirato, propionato y etanol con una relacién en DQO de 1:1:1:1 en un
reactor hibrido conformado por un reactor RAFL y un filtro anaerobio operado a
15 °C. Estas elevadas eficacias de eliminacidon se mantuvieron constantes durante
los tres primeros periodos del experimento (del A-l al A-lll), mostrando un buen
rendimiento del sistema operado a 18 °C con cargas organicas inferiores a 15 kg
DQO m3 dL. El cambio a una mayor carga organica aplicada realizado los dias 44 y
71 caus6 una disminucion en la eficacia de eliminacidn a valores inferiores al 90% y
en ambos casos se necesitd un tiempo superior a 3 semanas para alcanzar
eficacias de eliminacién mayores. La carga organica degradada en el reactor
operado bajo condiciones psicrofilicas al final de esta parte de la experimentacién
fue similar a la obtenida por Connaughton et al. (2006) que, utilizando un reactor
RALF acoplado a un filtro anaerobio operado a 18 °C, determiné 24.6 kg DQO m-3
d? como carga organica maxima para el tratamiento de una mezcla de etanol,
propionato, butirato y acetato en una relacion en DQO 1:1:1:1.
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Estos resultados muestran el descenso en la capacidad de degradacién de
un inéculo mesofilico durante su adaptacién a la operacidn a bajas temperaturas,
asociado a la disminucién en la velocidad maxima de consumo de sustrato que se
produce en condiciones psicrofilicas (Lettinga et al., 2001).
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Figura 4.1.- Seguimiento de la variacién temporal de:  carga orgdnica y o eficacia
de eliminacion en los reactores a) RALF 1y b) RALF 2 durante la puesta
en marcha con etanol como Unico sustrato.

En cuanto al seguimiento de la concentracidn de acidos grasos volatiles en
el efluente y de la produccion de metano (Figura 4.2), los resultados muestran que
la adaptacidn del indculo mesofilico a bajas temperaturas (RALF 1) resulté en un
aumento inicial de la concentracién de acidos grasos volatiles durante los primeros
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6 dias de operacion. Esto indica que los cambios de temperatura afectan
particularmente a los microorganismos acetogénicos especializados vy
metanogénicos, pudiendo resultar en una inhibiciéon de la metanogénesis
(Rajeshwari et al., 2000). A partir del dia 8, se mantuvieron bajas concentraciones
de acidos grasos volatiles operando a bajas cargas orgdnicas, pero a partir del dia
40 se observd el incremento paulatino en la concentracion de acidos grasos
volatiles con valores particularmente elevados (>300 mg CH3COOH I) al aplicar
cargas organicas superiores a 20 kg DQO m3 d!. Esto indica que la fase
metanogénica fue la etapa limitante que impidié la completa degradacién de la
materia organica. Los valores tan bajos obtenidos a partir del dia 90 pueden
indicar una lenta adaptacién de la comunidad metanogénica a las condiciones
psicrofilicas. En el caso del reactor operado a 25 °C, todos los valores de acidos
grasos volatiles se encuentran muy por debajo de 200 mg CH3;COOH I, indicando
la adecuada adaptacion del indculo a la temperatura de trabajo.

La produccién de biogds se mostrd inestable durante las dos primeras
fases de operaciéon en ambos reactores, a pesar de la baja concentracién de acidos
grasos volatiles. Esto podria ser debido al uso del agua de red con aporte elevado
de sulfatos, potenciando el metabolismo de las bacterias sulfatoreductoras
(Kalyuzhnyi et al., 1997), aunque no afecté a la eliminacién de la carga organica, ya
que la relacién DQO/S04* se encontraba por encima de 10 g g* (Look W Hulshoff
Pol et al., 1998). A partir de la fase A-lll se utilizé en parte agua desionizada,
obteniendo asi rendimientos mas estables. Unicamente se observé un valor
anormalmente bajo (0.13 m?3 biogas kg™t DQOeliminado) €N el dia 75 que coincidié con
un pico en la acumulacién de acidos grasos volatiles. Este cambio en el aporte de
sulfato se tradujo en una reduccién de la concentracién de acido sulfhidrico en el
biogds producido de valores comprendidos entre 250 y 800 ppm H,S a valores
comprendidos entre 20 y 50 ppm H,S. Nuevas inestabilidades se observaron entre
los dias 70 y 90 en el reactor RALF 1 como muestra la elevada concentracién de
acidos grasos volatiles. Las producciones de biogds que se alcanzaron durante las
dos ultimas fases en ambos reactores indican una potenciacidon de la actividad
metanogénica, y por lo tanto una buena adaptacién de la biomasa a las
condiciones de operacién (Kettunen y Rintala, 1997).

Estos resultados muestran que es factible el uso de biomasa de un reactor
mesofilico como indculo para el tratamiento de etanol en condiciones psicrofilicas
de 18 °C. Otros autores han observado una mejora en la actividad de los
microorganismos tras su adaptacién a bajas temperaturas. Por ejemplo, Rebac et
al. (1995) obtuvieron un incremento entre 3 y 4 veces en la actividad de
degradacion de acetato tras la adaptacion a condiciones psicrofilicas de un fango
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mesofilico a una temperatura de operacién comprendida entre 10 y 12 °C en un
reactor RALF utilizando como sustrato acidos grasos volatiles tras 253 dias de

operacion.
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Figura 4.2.- Seguimiento de la evolucién de: A la produccidn de biogas y ® la

En

concentracién de acidos grasos volatiles en los reactores a) RALF 1y
b) RALF 2 durante la puesta en marcha con etanol como Unico
sustrato.

cuanto al seguimiento de la concentracion de sdlidos suspendidos en el

efluente (Figura 4.3) se observa que en el reactor RALF 2 se produjo un aumento
durante los primeros 20 dias de operacién y después se estabilizd en valores
proximos a 100 mg SS I'. Por otro lado, en el reactor RALF 1 el aumento se produjo
de forma progresiva hasta el dia 80, en el que se estabilizd6 en valores
comprendidos entre 120 y 140 mg SS |2, ligeramente mas elevados que los del
reactor RALF 2. En cualquier caso, los resultados en ambos reactores muestran la
viabilidad del proceso con concentraciones muy bajas de sdélidos suspendidos, lo
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que demuestra la adecuada capacidad de retencién de biomasa bajo las dos
temperaturas ensayadas.
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Figura 4.3.- Evolucién de la ® concentracién de sélidos suspendidos y del A
porcentaje de sélidos suspendidos volatiles en el efluente de los
reactores a) RALF 1 y b) RALF 2 durante la puesta en marcha con
etanol como unico sustrato.

4.2.2 Degradacion anaerobia de una mezcla de etanol y 1-metoxi-2-
propanol en condiciones mesofilicas y psicrofilicas

En la Tabla 4.7 se muestran los resultados correspondientes al estudio de
la degradaciéon de una mezcla binaria de etanol y 1-metoxi-2-propanol bajo
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condiciones de aporte continuo de sustrato. Se puede destacar que el valor
promedio de la eficacia de eliminacion global obtenida fue superior al 73% en
condiciones psicrofilicas y al 78% en condiciones mesofilicas. En ambos reactores,
durante las dos primeras etapas de la experimentacién (B-1 y B-ll), se registraron
elevadas concentraciones de materia organica en el efluente, superiores a 1400
mg DOQ I}, para cargas organicas comprendidas entre 32.6 y 37 kg DQO m3 d! en
el reactor RALF 1 y entre 45.5 y 55.4 kg DOQ m™ d! en el reactor RALF 2. En las
etapas B-lll y B-1V, tras el descenso de la carga orgdnica entorno a un 35%, se
produjo un aumento en la eficacia de eliminacién en ambos reactores, alcanzando
eficacias promedio superiores al 95% a 18 °C y al 97% a 25 °C. El descenso en la
concentracion de materia orgdnica en el efluente se produjo de forma progresiva
durante las tres primeras etapas de la experimentacion hasta alcanzar un valor
promedio de 612 mg DQO I en el reactor operado a 18 °C y de 285 mg DQO I'! en
el reactor operado a 25 °C, respectivamente.

Con el objetivo de favorecer la fluidizacién del lecho granular, la velocidad
superficial se aumentd en la etapa B-1l en un 37% en ambos reactores hasta 12.7 m
h. A pesar de que autores como Rebac et al. (1995) han indicado que con la
aplicacién de elevadas velocidades superficiales se produce un aumento en la
erosion del granulo, no se observé durante la operacion de los reactores ningin
deterioro en la morfologia granular de la biomasa.
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Tabla 4.7.- Experimento B. Resultados experimentales correspondientes a la
degradacién anaerobia de una mezcla binaria compuesta por etanol y
1-metoxi-2-propanol con aporte continuo de sustrato. Valores
promedio y su desviacién estandar.

Dias de operacién
Temperatura, °C

vs, mh?

Ce, mg DQO I!

Cs, mg DQO I

CO, kg DQO m3d?*

CO M2P, kg DQO m3d*
EE global, %

EE M2P, %

pH

Conductividad, mS cm™
Potencial redox, mV
Alcalinidad, mg CaCOs I

Dias de operacion
Temperatura, °C

vs, m h?

C., mg DQO I'*

Cs, mg DQO I

CO, kg DQO m3d?

CO M2P, kg DQO m3d*
EE global, %

EE M2P, %

pH

Conductividad, mS cm™
Potencial redox, mV
Alcalinidad, mg CaCOs I

B-I B-Il B-1ll B-IV
Condiciones psicrofilicas (RALF 1) — 18 °C
0-29 30-47 48-79 80-90
18.8+0.5 19.4+0.6 18.6+0.4 18.5+0.2
9.2 12.7 12.7 12.7
1303841321 14818+1633 13442+1354 13571+1700
33874510 28794801 9671864 612185
32.6+3.3 37+4.1 24.5+3 29.2+3.7
8.5+0.9 7.8£0.9 5.1+0.6 6.1+0.8
73.715 80.416 92.5+7.2 95.4+1.1
19.619.3 26.6+27.2 78.5+20.6 81.614.7
7.310.1 7.3+0.2 7.2+0.2 7.2+0.2
6.8+0.2 6.2+0.1 6.5+0.2 6.2+0.2
-387.7¢7.9  -388.6+12.8  -386.915.9 -381.57.1
3599478 3476166 3559+104 32704197
Condiciones mesofilicas (RALF 2) — 25 °C
0-29 30-47 48-79 80-90
25.1+0.6 26.8+0.8 26.5£0.6 26.610.4
14.312.8 12.7 12.7 12.7
12646+£1947 15393%+1332 13345+1532 13547+1716
27424394 1482+857 422+455 285%173
45,57 55.4+4.8 35.54.4 42.715.4
12.5+1.4 11.6+1.0 7.5+0.9 9.0+1.1
78+3.9 90.1+5.9 96.6x4 97.9+1.3
21.6+£10.5 53.21+28.3 84.3+19.2 91.6%5.3
7.410.1 7.4+0.2 7.310.2 7.310.2
6.8+0.2 6.4+0.2 6.4+0.6 6.310.1
-392.248.2 -394.345.2 -396.714 -392.614.1
3643+44 3588178 36331363 3465+79

vs: velocidad superficial; Ce: concentracién influente; Cs: concentracién efluente; CO:
carga organica; EE: eficacia de eliminacién; M2P: 1-metoxi-2-propanol

En la Figura 4.4 se muestran la variaciéon temporal de la carga organica
total aplicada (kg DQO m= d1), la carga orgénica de 1-metoxi-2-propanol aplicada
(kg DQO m3 d1), la eficacia de eliminacién global (%) y la eficacia de eliminacién
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de 1-metoxi-2-propanol (%) para el reactor RALF 1 (Figura 4.4a) y el reactor RALF 2
(Figura 4.4Db).

La introducciéon de 1-metoxi-2-propanol en el alimento, junto con un
aumento de la carga orgdnica global, resulté en una disminucién de la eficacia de
eliminacion (fase B-1); observandose en el dia 14 una eficacia de eliminacidn global
del 69% en condiciones psicrofilicas y del 76% en condiciones mesofilicas, con
cargas organicas de 33 y 46 kg DQO m=3 d, respectivamente. Los andlisis de
cromatografia realizados al efluente de ambos reactores durante la primera fase
del experimento mostraron que los reactores eran capaces de degradar por
completo el etanol y Unicamente un pequefio porcentaje de 1-metoxi-2-propanol
alimentado. La eficacia de eliminacion de 1-metoxi-2-propanol tras 23 dias de
operacion fue baja y similar en ambos reactores, del 30% en el reactor operado a
18 °Cy del 34% en el reactor operado a 25 °C.

Tras un periodo de adaptacion al 1-metoxi-2-propanol de 44 y 34 dias en el
reactor operado a 18 °C y a 25 °C respectivamente, aumentaron las eficacias de
eliminacion del 1-metoxi-2-propanol, alcanzando valores superiores al 50%,
mostrando el efecto adverso de las bajas temperaturas en la adaptacién de los
microorganismos a la degradacién anaerobia de compuestos poco biodegradables.
La adaptacién de los microorganismos al uso de 1-metoxi-2-propanol como
sustrato se produjo durante la fase B-lll, tras la reducciéon de la carga orgdnica en
ambos reactores, obteniendo eficacias de eliminacién de 1-metoxi-2-propanol
superiores al 73% en el reactor psicrofilico y al 90% en el reactor mesofilico a partir
del dia 72. Los resultados de la fase B-IV indican que las cargas organicas de 1-
metoxi-2-propanol que se pueden tratar en los reactores anaerobios son de 9 kg
DQO m3d?!a25°Cyde6.1 kg DQO m= d*a 18 °C. La influencia adversa de las
bajas temperaturas sobre la degradacion del etanol y del 1-metoxi-2-propanol
fueron similares, siendo la maxima carga organica total aplicada en condiciones
psicrofilicas un tercio inferior a la aplicada en condiciones mesofilicas.
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Figura 4.4.- Seguimiento de la variacion temporal de: <" carga orgénica total, ¢
carga organica del 1-metoxi-2-propanol, O eficacia de eliminacidn
total y #* eficacia de eliminacién de 1-metoxi-2-propanol. a) reactor
RALF 1, b) reactor RALF 2 con aporte continuo de sustrato.
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En la Figura 4.5 se muestra la variacién a largo del experimento B de la
concentracion en el efluente de 1-metoxi-2-propanol (mg DQO I1). La baja
degradacién del 1-metoxi-2-propanol al comienzo de este estudio provocd su
acumulacidn hasta alcanzar concentraciones de 4000 mg DQO I en el reactor a 18
°Cy 3200 mg DQO I en el reactor a 25 °C tras 10 dias de operacién. La adaptacién
gradual de los microorganismos a la degradacion de 1-metoxi-2-propanol resulté
en la disminucion progresiva de la concentracion de 1-metoxi-2-propanol en el
efluente de ambos reactores hasta alcanzar una concentracion estable e inferior a
744 mg DQO I en el reactor operado a 18 °C e inferior a 330 mg DQO I en el
reactor operado a 25 °C a partir del dia 57. Otros autores han descrito la necesidad
de periodos de adaptacion previos a la degradacion de disolventes organicos. Por
ejemplo, Scully et al. (2006) indicaron que fueron necesarios 26 dias para
comenzar a degradar fenol en un reactor anaerobio operado a 15 °C. Este largo
periodo de tiempo para conseguir degradaciones elevadas de 1-metoxi-2-
propanol, casi 2 meses, indica que los microorganismos anaerobios son capaces de
producir lentamente las enzimas necesarias para la ruptura del enlace éter
durante la metabolizacién de un sustrato tan facilmente degradable como el
etanol.

A pesar de que todavia no se han caracterizado las enzimas encargadas de
la degradacion de 1-metoxi-2-propanol, en la bibliografia se indica que,
generalmente, el mecanismo necesario para realizar la ruptura del enlace éter de
compuestos de éter glicélico, como polietilenglicol, incluye el intercambio entre un
hidrégeno y un grupo hidroxilo entre dos atomos de carbono contiguos
(transhidroxilacion), lo que a su vez da lugar a un intermedio organico muy
inestable que posee dos grupos hidroxilo (diol geminal) (Speranza et al., 2002) y
que colapsa rapidamente para dar aldehido. Estos compuestos se metabolizan de
acuerdo a las rutas metabdlicas principales. Entre las hipdtesis se baraja el papel
del cofactor Bi1; como catalizador de la reaccidn de transhidroxilacién de los éter
glicdlico, tal y como se ha observado en la reaccién de conversidn del succinil-CoA
a metilmalonil-CoA o en el metabolismo de los aminoacidos (Nakano y Zuber,
2004).
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Figura 4.5.- Variacion temporal de la concentracion de 1-metoxi-2-propanol (M2P)
en el efluente para los reactores a) RALF 1 y b) RALF 2 con aporte
continuo de sustrato (mezcla binaria de etanol y 1-metoxi-2-propanol).

El mecanismo iniciado por la transhidroxilacién del grupo hidroxilo
también ha sido observado durante la degradacion anaerobia de polietilenglicol.
Segun la hipdtesis de Kawai (2002), los mecanismos intracelulares utilizados para
la degradacién de polipropilenglicol se basan en estos procesos de
transhidroxilacion. Aunque el establecimiento de mecanismos y rutas enzimaticas
de la degradacidon de 1-metoxi-2-propanol estad fuera del alcance de esta tesis
doctoral, se puede formular una hipétesis en cuanto a la via de degradacién por
analogia con los mecanismos descritos en la bibliografia. Una posible hipdtesis se
muestra en la Figura 4.6. En cualquier caso, la etapa limitante es la reaccién de
transhidroxilacion, ya que no se han detectado metabolitos mediante
cromatografia gaseosa, indicando la importancia de identificar las rutas
enzimaticas a fin de optimizar su velocidad.
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Figura 4.6.- Hipdtesis sobre posibles mecanismos para la degradacién anaerobia
de 1-metoxi-2-propanol.

La evolucidn temporal de la concentracidén de acidos grasos volatiles en el
efluente (mg CH3COOH I?1) y de la produccién de metano (m3 metano kg*
DQOeliminada) Para los dos reactores se muestran en la Figura 4.7. La concentracién
en el efluente de acidos grasos volatiles fue mayor en el reactor operado a 18 °C,
mostrando una menor actividad de los microorganismos metanogénicos en
condiciones psicrofilicas. En este reactor, la metanogénesis fue la etapa limitante
tras la adaptacién de los microorganismos a la degradacién del 1-metoxi-2-
propanol, observdndose un pequeio incremento de la concentraciéon de acidos
grasos volatiles durante las dos primeras etapas (B-I y B-ll), hasta alcanzar
concentraciones de 198 mg CH3COOH I Collins et al. (2003) observd
concentraciones de dcidos grasos volatiles de hasta 1600 mg I trabajando con un
reactor RALF a 18 °C, con una concentracién de 10 g DQO I (mezcla de etanol,
butirato, propionato y acetato con una relacién en DQO 1:1:1:1). En las dos ultimas
etapas (B-1ll y B-1V), la concentracién de acidos grasos volatiles se redujo y se
mantuvo en valores comprendidos entre 50 y 140 mg CH3sCOOH I, En el reactor
RALF 2 se obtuvo una mayor estabilidad del proceso de degradacién anaerobia, tal
y como muestra la baja concentracion de acidos grasos volatiles en el efluente,
inferior a 73 mg CH3COOH I durante todo el experimento. La produccién de
metano en ambos reactores fue bastante estable, con valores similares en ambos
e inferiores al estequiométrico, como es habitual en reactores de flujo abierto. La
mayor actividad a 25 °C de los microorganismos metanogénicos sugiere que no se
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desarrollé en los mas de 7 meses de operacidn, incluyendo la puesta en marcha,
una poblacidon suficiente de microorganismos psicrofilicos, sino que los
microorganismos mesofilicos del inéculo se adaptaron a 18 °C.

Estos resultados muestran que los reactores anaerobios de alta carga tipo
RALF son una tecnologia adecuada para la depuracién de 1-metoxi-2-propanol,
disolvente industrial, en presencia de etanol y con aporte continuo de sustrato y
bajo condiciones mesofilicas subdptimas y psicrofilicas.
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Figura 4.7.- Seguimiento de la evolucién de: A la produccion de biogds y ® Ia
concentracion de acidos grasos volatiles en los reactores a) RALF 1y
b) RALF 2 con aporte continuo de sustrato (mezcla binaria de etanol y
1-metoxi-2-propanol).

4.2.3 Evaluacion de la respuesta del reactor RALF a una interrupcion
prolongada en el suministro de sustrato

La Tabla 4.8 recoge los resultados de la puesta en marcha de los reactores
tras mantenerlos sin aporte de sustrato durante 1 mes (dias 91 a 119). Tras el
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restablecimiento de la alimentacién y de la recirculacién en ambos reactores en el
dia 120, se observo un descenso en la eficacia de eliminacion global (fases C-lll y C-
IV) respecto a la obtenida al final de la operacién en continuo, debido a que los
microorganismos eran capaces de degradar etanol, pero muy poco 1-metoxi-2-
propanol. Al final de este estudio la capacidad de degradaciéon del 1-metoxi-2-
propanol por parte de la biomasa anaerobia se reestablecié, mostrando que los
periodos sin aporte de sustrato de un mes producen la pérdida de la actividad
enzimatica necesaria para la degradacién anaerobia de 1-metoxi-2-propanol. Este
hecho sugiere que en la aplicacién industrial de esta tecnologia con el fin de
degradar este disolvente es recomendable no cambiar la composicidn de las tintas
utilizadas, con el objeto de asegurar la presencia de este disolvente en el agua
residual y asi mantener la biomasa del reactor expuesta a este disolvente de forma
continua.
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En la Figura 4.8 se presentan la variaciéon temporal de la carga organica
total y de 1-metoxi-2-propanol (kg DQO m= d?), de la eficacia de eliminacidn total
y la eficacia de eliminacidn de 1-metoxi-2-propanol (%) para ambos reactores. En
la Figura 4.9 se muestra la variacidon temporal de la concentraciéon de 1-metoxi-2-
propanol en el efluente (mg DQO I) de ambos reactores. En la Figura 4.10 se
recogen los datos de la variacién temporal de la concentracion de acidos grasos
volatiles (mg CH3COOH I?1) y de la produccién de metano (m® metano kg?
DQOeliminado) Para ambos reactores.

En la Figura 4.8 se puede observar cdmo, tras la reanudacion del aporte de
sustrato en los reactores anaerobios, el tiempo necesario para readaptar la
biomasa y alcanzar eficacias de eliminacidn de 1-metoxi-2-propanol superiores al
95% fue de 24 dias en el reactor operado a 25 °C y de 50 dias en el reactor
operado a 18 °C. Este tiempo fue ligeramente inferior en condiciones mesofilicas y
similar en condiciones psicrofilicas al necesario para la adaptacion de los
microorganismos cuando fueron expuestos al 1-metoxi-2-propanol por primera
vez. En cualquier caso, se observa un periodo de latencia muy elevado que indica
que la interrupcién de 1 mes en el aporte de este disolvente provoca la pérdida de
las enzimas necesarias para la ruptura del enlace éter y la capacidad para su
produccidn. De hecho, en el reactor operado a 25 °C se tuvo que reducir la carga
organica de 15 kg DQO m3 d* a 5 kg DQO m™3 d! durante los primeros dias de
operacion con el objetivo de estabilizar su operacidn. Tras 23 dias a una carga de 5
kg DQO m3 d%, el reactor pudo metabolizar de huevo una carga organica de 15 kg
DQO m3 d?, con eficacias de eliminacién superiores al 90%. Al final de la
operaciéon se alcanzaron eficacias de eliminacién de 1-metoxi-2-propanol
superiores al 95% con una carga organica de 1-metoxi-2-propanol de 7.1 kg DQO
m=3 d* en el reactor operado bajo condiciones psicrofilicas y de 7.4 kg DQO m=3 d*!
en el reactor operado bajo condiciones mesofilicas, demostrando la recuperacion
del proceso bioldgico.
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Figura 4.8.- Seguimiento de la variaciéon temporal de: © carga orgdnica total, ¢
carga orgdanica del 1-metoxi-2-propanol, O eficacia de eliminacidn
total y * eficacia de eliminacién de 1-metoxi-2-propanol, para los

reactores a) RALF 1 y b) RALF 2 al reanudar el experimento tras 30
dias sin aporte de sustrato.

La variacién temporal de la concentracién de 1-metoxi-2-propanol en el
efluente, Figura 4.9, presenta una tendencia diferente en cada uno de los
reactores. En el reactor operado a 18 °C se produjo la acumulacion de 1-metoxi-2-
propanol durante los primeros 16 dias de operacion y luego, asociado a la
adaptacion de la biomasa, se produjo la reduccién progresiva de la concentracidn
de este disolvente en el efluente. Por el contrario, en el reactor operado a 25 °C,
debido a las menores cargas orgdnicas aplicadas al reactor, la acumulacion de 1-
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metoxi-2-propanol se produjo Unicamente durante los primeros 7 dias de
operacién, seguido de un descenso a valores inferiores a 500 mg DQO I, Esto
demuestra que la utilizacién de bajas cargas orgdnicas tras paradas prolongadas
del reactor puede tener un efecto positivo en la readaptacién de los
microorganismos; en cualquier caso, para la degradacién de disolventes como 1-
metoxi-2-propanol, la falta de exposiciéon al sustrato durante un tiempo
prolongado lleva asociado tiempos prolongados de reaclimatacion al operar a
temperatura ambiente.
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Figura 4.9.- Variacion temporal de la concentracidon de 1-metoxi-2-propanol en el
efluente para los reactores a) RALF 1 y b) RALF 2 durante la
reanudacion de la operacion tras 30 dias sin aporte de sustrato.

En la Figura 4.10 se observa que, tras la reintroduccién del sustrato en el
reactor operado bajo condiciones mesofilicas (fase C-1), se produjo una
inestabilidad asociada a la acumulacion de 4cidos grasos volatiles con una
produccién de metano préxima a 0 m3 metano kg DQOeliminada, 10 que indica una
baja actividad o incluso la inactividad de los microorganismos productores de
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metano. Estos resultados indican que los microorganismos acetotrofos que
conforman la sintrofia en la degradacidon anaerobia del etanol no conservaron su
actividad tras un periodo sin aporte de sustrato al reactor. Para la recuperacién
parcial de la actividad de estos microorganismos fue necesaria la disminucion de la
carga orgdnica durante 13 dias. Al final del ensayo, la produccién de metano siguid
siendo superior en el reactor psicrofilico a pesar de la menor temperatura de
operacion a la que se encontraban expuestos los microorganismos. En cualquier
caso, para ambos reactores fue inferior (valores promedio de 0.218+0.016 m?3
metano kg™ DQOecliminada @ 18 °C y 0.143+0.016 m3 metano kg™ DQOeliminada @ 25 °C)
a la obtenida antes de la interrupcién del aporte de sustrato. Esto parece indicar
un cierto desequilibrio en la comunidad microbiana de los reactores causada por la
interrupcién prolongada del aporte de sustrato.
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Figura 4.10.- Seguimiento de la evolucion de: A la produccién de biogds y ® la
concentracion de acidos grasos volatiles para los reactores a) RALF 1
y b) RALF 2 durante la reanudacién de la operacién tras 30 dias sin
aporte de sustrato.
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4.2.4 Respuesta dinamica de los reactores RALF al suministro ciclico del
sustrato organico

En la Tabla 4.9 se muestran los resultados correspondientes a la operacidn
de los reactores bajo aporte intermitente de una mezcla binaria de etanol y 1-
metoxi-2-propanol. La fase D-I consistid en la interrupcion del aporte de disolvente
durante las noches vy, en las fases D-Il y D-lll, se interrumpié el aporte también
durante los fines de semana. Estos datos se corresponden con los valores
promedio correspondientes a los andlisis realizados 2 veces por semana después
de 4 horas de funcionamiento tras la reanudacion diaria del aporte de sustrato, a
fin de representar la respuesta pseudo-estacionaria de cada dia. Durante la
aplicacion de una carga orgénica de 30 kg DQO m™ d, fases D-l y D-II, se observd
una operacién estable en ambos reactores, con eficacias de eliminacién de 1-
metoxi-2-propanol promedio superiores al 97% y una concentracion de DQO en el
efluente menor a 340 mg DQO I en el reactor psicrofilico y a 266 mg DQO I en el
mesofilico. Estos valores son similares a los obtenidos con el aporte de sustrato en
continuo cuando se les aplicé una carga organica de 30 kg DQO m™ d! (fase B-1V).
Nadais et al. (2005) también observaron, en un reactor RAFA operado a 35 °C que
trataba un agua residual proveniente de la industria lactea, que la operacién
intermitente con ciclos de 96 horas (48 horas alimentando, seguido de 48 horas sin
alimentacidn) resulté en una eficacia de funcionamiento similar a la obtenida con
la operacidn en continuo con una carga organica de 14 kg DQO m=3 d.
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Tabla 4.9.- Experimento D. Resultados correspondientes a la degradacion
anaerobia de una mezcla binaria compuesta por etanol y 1-metoxi-2-
propanol con aporte intermitente de sustrato. Valores promedio y su
desviacidn estandar.

D-I D-Il D-lll
Condiciones psicrofilicas (RALF 1) — 18 °C

Dias de operacion 205-231 232-241 242-263
Temperatura, °C 19.410.5 20.610.4 20.2+1.0
vs, m h! 12.7 12.7 12.7
Ce, mg DQO I'* 1233141012 1282742131 1496942233
Cs, mg DQO I 2561133 335+148 332+179
CO, kg DQO m3d? 29.4+2.3 30.5+5.0 35.7+5.4
CO M2P, kg DQO m3d? 6.310.5 6.511.1 7.6£1.1
EE global, % 97.9+1.1 97.4£1.0 97.811.2
EE M2P, % 93.1+5.0 90.415.5 90.916.0
pH 7.110.1 7.210.1 7.210.1
Conductividad, mS cm 5.610.1 5.6+0.1 5.6+0.1
Alcalinidad, mg CaCOs I 2909+199 2999449 25881460

Dias de operacion
Temperatura, °C

Vs, m h?

Ce, mg DQO I'*

Cs, mg DQO I

CO, kg DQO m3d?

CO M2P, kg DQO m3d?
EE global, %

EE M2P, %

pH

Conductividad, mS cm™
Alcalinidad, mg CaCOs I

Condiciones mesofilicas (RALF 2) — 25 °C

205-231 232-241 242-263
25.4+0.6 26.1+0.5 25.5+1.2
12.7 12.7 12.7
125354857 13247+1905 14850+2100
2661302 81+12 14742
28.5+7 32+4.8 35.9+4.4
6.0+0.9 6.7+1.0 7.5%1.1
97.9+2.4 99.4+0.2 99.0+0.4
90.7+11.9 98.3+0.8 96.7+2.2
7.210.1 7.310.1 7.310.1
5.610.1 5.7+0.1 5.5+0.2
2940499 2988452 2869+160

vs: velocidad superficial; Ce: concentracidn influente; Cs: concentracién efluente; CO:
carga organica; EE: eficacia de eliminacién; M2P: 1-metoxi-2-propanol
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En la Figura 4.11 se presenta la variacion temporal de: la carga organica
total aplicada (kg DQO m=3 d?), la carga orgdnica de 1-metoxi-2-propanol aplicada
(kg DQO m™3 d1), la eficacia de eliminacién global (%) y la eficacia de eliminacién
de 1-metoxi-2-propanol (%) para el reactor RALF 1 (Figura 4.11a) y el reactor RALF
2 (Figura 4.11b). Los resultados en ambos reactores fueron similares durante los
periodos en los se les aplicd una carga organica de 30 kg DQO m3 d?,
observandose la completa degradacién del etanol y una eliminacién de 1-metoxi-
2-propanol comprendida entre el 84 y el 97% para cargas organicas aplicadas
comprendidas entre 5.5 y 6.4 kg DQO m™ dL. Esto indica que las interrupciones en
el aporte de sustrato asociadas a las paradas nocturnas o de fin de semana no
afectan de forma negativa a la degradacion de esta mezcla binaria de disolventes.
A pesar de que tras el aumento de la carga organica a 35 kg DQO m3d* en ambos
reactores (dia 242) se observaron eficacias de eliminacién de 1-metoxi-2-propanol
elevadas, la operacidn intermitente con esta carga produjo la desintegracion del
granulo, mostrando el cambio de una morfologia esférica con buena
sedimentacién a una floculada. Por tanto, la maxima carga orgdnica aplicada a los
reactores anaerobios para obtener una eficacia de eliminacién elevada fue un 30%
inferior a la conseguida en el reactor operado a 25 °C con aporte continuo de
sustrato, mientras que en el reactor operado a 18 °C se mantuvo la misma carga
organica. Estos resultados demuestran que la operacion de los reactores RALF bajo
condiciones de alimentacion ciclica intermitente puede influir negativamente en la
degradacion de elevadas cargas orgdnicas de disolventes, indicando la importancia
de evaluar el impacto sobre el proceso del patréon de produccion del influente a
depurar.
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Figura 4.11.- Seguimiento de la variacién temporal de: <> carga organica total, ¢
carga organica de 1-metoxi-2-propanol, O eficacia de eliminacidn
total y * eficacia de eliminacién de 1-metoxi-2-propanol para los
reactores a) RALF 1y b) RALF 2 con aporte intermitente de sustrato
(mezcla binaria de etanol y 1-metoxi-2-propanol).

En la Figura 4.12 se presenta la variacién a largo del experimento de la
concentracion de 1-metoxi-2-propanol en el efluente (mg DQO I?) (Figura 4.12a),
la produccion de metano (m3 metano kg? DQOeliminada) (Figura 4.12b) y de la
concentracion de acidos grasos volatiles en el efluente (mg CH3COOH I'Y) (Figura
4.12c) para los dos reactores RAFL.

La operacién con interrupcion ciclica diaria del aporte de sustrato no
afectd a la capacidad de degradacidn de 1-metoxi-2-propanol, observandose bajas
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concentraciones de este disolvente en el efluente de ambos reactores. En cuanto a
la produccion de metano, se mantuvo en valores proximos al estequiométrico en
el reactor operado a 18 °C. La produccion éptima de metano obtenida a 18 °C con
aporte intermitente de sustrato en comparacién con el aporte continuo también
ha sido observada por otros autores. Asi, Nadais et al. (2006) registré un aumento
de la produccién de metano a partir de la DQO degradada entre el 65 al 85% con
alimentacién intermitente frente a un aumento del 64% para un reactor operado
en continuo al depurar aguas residuales del sector lacteo. En cambio, para el
reactor operado a 25 °C, los bajos valores de produccidn especifica de metano
(0.173+0.063 m3® metano kg! DQOeiminada) indican que el reactor no pudo
recuperar el equilibrio de la poblacion anaerobia del dafio causado tras 30 dias sin
aporte de sustrato, ni tan siquiera después de 30 dias de operacién adicional. En la
Figura 4.12c se muestra como el aumento de la carga organica a 35 kg DQO m=3 d!
(periodo D-IIl) causé la acumulacion de acidos grasos volatiles, lo que indica que
existe un cierto desequilibrio en la ecologia microbiana encargada de la formacion
del granulo. Estos resultados muestran que la concentracién de acidos grasos
volatiles en el interior del reactor se puede utilizar como parametro de control
indirecto para la operacién del proceso.
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4.2.5 Respuesta dindmica de los reactores RAFL tras la reanudacion del
aporte de sustrato tras su corte en los periodos nocturnos y de fin
de semana

La respuesta dindmica de los reactores RALF al aporte intermitente de
sustrato se evalud a partir de la medicion de la concentracién de acidos grasos
volatiles y la producciéon de metano durante las primeras 10 horas. Los datos de
operacion tras reanudar diariamente el aporte de sustrato se muestran en la
Figura 4.13 para las fases D-1 y D-II. En el caso de la fase D-ll se presentan los datos
tras la interrupcidn del aporte de sustrato de 8 horas (jueves) o tras 56 horas
(lunes).

En la fase D-l, en la que se realizd la alimentacién durante 16 horas al dia y
7 dias a la semana, se observd para ambos reactores un incremento de la
produccidon de metano durante las primeras 6 horas desde el inicio del aporte de
sustrato para alcanzar valores pseudo-estacionarios. La concentracién de acidos
grasos volatiles en el efluente se mantuvo por debajo de 74 mg CHsCOOH I en
ambos reactores, lo que demuestra una buena recuperacién de la actividad de los
microorganismos productores de metano tras 8 horas sin aporte de sustrato. La
baja produccidn de metano inicial indica que, al comienzo del aporte de sustrato,
se producen fendmenos acoplados de transferencia de materia y de degradacion
en el interior del granulo. Durante los jueves del periodo D-Il, alimentacion 16
horas al dia durante 5 dias a la semana y con carga organica idéntica a D-I, se
registraron valores similares de produccién de metano y de concentraciones de
acidos grasos voldatiles a las observadas en la fase D-I en ambos reactores,
presentando idéntica capacidad de recuperacion tras un periodo sin sustrato de 8
horas. En cambio, el corte en el aporte de suministro durante el fin de semana
ralentiza la produccién de biogas. En ambos rectores los lunes, tras las primeras 10
horas de aporte de sustrato, se alcanzaron producciones de metano inferiores
(reduccidn del 28.925.0% en el reactor RALF 1 y del 19.9+2.7% en el reactor RALF
2). Esto demuestra que una interrupcién en la alimentacidn superior a 2 dias
ralentiza la actividad metabdlica de los microorganismos productores de metano.
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En la Figura 4.14 se comparan los valores obtenidos para las fases D-l y D-
lll. En el caso de la fase D-lll, se produjo en ambos reactores la acumulacion de los
acidos grasos volatiles a lo largo de la semana, ya que el sistema no fue capaz de
metabolizarlos durante las 10 horas de monitorizacién del jueves, sugiriendo la
sobrecarga de los reactores. Esta acumulacién de acidos grasos volatiles en el seno
liquido del reactor sugiere que las condiciones en el interior del granulo podrian
ser todavia mas inhibitorias para las bacterias metanogénicas, lo que explicaria la
desgranulacién observada al final del experimento.

Después de la interrupcidn de la alimentacién durante los fines de semana
no se observé esa acumulacion de acidos grasos volatiles (lunes fase D-1ll). Esto se
atribuye a que la biomasa metanogénica disponia de sustrato en exceso durante
los fines de semana, es decir que, realmente, aun no existiendo aporte externo de
sustrato, la acumulacién de acidos grasos voldtiles en el reactor mantenia la
actividad metabdlica de las metanogénicas practicamente inalterada. Esto que
podria ser beneficioso, resultd problematico debido a la acumulacidn excesiva de
acidos grasos volatiles durante la semana, y que finalmente provocd la
desgranulacién del fango.
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4.2.6 Estudio de la actividad metanogénica especifica y del potencial
bioquimico de metano

En este apartado se discute sobre la actividad metabdlica de la biomasa al
final de los experimentos llevados a cabo en los reactores RALF 1 y RALF 2. En la
Tabla 4.10 se muestran la actividad metanogénica especifica (ml CHy g SSV* d), el
potencial bioquimico de metano (ml CHs g DQO™?) y el periodo de espera hasta el
inicio de la degradacidon de los disolventes (dias). Se realizaron ensayos en
discontinuo con cada disolvente por separado y la biomasa de cada reactor se
incubd a temperatura de operacion. Los resultados obtenidos muestran, como era
de esperar, una mayor actividad metanogénica especifica y un potencial
bioquimico del metano superiores en los ensayos realizados a 25 °C que a 18 °C.
Van den Berg (1977) observd diferencias similares en las actividades
metanogénicas obtenidas a 18 y 25 °C utilizando como inéculo biomasa
proveniente de un reactor alimentado con acido acético y operado a 35 °C. La
menor actividad metabdlica obtenida a 18 °C indicaria que no se llegd a establecer
un predominio de una poblacién microbiana psicrofilica durante los 9 meses de
funcionamiento del reactor RALF operado a 18 °C, sino que predomind una
comunidad microbiana mesofilica tolerante a las bajas temperaturas. Otros
autores también han observado el desarrollo de una comunidad microbiana
mesofilica tolerante a las bajas temperaturas cuando han utilizado un inéculo
mesofilico con un reactor anaerobio operado a 15 °C (Enright et al., 2005, 2007;
Scully et al., 2006).

La produccién de metano en los reactores en discontinuo en los que se
introdujo como Unica fuente de carbono 1-metoxi-2-propanol se produjo tras un
tiempo de retardo de 31 dias en el caso de los reactores operados a 18 °Cy de 6
dias en los operados a 25 °C, a pesar de haberse utilizado un indculo proveniente
de los reactores RALF que se encontraba degradando este disolvente. Este
resultado muestra como el etanol actla como co-sustrato y favorece la actividad
metabdlica implicada en la produccion enzimatica necesaria para la ruptura del
enlace éter de los compuestos éter glicdlico. Upadhyay et al. (2008) observaron un
comportamiento similar con la degradacién de fenol en un ensayo con reactores
en discontinuo con un inéculo adaptado al fenol proveniente de un reactor RAFA,
necesitando un periodo de tiempo de casi un mes para la producciéon de metano.
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Tabla 4.10.- Actividad metanogénicas especifica (AME), potencial bioquimico de
metano (PBM) y periodo de espera hasta su degradacion para la
biomasa de los reactores RALF 1 (18 °C) y RALF 2 (25 °C) en la
degradacién por separado de etanol y 1-metoxi-2-propanol.

Etanol 1-metoxi-2-propanol
18°C 25°C 18°C 25°C
AME, ml CHy g2 SSV d* 60.1+2.5 214.516.2 7.8+0.1 24.312.7
PBM, ml CHs g* DQO 266.216.3  330.413.6 232.7+6.5 32617.6
Periodo de espera, dias 0 0 31+1.3 610.1

4.2.7 Evolucion de las poblaciones microbianas

La dindmica de la evolucion de las poblaciones microbianas durante la
degradacién anaerobia de la mezcla binaria compuesta por etanol y 1-metoxi-2-
propanol fue caracterizada mediante el uso de técnicas de biologia molecular,
amplificando los fragmentos de los operones microbianos del ARNr 16S
correspondientes a los dominios de Bacteria y Archaea.

4.2.7.1 Poblaciones de Bacteria

En la Figura 4.15 se muestra la imagen del analisis en gel de electroforesis
con gradiente desnaturalizante de las secuencias del 16S correspondientes al
dominio Bacteria; la numeraciéon de cada perfil corresponde con el nuimero
asignado a cada muestra analizada (Tabla 4.5). Se han identificado un total de 10
bandas en las diferentes muestras analizadas, correspondientes al inéculo y a
diferentes etapas de la operacién de los reactores RALF. Tras los primeros 90 dias
de operacidon se observd en ambos reactores un incremento de ribotipos de
Bacteria debido a los cambios en las condiciones de operacidn respecto a las que
se encontraba el indculo. El aumento de la diversidad puede estar relacionado con
el descenso de la temperatura de operacién en relacién a la aplicada en el reactor
de origen del fango inéculo. Un aumento de la diversidad similar fue observado
por Xing et al. (2009) tras la disminucion de la temperatura de 20 a 15 °C en un
reactor RALF que trataba agua residual de una empresa cervecera. La presencia de
algunos de los ribotipos en ambos reactores y en el inéculo (bandas 2, 3,6, 7y 8)
demuestra el establecimiento de una poblacién mesofilica psicrotolerante en el
reactor operado a 18 °C a lo largo de toda la operacion.



124|Degradacién anaerobia de una mezcla binaria de etanol y 1-metoxi-2-propanol

Siembra Operacion a 18 °C Operacién a 25 °C
1 2 3 4 5 6 7

i
L o ey

¥
¥
3
-
:
%
E

!

Figura 4.15.- Imagen de gel de la DGGE de las secuencias del ARNr 16S del dominio
Bacteria para el inéculo y para los reactores RALF 1 y RALF 2. De
izquierda a derecha: inéculo (1), operacién en continuo a 18 °C (2),
operacion con alimentacién intermitente 16 h d*/7d a 18 °C (3),
operacién con alimentacidon intermitente 16 h d'/5d a 18 °C (4),
operacion en continuo a 25 °C (5), operacidon con alimentacion
intermitente 16 h d'/7d a 25 °C (6), operacion con alimentacién
intermitente 16 h d*/5d a 25 °C (7).

La interrupcion de la dosificacion de sustrato durante las noches (perfiles 3
y 6), produjo también un aumento en la diversidad respecto a la observada
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durante la operacién en continuo tanto a 18 como a 25 °C. Este aumento de la
biodiversidad se produjo tanto por la aparicién de nuevos ribotipos como por el
aumento de la concentracién de los ya existentes. Sin embargo, la interrupcion de
la alimentacion durante los fines de semana (perfiles 4 y 7), practicamente no
alterd la distribucién de bandas a 25 °C. A 18 °C se modificé la intensidad de
alguna de ellas y al final de la operacion no se encontrd la banda 1.

Las especies correspondientes a las bandas aisladas del analisis de
electroforesis en gel de gradiente desnaturalizante, asi como la similitud de las
secuencias y el nimero de acceso se muestran en la Tabla 4.11. Las especies
predominantes de Bacteria pertenecen a los filos Firmicutes y Proteobacteria,
resultados coherentes con otros trabajos en los que se determind la elevada
abundancia relativa de estos dos filos en reactores anaerobios (Satoh et al., 2007).
También se ha identificado una especie perteneciente al filo Thermotogae.

Tabla 4.11.- Identificacién de las secuencias del gen que codifica para el ARNr 16S
para las bandas aisladas de Bacteria al ser comparadas con la base de
datos del GenBank (programa BLAST).

Similitud
. dela Numero de
Banda Especie . Orden
secuencia, acceso
%
1 Succinispira mobilis 87 NR 028868.1 Clostridiales
2 Geobacter sp. 83 - Desulfuromonadales
Candidatus
3 cloacamonas 89 NR 102986.1 -
acidaminovorans
Mesotoga infera 78 NR 117646.2 Thermotogae
5 Acetobacterium sp. 92 - Clostridiales
Clostridium 97 NR 118995.1 »
6 estertheticum Clostridiales
Clostridium algoriphilum 88 NR 115146.1
7 Geobacter psychrophilus 88 NR 043075.1  Desulfuromonadales
8 Smithella propionica 99 NR 024989.1 Syntrophobacteriales
Candidatus
9 cloacamonas 90 NR 102986.1 -
acidaminovorans
10 Mesotoga infera 78 NR 117646.2 Thermotogae

Los microorganismos pertenecientes a Firmicutes se asocian
frecuentemente a bacterias adaptadas a pH 4cidos y a elevadas concentraciones
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de sales en el medio y han sido detectados como mayoritarios tras la reduccién de
la temperatura en los reactores anaerobios (Xing et al., 2009). Este filo se
encuentra representado en ambos reactores por un uUnico orden, Clostridiales.
Krause et al. (2008) también describieron este orden como mayoritario en el filo
Firmicutes en un reactor mesofilico que degradaba residuos agricolas. Las especies
pertenecientes a este orden pueden realizar un metabolismo secundario asociado
a la degradacién de acidos orgdnicos y aminoacidos obteniendo como productos
acido acético, alcoholes o CO; y H, dependiendo del sustrato utilizado (Jung et al.,
2011). Las especies pertenecientes a este orden se las identifica en las bandas 1, 5
y 6 (Figura 4.15).

La banda 1 ha sido identificada como una bacteria gram negativa moévil
con flagelos laterales llamada Succinispira mobilis. Este microorganismo posee un
metabolismo quimiorganotrofo fermentativo de un gran nimero de sustratos
entre los que no se incluyen alcoholes, formando como productos finales de la
fermentacion formiato, acetato, propionato, malato o CO,/H,, dependiendo del
sustrato utilizado. Posee actividad hidrogenasa y la temperatura e intervalo de pH
Optimos son 37 °C y 7.4-7.7, respectivamente (Janssen et al., 1999). La poca
afinidad que presenta a los sustratos presentes en los reactores puede ser el
motivo de su ausencia al final de la operacion a 18 °C y durante toda la operacion a
25 °C.

La banda 5 presenta una similitud idéntica con varias especies
pertenecientes al género Acetobacterium. Las especies de este género se
caracterizan por ser gram positivas y poseer un metabolismo homoacetogénico en
el que el hidrégeno es oxidado y el CO; reducido para formar 4cido acético. La
actividad de este microorganismo no se ve afectada por valores de pH tan bajos
como 5 y su éptimo de temperatura se encuentra dentro del intervalo mesofilico
(Balch et al., 1977). La presencia de este microorganismo en los reactores puede
resultar clave, ya que se ha demostrado que este género puede formar la enzima
que permite la ruptura del enlace éter de éteres glicélicos (Schramm y Schink,
1991). La baja presencia de esta especie en los primeros ensayos del experimento
puede deberse a que las condiciones ambientales, principalmente la temperatura
de operacion, provocaron que la cinética de crecimiento fuera lenta.

La banda 6 presenta similitud para dos especies distintas del género
Clostridium, Clostridium estertheticum y Clostridium algoriphilum. Ambas especies
se caracterizan por crecer en medios con baja temperatura, ser gram positivas y
formar esporas. La capacidad de estos microorganismos para crecer en ambientes
con bajas temperaturas tuvo como consecuencia una mayor concentracién de
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éstos tras mas de 100 dias de operacién del reactor operado a 18 °C, tal y como
indica la mayor intensidad de la banda en el gel de en gel de electroforesis con
gradiente desnaturalizante del perfil 3 (Figura 4.15). Estas dos especies se
diferencian por su metabolismo, C. algoriphilum degrada sacdridos y disacaridos
para dar como producto final, en funcién del sustrato utilizado, acetato, butirato,
lactato, H,, CO,, formato o etanol (Shcherbakova et al., 2005), mientras que C.
estertheticum puede formar butirato, formato, acetato, lactato, butanol (Yang et
al., 2009) o H,/CO;, (Helps et al., 1999) a partir de glucosa y lactato, entre otros.

El filo Proteobacteria se encuentra representado en las muestras
analizadas por dos érdenes: Desulfuromonadales y Syntrophobacteriales. El orden
Desulfuromonadales es el mayoritario en las muestras de los reactores, siendo
Geobacter el Unico género presente. Los microorganismos de este género son
capaces de oxidar compuestos organicos y metales como el hierro. También
pueden utilizar este ultimo disuelto o no en el medio como Unico aceptor de
electrones acoplado a la oxidacion del acetato (Sun et al., 2014), aunque también
pueden utilizar otros dadores de electrones como lactato, piruvato o etanol
(Shelobolina et al., 2008). El rango de temperatura para el crecimiento de estas
especies es amplio, de 15 a 42 °C. La Unica especie del género Geobacter
identificada es Geobacter psichrophilus, cuya temperatura optima de crecimiento
se encuentra entre 17 y 30 °C, lo que explica su presencia en ambos reactores. Esta
especie es capaz de oxidar sustratos como etanol o acetato a partir de la reduccidn
de hierro (lll) u 6xidos de manganeso (Nevin et al., 2005). Smithella propionica es
la Unica especie del orden Syntrophobacteriales presente en los reactores. Esta
especie se ha detectado tanto en el inéculo como durante toda la operacion de
ambos reactores. La peculiaridad de este microorganismo es que crece en sintrofia
con las especies metanogénicas hidrogenotrofas o consumidoras de formiato en
condiciones mesofilicas, ya que su metabolismo se basa en la oxidacidn de acido
propidnico para la formacién como productos finales H; o formiato.

Las bandas 4 y 10 muestran ribotipos similares, correspondientes a la
especie Mesotoga infera, del filo Thermotogae. Esta bacteria es una gram negativa
mesofila anaerobia estricta, con un o6ptimo de temperatura de 45 °C. Su
metabolismo es heterotréfico y puede utilizar arabinosa, celobiosa, fructosa,
galactosa, glucosa, lactosa, lactato, manosa, maltosa, rafinosa, ribosa, sacarosa y
xilosa como fuentes de energia en presencia de azufre elemental, que es el
aceptor final de electrones, formando acetato, CO; y sulfuro como productos
finales (Ben Hania et al., 2013). El cambio en la composicién del alimento durante
el experimento A con la reduccién en un 80% de la concentraciéon de sulfatos pudo
ser el causante de la desaparicién de esta especie en ambos reactores.
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Las bandas 3 y 9 se han identificado como Candidatus cloacamonas
acidamivorans. Estas bacterias poseen proteinas tipicas de microorganismos
anaerobios y enzimas relacionadas con el estrés oxidativo, por lo que puede crecer
también en presencia de bajas concentraciones de oxigeno. Este microorganismo
obtiene energia a partir de la fermentacién de aminoacidos, azlcares y acidos
carboxilicos, obteniendo como productos CO; e hidrégeno. El metabolismo
catabdlico se realiza mediante fosforilaciéon oxidativa a nivel de sustrato y la
sintesis de reductores como la ferredoxina, que es una proteina que se observa en
las bacterias anaerobias que forman relaciones sintréficas. C. Cloacamonas
acidaminovorans también posee la enzima formiato deshidrogenasa (Pelletier et
al., 2008), que cataliza la reaccion de transformacién del acido propidnico a H, y
CO; (Graentzdoerffer et al., 2003).

4.2.7.2 Poblaciones de Archaea

Los resultados obtenidos durante el andlisis mediante electroforesis en gel
desnaturalizante de las secuencias del dominio Archaea se muestran en la Figura
4.16. Estos resultados muestran cuatro ribotipos diferentes, los cuales han sido
aislados y secuenciados satisfactoriamente. EI menor numero de bandas
observado en el analisis de Archaea revela que la diversidad de este dominio es
menor que el de Bacteria. La prevalencia del dominio Bacteria en sistemas
anaerobios ha sido observada por otros autores durante el estudio de cultivos
mesofilicos (Fernandez et al., 1999; Godon et al., 1997) y psicrofilicos (Collins et
al., 2003). Ademas, las poblaciones de Arquea identificadas en este estudio se
conservan a lo largo de la operacion de ambos reactores, sin mostrar una relacién
directa entre los cambios en las condiciones de operacion y la diversidad de estos
microorganismos en el reactor.
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Siembra Operacion a 18 °C Operacion a 25 °C

1 2 3 4 5 6 7

Figura 4.16.- Imagen de gel de la DGGE de las secuencias del ARNr 16S del dominio
Archaea para el inéculo y para los reactores. De izquierda a derecha:
inéculo (1), operacion en continuo a 18 °C (2), operaciéon con
alimentacién intermitente 16 h d*/7d a 18 °C (3), operacién con
alimentacién intermitente 16 h d'/5d a 18 °C (4), operacién en
continuo a 25 °C (5), operacion con alimentacion intermitente 16 h d-
1/7d a 25 °C (6), operacidn con alimentacién intermitente 16 h d'/5d
a25°C(7).

Durante la operacién con la mezcla binaria de disolventes se observé en
ambos reactores la evoluciéon de las poblaciones de Archaea respecto al indculo.
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Este cambio en la estructura poblacional de estos microorganismos se encuentra
asociado a la seleccién bioldgica ejercida por las condiciones de operacién y del
sustrato disponible durante la operaciéon de los reactores de laboratorio, que son
diferentes a las aplicadas en el reactor de origen del indculo. La estabilidad y
similitud de los microorganismos implicados en la producciéon de metano a las dos
temperaturas de trabajo, 18 y 25 °C, confirman el establecimiento de una
comunidad de especies del dominio de Archaea mesofilicas psicrotolerantes.

Los microorganismos identificados a partir de las secuencias aisladas de
cada banda se muestran en la Tabla 4.12. Los resultados del andlisis filogenético
muestran que todas las arqueas presentes en los reactores pertenecen al orden
Methanomicrobiales, siendo el género con mayor presencia Methanosaeta. Este
género estd compuestos por microorganismos acetotrofos estrictos y se observa
con frecuencia en reactores operados bajo condiciones mesofilicas (Colleran et al.,
2003; Laloui-Carpentier et al., 2006), teniendo gran importancia en la
metanogénesis en los reactores de tipo RAFA (Gonzalez-gil et al., 2001; Guiot et
al., 1992; MacLeod et al., 1990). Ademas, el género Methanosaeta es uno de los
principales en la sintrofia para la degradacion de etanol (Han et al., 2005; Huang et
al., 2014), disolvente mayoritario en la mezcla binaria presente en el influente de
los reactores.

Tabla 4.12.- Identificacion de las secuencias del gen que codifica para el ARNr 16S
de las bandas aisladas de Archaea al ser comparadas con la base de
datos del GenBank (programa BLAST).

Similitud
dela Numero de
Banda Especie . Orden
secuencia, acceso
%

Meth
1 ethanosaeta 99 NR 102896.1

harundinacea

Methanospirillum
2 100 NR 112981.1 . .
lacunae Methanomicrobiales
Methanocorpusculum
3 100 NR 074173.1
labreanum

4 Methanosaeta concilii 100 NR 102903.1

La baja presencia de acidos grasos volatiles en ambos reactores, y
probablemente en el reactor de procedencia del inéculo, ha supuesto una ventaja
competitiva del género Methanosaeta, por su elevada afinidad por el sustrato
frente al otro género del orden de Methanomicrobiales, Methanosarcina, que



Degradacién anaerobia de una mezcla binaria de etanol y 1-metoxi-2-propanol|131

también utiliza acido acético como sustrato. A pesar de que la presencia de
Methanosarcina en el reactor produce la formacién espontanea de los granulos
(Wiegant y Man, 1986), se ha demostrado que la presencia de forma dominante
de los filamentos que forman los microorganismos del género Methanosaeta son
necesarios para el mantenimiento de la morfologia granular durante la operacidn
del sistema (Gonzalez-gil et al., 2001; Grotenhuis et al., 1991).

La matriz del reactor del que provino el indculo, cervecera de Font Salem,
puede explicar la presencia de la especie Methanosaeta harundinacea (banda 1) al
comienzo del experimento, ya que fue observada por primera vez en un reactor
gue trataba agua residual proveniente de la industria cervecera (Ma et al., 2006).
La desaparicion de esta especie durante la operacion de los reactores de
laboratorio, junto con la similitud en la matriz del fango indculo y del reactor
donde se describidé por primera vez esta especie, indican que se produjo una
seleccidon causada por el cambio del sustrato. Por otro lado, Methanosaeta concilii
(banda 2) se mantuvo presente en los dos reactores desde el inicio de la
operacion. Esta especie utiliza como Unica fuente de energia acido acético, aunque
también puede utilizar CO; para el crecimiento. La produccién de metano y CO; es
equimolar y su crecimiento se ve estimulado por la fluidizacién del lecho, aunque
no crece en medios donde el metanol es el Unico sustrato (Patel, 1984).

La presencia de géneros hidrogenotréficos pertenecientes al orden de
Methanomicrobiales se encuentra relacionada con las bajas temperaturas, siendo
el género Methanocorpusculum caracteristico de la operacion en reactores a bajas
temperaturas (O’Reilly et al., 2009). Por ello, la operacidn bajo condiciones de
temperatura sub-6ptimas utilizadas a escala de laboratorio propicid el crecimiento
de la especie Methanocorpusculum labreanum (banda 3) en ambos reactores. Esta
especie es capaz de producir metano a partir de hidrégeno o formiato, pero no de
otros compuestos como metanol, etanol o acetato. Para su crecimiento es
necesaria la adicion de extracto de levadura o triptasa pentona en el reactor y la
presencia de acetato lo estimula (Zhao et al., 1989). La temperatura 6ptima de
crecimiento es de 37 °C, aunque se ha observado como mayoritario en reactores
operados a 15 °C (O’Reilly et al., 2009).

La especie Methanospirillum lacunae (banda 2) estuvo presente en el
reactor desde el inicio de la operacién. La presencia de las especies de este género
en los reactores anaerobios ha sido asociada a la degradacion de etanol
(Grotenhuis et al., 1991) y a las bajas temperaturas de operaciéon (Xing et al.,
2009). Al igual que M. labreanum, M. lacunae produce metano a partir de
hidrégeno o formiato, pero no a partir de acetato, metanol, etanol o acetato,
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aunque si que utiliza este ultimo sustrato en su crecimiento. El intervalo de
temperatura para este microorganismo estd comprendido entre 15y 37 °C, siendo
el 6ptimo de 35 °C (lino et al., 2010).

La ausencia de especies del dominio Archaea capaces de utilizar como
sustrato etanol o metanol de forma directa indica que la degradacidn completa de
estos compuestos hasta metano se realizé de forma sintréfica. La sintrofia para la
degradacién de etanol se encuentra bien descrita en la bibliografia y se compone
por una bacteria encargada de la deshidrogenacion del etanol, normalmente del
filo Firmicutes, y una Archaea acetotrofa de la familia Methanosarcinae. Por otro
lado, Tarasov et al. (2011) demostraron que algunos microorganismos
pertenecientes al dominio Bacteria son capaces de degradar el metanol formando
como subproducto hidrégeno, que seria consumido por wuna arquea
hidrogenotrofa, estableciendo asi otra relacién sintroéfica.

4.3 CONCLUSIONES

Los experimentos presentados en este capitulo se han centrado en el
estudio de la degradacién mediante un reactor anaerobio del tipo RALF a escala de
laboratorio de una corriente de agua residual sintética que contenia una mezcla
binaria de etanol y 1-metoxi-2-propanol en condiciones psicrofilicas a 18 °C (RALF
1) y mesofilicas sub-6ptimas a 25 °C (RAFL2) con alimentacion continua e
intermitente. Este estudio constituye el primer trabajo de este tipo para 1-metoxi-
2-propanol, disolvente de uso industrial muy habitual. Las conclusiones que se
pueden extraer a partir de los resultados obtenidos se exponen a continuacién.

El estudio previo de la adaptacion de los microorganismos anaerobios a las
temperaturas operacionales de 18 y 25 °C que se realizé con etanol como Unico
sustrato fue satisfactorio en términos de eficacia de degradaciéon de etanol. La
carga organica maxima tratada para alcanzar una eficacia de eliminacién superior
al 90% fue de 20 kg DQO m=3 d en el reactor psicrofilico y de 30 kg DQO m3d?* en
el reactor mesofilico, mostrando que la velocidad de las reacciones bioldgicas
disminuye a bajas temperaturas. Ambos valores son similares a los encontrados en
la bibliografia para este compuesto. La acumulacion de acidos grasos volatiles tras
el aumento de la carga organica al inicio de cada fase durante el experimento de la
puesta en marcha bajo condiciones psicrofilicas indica que la etapa limitante en la
degradacién anaerobia de etanol es la etapa metanogénica. Ademads, la menor
produccidn de metano por unidad de DQO eliminada en el reactor operado a 18 °C
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muestra que Los microorganismos encargados de esta etapa mostraron ser mas
sensibles a los cambios de temperatura que los microorganismos acidogénicos.

Tras la adaptacion de los microorganismos a las condiciones mesofilicas y
psicrofilicas, el cambio en la composicién del sustrato para introducir 1-metoxi-2-
propanol resultdé en un periodo de adaptacidn en el que la degradacién de este
compuesto fue baja. La duracién de este periodo de adaptaciéon de la biomasa al
uso de 1-metoxi-2-propanol como sustrato fue mayor para el reactor operado en
condiciones psicrofilicas, de casi dos meses, frente al reactor operado en
condiciones mesofilicas, de 34 dias. Los largos periodos de adaptacién de la
biomasa para la degradacién de 1-metoxi-2-propanol estdn relacionados con la
ausencia de las enzimas encargadas de la ruptura del enlace éter en el indculo.
Estas enzimas son producidas lentamente durante la degradacién de etanol en los
reactores RALF.

Las mdaximas cargas organicas de 1-metoxi-2-propanol que se lograron
degradar con eficacias superiores al 90% fueron de 6.1 y de 9 kg DQO m™3 d! para
los reactores operados a 18 °Cy a 25 °C, respectivamente con aporte continuo de
sustrato. La influencia de la temperatura sobre la degradacién de etanol y de 1-
metoxi-2-propanol fue similar, siendo necesario reducir en un tercio la carga
organica aplicada de cada compuesto a 18 °C para obtener eficacias de eliminacidn
similares a las de 25 °C.

La produccién de metano se mantuvo estable una vez se alcanzaron las
eficacias de eliminacién elevadas para los dos disolventes y con valores similares
en los dos reactores, comprendidos entre 0.20 y 0.34 m3 metano kgt DQOeliminada-
Para una caga organica similar, la mayor concentracién de acidos grasos volatiles
obtenida en el reactor operado bajo condiciones psicrofilicas muestra la menor
actividad de los microorganismos metanogénicos a bajas temperaturas, siendo
éste un hecho a tener en cuenta en la aplicacion industrial de esta tecnologia.

La reanudacion del proceso tras una parada de un mes del funcionamiento
de los reactores RALF mostrd un periodo de retardo para alcanzar la degradacion
de cargas organicas de 1-metoxi-2-propanol similar al observado tras la
inoculacion. Esto indicd la pérdida de la actividad enzimatica necesaria para la
degradacién del 1-metoxi-2-propanol tras la ausencia prolongada de exposicion al
sustrato, sugiriendo que para la aplicacidn industrial es conveniente que no se
produzcan cambios bruscos en el uso de este disolvente.

El aporte de sustrato con interrupciones ciclicas nocturnas y de fin de
semana provoco el descenso en la capacidad maxima de degradacién de 1-metoxi-
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2-propanol, siendo las maximas cargas organicas eliminadas de 6.5 y 7.2 kg DQO
m=3 d?' para obtener eficacias de eliminaciéon superiores al 91 y 98% en los
reactores operados a 18 °C y a 25 °C, respectivamente. En ambos reactores se
observé una rdpida recuperacion de la actividad metanogénica después de 8 horas
sin aporte de sustrato. En cambio, periodos sin alimentacién de 56 horas
produjeron una menor produccion de metano durante al menos las primeras 10
horas de funcionamiento, mostrando el efecto negativo que una interrupcion en el
aporte de sustrato de mas de 2 dias tiene sobre la actividad metanogénica del
reactor.

Cargas organicas superiores provocaron un desequilibrio del proceso
anaerobio con una acumulacién a lo largo de la semana de los acidos grasos
volatiles, con la consiguiente inhibicién de la actividad metanogénica en el interior
del granulo y su desintegracidn, lo que indica la importancia de reducir la carga
organica a depurar en caso de fluctuaciones importantes en el aporte de sustrato.

Del estudio de las poblaciones microbianas se extrae que la diversidad del
dominio Bacteria es superior al de Archaea, tanto en el inéculo como durante la
operacion de los dos reactores. El dominio Bacteria se encuentra
mayoritariamente representado por especies del filo Firmicute y Proteobacteria,
destacando dentro del primer filo la presencia del orden Clostridiales y del
segundo el orden Desulfuromonadales. Se ha determinado la presencia de
especies del género Acetobacterium, que ha sido relacionada con la produccién de
las enzimas necesarias para romper el enlace éter en éteres glicdlicos.

Del estudio de la poblacién de arqueas destaca la ausencia de especies
capaces de degradar de forma directa el etanol o el metanol, indicando que la
degradacién de ambos alcoholes se produce por sintrofia con otros
microorganismos. La especie del dominio Archaea presente en la sintrofia para la
degradacién de etanol es Methanosaeta concilii, que ademas tiene funciones de
mantenimiento de la morfologia granular. Las bajas temperaturas de los reactores
propiciaron el crecimiento de dos especies hidrogenotrofas como son
Methanocorpusculum labreanum y Methanospirillum lacunae.

Estos resultados demuestran la viabilidad de los reactores RAFL para tratar
un agua residual de mezclas de disolventes que contienen 1-metoxi-2-propanol a
temperatura ambiente (18-25 °C). Ademas, los resultados ponen de manifiesto la
importancia de estudiar el proceso bajo condiciones experimentales lo mas
ajustadas posibles a los patrones de emisidn en las instalaciones industriales.



5 DEGRADACION DE UNA MEZCLA DE DISOLVENTES EN
CONDICIONES MESOFILICAS







Degradacién de una mezcla de disolventes en condiciones mesofilicas|137

Los disolventes utilizados en la industria flexografica se pueden clasificar
en funcion de su aplicacién en disolventes verdaderos (etanol o isopropanol),
diluyentes o acelerantes (acetato de etilo) y retardantes (1-metoxi-2-propanol)
(European Commission, 2009). Por ello, dependiendo del acabado deseado, la
aplicacion de disolventes a nivel industrial (composicién y concentracidn) suele
tener modificaciones. Entre los disolventes oxigenados ampliamente utilizados en
los procesos de produccion en los que se usan tintas y pinturas son habituales
etanol, 1-metoxi-2-propanol, acetato de etilo, isopropanol y acetona. En este
capitulo se presenta el estudio a escala de laboratorio de |la degradacién anaerobia
de diferentes mezclas de estos compuestos.

En la bibliografia se encuentran ejemplos que muestran la posibilidad de
degradar anaerobiamente de forma individual acetato de etilo (Henry et al., 1996;
Speece, 1983), isopropanol (Widdel, 1986) y acetona (Schwartz, 1991; Symons y
Buswell, 1932), que es un metabolito intermedio de la degradacion del
isopropanol (Taylor et al., 1980; Tonouchi, 2004). No obstante, no existe
informacion previa acerca de la degradacidon de una mezcla de estos disolventes.
En este trabajo se estudiarad la degradacion de estos compuestos en presencia de
etanol como componente mayoritario y de 1-metoxi-2-propanol, disolvente para
el que se ya se demostro su degradacion anaerobia en el capitulo anterior.

Este estudio se realizé en una reactor RAFL operado bajo condiciones
mesofilicas de 25 °C. La puesta en marcha del reactor anaerobio se trabajé con
aporte de sustrato en continuo y con diferentes mezclas de disolventes. Durante la
puesta en marcha se aplicaron cargas organicas bajas para favorecer la adaptacion
de los microorganismos a la degradacion de todos los disolventes presentes en la
mezcla. Después se aumentd de forma progresiva la carga orgdnica de acetato de
etilo hasta ser mayoritario en la mezcla. Una vez alcanzada la carga orgdnica para
la que se tenia una capacidad de eliminacién elevada, ésta se mantuvo constante a
la vez que se modificd progresivamente la mezcla de disolventes, de forma que se
pasé de una mezcla en la que acetato de etilo era el compuesto principal a otra en
la que era etanol, hasta alcanzar porcentajes habituales a los esperados en la
aplicacién descrita.

5.1 PLAN DE TRABAJO

El plan de trabajo que se siguidé para los experimentos de la degradacidn
anaerobia de un agua residual con una mezcla de disolventes en un reactor RAFL
de laboratorio operado a 25 °C se detalla en los siguientes apartados.
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5.1.1 Puesta en marcha del reactor RALF

La puesta en marcha del reactor RAFL se realizé bajo las condiciones de
operacion descritas en la Tabla 5.1. Se utiliz6 como sustrato una mezcla de
disolventes compuesta por etanol como mayoritario, 1-metoxi-2-propanol, acetato
de etilo, isopropanol y acetona en las concentraciones masicas indicadas en la
Tabla 5.1. La acetona, producto intermedio de la degradacion del isopropanol, es
también un disolvente habitual de las tintas y fue incluida en la mezcla con el fin
de determinar si este compuesto es biodegradable anaerébicamente en presencia
de otros disolventes. La degradacion de cada compuesto se determind a partir de
la cuantificacion de su presencia en el efluente mediante cromatografia gaseosa.

Tabla 5.1.- Puesta en marcha del reactor RALF para la degradacién anaerobia de
un sustrato compuesto por una mezcla de disolventes.

MA-I MA-II
Temperatura, °C 25 25
vs, m ht 9.2 9.2
Ce,gl? 8 8
CO, kg DQO M3 d? 5 5

% en masa de los contaminantes en el alimento

Etanol 55 49.5
1-metoxi-2-propanol 15 13.5
Acetato de etilo 15 13.5
Isopropanol 15 13.5
Acetona - 10

vs: velocidad superficial; Ce: concentracién influente; CO: carga orgdnica

5.1.2 Influencia de la carga orgdnica en la degradacion anaerobia de una
mezcla de disolventes en un reactor RALF

Tras la puesta en marcha del reactor RALF se realizé un experimento en el
gue, manteniendo constante la carga organica total aportada por los compuestos
etanol, 1-metoxi-2-propanol, acetona e isopropanol (5 kg DQO m3 d?), se
aplicaron 5 cargas crecientes de acetato de etilo comprendidas entre 5 y 40 kg
DQO m3d™.
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Tabla 5.2.- Plan de incremento en la carga orgdnica aplicada de acetato de etilo en
un reactor RALF operado con sustrato multicomponente.

MB-I MB-llL MB-lIIl MB-IV MB-V

Temperatura, °C 25 25 25 25 25
vs,, m h? 9.2 9.2 9.2 9.2 9.2
Ce, gl 8 8 8 8 11.9
CO, kg DQO m3d* 10 15 20 30 45
CO acetato de etilo, kg DQO m3d? 5.3 10.2 15.1 25.1 40
% en masa en el influente
Acetato de etilo 56.8 71.2 78.4 85.6 90.4
Etanol 24.8 16.5 124 8.2 5.5
1-metoxi-2-propanol 6.8 4.5 34 2.2 15
Isopropanol 6.8 4.5 3.4 2.2 1.5
Acetona 5.0 33 2.5 1.7 11

vs: velocidad superficial; Ce: concentracion influente; CO: carga organica

5.1.3 Influencia del cambio de composicidon en etanol y acetato de etilo
en un reactor RALF con un sustrato multicomponente

A partir de los resultados que se obtuvieron en el estudio previo, se disefié
un experimento adicional con el fin de evaluar la influencia que el cambio de
acetato de etilo por etanol tiene sobre la eficacia del proceso. Esta variacion se
realiz6 en tres etapas y consisti6 en reemplazar al acetato de etilo como
contaminante mayoritario por etanol manteniendo la carga organica total
constante, tal y como muestra la Tabla 5.3. La velocidad superficial aplicada sobre
el reactor anaerobio se incrementé de 9.2 a 12.8 m h™! durante este experimento
mediante el aumento del caudal de la corriente de recirculacién con el fin de
favorecer la expansion y la fluidizacion del lecho del reactor.
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Tabla 5.3.- Plan para la modificacién de la proporcion de etanol y acetato de etilo
en un reactor RALF.

MC-I MC-IlI MC-1lI
vs,, m h? 12.8 12.8 12.8
Ce, gl 11.9 11.9 11.9
CO, kg DQO M3 d? 45 45 45
CO acetato de etilo, kg DQO m3d? 29.2 19 9.5
CO etanol, kg DQO m3d? 13.7 23.9 335

% en masa en el influente

Acetato de etilo 68.2 45.9 23.7
Etanol 27.7 49.9 72.2
1-metoxi-2-propanol 15 1.5 1.5
Isopropanol 1.5 1.5 1.5
Acetona 1.1 11 11

vs: velocidad superficial; Ce: concentracion influente; CO: carga organica

5.2 RESULTADOS Y DISCUSION

5.2.1 Puesta en marcha del reactor RALF

Los resultados correspondientes a la puesta en marcha del reactor RALF se
muestran en la Tabla 5.4. De estos valores destaca el aumento de la eficacia de
eliminacion a partir del dia 37, asociado a la adaptacion de los microorganismos al
uso de disolventes de menor biodegradabilidad como sustrato. El aumento de la
conductividad estd asociado a la adicién de 5 g NaHCOs I en el influente con el fin
de mantener el pH en valores neutros.
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Tabla 5.4.- Resultados experimentales en la puesta en marcha de un reactor RALF
para la degradaciéon anaerobia de una mezcla multicomponente de
disolventes. Valores promedio y su desviacion estdndar.

MA-I MA-II

Dias de operacion 0-20 21-48
Temperatura, °C 25.1+1.4 25.3+0.9
vs, mh? 8.4+1.1 9.1
C., mg DQO I 685311487 686241133
Cs, mg DQO™ 1325+157* 1660+79/144+54**
CO, kg DQO m=3d? 4.5+0.7 4.810.8
EE global, % 78.2+5.6* 74.916.6/97.9+0.7**
pH 7.5:0.1 7.5+0.1
Conductividad, mS cm™ 6.6+1.7 8+0.3
Potencial redox, mV -399.5+2.4 -396.416.3
Alcalinidad, mg CaCO; It 28844624 3653322

Composicion del influente en % en masa
Etanol 55 49.5
1-metoxi-2-propanol 15 13.5
Acetato de etilo 15 13.5
Isopropanol 15 13.5
Acetona - 10

vs: velocidad superficial; Ce: concentracion influente; Cs: concentracion efluente;
CO: carga organica; EE: eficacia de eliminacion

*Calculado a partir del dia 13.
**Calculado para dos periodos diferentes: del 22 al 36/del 37 a fin

En la Figura 5.1 se representa la variacidon temporal de la carga organica
(kg DQO m3 d?), de la eficacia de eliminacion global (%) y de la concentracién de
DQO en el efluente (mg DQO I'?) para el periodo de puesta en marcha. Durante la
primera etapa, fase MA-I, la eficacia de eliminacidon global descendié con un
aumento progresivo de la concentracion de DQO en el efluente hasta alcanzar
valores superiores a 1700 mg DQO I. El andlisis de cromatografia del efluente
indic6 que éste se componia de 1-metoxi-2-propanol e isopropanol
exclusivamente, sin que existiera practicamente biodegradacion de estos
compuestos durante los primeros 20 dias de operacién. Por otro lado, etanol y
acetato de etilo se degradaron biolégicamente con eficacias de eliminacién
superiores al 99.9% desde el comienzo del experimento.
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Figura 5.1.- Variacién temporal de: a) carga orgdanica y de la eficacia de eliminacion
y b) concentracién de materia organica en el efluente durante la
puesta en marcha del reactor RALF para la degradacién de una mezcla
multicomponente de disolventes.

Al comienzo de la fase MA-Il de la experimentacién se introdujo otro
disolvente de uso industrial, acetona, que estd documentado como metabolito
intermedio en la degradacién anaerobia de isopropanol. La degradacién de la
acetona se produjo muy rapidamente, a los 4 dias tras su adicidn la concentracién
de materia organica en el efluente alcanzé los valores similares a los de la etapa
anterior, en torno a 1600 mg DQO I, sin que se detectara este compuesto en el
efluente. La adaptacién de los microorganismos anaerobios a 1-metoxi-2-propanol
e isopropanol se produjo tras 41 dias de operacidon observdndose una rapida
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reduccion de la concentracién de materia orgdnica en el efluente hasta alcanzar
valores inferiores a 200 mg DQO I. Los andlisis mediante cromatografia del
efluente mostraron la completa degradacion de 1-metoxi-2-propanol, siendo el
isopropanol el Unico disolvente en el efluente, pero con una eficacia de
eliminacion de éste superior al 87%. El tiempo necesario para la adaptacién de la
biomasa a 1-metoxi-2-propanol fue similar al que se requirié para su degradacién
de una mezcla binaria de etanol y 1-metoxi-2-propanol (4:1 en masa) al operar el
reactor RALF a la misma temperatura (Capitulo 4).

En la bibliografia también se describe la necesidad de un periodo de
adaptacion para la degradaciéon anaerobia de isopropanol. El periodo de
adaptacion necesario en este estudio fue superior al observado por Tonouchi
(2004), que sefialé un periodo de latencia de 20 dias utilizando reactores en
discontinuo incubados a 30 °C. La biodegradabilidad de la acetona en condiciones
anaerobias ha sido descrita por otros autores. Asi, Schwartz (1991) logro la
degradacién anaerobia en reactores en discontinuo utilizando concentraciones
iniciales de acetona inferiores a 1000 mg acetona |2, con produccién de biogés tras
un periodo de adaptacién de 2 dias.

En la Figura 5.2 se presenta el seguimiento de la variacion de la produccion
de biogds (m* biogds kg DQOeiminada) Y de la concentracién de acidos grasos
volatiles (mg CH3COOH I1) durante la puesta en marcha del reactor. Las bajas
cargas organicas utilizadas ocasionaron una concentracidon casi nula de acidos
grasos volatiles durante todo este periodo, excepto para el dia 27, a la semana de
introducir la acetona en la mezcla de alimento, en el que se determind una
concentracion de 189 mg CH3COOH I, Esto se atribuye a un desajuste transitorio
entre la produccion y el consumo de éstos por la rapida degradacién de la acetona,
qgue se realiza mediante una reaccion de carboxilacidon llevada a cabo por los
microorganismos acidogénicos, obteniéndose como producto acido acético.

Las bajas producciones de biogds que se obtienen con eficacias de
eliminacion inferiores al 90% y con cargas organicas bajas no permiten detectar
todo el biogds producido debido a la configuracién del reactor, causando ratios
especificos por unidad de DQO degradada anormalmente pequeios.
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Figura 5.2.- Seguimiento de la evolucién de: A la produccidon de biogas y ® la
concentracién de &acidos grasos volatiles en el efluente durante la
puesta en marcha de un reactor RALF para la degradacién de una
mezcla multicomponente de disolventes.

Las elevadas eficacias de eliminacién obtenidas para todos los disolventes
que componen la mezcla de disolventes del sustrato, asi como la estabilidad del
reactor atendiendo a la baja concentracién de dacidos grasos volatiles en el
efluente y a la produccidn especifica de biogds obtenidas al final de la fase MA-II,
indican la adaptacidn final a la mezcla de disolventes del sistema bioldgico y, por
tanto, el final de la puesta en marcha del reactor.

5.2.2 Influencia de la carga orgdnica en la degradaciéon anaerobia de una
mezcla de disolventes en un reactor RALF

En la Tabla 5.5 se muestran los resultados obtenidos para la degradacidn
anaerobia de cargas organicas crecientes de acetato de etilo en una mezcla
multicomponente de disolventes. De los resultados se puede destacar las elevadas
eficacias de eliminacién alcanzadas, superiores al 97.4% durante todo el
experimento, con concentraciones de materia organica en el efluente inferiores a
210 mg DQO I1. Estos resultados corroboran la elevada biodegradabilidad
anaerobia de acetato de etilo, incluso con cargas de hasta 40 kg DQO m3d?y que
la presencia de otros disolventes en el sustrato no interfiere en su biodegradacion.
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En la Figura 5.3 se presenta la evolucidén temporal de la carga organica (kg
DQO m3 d1), de la eficacia de eliminacién (%) y de la concentracién de materia
orgdnica en el efluente (mg DQO I?). En la Figura 5.4 se muestra la evolucidn
temporal de la produccién especifica de metano (m? metano kg™ DQOeliminada) Y de
la concentracién de acidos grasos volatiles (mg CH3COOH I%).

En la Figura 5.3 se observa una eficacia de eliminacion superior al 97%
practicamente durante todo el experimento, incluso aplicando cargas organicas
tan elevadas como 45 kg DQO m™ d. El aumento de la concentracién de acetato
de etilo al inicio de este experimento a 3 g DQO I'* (MB-1), a la vez que se redujo la
presencia del resto de disolventes de la mezcla, no dio lugar a un empeoramiento
en la calidad del efluente, ya que se observaron valores similares a los medidos en
los ultimos dias de la puesta en marcha del reactor.

Las bajas concentraciones de materia orgdnica en el efluente se
mantuvieron durante las primeras cuatro fases de este experimento, a excepcién
del dia 85, en el que se observé un pico de 499 mg DQO IX. En la dltima fase, al
aplicar una carga orgénica de 40 kg DQO m=3 d?! de acetato de etilo, la
concentracion en el efluente aumentd hasta 240 mg DQO |1, mostrando los
primeros indicios de sobrecarga del reactor. Estos resultados muestran la
capacidad de esta tecnologia para el tratamiento de elevadas concentraciones de
acetato de etilo, superiores a 10 g DQO I, en presencia de otros disolventes
oxigenados de uso habitual en la formulacién de tintas. Esta capacidad de
degradacion es superior a la descrita en la bibliografia, que fue de 1.8 g DQO I* en
un sistema en discontinuo (Schwartz, 1991).
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Figura 5.3.- Variacidon temporal de: a) ¢ carga organica y o eficacia de eliminacién y
b) concentracion de materia orgdnica en el efluente durante el
experimento de aumento de la carga orgdnica de acetato de etilo.

Con la aplicacién sobre el sistema de cargas orgdnicas inferiores a 15 kg
DQO m3 d! no se detectaron acidos grasos volatiles (Figura 5.4). El aumento de la
carga orgdnica produjo una leve acumulacién de acidos grasos volatiles debido a
un desajuste entre la produccién de estos acidos y el consumo de los mismos por
parte de los microorganismos metanogénicos. Al final de los periodos MB-IV y MB-
V el sistema tendid a valores inferiores a 100 mg CH3sCOOH I, indicando la buena
capacidad del mismo para degradar las elevadas cargas orgdanicas aplicadas. El
aumento de la cantidad de sustrato disponible en el sistema conllevé que el
registro del metano especifico producido se encontrara en valores préximos a los
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estequiométricos (0.35 m3 metano kg DQOeliminado) €N la fase MB-IV. A partir del
dia 84 (fase MB-IV) y hasta el final del experimento, la produccién de metano se
estabilizd en valores comprendidos entre 0.296 y 0.357 m3 metano kg*
DQOecliminado- Andlogamente a lo observado en la fase MA-I, con cargas organicas
bajas, se detectaron producciones especificas anormalmente bajas.
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Figura 5.4.- Seguimiento de la evolucidn de: A produccidn especifica de metano y

® concentracidn de 4cidos grasos volatiles durante el experimento de
aumento de carga orgdnica de acetato de etilo.

5.2.3 Influencia del cambio de composicién en etanol y acetato de etilo
en un reactor RALF con sustrato multicomponente

La Tabla 5.6 recoge los resultados experimentales asociados al
funcionamiento del reactor RALF bajo una sustitucidon progresiva de acetato de
etilo por etanol. De estos valores destaca que se mantuvieron unas elevadas
eficacias de eliminacién globales, superiores al 97%, con una elevada carga
organica (45 kg DQO m= d?) durante todo el experimento, mostrando que el
cambio en el compuesto mayoritario en la composicion del sustrato, asi como las
elevadas cargas organicas aplicadas no afectaron negativamente al
funcionamiento del reactor RALF operado bajo condiciones mesofilicas. La elevada
velocidad superficial utilizada en el reactor durante este experimento con el objeto
de aumentar la fluidizacién del lecho no produjo ningiin cambio notorio en el
sistema.
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Tabla 5.6.- Resultados experimentales obtenidos durante la sustitucién de acetato
de etilo por etanol como compuesto mayoritario.

MC-I MC-IlI MC-lll
Dias de operacién 116-125 126-128 129-142
Temperatura, °C 26.1+0.6 27.1+£0.5 26.2+1.0
vs,, m h? 12.8 12.8 12.8
Ce, mg DQO I 12029+337 11848 11845+189
Cs, mg DQO™! 298+3 207 310431
CO, kg DQO m3d* 45.1+1.3 44.4 44.4+0.7
CO acetato de etilo, kg DQO m3d? 29.2+0.8 18.8 9.410.2
CO etanol, kg DQO m3d 13.8+0.4 23.6 33.1+0.5
EE global, % 97.5+0.1 98.3 97.4+0.3
pH 7.210.2 7.310.2 7.310.2
Conductividad, mS cm™ 6.2+0.2 6.3 6.610.5
Potencial redox, mV -382.5+6.9 -392.543.6 -392.6£1.7
Alcalinidad, mg CaCO; It 3497+89 3554 3484161

Composicion del influente en % en masa

Acetato de etilo 68.2 45.9 23.7
Etanol 27.7 49.9 72.2
1-metoxi-2-propanol 1.5 1.5 1.5
Isopropanol 1.5 1.5 1.5
Acetona 11 11 1.1

vs: velocidad superficial; Ce: concentracion influente; Cg: concentracién efluente; CO:
carga organica; EE: eficacia de eliminacion

En la Figura 5.5 se representa la variacion temporal de a) la carga orgdanica
(kg DQO m3 d?) y la eficacia de eliminacién (%) y b) la concentracién de materia
orgédnica en el efluente (mg DQO I!) para este ensayo. La elevada eficacia de
eliminacién desde el principio, a pesar de la elevada carga organica, indica la
buena capacidad de los microorganismos anaerobios para adaptarse a una
sustitucion rapida de un disolvente muy biodegradable por otro que no lo es. Estos
resultados muestran que la degradacién de etanol no se vio afectada por una
elevada concentracidn de acetato de etilo en el reactor o por la presencia en la
mezcla de otros compuestos en menores concentraciones como fueron 1-metoxi-
2-propanol, isopropanol y acetona. El cambio en la composicién del sustrato
coincidié con un ligero aumento en la concentracién de materia organica en el
efluente, sin influencia apreciable en la eficacia de eliminacién.
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Figura 5.5.- Variacion temporal de: a) ¢ carga organica total y o la eficacia de
eliminacion total y b) concentracion de materia organica en el
efluente durante la sustitucidon de acetato de etilo por etanol como
compuesto mayoritario en una mezcla de disolventes a depurar.

En la Figura 5.6 se presenta el seguimiento de la variacién de la produccidn
especifica de metano (m3 metano kg DQOeiiminada) Y de la concentracion de acidos
grasos volatiles (mg CH3COOH I). El cambio en la composicién del sustrato
produjo un aumento repentino en la concentracién de 4cidos grasos volatiles en el
reactor, alcanzando concentraciones superiores a 200 mg CH3;COOH I Este
incremento fue debido a la mayor velocidad de hidrélisis de etanol, aumentando la
disponibilidad de acidos grasos volatiles para los microorganismos metanogénicos
acetotrofos. Este hecho ha sido también observado por Vermorel et al. (2015) en
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ensayos en discontinuo en los que se obtuvieron, con una mezcla de etanol y
acetato de etilo, la degradaciéon completa de etanol en menos de 35.8 horas,
mientras que la degradacién del acetato de etilo necesité de un periodo previo a
su degradacién completa hasta metano de 20 horas. La baja velocidad de
crecimiento de los microorganismos metanogénicos en comparacion con los
acidogénicos provocd la acumulacion de acidos grasos volatiles en el reactor, los
cuales disminuyeron ligeramente hacia el final del experimento. Por otro lado, la
produccidn especifica de metano se mantuvo estable en valores comprendidos
entre 0.3 y 0.4 m® metano kg' DQOeiiminado- Estos valores son ligeramente
superiores a los obtenidos en el ensayo anterior, indicando una mejor
desgasificacion de los granulos al operar a una mayor velocidad superficial.
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Figura 5.6.- Seguimiento de la evolucién de: A la produccién especifica de metano

y ® la concentracién de acidos grasos voldtiles durante la sustituciéon
de acetato de etilo por etanol como compuesto mayoritario en la
mezcla de disolventes a depurar.

5.3 CONCLUSIONES

En este capitulo se han presentados los resultadas relativos al tratamiento
de un agua residual sintética con una mezcla de disolventes compuesta por
acetato de etilo, etanol, 1-metoxi-2-propanol, isopropanol y acetona, que simula la
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composicidon de un agua residual procedente del uso de tintas. Este estudio se ha
realizado en un reactor RALF a escala de laboratorio operado bajo condiciones
mesofilicas de 25 °C. Las conclusiones que se pueden extraer a partir de los
resultados obtenidos se exponen a continuacion.

Durante la puesta en marcha del reactor RALF, trabajando con una carga
orgdnica baja de 5 kg DQO m3 d}, |la degradaciéon de etanol y acetato de etilo se
produjo desde el primer dia, pero para la degradacion completa de 1-metoxi-2-
propanol e isopropanol fueron necesarios 41 dias de operacidn. La introduccién de
acetona en el sustrato provocd un aumento en la concentracidn de acidos grasos
volatiles asociado a su rdpida degradacion por parte de los microorganismos
acidogénicos, produciéndose la degradacién de este compuesto en un tiempo
inferior a 7 dias.

La aplicacién de cargas organicas crecientes de acetato de etilo a lo largo
de 2 meses sefalan la elevada biodegradabilidad en condiciones anaerobias de de
este compuesto en presencia de otros disolventes habituales de la industria
flexograéfica, llegando a degradar una concentracién de acetato de etilo superior a
10 g DQO I'* en presencia de una mezcla que contienen etanol (750 mg DQO I'Y), 1-
metoxi-2-propanol (200 mg DQO I, isopropanol (240 mg DQO IY) y acetona (160
mg DQO I%).

El cambio del acetato de etilo por etanol como compuesto mayoritario en
la mezcla no afectdé a la eficacia global del proceso, mostrando la facil y radpida
degradacion de ambas sustancias. Unicamente se detectd un ligero aumento en la
concentracion de 4acidos grasos volatiles debido a la mayor velocidad de
degradacién hasta acido acético de etanol en comparacién con acetato de etilo.

Esta tecnologia se ha mostrado eficaz para el tratamiento a temperatura
ambiente de un agua residual con diferentes mezclas de disolventes que se
pueden dar en la industria flexografica, utilizando como disolventes mayoritarios
etanol o acetato de etilo. Estos resultados revelan que en la aplicacién industrial
de esta tecnologia se pueden tratar diferentes mezclas de disolventes utilizadas en
funcion de las necesidades de produccidn de la industria flexografica, siempre y
cuando se apliquen cargas organicas bajas de aquellos disolventes que precisan de
un tiempo de adaptacidn previo a su degradaciéon, como son 1-metoxi-2-propanol
e isopropanol.



6 POTENCIACION DE LA GRANULACION MEDIANTE EL USO
DE FLOCULANTES: ALUMINIO Y CHITOSAN
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El fango granular es caracteristico de reactores tipo RALF y durante la
operacion de éstos se puede producir la desgranulacién de la biomasa debido a la
baja concentracion del sustrato (Liu et al., 2008), a la sobrecarga del reactor
(Kalyuzhnyi et al., 1996) o a la composicién del sustrato (Aiyuk y Verstraete, 2004).
En el estudio desarrollado en el Capitulo 4, las elevadas cargas orgdnicas utilizadas
produjeron el desacoplamiento de la cinética entre productores y consumidores
de 4acidos grasos volatiles, que se produce en situaciones de estrés (Ahring et al.,
1995). La acumulacién de éstos puede producir la inhibicidon de la metanogénesis e
incluso la lisis de los microorganismos encargada de ésta (Lin et al., 2008),
provocando la desintegracion del granulo. La pérdida de la morfologia granular de
la biomasa provoca que se produzca una mayor pérdida de los microorganismos
por lavado, lo que conlleva un descenso en el rendimiento del reactor (Aiyuk et al.,
2006).

La desgranulacién de la biomasa puede resultar en la expansion del lecho,
lo que incrementa el riesgo de lavado y su consiguiente pérdida y necesidad de
reposicion, lo que conlleva un largo periodo de tiempo necesario para la
granulacion de un indculo anaerobio procedente de un cultivo en suspensién o
bien, un coste elevado asociado a la sustitucién de la biomasa granular. A ello hay
que sumar el tiempo de adaptacién necesario para la degradacion de algunos de
los disolventes presentes en el agua residual. Con el fin de evitar estos
inconvenientes, en el presente capitulo se estudia la posibilidad de utilizar dos
floculantes, aluminio o chitosan, para favorecer la formacién de los fléculos que
potencian la granulacidn y la adhesion de los microorganismos al fléculo. Ambos
floculantes aparecen descritos en la bibliografia (Abbasi et al., 2013; ElImamouni et
al., 1998) como reactivos eficaces para acortar el tiempo necesario para obtener
un morfologia granular a partir de un cultivo en suspension. El ensayo realizado
con aluminio fue un estudio que permitié sentar las bases procedimentales que
después se aplicaron en el estudio sistematico de la granulaciéon de una biomasa
parcialmente desgranulada con adicién de chitosan.

6.1 PLAN DE TRABAJO

Con el fin de determinar la capacidad de los dos floculantes seleccionados
para favorecer la granulacion del fango anaerobio, se evalud la operacién con las
diferentes estrategias de potenciacién de la granulacién en los reactores RALF de
laboratorio con biomasa parcialmente desgranulada. En el caso del estudio con
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chitosan se llevd a cabo una etapa previa en la que se determind la dosis a afiadir
de este polimero mediante un ensayo de jar-test.

6.1.1 Aluminio

El uso de aluminio se llevd a cabo al final del experimento de depuracidon
anaerobia de la mezcla binaria de etanol y 1-metoxi-2-propanol (Capitulo 4), en el
qgue se produjo la degranulacién de la biomasa. El ensayo se realiz6 con ambos
reactores RALF a 18 y 25 °C. El aluminio se dosificd con la alimentacion al reactor
con una concentracién de 300 mg APP* |1, concentracién propuesta por
Boonsawang et al. (2008), Yu et al. (2001) y Abbasi et al. (2013), y se preparé a
partir de la solucion comercial de policlorosulfato de aluminio Kemira PAX-40
(Kemira Ibérica, Espafia), que contiene una concentracion de APP* del 5+0.2 % y de
Al,O3 del 9.5+0.3%. En un primer paso, se redujo la velocidad superficial en 0.2 m
h! (bomba de recirculaciéon apagada) y se mantuvo durante todo el estudio con el
objetivo de favorecer la granulacién de la biomasa.

6.1.1.1 Operacion de los reactores RALF

Con el fin de investigar las condiciones de operacién adecuadas para
favorecer de nuevo la granulacién de la biomasa, se utilizd el fango que se
desgranuld parcialmente al finalizar el estudio descrito en la seccién 4.2.5, por lo
que ambos reactores, RALF 1 (18 °C) y RALF 2 (25 °C), presentaron un grado
elevado de fléculos grandes muy porosos y cierta cantidad de biomasa
desfloculada. Se redujo la carga organica en ambos reactores a 10 kg DQO m3dty
se siguieron dos estrategias de forma secuencial: en primer lugar se redujo la
velocidad superficial a 0.2 m h? (bomba de recirculacién apagada) con el fin de
potenciar la regranulacion del fango y luego, en el dia 17 de la operacion, se
adicionaron 300 mg AP* I1 en el reactor RALF 1, en una segunda fase para
potenciar la formacién del granulo. El reactor RALF 2 se usé como referencia, por
lo que continud sin adicién de aluminio. Se utilizé un alimento compuesto por
etanol como unico sustrato.
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Tabla 6.1.- Condiciones de operacién de los reactores RALF con y sin adicién de

aluminio.
RALF 1 RALF 2
Con APP* Sin APB*
C., g DQO I 25 2.5
vs, m h? 0.2 0.2
CO, kg DQO m3 d* 10 10
Aluminio, mg AP* I 300 -

C.: concentracion influente; vs: velocidad superficial; CO: carga organica

6.1.2 Chitosan

Este estudio se realizd en dos reactores RALF operados a 25 °C, utilizando
como indculo fango parcialmente desgranulado al final de la experimentacién
descrita en el Capitulo 4. En este estudio se mezclaron la biomasa proveniente de
ambos reactores con el fin de obtener una muestra homogénea. La adicidon de
chitosan se realizé en una sola dosis al principio del experimento, utilizando la
concentracién determinada en un ensayo de jar-test.

6.1.2.1 Ensayo jar-test

La determinacién de la dosis a adicionar de chitosan se realizé6 mediante
un ensayo de jar-test utilizando las concentraciones que se indican en la Tabla 6.2,
seleccionadas a partir de la concentracidn tipica en bibliografia, que es de 2 mg g*
SS (Khemkhao et al., 2011; Lertsittichai et al., 2007). Para ello se empled una
dilucion 1:6 del fango parcialmente desgranulado de los reactores RALF. Se
establecié un procedimiento para la mezcla y posterior agregacién de la biomasa
gue consistidé en una agitacién fuerte (190 rpm) durante 2 minutos con el fin de
favorecer la mezcla homogénea de los reactivos, seguida de una agitacion suave
(30 rpm) durante 30 minutos para favorecer la floculacién. Al final del ensayo se
selecciond la dosis dptima a partir de los resultados obtenidos en la determinacidn

del indice volumétrico de fangos (IVF), de la turbidez y del tamafo de particula.



158|Potenciacic’)n de la granulacién mediante el uso de floculantes: aluminio y chitosan

Tabla 6.2.- Concentraciones de chitosan utilizadas en el ensayo jar-test.

Numero Concentracion de
de vaso chitosan, mg g' SS

1 0

2 1

3 2

4 4

5 8

6 12

7 24

6.1.2.2 Operacion de reactores RALF

En este estudio se emplearon dos reactores operados a 25 °C que se
inocularon con 1.6 litros de biomasa parcialmente desgranulada. El ensayo
consistio en el estudio comparativo del proceso de granulacién de un reactor al
qgue se le aplicé chitosan al comienzo del estudio y otro sin chitosan, utilizado
como referencia. La operacion de los reactores se dividio en tres fases en funcion
de la velocidad superficial y de la carga organica aplicada, segun lo que se muestra
en la Tabla 6.3. Se utilizdé un sustrato compuesto por una mezcla binaria de etanol
y 1-metoxi-2-propanol con una relacién en masa 4:1.

El seguimiento de la evolucidén de la granulacion del fango de los reactores
se realizé a diario mediante la mediciéon de la altura del lecho ocupada por los
granulos y de la altura total del lecho ocupado por la biomasa. Ademas, con el fin
de determinar la variacién temporal de las caracteristicas del fango, se tomd
muestra de forma periddica a las alturas de lecho de 21.5 y 52 cm y asi determinar
la velocidad de sedimentacion, el indice volumétrico de fangos, la concentracidn
de sélidos suspendidos, el porcentaje de sdlidos suspendidos volatiles y el tamafio
de particula.
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Tabla 6.3.- Condiciones de operacién de los reactores RALF sin y con adicién de

chitosan.
G-l G-li G-l
Reactor sin chitosan (RAFL 1)
Temperatura, °C 18 18 18
vs, m hl 0.2-0.5 0.8 9.2
Ce, g DQO I 1.2-4 6 5
C. M2P, g DQO I 0.3-0.8 1.2 1.1
CO, kg DQO m3d? 15 25 25
CO M2P, kg DQO m3d? 3.5 5.8 5.8
Reactor con chitosan (RAFL 2)
Temperatura, °C 25 25 25
v, mh? 0.2-0.5 0.8 9.2
Ce, g DQO I 1.2-4 6 5
Ce M2P, g DQO I 0.3-0.8 1.2 1.1
CO, kg DQO M3 d! 15 25 25
CO M2P, kg DQO m3d* 3.5 5.8 5.8

vs: velocidad superficial; Ce: concentracidn influente; CO: carga organica; M2P: 1-
metoxi-2-propanol

El seguimiento del rendimiento de los reactores se realizd6 2 veces por
semana a partir de la eficacia de eliminacién de los disolventes de la mezcla, de la
concentracién de acidos grasos volatiles y de la produccién de metano. También se
determinaron la concentracién de sélidos suspendidos, sdlidos suspendidos
volatiles y la turbidez en el efluente.

6.1.2.3 Estudio del potencial bioquimico del metano y de la actividad
metanogénica especifica

En este ensayo se determind la actividad metanogénica del fango inéculo
con y sin adicién de chitosan y la de la biomasa proveniente de los reactores al
final de la operacién. Se adicionaron 2.5 g DQO I de la mezcla binaria de
disolventes, se afiadid bicarbonato sédico (5 g I!) para regular el pH y se
emplearon la concentracién de macro y micronutrientes indicadas en la Tabla 3.6
(Capitulo 3).
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6.2 RESULTADOS Y DISCUSION

6.2.1 Aluminio

En los apartados siguientes se recogen los resultados correspondientes a
los experimentos con y sin adicion de aluminio. En cuanto a su efecto sobre el
desarrollo del granulo se evalud la evolucion del tamaio y su distribucién a lo
largo de todo el experimento, asi como la influencia de éstos sobre el
funcionamiento del reactor.

6.2.1.1 Evolucion del tamano del granulo

En la Figura 6.1 se muestra la evolucién de la concentraciéon de sdlidos
suspendidos (g I'!) en el interior de ambos reactores objeto de estudio. La
reduccion de la velocidad superficial estimulé la sedimentacion de la biomasa,
produciendo un aumento de la concentracion de los sélidos suspendidos en ambos
reactores, aunque mas importante en el reactor RALF 2. El dia 17, en el reactor
RALF 1, la concentracion de sdlidos suspendidos descendid ligeramente,
probablemente debido a la pérdida por lavado de la biomasa con una menor
capacidad de sedimentacién como consecuencia de la adicién de aluminio. Un
efecto contrario fue descrito por Yu et al. (2001), quienes durante la puesta en
marcha de un reactor RAFA observaron una mayor concentraciéon de sdlidos
después de la adicién de 300 mg AI** I a un cultivo en suspensién. Después de 69
dias de operacion tras la adicion de aluminio, la concentracién de sélidos
suspendidos aumentéd en un 30% aproximadamente con respecto al valor
alcanzado antes de iniciar la adicion el dia 16. Por otro lado, la concentracién de
sélidos suspendidos en el reactor operado sin aluminio permanecid estable,
indicando que la estrategia del descenso de la velocidad superficial es mas efectiva
para la retencién de los sélidos que la combinacién de baja velocidad superficial y
adicién de aluminio.
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Figura 6.1.- Evolucidn de la concentraciéon de sélidos suspendidos en: <> reactor
con adicion de aluminio (RALF 1) y ® reactor sin adicidon de aluminio
(RALF 2).

La distribucién del tamafio de particula en los dos reactores en funcidn del
porcentaje de sdlidos suspendidos (%) para cada una de las luces de malla de los
tamices utilizados se presenta en la Figura 6.2. Después de la desgranulacion en
ambos reactores se observd una distribucidén del tamafio de particula similar en
ambos, con un porcentaje en soélidos suspendidos superior al 60%,
correspondiente a particulas con un didmetro mayor a 1 mm, y con mas de un 25%
de los sélidos suspendidos formados por particulas con un tamafio inferior a 500
pm de didmetro. El descenso de la velocidad superficial produjo la recuperacion
del tamaifio de particula en los primeros 16 dias de operacién en el reactor
operado sin adicion de aluminio, con un tamafio de particula superior a 1 mm de
didmetro en el 90% de los sélidos suspendidos. Esta distribuciéon del tamafio de
particula se mantuvo similar hasta el final del experimento, siendo estos datos
coherentes con la evolucidon de la concentracién de sélidos suspendidos en el
reactor. Por otro lado, en el reactor RALF 1 sélo se observo un ligero aumento de
los sdlidos de la fraccion entre 1 y 2 mm de didmetro, mientras que el 20% de las
particulas contindan siendo inferiores a 500 um de didmetro al disminuir la
velocidad superficial. Tras 27 dias de la adicidén de aluminio (dia 43), se observd
una distribucién del tamafio de particula similar a la obtenida en el reactor sin
aluminio, mas del 75% de los sélidos suspendidos tenian un didmetro superior a un
1 mm. Estos resultados muestran que la adicidn de aluminio no mejora el proceso
de granulacién de una biomasa parcialmente desgranulada, siendo la reduccion de
la velocidad superficial la estrategia mas eficaz para la recuperacion de la
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morfologia granular, encontrandose en contraposicion con los resultados
presentados por Boonsawang et al. (2008), Yu et al. (2001) y Abbasi et al. (2013)
en reactores RAFA utilizando un cultivo en suspension. Esta diferencia puede
deberse al tipo de inéculo empleado en este estudio. En el caso de los estudios
previos, la adicién de floculante modifica las fuerzas electroestaticas repulsivas
entre los microorganismos, favoreciendo la formacidon de granulos; mientras que
en este estudio, al partir de un fango parcialmente granulado en el que estas
fuerzas electroestdticas han sido neutralizadas por los polimeros extracelulares
producidos por los propios microorganismos (Schmidt y Ahring, 1996), el cation de
aluminio puede no jugar un papel relevante en el proceso de granulacion.

[ <250 um O250-500 pm @ 500-850 pm E 850 um-1 mm B1-2 mm O>2 mm
100 -

90 A
80 A
70 4
60 A
50 A
40 A
30 A
20 -
10 -
0 . . .

0 16 43 85

Tiempo, dias

[

Porcentaje sélidos suspendidos, % —

M <250 um O250-500 um @500-850 pm E 850 um-1 mm B1-2 mm O>2 mm
100
90 -
80 +
70 A
60 -
50 A
40 A
30 H
20 H
10 +

0 T T T

0 16 43 85
Tiempo, dias

(=2
~—

Porcentaje sélidos suspendidos , %

Figura 6.2.- Evolucidn temporal de la distribuciéon del tamafio de particula en: a)
reactor con adicion de aluminio y b) reactor sin adicién de aluminio.
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6.2.1.2 Evaluacion del funcionamiento de los reactores RALF

En la Tabla 6.4 se recoge la informaciéon relativa al funcionamiento de
ambos reactores a partir de los parametros experimentales que caracterizan la
operacion del sistema durante el proceso de granulacion con y sin adicién de
aluminio. Se destaca la elevada eficacia de eliminaciéon en ambos reactores, lo que
indica que la adicion de aluminio no produjo un efecto adverso sobre la
degradaciéon anaerobia de disolventes. Abbasi et al. (2013) y Boonsawang et al.
(2008) tampoco observaron un efecto directo de la adicion de aluminio sobre la
eficacia del sistema, atribuyendo la mejoria en la eficacia de eliminacién de la
materia organica al elevado tiempo de retencién hidrdulico y al aumento del
tamano del granulo. La mayor concentracion de sdélidos suspendidos medida en el
efluente del reactor operado con adicion de aluminio corresponde al lavado de la
biomasa producido tras el inicio de su adicion indicado en la seccién anterior.

Tabla 6.4.- Resultados experimentales correspondientes a los reactores RALF con y
sin adicién de aluminio. Valores promedio y su desviacidn estandar.

RALF 1, RALF 2,
con adicién de AP*  sin adicion de AIP*

Dias de operacién 0-85 0-85
Temperatura, °C 20.2+1.2 25.1+1.3
vs, mh? 0.2 0.2
Ce, mg DQO I1 25381843 22571657
C;, mg DQO I 39120 21+13
CO, kg DQO M3 d! 10.2£3.4 9.0+2.6
EE global, % 98.410.9 99.1+0.6
pH 7.310.2 7.510.1
Conductividad, mS cm™ 5.9+0.5 5.4+0.2
Potencial redox, mV -341.2+16.7 -237.6177.5
Alcalinidad, mg CaCOs I 25454500 32274328
SS efluente, mg It 137.3+293.3 56.1+51.6
SSV efluente, mg I 65.7+96.7 43.3+25.1

vs: velocidad superficial; Ce: concentracidn influente; Cs: concentracidn efluente; CO:
carga organica; EE: eficacia de eliminacion; SS: sdlidos suspendidos; SSV: sélidos
suspendidos volatiles

En la Figura 6.3 se presenta la evolucidn temporal de la carga orgdnica (kg
DQO m3 d?), |a eficacia de eliminacién (%) y la produccién de metano (m3 metano
kg? DQOeiiminada) Para ambos reactores. Se obtuvieron elevadas eficacias de
eliminacién en los dos reactores al operar con bajas cargas organicas durante todo
el experimento. Ademads, la produccion especifica de metano fue similar en ambos,
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mostrando que la adicién de aluminio no afecta negativamente a la actividad
metanogénica en las condiciones de operacion estudiadas.
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Figura 6.3.- Variacion temporal de: a) carga organica del reactor <* con adicion de
aluminio y # sin adicion de aluminio y <+ la eficacia de eliminacidn del
reactor con adicion de aluminio y o sin adicion de aluminio y b)
produccién especifica de metano del reactor © con adiciéon de
aluminio y # sin adicidn de aluminio.

6.2.2 Chitosan

En los apartados siguientes se recogen los resultados correspondientes a
los experimentos con y sin adicién de chitosan. En cuanto a su efecto sobre el
desarrollo del granulo, se evalué en primer lugar la dosis a adicionar en el ensayo
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y, posteriormente la evolucién de su tamafio y distribucién a lo largo de todo el
experimento, asi como la influencia de éstos sobre el funcionamiento del reactor.

6.2.2.1 Caracterizacion del fango inicial

En la Tabla 6.5 se muestran los datos relativos a la caracterizacion del
fango empleado para la prueba de chitosan como potenciador de la regranulacién.
El fango en estudio, que se encontraba parcialmente desgranulado, estaba
compuesto por particulas de pequefio tamafio, menores a 1 mm.

Tabla 6.5.- Caracterizacion del fango utilizado durante la prueba de chitosan.

Parametro Valor
Concentracion de sélidos suspendidos, g SS I 36.6
Porcentaje de sdlidos suspendidos volatiles, % 85.9
fndice volumétrico de fango, ml g SS 91
Velocidad de sedimentacién, cm s 2.9

Tamafio de particula, um
Percentil 10% 69.2
Percentil 50% 363.1
Percentil 90% 955

6.2.2.2 Ensayo jar-test

En la Figura 6.4 se muestra la variacién temporal del indice volumétrico de
fango (ml g') y de la turbidez (UNT) durante el ensayo de jar-test y la distribucién
del tamafio de particula de la biomasa al final del ensayo. El indice volumétrico de
fango y la turbidez indican que, aunque la adiciéon de una mayor dosis de chitosan
mejora ligeramente la turbidez, lleva asociado también un aumento del indice
volumétrico de fangos debido a la formacién de granulos porosos de gran tamafio
(>1 mm). En cualquier caso, la variacion de este parametro es poco significativo
como criterio de seleccidn. Segun los resultados obtenidos, dosis tan pequefias
como 1 mg g SS pueden tener un efecto suficientemente positivo, reduciendo
eficazmente la turbidez con respecto al blanco sin aumentar apenas el indice
volumétrico de fangos. Aun asi, se selecciond una dosis de 8 mg g* SS ya que,
atendiendo al tamanio de particula al final del ensayo (Figura 6.4 c), se observé que
el efecto del chitosan fue mas apreciable con dosis superiores a 8 mg g* SS. La
capacidad del chitosan para la formacién de granulos radica en que su estructura
de polisacarido es parecida a la estructura que presentan los polimeros
extracelulares, que son uno de los precursores de la granulacidon de la biomasa
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(Elmamouni et al., 1998). Otros autores utilizaron dosis menores de este polimero,
de 2 mg g SS (Lertsittichai et al., 2007; Phalakornkule y Khemkhao, 2010).
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Figura 6.4.- a) Variacion temporal del indice volumétrico de fango, b) variacion
temporal de la turbidez durante el ensayo de jar-test y c) distribucion
del tamano de particula en los percentiles 10, 50 y 90 tras el ensayo
de jar-test.
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La eficacia del chitosan como floculante en el proceso de formacion de
granulos anaerobios depende del pH, de forma que es muy efectivo a bajos valores
de pH, pero a valores superiores a 6 su eficacia desciende sensiblemente
(Elmamouni et al.,, 1998). Por ejemplo, Phalakornkule y Khemkhao (2010)
obtuvieron con una concentracién de chitosan de 2 mg g SS un 5% mas de
granulacion en un medio con un pH 5 que en uno con pH entre 6 y 7. Esto se debe
a que con un pH acido la formacién de granulos se produce por dos mecanismos
diferentes: coagulacién por la neutralizacién de las cargas y por floculacién por la
retencién de los sélidos en la red del polimero. Sin embargo, a pH 9 sélo es posible
el segundo mecanismo, por lo que Unicamente se obtiene granulacién con
elevadas concentraciones de chitosan (Roussy et al., 2005). En este estudio, tanto
el ensayo jar-test como la operacién en el reactor se han realizado a pH neutro,
entre7.4y7.8.

6.2.2.3 Evolucion de la granulacion de reactores RALF

Una vez seleccionada la dosis de chitosan a utilizar (8 mg g SS), se
adicion6 ésta a la biomasa del reactor RALF 2, utilizando el reactor RALF 1, sin
chitosan, como blanco.

La observacion directa del fango en la columna mostraba dos niveles
claramente diferenciados a simple vista, un lecho inferior granulado con particulas
de distinto didmetro y una capa superior de particulas finas. En la Figura 6.5 se
muestran la altura (cm) ocupada por los granulos que conforman las particulas de
un mayor tamafo, y por el lecho compuesto por toda la biomasa presente en el
reactor (cm). El volumen de las particulas de mayor tamafio fue un 26% mayor en
el reactor con chitosan al comienzo del experimento, cuando se opero el sistema a
baja velocidad superficial, mostrando la elevada capacidad del polimero para
favorecer la adhesién de la biomasa en suspension a la superficie de los granulos.
Probablemente, la presencia de hierro (lll) en el influente del reactor como parte
de la solucién de nutrientes pudo amortiguar los posibles efectos adversos de la
operacion a pH neutro sobre la granulacién con chitosan, tal y como observd
Bratskaya et al. (2004) en un estudio sobre la floculacidon de acidos humicos. La
altura del lecho se redujo en el reactor sin chitosan tras el aumento en la velocidad
superficial realizado en el dia 14 de la operacion (fase G-1l) por el lavado de parte
de la biomasa, mientras que en el reactor con chitosan se mantuvo estable hasta
pasados 60 dias desde el inicio de la operacidn, indicando una mejor capacidad de
sedimentacién en este reactor. A lo largo de la operacién, el volumen de biomasa
granulada en el reactor sin chitosan aumento, alcanzando, tras casi dos meses de
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operacion, un valor similar al existente en el reactor con chitosan. Al final de la
fase G-ll, el reactor con chitosan presentdé un aumento en el volumen de lecho
debido a la pérdida de la biomasa con menor capacidad de sedimentacion, sin que
por ello se viera afectado el proceso de crecimiento de los granulos de gran
tamafio ya formados.
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Figura 6.5.- Variacién temporal de: ® altura en el reactor de granulos y < altura
total de lecho para los reactores a) sin adicion de chitosan y b) con
adicion de chitosan.

En la Figura 6.6 se presentan los resultados de la variacién temporal de la
velocidad de sedimentacién de la biomasa (cm s?) y del indice volumétrico del
fango (ml g?). Las mayores velocidades de sedimentacién se registraron en la
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biomasa extraida de la parte inferior de los reactores, tal y como se espera por las
caracteristicas operacionales de los reactores RALF, en los que, como consecuencia
del arrastre selectivo de los sdlidos, se produce la estratificacion del lecho en
funcién de la sedimentabilidad de la biomasa. La adicién de chitosan produjo
elevadas velocidades de sedimentacion en la biomasa de la parte inferior del
reactor desde el inicio de la operacidn, asociadas a la formacidn de agregados de
gran tamafio; sin embargo, fueron necesarios 40 dias hasta alcanzar velocidades
de sedimentacion similares en el reactor sin adicién de chitosan por el crecimiento
mas lento del granulo. Los sélidos con una menor velocidad de sedimentacién, que
permanecieron en la zona superior de los reactores, fueron lavados tras el
aumento de la velocidad superficial y de la carga orgéanica (fase G-Il). En la fase G-
[l se registraron valores similares en todo el lecho en ambos reactores asociado a
la expansién de los granulos de mayor tamafio por el aumento de la velocidad
superficial.

De acuerdo con los resultados observados, el indice volumétrico de fango
de la biomasa de la zona inferior de los reactores fue ligeramente menor en el
reactor con chitosan. Por otro lado, en la parte superior del lecho se produjo el
descenso progresivo del indice volumétrico de fango en el reactor control (fase G-
I1), probablemente inducido por el lavado de la biomasa con menor capacidad de
sedimentacidn. Este fendmeno también se observd en el reactor con adicion de
chitosan tras el dia 60, en el que se redujo el volumen de sdélidos por el lavado de
la biomasa (Figura 6.5 b). En la fase G-lIl, al aumentar la velocidad superficial, se
produjo el descenso del indice volumétrico de fango en la parte superior del lecho
por la expansiéon de la zona ocupada por los granulos de gran tamafio. En esta fase
final, la operacién de ambos reactores mostré la evolucion en todo el reactor a
valores de indice volumétrico de fango menores a 50 mg g%, tipicos de sistemas
granulares (Grady et al., 2011).
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Figura 6.6.- Evolucidn temporal de la velocidad de sedimentacién a una altura de
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chitosan y b) reactor con chitosan.

En la Figura 6.7 se muestra la evolucion temporal de la concentracion de
sélidos suspendidos (g I'') y el porcentaje de sélidos suspendidos volétiles (%) en
los reactores en las alturas consideradas. La adicidn de chitosan produce la
granulacion instantdnea de la biomasa, favoreciendo asi la retencion de sdlidos al
comienzo de la operacion, lo cual se ve reflejado en un valor alto de la
concentracién de sdlidos suspendidos en la primera etapa. Por otro lado, en el
reactor de control se produjo la acumulacién de biomasa de forma progresiva a lo
largo de la etapa G-Il debido a que el proceso natural de granulacidon es mas lento,
dado que depende de las condiciones de operacidon que afectan, entre otras cosas,
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a la produccion de polimeros extracelulares (Zhou et al., 2006). En el inicio de la
operacion, el contenido mineral de la biomasa fue ligeramente mayor en la zona
inferior del lecho, aunque durante la fase G-Il se igualaron en ambos reactores, al
tiempo que se produjo el lavado de la biomasa con menor capacidad de
sedimentacién, mostrando asi la relacién entre la sedimentabilidad y el contenido
mineral del fango. La concentracidn de sélidos suspendidos volatiles obtenida se
encuentra dentro de los valores tipicos, que varian entre un 10 y un 90% del peso
seco de la biomasa en funcién de las condiciones de operaciéon (Schmidt y Ahring,
1996).
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En la Figura 6.8 se presenta la variaciéon temporal de la distribucién del
tamafio de particula (um) considerando los percentiles 10, 50 y 90 extraidos de la
frecuencia acumulada del tamafio de particula para la zona inferior del reactor
(21.5 cm) vy, en la Figura 6.9 la variaciéon temporal del tamafio de particula (um)
para la zona superior del reactor (52 cm) para ambos reactores. Al comienzo del
ensayo, el tamafio del granulo de la zona inferior del reactor que no contenia
chitosan fue ligeramente superior al que se le afiadid chitosan (Figura 6.8). Esto
pudo ser debido a la separacion fisica de los microorganismos de la superficie del
granulo causada por la agitacion durante la aplicacién del polimero. La
regranulacion en el reactor con chitosan se produjo de forma progresiva después
de la inoculacién, mientras que en el operado sin polimero se observd a partir del
dia 27, indicando el efecto positivo de la presencia de este polimero durante los
primeros dias de operacidn, probablemente debido a que, tal y como postularon
Tiwari et al. (2005), la interaccidn entre los polimeros extracelulares y el chitosan
favorece la granulacién de las poblaciones de acidogénicas. Por otro lado, la
disminucién de particulas finas observada en el dia 27 en ambos reactores pueda
deberse al efecto estimulador en la produccién de polimeros extracelulares
causado por el aumento de la carga organica (dia 15 de operacién), fenédmeno
observado por otros autores (Zhou et al., 2006). A partir del dia 77, se observé la
homogeneizacién en la distribucién del tamafio de particula, alcanzando valores
medios superiores a 3 mm en ambos reactores, manteniéndose estable hasta el
final de la operacion. El tamafio medio de granulo alcanzado al final del
experimento, 3 y 4 mm para los reactores sin y con adicion de chitosan
respectivamente, se encuentran dentro de los tamafios habituales en reactores
RAFA, comprendidos entre 1 y 4 mm (Yan y Tay, 1997). Tiwari et al. (2005)
obtuvieron un tamano de particula de 5 mm de didmetro, similar al obtenido en
este estudio, tras 240 dias de operacidn en un reactor RAFA con una biomasa que
en origen se encontraba floculada y a la que se le afiadié chitosan.



Potenciacion de la granulacién mediante el uso de floculantes: aluminio y chitosan{173

G-l G-Il G-lIl
a) 10000 2 >< >< >
£ F 010% M50% [090%

€ i
@ 1000 +
S E
8 i
£ i
c 100 ¢
o £
() F
T L
zg 10 E
(5] =
£ F

i 1 4 i

0 13 27 44 77 111 128
Tiempo, dias
b) G-l . G-Il U G-Il
10000 > > >
£ F 010% W50% D90%

£ 1000 +
> =
R, F
= i
2 100 +
Q E
T F
e I
[} 10 ¢
€ F
Pl C

1 T T T T T T 1

0 13 27 44 77 111 128
Tiempo, dias

Figura 6.8.- Evolucion del tamafio de particula en la parte inferior del reactor: a)
sin adicién de chitosan y b) con adicidn de chitosan.

La distribucion del tamafio de particula en la parte superior de ambos
reactores, asi como su evolucién a lo largo del ensayo no mostrd diferencias
significativas entre la adicidn o no de chitosan, con tamafios de particula menores
a los observados en la parte inferior, indicando asi la estratificacion de la biomasa
en el lecho en funcién de su tamano (Figura 6.9). El tamafio de particula se
mantuvo en valores similares hasta que se aumenté la velocidad superficial en el
dia 112 de la operacién. Esto produjo la expansién del lecho, con lo que la parte
superior del reactor fue ocupada por granulos de mayor tamafio de la zona inferior
del reactor. Atendiendo a la evoluciéon de la distribucién del tamaiio de particula
en todo el lecho, no se observd una mejora significativa en la granulacion en el
reactor que contenia chitosan respecto al blanco, indicando que el control de los
parametros de operacién, como velocidad superficial y carga organica, es mas
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efectivo para la recuperacion del granulo después de un episodio de
desgranulacion.
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Figura 6.9.- Evolucidn del tamafio de particula en la parte superior del reactor: a)
sin adicién de chitosan y b) con adicion de chitosan.

6.2.2.4 Evaluacion del funcionamiento de los reactores RALF

En la Tabla 6.6 se muestran los resultados promedio correspondientes al
proceso de granulacidn sin adicidn y con adicidn de chitosan para cada una de las
etapas en estudio. Se puede destacar que la evolucién de la eficacia de eliminacién
en ambos reactores fue similar. La desviacidn estandar de este parametro, junto
con la evolucién de la distribucién de particula en ambos reactores expuesta
anteriormente, muestran que el aumento del tamafio del granulo no afecta a la
eficacia de eliminacién, pero si que favorece la estabilizacion del proceso, tal y



Potenciacion de la granulacién mediante el uso de floculantes: aluminio y chitosan|175

como se observa por la reduccién de la desviacién estdndar en la eficacia de

eliminacion. Esto también fue observado por Tiwari et al. (2005).

Tabla 6.6.- Resultados experimentales correspondientes a los reactores RALF sin y
con adicién de chitosan. Valores promedio y su desviacién estandar.

Dias de operacién
Temperatura, °C

vs, m h?

Ce, mg DQO I'*

Cs, mg DQO I

CO, kg DQO m3d*

CO M2P, kg DQO m3d*
EE global, %

EE M2P, %

pH

Conductividad, mS cm™
Alcalinidad, mg CaCOs3 I
Turbidez, NTU

SS, mg It

Dias de operacién
Temperatura, °C

vs, m h?t

Ce, mg DQO I'*

Cs, mg DQO I

CO, kg DQO m3d*

CO M2P, kg DQO m3d*
EE global, %

EE M2P, %

pH

Conductividad, mS cm™
Alcalinidad, mg CaCOs3 I
Turbidez, NTU

SS, mg It

G-l G-l G-l
Reactor sin chitosan (RALF 1)

0-14 15-111 112-130
24.610.9 24.1+1.0 24.610.7
0.4+0.1 0.8+0.1 9.2

2192+1288 593441073 47361331
519+196 2604321 53+18
14.545.8 36.5+8.3 31.742.2
3.1+1.2 7.7+1.7 6.710.5

87.3+16.4 98.843.3 99.8+0.5
32.9+20.7 95.4+7.5 96.5+2.5
7.7+0.2 7.410.1 7.510.1
5.0+0.1 5.040.2 5.0+0.1

3228+74.7 3103+185.9 3133450
45.1+8.8 36.3+23.5 13.216.6
39.7+£17.1 31.3#33.8 16.6+9.3

Reactor con chitosan (RALF 2)

0-14 15-111 112-130
24.610.9 24.4+0.9 24.8+0.6
0.4+0.1 0.8+0.1 9.2

2064+1228 622241282 51694497
441+237 2061220 55422
13.945.8 28.748.9 26.843.1
2.9+1.2 6.0+1.9 5.6+0.7
90.2+11.2 98.9+3.2 99.8+0.5
26.8+24.5 93.9+17.0 96.7+2.5
7.810.1 7.410.1 7.510.1

5.0+0.1 5.1+0.2 5.0+0.1
328781 3123+184 316942
36.2+32.7 35.8+25.0 13.845.4
21.5%£10.3 21.9%15.2 20.0£15.1

vs: velocidad superficial; Ce: concentracién influente; Cs: concentracién efluente; CO:

carga organica; EE: eficacia de eliminacién; M2P: 1-metoxi-2-propanol

En la Figura 6.10 se muestran las cargas organicas globales y de 1-metoxi-
2-propanol aplicadas (kg DQO m™3 d!) y las eficacias de eliminacidn global y de 1-
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metoxi-2-propanol (%) para ambos reactores. Como se ha indicado anteriormente,
debido a la complejidad de la ruta metabdlica de la degradaciéon de 1-metoxi-2-
propanol, se requiere un tiempo de adaptacion para la degradacién completa de
este compuesto de aproximadamente un mes en un reactor operado bajo
condiciones mesofilicas de 25 °C. El periodo necesario para alcanzar eficacias de
eliminacion de este disolvente superiores al 80% se acorté ligeramente en el
reactor con chitosan, mostrando un efecto positivo de la retencién de sélidos. Al
final del experimento se degradaron en ambos reactores cargas orgdnicas de 1-
metoxi-2-propanol similares a las degradadas en los anteriores experimentos.
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Figura 6.10.- Seguimiento de la variacion temporal de: carga organica del reactor
4 sin adicién de chitosan y ©* con adicion de chitosan, eficacia de
eliminacion del reactor <* sin adicion de chitosan y O con adicion de
chitosan. a) datos globales, b) datos 1-metoxi-2-propanol.

En la Figura 6.11 se presenta la variacion de la concentracion de materia
orgdnica de 1-metoxi-2-propanol (mg DQO I?%), de la produccién especifica de
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metano (m3 metano kg DQOeiiminada) ¥ de la concentracién de acidos grasos
volatiles en el efluente (mg CHsCOOH I) para los dos reactores RALF.

Las elevadas eficacias de eliminacién de 1-metoxi-2-propanol observadas
durante la fase G-Il resultaron, obviamente, en una baja concentraciéon de este
disolvente en el efluente. En el reactor con chitosan se alcanzaron concentraciones
de 1-metoxi-2-propanol menores a 200 mg DQO I* en 22 dias, mientras que sin
chitosan fueron necesarios 38 dias para la completa adaptacion de la biomasa a
este disolvente. El aumento de la carga organica realizado en el dia 14 (fase G-lI)
produjo un aumento de la concentracién de &acidos grasos voldtiles que fue
disminuyendo progresivamente hasta el dia 35, asociado a una descompensacién
entre la produccién de estos acidos y el consumo por parte de los
microorganismos productores de metano. En el reactor con chitosan se produjo
una menor acumulacién de acidos grasos volatiles, lo que podria asociarse a una
mayor retencion de arqueas acetotroéficas en el reactor, aunque practicamente no
tuvo efecto en la produccion especifica de metano, que fue similar para ambos
reactores. Similares resultados fueron descritos por Khemkhao et al. (2011) que
observaron la retencién de microorganismos del género Methanosaeta, que son
metanogénicas acetotrofas, utilizando chitosan como floculante en un reactor
RAFA. El aumento de la velocidad superficial en la ultima fase del experimento
(fase G-lll) produjo una mayor superficie de contacto entre la biomasa y el
sustrato, mejorando la estabilidad del proceso por el equilibrio entre la produccién
de 4cidos grasos volatiles y su consumo en la metanogénesis, tal y como sefiala la
menor concentracién de acidos grasos volatiles en el efluente de ambos reactores.
Los resultados obtenidos en esta seccion muestran que la presencia de chitosan en
el reactor tiene un efecto ligeramente positivo en el arranque del mismo, al igual
que se habia observado una fuga inicial de sélidos suspendidos en el efluente
menor que en el reactor sin adicidn del polimero.
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Figura 6.11.-Seguimiento de la variacién temporal de los reactores # sin chitosan
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6.2.2.5 Estudio de la actividad metanogénica especifica y del potencial
bioquimico del metano

En la Tabla 6.7 se muestran la actividad metanogénica especifica (ml CHs g
SSv-1 d1) y el potencial bioquimico del metano (ml CHs g DQO) para la biomasa
indculo y la extraida de ambos reactores tras 130 dias de operacién. Los resultados
obtenidos muestran la menor actividad metanogénica del inéculo, con valores
significativamente inferiores de AME, asi como una menor cinética en la
produccion de metano de la biomasa con chitosan, indicando una influencia
adversa con la adicion del polimero, que podria deberse a la agitacién aplicada
durante su adicidn o a una reestructuracién interna del granulo que produjo una
menor accesibilidad del sustrato para bacterias metanogénicas. Tras 130 dias de
operacion, la actividad metabdlica alcanzd elevados valores y similares en ambos
reactores, indicando la buena adaptacion, de nuevo, a la degradacion de 1-metoxi-
2-propanol.

Tabla 6.7.- Actividad metanogénica especifica (AME) y potencial bioquimico del
metano (PBM) para la biomasa inéculo y tras 130 dias de operacién sin
y con chitosan.

Inéculo Dia 130
. i Con Sin Con
Sin chitosan . . .
chitosan chitosan chitosan
AME, ml CHs g SSV-* d? 195.9+21.7 100.6+33.4 244.8+2.8  259.9+6.9
PBM, ml CHs g DQO 72.8%42.3 66.910.6 97.8+4.1 101.8+5.0

En la Figura 6.12 se muestra la evolucidon del volumen acumulado de
metano producido (Nml) del indculo y la biomasa de los reactores tras 130 dias de
operacion. En la operaciéon con el fango de siembra se observa una Unica
pendiente, sin embargo, tras 130 dias de operacién, hay una segunda pendiente
que puede deberse a la degradacién del 1-metoxi-2-propanol, que se produjo a
una velocidad menor.
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Figura 6.12.- Evolucion de la produccién de metano para: a) la biomasa indculo y
b) biomasa proveniente de los reactores tras 130 dias de operacion
sin adicién de chitosan (linea discontinua) y con adicién de chitosan
(linea continua).

6.3 CONCLUSIONES

Los experimentos presentados en este capitulo se han centrado en el
estudio de diversas estrategias para potenciar la granulacidn de la biomasa
parcialmente desgranulada durante la degradacidn anaerobia de disolventes
operando con elevada carga orgdnica y aporte de sustrato intermitente. Las
estrategias utilizadas durante este estudio han sido la reduccién de la velocidad
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superficial y la adicion de dos floculantes, un floculante catiénico, como es el
aluminio, y un polimero natural, como es el chitosan. Las conclusiones que se
pueden extraer a partir de los resultados obtenidos se exponen a continuacién.

Este trabajo experimental ha permitido el desarrollo y validaciéon de una
metodologia experimental para el estudio sistematico del efecto de la adicién de
floculantes como potenciadores de la granulacidn sobre la evolucién temporal de
la granulacion en un fango granular parcialmente desgranulado.

Los resultados obtenidos con la adiciéon de aluminio o de chitosan como
potenciadores de la granulacion muestran que, aunque en la bibliografia se han
descrito estos dos floculantes como eficaces para la mejora de la granulacion en
un cultivo en suspensién, su adicién a un fango parcialmente desgranulado no
produce una mejoria importante en la morfologia granular debido,
probablemente, a que los centros de nucleacidn no desaparecieron totalmente
durante el proceso de desgranulacion. Por otro lado, el descenso de la velocidad
superficial a valores inferiores a 1 m h! parece ser el factor mas importante para la
regeneracion de la biomasa. Una linea futura de trabajo sera la de continuar con
este estudio, pero utilizando el polimero natural chitosan en fango anaerobio en
suspension, biomasa de mayor disponibilidad. En este caso, puede que la adicidon
de polimero realice el papel esperado y asi contribuir a reduccion de los tiempos
de espera en la formacién de granulos.

Tampoco se ha observado que la presencia de cualquiera de estos dos
floculantes en el reactor produzca algin efecto negativo significativo sobre el
rendimiento del sistema para las cargas organicas ensayadas, siendo mas
determinante el tamafio de particula y el control en las condiciones operacionales
para una eficaz degradacion de los disolventes.
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disolventes organicos

En este capitulo se presentan los resultados obtenidos del estudio de la
influencia de la dosificacién de cobalto y tungsteno en la degradacién anaerobia
de fenol en un agua residual con una elevada salinidad. La correcta dosificacion de
nutrientes juega un papel fundamental a la hora de emplear la tecnologia del
biolavador para el tratamiento de emisiones en aire procedentes del uso de
disolventes, ya que al trabajar con elevados tiempos de retencidn hidraulico existe
el riesgo de que se produzca su acumulacion si la dosificacion es excesiva. La
acumulacion de nutrientes puede causar la inhibicién del proceso, asi como una
dosis por debajo de la éptima provocaria una reduccién en la actividad de los
microorganismos (Lettinga, 1995b). Aunque el fenol no ha sido el disolvente
organico empleado en los ensayos anteriores, con este trabajo se sientan las bases
conceptuales para realizar este tipo de ensayos. Este estudio fue llevado a cabo
durante una estancia de 3 meses en la Delft University of Technology bajo la
supervision del profesor Dr. Henri Spanjers y me permite la obtencidn de la
Mencidn Internacional en el titulo de Doctor.

La presencia de metales pesados en concentraciones traza es fundamental
para la actividad de los microorganismos que participan en las rutas metabdlicas
de degradacion anaerobia. Algunos metales, como niquel, hierro, cobalto, zinc,
tungsteno o molibdeno se encuentran en la composicion de las enzimas que
regulan estas rutas metabdlicas (Zandvoort et al., 2006). El efecto de la presencia
de los metales pesados en la actividad de los microorganismos depende de su
biodisponibilidad, por lo que es necesario, para evaluar su influencia en el proceso,
llevar a cabo un estudio de su distribucion en la biomasa (Osuna et al., 2004). Con
este fin se aplico la técnica de extraccidn secuencial, que se basa en el principio de
que los metales que se encuentran absorbidos o adsorbidos en la biomasa pueden
ser desplazados utilizando el apropiado agente extractor (van Hullebusch et al.,
2005). Seglun el proceso de extraccion se definen cuatro fracciones:
intercambiable, carbonatos, materia organica y sulfuros y residual. Segin Tessier
et al. (1979), atendiendo a la solubilidad y a la reactividad de los metales de cada
fraccidn, la biodisponibilidad de los metales se encuentra en orden decreciente en
las facciones indicadas, siendo mds biodisponibles los metales de la fraccién
intercambiable y los menos los de la fraccidn residual.

El complejo enzimatico mondxido de carbono deshidrogenasa, que
contiene cobalto, se encuentra en la ruta metabdlica de degradacion de acetato y
en las dos rutas posibles de degradacién del fenol (Levén et al., 2012). Ademas,
este metal se encuentra en la coenzima M metil transferasa, que es un
intermediario fundamental en la metanogénesis de cualquier sustrato (Zandvoort
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et al., 2006). Asi mismo, el cobalto se mostré eficaz para incrementar la actividad
metanogénica en un reactor anaerobio que degradaba un agua residual del sector
vitivinicola (Melamane et al., 2007). En cualquier caso, ya que tanto cobalto como
niquel forman parte del cofactor F430 y de los corrinoides que intervienen en la
metanogénesis (Sharma y Singh, 2001), Melamane et al. (2007) indicaron que la
adicién de 50 mg I'! de cobalto aumentaba la eficacia de eliminacién de polifenol
casi en un 30%, mientras que la adicidn de niquel no producia ningln efecto.

El tungsteno también juega un papel fundamental en la metanogénesis
debido a que las enzimas que lo contienen se encuentran presentes en las
reacciones cataliticas con bajo potencial quimico que requieren condiciones
anaerobias, por lo que la presencia de este metal estimula el crecimiento de varios
tipos de procariotas, incluidas las del dominio Archaea (Kletzin y Adams, 1996).

7.1 PLAN DE TRABAJO

En la realizacion de este estudio se utilizd la biomasa granular proveniente
de un reactor anaerobio de tipo RAFA que trataba agua residual industrial que
contenia principalmente acetato y benzoatos (Shell, Moerdijk, Paises Bajos). El
estudio relativo a la dosis 6ptima de cobalto se realizd con dos compuestos
diferentes: CoCl, y vitamina B;;, mientras que el de tungsteno se realizd6 con
Na;WOa. La dosis a adicionar de cada elemento se determind a partir del analisis
de la actividad metanogénica especifica y de la concentracidn de metal en la
biomasa. En el caso de los compuestos de cobalto también se realizé el estudio
cinético de bioadsorcion.

7.1.1 Estudio cinético de bioadsorcion de cobalto

Se efectuaron dos ensayos, uno a 25 °C y otro a 35 °C, utilizando una
concentracion de cobalto de 5 mg I'! tanto en forma de CoCl, como en forma de
vitamina B, para poder evaluar el efecto del tipo de compuesto utilizado y de la
temperatura sobre el proceso global de adsorcién. Las condiciones experimentales
de los ensayos cinéticos realizados se muestran en la Tabla 7.1.
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Tabla 7.1.- Condiciones experimentales de los ensayos de bioadsorcién.

Concentracion Masa Volumen
Temperatura, . . .,

°c inicial, adsorbente, disolucion,
mg Co I g ml
25 4.10 18.99 500

COClz
35 4.10 19.30 500
. . 25 3.61 14.73 500
Vitamina B>

35 3.27 20.13 500

Una vez finalizados los ensayos se realizé la extraccién secuencial del
cobalto adsorbido en |la biomasa, asi como al indculo utilizado.

7.1.2 Efecto de la dosificacion de cobalto y de tungsteno sobre la
actividad metanogénica

El efecto de la adicién de cobalto y de tungsteno sobre la actividad
metanogénica especifica se evalud en reactores en discontinuo con diferentes
concentraciones de estos metales (Tabla 7.2 y Tabla 7.3). Los ensayos fueron
realizados utilizando como sustrato una mezcla binaria de fenol y acetato sodico
en una relacién en DQO 1:4. Se afiadieron a su vez, ademas de los macro y
micronutrientes, las siguientes sales: NaCl I}, NaHCOs |1, K;HPO,4 It y NaH,PO,4 It
(Tabla 3.7) para aportar una elevada salinidad y alcalinidad. Como micronutriente
habitual en la operacién de reactores anaerobios el cobalto fue afiadido en los
ensayos con tungsteno, sin embargo este ultimo no fue adicionado en los
realizados con cobalto.

Al finalizar los ensayos en los reactores en discontinuo se realizé la
extraccién secuencial de los metales de la biomasa.
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Tabla 7.2.- Concentraciones de cobalto en la solucién de nutrientes utilizadas en
los ensayos de actividad metanogénica especifica.

Numero de Concentracion
Fuente de cobalto ;
reactor cobalto, mg Co I
1,2 No 0
3,4 CoCl, 0.29
5,6 CoCl, 5
7,8 CoCl, 10
9,10 CoCl, 20
11, 12 Vitamina By, 0.29
13,14 Vitamina B, 5

Tabla 7.3.- Concentraciones de tungsteno en la solucion de nutrientes (con 0.29
mg Co ) utilizadas en los ensayos de actividad metanogénica

especifica.
Numero de Concentracion
reactor tungsteno, mg W I
15, 16 0
17, 18 0.5
19, 20 1
21,22
23,24 5

7.2 RESULTADOS Y DISCUSION

7.2.1 Caracterizacidon del fango inicial

En la Tabla 7.4 se presentan los datos relativos a la caracterizacion del
fango granular utilizado. Se destaca la presencia de tungsteno en el sobrenadante.
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Tabla 7.4.- Caracterizacién del fango utilizado.

Parametro Valor
Concentracién de sélidos totales, g I 96
Concentracién de sélidos volatiles, g I 57
Concentracién de sélidos suspendidos volatiles, g I 55
Concentracién cobalto en sobrenadante, mg Co I n.d
Concentracién tungsteno en sobrenadante, mg W I 1.1

n.d.: no detectado

7.2.2 Estudio cinético de bioadsorcion de cobalto

En la donde q es la masa adsorbida (mg g?), ge es la adsorbida en el equilibrio (mg
g1), K> es la constante de velocidad de pseudo-segundo orden (g mgt h?) ytesel
tiempo en el que la masa es adsorbida.

Para una misma temperatura, en presencia de CoCl, se observd un
incremento entre el 44 y el 79% en la maxima capacidad de adsorcién en equilibrio
(ge), respecto a la observada con vitamina Bi,. La mayor capacidad de adsorcidn
del cobalto en forma de sal binaria probablemente se encuentre asociada a una
sobreestimacién causada por la precipitacion del cobalto previa a la difusién hacia
la particula. Para una misma especie de cobalto no se observé ninguna influencia
de la temperatura sobre la capacidad maxima adsorcién en el ensayo con CoCly,
mientras que en el ensayo con vitamina B;, se obtuvo sorprendentemente una
mayor capacidad mdaxima de adsorcion a 25 °C. Esta anomalia se encuentra
asociada a la mayor relacion cobalto biomasa que se utilizé en el ensayo a 25 °C,
ya que la capacidad maxima de adsorcidn se encuentra relacionada con la
concentracidn de metal presente en el medio para una concentraciéon de biomasa
y pH constantes, tal y como muestra la linearizacidn de la ecuacién de Freundlich
propuesta por van Hullebusch et al. (2005):

logq, = logk +%Iog C. (7.2)

donde C. es la concentracién del metal en la solucién y k y n son constantes
relativas a la capacidad e intensidad de la adsorcién respectivamente.

Por otro lado, la constante de velocidad de adsorcién (K;) con CoCl; fue un
43% superior en el reactor operado a 35 °C, mostrando asi el efecto positivo de la
temperatura sobre la adsorcidn de esta especie de cobalto. En el caso de la
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vitamina B1, la elevada diferencia en este pardmetro entre ambas temperaturas
puede encontrarse asociada a la menor concentracion de biomasa en el ensayo a
25 °C, como se ha indicado anteriormente, y no por el efecto directo de la
temperatura sobre el proceso de biosorcion. Los datos obtenidos relativos a la
velocidad inicial de adsorcién (h) corroboraron la mayor velocidad de adsorcién de
cobalto a elevadas temperaturas. Otros autores muestran diferentes valores de
maxima capacidad de adsorcidn y tasa inicial de adsorcién con biomasa granular;
por ejemplo van Hullebusch et al. (2004), utilizando una sal de cobalto, determiné
una velocidad de adsorcién de 0.0913 g mg* h'! y Marzal et al. (2014), con una
concentracion de biomasa de 25 g I' y de cobalto como CoCl, de 5 mg I,
obtuvieron una méaxima capacidad de adsorcién de 0.169 mg g%, mostrando que la
adsorcién de cobalto posee una elevada dependencia de la matriz.

Tabla 7.5 se muestran los pardmetros cinéticos del ajuste lineal y en la
Figura 7.1 la representacidn grafica para el ajuste lineal de los datos
experimentales para los dos compuestos de cobalto en estudio y las dos
temperaturas experimentales. A partir del balance de materia se obtienen los
valores de cobalto adsorbido en cada momento (q:), de forma que para conocer la
cantidad de metal adsorbida en el equilibrio y la constante de velocidad se
representa graficamente t/q: respecto al tiempo y se realiza el ajuste lineal de los
datos. En los procesos de adsorcion de metales en biomasa granular se encuentran
implicados tanto la transferencia de materia desde el medio ligado a la superficie
del granulo como la difusién dentro de la particula, por lo que la cinética de
adsorcidn se ajusta al modelo de pseudo-segundo orden (van Hullebusch et al.,
2004) desarrollado por Ho y McKay (1999), cuya expresion lineal es la siguiente:

t t 1

— = _+—2

q qe K2 + qe
donde q es la masa adsorbida (mg g2), ge es la adsorbida en el equilibrio (mg g),

K, es la constante de velocidad de pseudo-segundo orden (g mg! h?) y t es el
tiempo en el que la masa es adsorbida.

(7.1)

Para una misma temperatura, en presencia de CoCl, se observé un
incremento entre el 44 y el 79% en la maxima capacidad de adsorcidn en equilibrio
(ge), respecto a la observada con vitamina Bi;. La mayor capacidad de adsorcion
del cobalto en forma de sal binaria probablemente se encuentre asociada a una
sobreestimacion causada por la precipitacion del cobalto previa a la difusion hacia
la particula. Para una misma especie de cobalto no se observé ninguna influencia
de la temperatura sobre la capacidad maxima adsorcién en el ensayo con CoCly,
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mientras que en el ensayo con vitamina B1, se obtuvo sorprendentemente una
mayor capacidad mdxima de adsorcion a 25 °C. Esta anomalia se encuentra
asociada a la mayor relacién cobalto biomasa que se utilizé en el ensayo a 25 °C,
ya que la capacidad maxima de adsorcion se encuentra relacionada con la
concentracidon de metal presente en el medio para una concentraciéon de biomasa
y pH constantes, tal y como muestra la linearizaciéon de la ecuacién de Freundlich
propuesta por van Hullebusch et al. (2005):

logg, = Iogk+%logCe (7.2)

donde C. es la concentracién del metal en la solucién y k y n son constantes
relativas a la capacidad e intensidad de la adsorcidon respectivamente.

Por otro lado, la constante de velocidad de adsorcién (Kz) con CoCl; fue un
43% superior en el reactor operado a 35 °C, mostrando asi el efecto positivo de la
temperatura sobre la adsorcién de esta especie de cobalto. En el caso de la
vitamina B, la elevada diferencia en este parametro entre ambas temperaturas
puede encontrarse asociada a la menor concentracion de biomasa en el ensayo a
25 °C, como se ha indicado anteriormente, y no por el efecto directo de la
temperatura sobre el proceso de biosorcion. Los datos obtenidos relativos a la
velocidad inicial de adsorcion (h) corroboraron la mayor velocidad de adsorcion de
cobalto a elevadas temperaturas. Otros autores muestran diferentes valores de
maxima capacidad de adsorcion y tasa inicial de adsorcién con biomasa granular;
por ejemplo van Hullebusch et al. (2004), utilizando una sal de cobalto, determind
una velocidad de adsorcién de 0.0913 g mg? h' y Marzal et al. (2014), con una
concentracion de biomasa de 25 g ' y de cobalto como CoCl, de 5 mg I,
obtuvieron una méxima capacidad de adsorcién de 0.169 mg g%, mostrando que la
adsorcién de cobalto posee una elevada dependencia de la matriz.

Tabla 7.5.- Parametros cinéticos del ajuste lineal del modelo de pseudo-segundo
orden para el CoCl, y vitamina Biz.

Compuesto Tempf(r:atura, qe, mg gt g mzzi b r2 h, mggtht
CoCl, 25 0.2145 4.2823 0.99 0.197
35 0.2111 7.4701 0.99 0.333
. . 25 0.1208 0.7058 0.96 0.010
Vitamina B,

35 0.0436 9.8360 0.95 0.019
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En la Figura 7.2 se presenta la distribucién de cobalto en la biomasa al final
del ensayo (mg kg? sélidos totales (ST)). Estos resultados muestran que, como
cabria esperar, la concentracién total del cobalto en la biomasa depende de la
maxima capacidad de adsorcion. La distribucién del metal en la biomasa al final del
ensayo fue diferente a la del inéculo y varié en funcién de la temperatura y la
especie de cobalto. En el indculo, la mayor parte del cobalto se encontraba en las
fracciones intercambiable y de carbonatos, mientras que con vitamina Bi1; a 25 °Cy
CoCl; la fraccién predominante fue la de materia orgdnica y sulfuros, mostrando la
importancia de esta fracciéon en la adsorcidon de cobalto, también descrita por
Osuna et al. (2004) y Zandvoort et al. (2006). En cambio, a 35 °C y afiadiendo
vitamina Bi; se produjo una acumulacidn similar en las fracciones intercambiable,
carbonatos y materia organica y sulfuros. Comparando los experimentos a una
misma temperatura, con vitamina Bi; se obtuvo una mayor concentracién en la
fraccién intercambiable, indicando que este micronutriente se encontraba mas
biodisponible con la adicion de este compuesto. Este resultado pone de manifiesto
la importancia de seleccionar la especie quimica en funcidon del objetivo a
conseguir.
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Figura 7.2.- Distribucidn final de la concentracién de cobalto en la biomasa.

7.2.3 Efecto de la adicion de cobalto y tungsteno en la actividad
metanogénica

En la Figura 7.3 se muestran la AME obtenida para cada una de las
concentraciones estudiadas de cobalto (ml CH4 g SSV d?) y la distribucién de
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cobalto en la biomasa al final del experimento (mg kg™ ST). Se alcanzaron valores
similares en los ensayos realizados sin la adicién de cobalto o con una
concentracion de cobalto de 0.29 mg Co I}, ya sea como CoCl, o vitamina By, 0
con la presencia de 5 mg Co I"* en forma de sal, mostrando que el aporte de
cobalto en el medio no favorece la actividad metabdlica. A partir de 5 mg Co I'*
como vitamina Bi, 6 10 mg Co I como CoCl, se observa un descenso importante
en la actividad metanogénica. Estos resultados indican que la mayor
biodisponibilidad del cobalto como vitamina Bi; produce la inhibicion de la
actividad metabdlica con concentraciones bajas de cobalto en el medio. Otros
autores han obtenido efecto inhibitorio con mayores concentraciones de este
micronutriente. Asi, Bhattacharya et al. (1995) observaron una inhibicién de la
metanogénesis entre un 7 y un 17% con la adicion de cobalto como CoCl; en una
concentracion entre 600 y 800 mg I}, respectivamente; Gikas (2007) describid la
completa inhibicién de la metanogénesis con una concentracién de cobalto entre
160y 320 mg I utilizando Co(NOs), como fuente de cobalto.

Los resultados obtenidos muestran que el indculo utilizado en los ensayos
poseia suficiente cantidad de cobalto (134.8 mg kg ST) como para lograr una
actividad metabdlica adecuada, tal y como indica la presencia de cobalto en todas
las fracciones. La elevada afinidad del cobalto como CoCl; a la fraccidon de los
carbonatos (420 mg kg! ST) y la de la materia orgénica y sulfuros (740.5 mg kg*
ST) causaron una mayor acumulacién de éste en comparacion con los realizados
con vitamina Bi> (carbonatos 274.6 mg kg ST y materia orgédnica y sulfuros 130.1
mg kg ST). En el ensayo con vitamina Bi, se obtuvo una concentracién un 50%
mayor de cobalto en la fraccién intercambiable (187.7 mg kg™ ST), corroborando la
mayor afinidad de la vitamina Bj; por esta fraccidon. Quizds este dato podria
explicar el motivo por el que la adicién de vitamina B1, causa efectos inhibitorios a
menores concentraciones que el uso de CoCly, ya que al estar mas biodisponible su
efecto toxico resulta superior en caso de sobredosis.
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Figura 7.3.- Evolucion en funcién de la concentracion de cobalto afiadida de: a)
actividad metanogénica especifica y b) distribucion final de la
concentracién de cobalto en la biomasa.

El efecto de la concentracién de tungsteno en el medio sobre la actividad
metanogénica especifica (ml CH4 g SSV d) y la distribucién de este metal en la
biomasa al final de los ensayos (mg kg ST) se presentan en la Figura 7.4. Una
adiciéon de 0.5 mg W I* causd un aumento en los valores de AME del 17% en
comparacién al valor obtenido en el blanco, corroborando que el tungsteno
estimula el crecimiento de las arqueas. Feng et al. (2010) determinaron un efecto
estimulatorio sobre la produccién de metano entre un 7 y un 15% con la
suplementacién de 1.8 mg W I! durante la degradacién anaerobia de residuos de
la industria alimentaria. Sin embargo, en este estudio concentraciones de
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tungsteno superiores a 1 mg W I! causaron la inhibiciéon parcial de la
metanogénesis, siendo ésta practicamente la mitad de la mdxima con una
concentracion de 5 mg W I'L, La distribucion del tungsteno en la biomasa al final de
los ensayos muestra como para una concentracién de 5 mg W |1 aparece el
tungsteno en la fraccién intercambiable y, por lo tanto, esto explicaria la reduccién
en la produccién especifica de metano. Es decir, la dosis dptima es de 0.5 mg 1y
con un margen estrecho, ya que a partir de 3 mg I'! el efecto inhibitorio es notable.
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Figura 7.4.- Evolucién en funcién de la concentracion de tungsteno afiadida de: a)
actividad metanogénica especifica y b) distribucion final de Ia
concentracién de tungsteno en la biomasa.
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7.3 CONCLUSIONES

El estudio del efecto de la adicién de cobalto y tungsteno realizado con un
fango anaerobio en la depuracidn de un agua residual sintética con acetato sddico
y fenol con una relacién 4:1 (unidades de DQO) y elevada salinidad se exponen a
continuacién.

Los ensayos cinéticos de bioadsorcién de cobalto indican que su velocidad
inicial de adsorcién se encuentra favorecida a 35 °C frente a una operacidn
realizada a 25 °C. Ademas, se ha determinado que la dosificacién de cobalto como
CoCl; presenta mayor afinidad a la fraccidn de la materia organica y los sulfuros;
mientras que la dosificacion como vitamina B;; presenta una ligera afinidad sobre
la fraccion intercambiable, por lo que el riesgo de sobredosificacion puede ser
mayor. El indculo utilizado en este estudio, proveniente de una depuradora
industrial, presentd la maxima actividad metanogénica especifica, ya que contenia
una concentracion suficiente de cobalto para poder desarrollar la maxima
actividad metanogénica, con 45.7 mg kg ST en la fraccién intercambiable de un
total de 134.8 mg kg* ST. Con la adicién de bajas dosis, 10 mg Co I}, se produjo la
inhibicion del proceso, aunque toleré concentraciones de cobalto como CoCl, de
hasta 5 mg I}, pero no de vitamina B1, debido a su mayor biodisponibilidad.

Los analisis realizados en los reactores en discontinuo para diferentes
concentraciones de tungsteno, junto con la determinacién del contenido de
tungsteno en la biomasa indculo, mostraron que las pequefias concentraciones de
este metal en el fango, incluso en las fracciones no intercambiables, como 10 mg
kg? ST entre las fracciones de carbonatos y materia orgédnica y sulfuros,
aseguraron una buena actividad metanogénica. La maxima actividad se obtuvo con
el incremento del contenido de tungsteno en la biomasa hasta 70 mg kg ST,
causado por el aporte de 0.5 mg W I, determinada como dosificacién éptima del
metal. Concentraciones superiores a 1 mg W It provocaron la acumulacién de
tungsteno en la fraccidn intercambiable, lo que explicaria la inhibicion de la
actividad metanogénica.

Del estudio se puede concluir que la dosificacién de micronutrientes como
cobalto y tungsteno a fin de potenciar la actividad metanogénica debe ser
adoptada ad-hoc para cada tipo de agua residual a depurar.
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Prueba de concepto: Aplicacién biolavador anaerobio de lecho granular para la
eliminacion de COV en emisiones de aire de la industria flexografica

La industria flexografica es uno de los sectores industriales que se
encuentran afectados por la legislacién ambiental relacionada con la emisiéon a la
atmdsfera de compuestos organicos voldtiles debido al uso de tintas que
contienen disolventes durante el proceso productivo. Con el objetivo de reducir las
emisiones hasta los limites establecidos por la legislacién se pueden realizar
cambios en el proceso productivo o la sustitucidn de los disolventes utilizados. No
obstante, en muchos casos es necesario desarrollar una tecnologia econdmica y
ambientalmente viable para el control de las emisiones.

A pesar de que en la actualidad los tratamientos bioldgicos aerobios se
han mostrado capaces para la degradacién de los compuestos presentes en las
emisiones de la industria flexografica (Sempere et al., 2008), el espacio requerido
para su instalacion ha limitado su uso a nivel industrial. En este sentido, los
sistemas anaerobios permiten el tratamiento de cargas orgdnicas mayores, frente
a una instalacién industrial de un biofiltro percolador, incrementando asi la
viabilidad econdmica de los sistemas bioldgicos.

El biolavador anaerobio de lecho granular es una nueva configuracion
compuesta fundamentalmente por una torre lavadora y un reactor anaerobio de
lecho granular para el tratamiento de COV de elevada solubilidad en agua, que se
basa en la transferencia de los contaminantes del aire a una corriente de agua en
la torre lavadora, emitiendo asi un bajo contenido en COV a la atmodsfera. El
efluente liquido de la torre lavadora se introduce en un reactor anaerobio donde
los disolventes son degradados, regenerando asi la corriente de agua previamente
a su introduccion de nuevo en la torre lavadora.

En este capitulo se presenta la informacidon sobre la prueba de concepto a
escala de laboratorio de un biolavador anaerobio de lecho granular para la
degradacién de una corriente de aire contaminada con etanol. A pesar de que los
estudios realizados sobre la degradacidon anaerobia de disolventes en reactores
RALF muestran la viabilidad de la mineralizacidn anaerobia de elevadas
concentraciones de este compuesto, el acoplamiento de esta tecnologia con una
torre lavadora presenta una serie de retos pendientes de resolver. Entre estos
retos se encuentra el acoplamiento hidrdulico de ambos sistemas con diferentes
necesidades de velocidades superficiales y tiempos de residencia, la eliminacion
del oxigeno previo a la introduccion del agua residual al reactor anaerobio o la
influencia de los cambios repentinos de carga organica en el sistema. En
consecuencia, se ha disefiado, montado y evaluado el sistema como paso previo al
disefio de un prototipo a escala de planta piloto.
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8.1 PLAN DE TRABAJO

Esta prueba de concepto se realizé utilizando como Unico sustrato etanol y
con una temperatura de operacion de 25 °C. Con objeto de describir
adecuadamente el plan de trabajo en la prueba de concepto es necesario definir
los siguientes parametros:

— Velocidad gas (vg):

Es el cambio de posicién de una molécula de gas por unidad de tiempo
dentro de la torre lavadora y se expresa normalmente en m h'™.

— Velocidad liquido (vy):

Es el cambio de posicion de una molécula de agua por unidad de tiempo
dentro de la torre lavadora y se expresa normalmente en m h'.

En funcidn de la carga orgdnica aplicada y del patron de alimentacién de la
misma se establecieron 3 fases diferentes, cuyas condiciones de operacién vienen
detalladas en la Tabla 8.1. Durante los periodos sin alimentacion de COV (fase P-lll)
se mantuvo la recirculacién del efluente del reactor anaerobio. A lo largo del
experimento se mantuvieron constantes la velocidad del gas (vg) y la velocidad del
liquido (vi) en la torre lavadora. Para acoplar el funcionamiento hidrdulico del
reactor anaerobio y de la torre lavadora, con caudales diferentes en funcién de las
necesidades propias de cada sistema, se trabajé con un patron de lavado
intermitente de la torre lavadora con ciclos de 85 minutos de riego y 46 de no
riego.

Tabla 8.1.- Condiciones de operacién aplicadas a la torre lavadora y al reactor
anaerobio durante la prueba de concepto de un biolavador anaerobio
de lecho granular.

P-1 P-ll P-111
——————————————————————— Torre lavadora--------------------
Patrén de alimentacién 24hd*7/7d 24hd'7/7d 16hd'7/7d
vg, mht 0.26 0.26 0.26
v, mh? 3.2 3.2 3.2
Caudal masico etanol, g h* 3 5.9 5.9
----------------------- Reactor RALF---------mmmmemmmm o
Vs, m h 14.3 14.3 14.3

vg: velocidad gas; vi: velocidad liquido; vs: velocidad superficial
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Para favorecer el agotamiento del oxigeno se instalé un tanque de mezcla
como paso previo a la introduccién en el reactor anaerobio del efluente de la torre
lavadora. Se utilizé el potencial redox como pardmetro de control.

A lo largo de la experimentacidn se realizaron medidas de la corriente
gaseosa de entrada y salida de la torre lavadora con un analizador de
hidrocarburos totales con el fin de determinar su eficacia, y se realizaron
mediciones de materia organica disuelta y acidos grasos volatiles en el tanque de
mezcla y en el efluente del reactor anaerobio para determinar la eficacia del
proceso anaerobio.

8.2 RESULTADOS Y DISCUSION

En la Tabla 8.3 se muestran los resultados experimentales relacionados
con la operaciéon de la torre lavadora. La transferencia del etanol al agua mostré
eficacias superiores al 74% durante toda la operacidn, que corresponde con cargas
orgénicas superiores a 3.5 g DQO h! a tratar en el reactor anaerobio.

Tabla 8.2.- Resultados experimentales correspondientes a la torre lavadora.
Valores promedio y su desviacién estandar.

P-1 P-1l P-11I
Dias de operacion 0-17 18-28 29-52
Patrén de alimentacion 24hd17/7d 24hd17/7d 16 hd17/7d
Alimentacién etanol, g h? 1.9 4.4+0.9 3.9+0.1
Emision etanol, g ht 0.3+0.3 1.0 0.6+0.1
EE, % 86.8+16.3 76.4 84.1+1.6
Carga organica transferida, g DQO h* 3.5+0.7 6.9 6.710.1

EE: eficacia de eliminacion.

En la Tabla 8.3 se presentan los resultados experimentales relacionados
con la operacion del reactor anaerobio de lecho granular. En la degradacion
anaerobia de este disolvente durante la fase P-l se obtuvieron las mayores
eficacias de eliminacién, con bajas concentraciones de acidos grasos volatiles. De
esta forma queda demostrado el buen funcionamiento de la prueba de concepto
de esta nueva tecnologia operando el reactor anaerobio con cargas organicas de
20 kg DQO m3 d?, obteniendo eficacias de eliminacién superiores al 94%. El
aumento de la carga organica aplicada al reactor anaerobio a valores superiores a
35 kg DQO m3 d?! (fases P-lIl) produjo el deterioro progresivo del reactor,
produciéndose la acumulacion de acidos grasos volatiles en concentraciones
superiores a 1500 mg CH3COOH I, mostrando los primeros indicios de
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sobresaturacion del sistema, que no pudieron revertirse con la interrupcién de la
alimentacién durante las noches (fase P-lll). La elevada conductividad al final del
ensayo indicé la acumulacién de sodio, dosificado como bicarbonato sddico. Para
reducir la presencia de este compuesto se ha de reducir la consigna de control del
pH hasta valores neutros (en torno a 7), como los observados durante la operacion
con el reactor anaerobio en el Capitulo 4. Por lo que respecta a la concentracidn
de oxigeno en disolucidn, la estrategia ideada para favorecer el consumo de éste
entre la torre lavadora y el reactor anaerobio se mostré como suficiente, tal y
como muestran los valores promedio de potencial redox del tanque de mezcla
comprendidos entre -387.3 y -341.9 mV.

Tabla 8.3.- Resultados experimentales correspondientes al tanque de mezcla y al
reactor anaerobio. Valores promedio y su desviacién estandar.

P-1 P-11 P-1ll

Dias de operacion 0-17 18-28 29-40

------------------------ Tanque de mezcla
pH 8.4+0.1 8.1+0.5 8.5+0.1
Conductividad, mS cm 8.7t1.6 8.611.8 11.5+0.6
Potencial redox, mV -387.3+22.8 -341.9+31.5 -362.1+28.7

------------------------ Reactor anaerobio--------------------—---
Temperatura, °C 24.6£0.2 24.8+0.1 24.9+0.6
vs, mh? 14.3 14.3 14.3
Ce, mg DQO I 604499 3388 2394+1148
Cs, mg DQO I 209+44 3041483 20421850
CO*, kg DQO m3d? 21.2+4.0 36.9 27.1+£0.5
CO*, kg DQO M3 h! 0.940.2 1.5 1.7¢0.1
AGV., mg CH3COOH I 94.8+24.6 1630.1 1513.31960.5
AGV,, mg CH3COOH |1 110.5+£32.2 2903.7+£1897.2 1793.41£516.2
Produccién metano, | h? 0.9+0.3 1.6+0.4 1.4+0.1
Materia organica degradada*, g DQO d! 74.1+4.8 112.74£25.0 54.9+12.1
EE**, % 94.8+17.0 76.7£17.0 50.8+10.6
pH 8.1+0.1 7.7+0.8 8.2+0.1
Conductividad, mS cm® 8.8+1.3 9.3+1.1 11.8+1.0
Potencial redox, mV -398.5+12.6 -321.9£130.5 -361.7£16.0

Alcalinidad, mg CaCOs I

4475.7+698.8

2404.4+1153.4

5100.94379.2

vs: velocidad superficial; Ce: concentracién influente; Cs: concentracién efluente; CO:

carga organica; AGV: acidos grasos volatiles; EE: eficacia de eliminacién.

*Referido al disolvente que se transfiere al agua

**Calculada a partir del disolvente transferido al agua y de la produccién del metano



Prueba de concepto: Aplicacién biolavador anaerobio de lecho granular para la
eliminacion de COV en emisiones de aire de la industria flexografica

En la Figura 8.1 se presentan los resultados correspondientes a la variacidn
temporal de la concentracidn de materia organica (mg DQO 1) en el efluente del
reactor anaerobio (recirculacidon al lavador), la concentracién de acidos grasos
volatiles en el efluente del reactor anaerobio (mg CH3COOH I, la produccidén de
metano (I h'!) y la evolucién diaria de la concentracién de acidos grasos volatiles
(mg CH3COOH IY) en el influente y efluente del reactor anaerobio en la fase P-lIl.

La concentracién de materia organica en el efluente durante la fase P-l se
mantuvo en valores bajos, inferiores a 240 mg DQO I, En la fase P-ll, tras el
aumento de la carga organica aplicada, se produjo la acumulacién de acidos grasos
volatiles (hasta 5000 mg CH3COOH 1) y, por tanto, la sobrecarga del sistema. Las
paradas nocturnas (fase P-11l) mostraron que una interrupcién diaria de 8 horas en
el aporte de etanol no fue suficiente para reducir la concentracion de materia
organica acumulada en el biolavador al operar con elevadas cargas orgdnicas, a
pesar de mantenerse una produccidn de metano similar a la obtenida en las fases
anteriores. Esto indica la inestabilidad del proceso operando con cargas de 1.5 kg
DQO m=3 hl. En la operacién a nivel industrial se sugiere el uso de la concentracidn
de acidos grasos volatiles como pardmetro de control. De este modo, al trabajar
con valores menores a 200 mg CH3COOH I, se evita la sobrecarga del reactor
anaerobio. A escala de laboratorio se obtuvo una operacidon estable con cargas
orgénicas aplicadas al reactor anaerobio menores a 20 kg DQO m= d.
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Figura 8.1.- Variacién temporal de: a) concentracién en el efluente del reactor
RALF de ¢ DQO y % 4cidos grasos volatiles, b) caudal de metano vy c)
respuesta dinamica del reactor RALF tras la reanudacidon de la
alimentacién (fase P-IIl): concentracion de 4cidos grasos volatiles en
el < influente y en el ® efluente del reactor RALF.

En la Figura 8.2 se presenta la variacidon temporal de la pérdida de presion
(mm H20) en la torre lavadora. El crecimiento y acumulacion de biomasa en la
torre lavadora se ve favorecido por la presencia de nutrientes y de una fuente de
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carbono en la corriente de agua. Al comienzo del experimento se observé un
aumento considerable de la pérdida de presidn asociado a la obstruccidn
ocasionada por la acumulacién de biomasa, pero con el establecimiento de un
protocolo de limpieza periddica se controld la acumulacién de ésta manteniendo
la pérdida de presién en valores comprendidos entre 2.5 y 6.1 mm H,O durante
todo el ensayo.
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Figura 8.2.- Variacion temporal de la pérdida de presion en la torre lavadora.

8.3 CONCLUSIONES

Las conclusiones que se pueden extraer de la prueba de concepto de un
biolavador anaerobio de lecho granular a escala de laboratorio se exponen a
continuacién.

La implementacion de la prueba de concepto ha permitido establecer las
bases para el desarrollo de esta tecnologia y ultimar el disefio para aplicar este
sistema a escala de planta piloto. Ademas, ha permitido establecer las condiciones
necesarias para el acoplamiento de las operaciones y procesos implicados.

Los resultados obtenidos a escala de laboratorio demuestran la capacidad
de esta nueva configuracién para el tratamiento de emisiones de COV de elevada
solubilidad en agua. La operacidn con un patrén de alimentacién discontinuo con
paradas nocturnas mostré que 8 horas sin alimentacién no son suficientes para la
degradacién de la materia organica acumulada en el sistema trabajando con
cargas organicas elevadas. A nivel industrial se sugiere la operacién con
concentraciones de acidos grasos volatiles menores a 200 mg CH3;COOH I, a fin de
evitar la sobrecarga del reactor anaerobio. Estas concentraciones se han obtenido,
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a escala de laboratorio, con cargas organicas aplicadas al reactor anaerobio de 20
kg DQO m3d2.
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Conclusiones y perspectivas’le

Este trabajo de tesis doctoral se ha centrado en el estudio del proceso de
degradacion anaerobia de agua residual con presencia de disolventes organicos de
uso habitual en el sector de la impresion flexografica en un reactor anaerobio de
lecho granular de tipo RALF, estableciendo las bases para el desarrollo de la
tecnologia del biolavador anaerobio para el control de emisiones de COV en aire.
Las principales conclusiones que se pueden extraer de este trabajo son:

I El reactor anaerobio de lecho granular se ha mostrado como una
tecnologia eficaz para el tratamiento de disolventes organicos
provenientes de las tintas utilizadas en el sector de la impresion
flexografica bajo la operacion en condiciones mesofilicas
subdptimas y psicrofilicas.

Il Este es el primer estudio que demuestra la degradacién anaerobia
de 1-metoxi-2-propanol, disolvente de uso industrial, en un
reactor de tipo RALF, demostrando que esta tecnologia es
adecuada para el tratamiento de este disolvente bajo condiciones
mesofilicas subdptimas (25 °C) y psicrofilicas (18 °C). La
introduccién de 1-metoxi-2-propanol en el influente con presencia
de etanol necesitdé de un tiempo de adaptacién para su
degradacidn, relacionado con la ausencia de enzimas encargadas
de la ruptura del enlace éter, que fue mayor a 18 °C, indicando la
menor velocidad en el desarrollo de las enzimas necesarias para el
proceso de degradacién a bajas temperaturas. Las maximas cargas
organicas degradadas de 1-metoxi-2-propanol, con eficacias de
eliminacién superiores al 90%, fueron de 6.1 y 9 kg DQO m3 d*
para los reactores operados a 18 y 25 °C, respectivamente.
Interrupciones largas en la operacidon de los reactores (1 mes)
conllevaron similares periodos de adaptacion para la degradacion
de 1-metoxi-2-propanol, demostrando la pérdida de la actividad
enzimatica cuando la biomasa no esta expuesta a este disolvente.

Il. En el tratamiento de 1-metoxi-2-propanol se aplicaron
interrupciones en el aporte de sustrato de 8 horas al dia y/o 56
horas a la semana, habituales el proceso productivo del sector
flexografico, resultando en la reduccién de las cargas orgdnicas
eliminadas de este disolvente hasta 7.2 kg DQO m3 d! en la
operaciéon a 25 °C. Tras las interrupciones de 8 horas (nocturnas)
se observé la rapida recuperacién de la actividad metanogénica,
sin embargo después de 56 horas sin aporte de sustrato se redujo
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VI.

la produccién de metano, mostrando la influencia adversa sobre
el proceso de periodos ciclicos sin aporte de sustrato de mas de 2
dias.

La técnica de biologia molecular de electroforesis en gel con
gradiente desnaturalizante y el posterior aislamiento vy
secuenciacion de las bandas obtenidas ha permitido el andlisis de
la composicion de las comunidades de Bacteria y Archaea
desarrolladas en los reactores operados a 18 y 25 °C y su variacion
a lo largo de la operacién para la degradacion de 1-metoxi-2-
propanol. Parte de las especies identificadas pueden estar
relacionadas, segun bibliografia, con la degradacién de los
disolventes presentes en el influente. Este es el caso del género
Acetobacterium, implicado en la degradacion de éteres glicélicos y
de la especie de arquea Methanosaeta concilii, relacionada con la
degradacidn sintrofica de etanol.

El tratamiento de varias mezclas multicomponente compuestas
por etanol y acetato de etilo como mayoritarios y acetona, 1-
metoxi-2-propanol e isopropanol como minoritarios a 25 °C
demostré la capacidad de este sistema para degradar
anaerobiamente elevadas cargas orgénicas (45 kg DQO m™ dl).
Los resultados obtenidos mostraron que en la aplicacién industrial
de esta tecnologia se pueden tratar diferentes mezclas de
disolventes habituales en el uso de tintas de la industria
flexogréfica, siempre y cuando se apliquen cargas organicas bajas
de disolventes como isopropanol y 1-metoxi-2-propanol.

En esta tesis se ha mostrado que la aplicacidon de cargas organicas
elevadas, de hasta 35 kg DQO m™3 d}, bajo condiciones de aporte
intermitente de sustrato puede conllevar a la desgranulacion
parcial de la biomasa. De las estrategias utilizadas para la
potenciar la granulacién, la reduccién combinada de la velocidad
superficial y de la carga orgdnica se ha mostrado adecuada. Los
resultados obtenidos muestran que la adiciéon de floculantes no
resulta en un efecto particularmente positivo para la granulaciéon
de la biomasa parcialmente desgranulada. Esto se debe,
probablemente, a que con la desgranulacion no desaparecen
completamente los centros de nucleacidn en la biomasa.
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VII. El estudio de la dosificacion de metales pesados como
micronutrientes ha permitido el desarrollo y validacién de la
metodologia empleada y ha mostrado que la dosis 6ptima de cada
micronutriente depende de la cantidad de éstos presente
inicialmente en la biomasa granular, por lo que debe ser adoptada
ad hoc para el agua residual industrial y el micronutriente
seleccionado. El fango utilizado en este estudio provenia de una
depuradora industrial y contenia una cantidad de cobalto y
tungsteno suficiente para asegurar una buena actividad
metanogénica, por lo que la adicidn incluso de bajas dosis produjo
la inhibicidon del proceso. Se recomienda el uso de CoCl; como
fuente de cobalto, ya que la mayor biodisponibilidad mostrada
por la dosificacién en forma de vitamina B1z produce la inhibicién
de la actividad microbiana con menores concentraciones de
cobalto en el medio. En cuanto al tungsteno, la adiciéon de
concentraciones superiores a 1 mg I produjo su acumulacién en
la fraccidon intercambiable. La presencia de tungsteno en esta
fraccion produce la inhibiciéon del proceso de degradaciéon de
disolventes.

VIIL. El desarrollo de la prueba de concepto de un biolavador anaerobio
de lecho granular se realizé con éxito, estableciendo las bases
para el cambio de escala a tamafio piloto e industrial, asi como el
establecimiento de las condiciones necesarias para el
acoplamiento de las operaciones y procesos implicados en el
sistema.

Esta tesis doctoral constituye el primer estudio sobre la degradacién
anaerobia en reactores de lecho granular de disolventes organicos de uso habitual
en el sector de la impresién flexografica. Los resultados obtenidos suponen una
valiosa informacion para sentar las bases para la transferencia y comercializacién
de esta tecnologia para el control de las emisiones de COV en aire en el sector
industrial en general, y en el de impresion flexografica en particular. A fin de
profundizar en el conocimiento sobre esta nueva tecnologia, se continda
trabajando en las siguientes lineas.

I Estudio de los mecanismos implicados en la degradacion del 1-
metoxi-2-propanol, a partir de la identificacidon de los compuestos
intermediarios y/o las enzimas que intervienen en su degradacién
anaerobia.
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Estudio sobre la potenciacién de la granulacién de la biomasa con
la adicion de floculantes, como el chitosan, en un cultivo en
suspension, inéculo de facil disponibilidad, que permita disminuir
los costes de puesta en marcha a escala industrial.

A fin de aplicar este proceso novedoso al campo de los disolventes
organicos, cuando la emisidn Unicamente contiene la fuente de
carbono, resulta necesario evaluar la dosificacién éptima de micro
y macronutrientes que permite obtener una adecuada actividad
metabdlica, y asi optimizar los costes de operacién. Para la
realizacion de este estudio se propone el uso de las técnicas de
determinaciéon de la actividad metanogénica especifica y la
extraccién secuencial de metales de la biomasa desarrollados en
esta tesis doctoral.

En esta tesis doctoral se ha puesto de manifiesto que al aplicar
elevadas cargas organicas se puede producir la desgranulacion
parcial de la biomasa, por lo que se va a estudiar nuevas
configuraciones de reactor anaerobio para favorecer la retencion
de los microorganismos.

Se ha disefiado y se estd operando un prototipo industrial para
establecer los pardmetros de disefio y protocolos de operacidn
que den lugar a la adopcion de la tecnologia para el control de
emisiones de COV en aire del sector flexografico.
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This doctoral thesis has been focused on the anaerobic degradation of
wastewater containing organic solvents usually found in the flexographic sector in
an EGSB reactor. This work lays the foundation for the development of anaerobic
bioscrubber as a technology to control VOC emissions in air. The following
conclusions can be inferred from results obtained:

I Expanded granular sludge bed anaerobic reactor has been proven
as an effective treatment option to degrade organic solvents
coming from the use of inks in the flexographic sector under
suboptimal mesophilic and psychrophilic temperatures.

Il. This is the first study on anaerobic degradation of 1-methoxy-2-
propanol, a solvent of broad industrial use, by an EGSB reactor.
The obtained results demonstrate that this is a feasible
technology to remove this solvent at sub-optimal mesophilic (25
°C) and psychrophilic (18 °C) temperatures. The addition of 1-
methoxy-2-propanol to an influent wastewater with ethanol as
pollutant resulted in an adaptation period for biodegradation
related to the absence of enzymes responsible of the cleavage of
glycol ether bond. This adaptation period was higher at 18 °C,
which indicates the minor velocity in the production of enzymes
involved in the degradation process at lower temperatures.
Maximum organic loading rates of 1-methoxy-2-propanol, with
removal efficiencies higher than 90%, were 6 and 9 kg COD m™3 d!
for reactors operated at 18 and 25 °C, respectively. The need of a
re-acclimatization period to degrade 1-methoxy-2-propanol after
long substrate interruption period (1 month) demonstrated the
loss of enzymatic activity when biomass is not exposed to this
solvent.

M. Substrate supply interruptions during 8 hours a day and/or 56
hours a week, usually applied at industrial processes, caused a
decline in the maximum 1-methoxy-2-propanol organic removal
rate to 7.2 kg COD m3 d?! at 25 °C. A fast recovery of
methanogenic activity was observed after 8 hours (nights) without
wastewater supply, while after 56 hours without substrate supply
methane yield decreased. This indicates the adverse influence on
the anaerobic process of cyclic periods of more than 2 days
without substrate supply.
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V.

VI.

VII.

Molecular biology tools such as denaturing gradient gel
electrophoresis and subsequent band isolation and sequencing
enabled the analysis of Bacteria and Archaea community structure
and its variation along operation. These molecular biology tools
have allowed analyzing the microbiological community
composition developed in reactors operated at 18 and 25 °C for 1-
methoxy-2-propanol degradation. According to literature, some of
identified species could be related with the degradation of the
influent solvents. For instance, Acetobacterium is involved in the
cleavage of glycol ether bond and Methanosaeta concilii, from
Archaea domain, is involved in syntrophic degradation of ethanol.

The feasibility of this system for mineralizing several mixtures of
solvents containing ethanol and ethyl acetate as main
components and acetone, 1-methoxy-2-propanol and isopropanol
as minor ones at 25 °C has been demonstrated at organic loading
rates as high as 45 kg COD m™3 dl. The obtained results in this
study indicate, as long as low organic loading rates of solvents
such as isopropanol and 1-methoxy-2-propanol are applied, the
feasibility of treating solvent mixtures usually emitted during the
use of inks in flexographic facilities.

The combination of high organic loading rates, up to 35 kg COD m-
3 d1, and intermittent substrate supply resulted in partial
degranulation of biomass. Reduction of up flow velocity and
organic loading rate was a suitable strategy for granulation. The
obtained results indicated that addition of flocculants did not
result in a particularly positive effect on granulation of partially
degranulated biomass. This is, probably, due to nucleation centers
in biomass did not completely disappear with degranulation.

The study of heavy metal dosage as micronutrients enabled to
develop and validate the methodology proposed. The obtained
results showed that optimum nutrient dosage depends on the
quantity of each metal in the inoculum, so ad hoc studies should
be made for each industrial wastewater to be treated and for each
micronutrient. In this particular study, inoculum came from an
industrial wastewater treatment plant, and it contained enough
cobalt and tungsten quantity to assure good methanogenic
activity. So the addition of these metals, even at low
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concentrations, caused the inhibition of the process. Among
cobalt species tested for cobalt supplementation, CoCl; is
recommended. This was due to higher bioavailability of cobalt as
vitamin B1, led to the inhibition of microbial activity with lower
cobalt added comparing to CoCl, supplementation. Regarding
tungsten dosing, accumulation of this metal was observed in the
exchangeable fraction with the addition of concentrations higher
than 1 mg I'X. The content of tungsten in this fraction produces the
inhibition of solvent degradation process.

VIII. Successful implementation of the proof of concept of anaerobic
scrubber was accomplished. This lay the foundation for the
development of this technology and to scaling up to pilot and
industrial scale. Basis for coupling operations and processes
involved in the operation of this system were also established.

This doctoral thesis is the first study on anaerobic degradation of organic
solvents habitually used in the flexographic sector by granular sludge bed reactors.
The obtained results represent valuable information to lay the groundwork for the
transfer and commercialization of this technology to control VOC emission in air
from industrial sector in general, and particularly from flexography sector. In order
to achieve a deeply knowledge of this new technology, research continues on the
following lines of work.

I Study of mechanisms involved in 1-methoxy-2-propanol
mineralization by identification of by-products and/or enzymes
implicated in its anaerobic degradation.

Il Study on enhancing biomass granulation with the addition of
flocculants, such as chitosan, using suspended sludge as inoculum.
This strategy could enable lower costs associated to reactor start-
up at industrial scale due to the high availability of suspended
sludge.

Il. In order to apply this novel process to organic solvent sector, on
which emission only contains organic carbon source, the
evaluation of macro and micro nutrient optimal dosage to
optimize operating costs is required. For this purpose, the usage
of techniques developed in this doctoral thesis for specific
methanogenic activity determination and biomass metal
sequential extraction procedure is proposed.
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V.

This doctoral thesis has revealed that partial degranulation of
biomass could be produced during the application of high organic
loading rates, so new anaerobic reactor configurations to enhance
microorganism retention should be investigated.

In order to adopt this technology for VOC emission control in
flexographic facilities design parameters and operation protocols
should be established. For this purpose, an industrial prototype
has been designed and is currently in use.
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AAIl
AEMA
ADN
AGV
AMBR
AME
AOS
ARNr
ATP

BLAST

Ce

CE

Cl

Co
co
coD
cot
cov
COVNM
Cs

CcT
DCM
DGGE
dNTP
DQO
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Autorizacidn ambiental integrada
Agencia europea del medio ambiente
Acido desoxirribonucleico
Concentracion de acidos grasos volatiles, mg CH;COOH [
Anaerobic migrating bed reactor
Actividad metanogénica especifica, ml CHs g SSV-1 d?
Aerosoles organicos secundarios

Acido ribonucleico ribosémico
Adenosin trifosfato

Basic local alignment search tool
Citosina

Concentracién influente

Capacidad de eliminacién, g m3 h!
Carbono inorganico

Coenzima

Carga orgdnica, kg DQO m=3d!
Carbono organico disuelto

Carbono orgénico total

Compuesto organico volatil

Compuesto organico volatil no metano
Concentracion efluente

Carbono total

Diclorometano

Denaturing gradient gel electrophoresis
Deoxyribonucleotide triphosphate

Demanda quimica de oxigeno
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EC
EDTA
EE
EGSB
EU
FADH;
G

h

H

IC
ICP-OES
IR

IVF

K2

Kai

ks

LED
mM2p
MAGRAMA
MTD
N
NADH
omS
PBM
PCR

PGE

European Commission

Ethylenediaminetetraacetic acid

Eficacia de eliminacion, %

Expanded granular sludge bed reactor

European Union

Flavin adenin dinucleétido

Guanina

Tasa inicial de bioadsorcién, mg g* ht

Constante de la ley de Henri

Internal circulation reactor

Inductively coupled plasma optical emission spectrometry
Infrarrojo

indice volumétrico de fango, ml g SS

Constante de velocidad de pseudo-segundo orden, g mg* ht
Constante de disociacidn

Constante de saturacién

Light emitting diode

1-metoxi-2-propanol

Ministerio de Agricultura, Alimentacién y Medio Ambiente
Mejores técnicas disponibles

Newton (unidad de fuerza del Sistema Internacional de Unidades)
Nicotinamida adenina dinucleétido

Organizacién Mundial de la Salud

Potencial bioquimico del metano, ml CH, g DQO
Polymerase chain reaction

Fraccién molar de gas en el aire, mol gas mol™* aire

Polietilenglicol



ppm
PRTR
Pr

PVC

ge

Gt
RAFA
RALF
RALF 1
RALF 2
RALF 3
RAMM
RCTA
RD

SS

SSv

ST

SV

TAE
TC
TEC
TRVV
UASB
UNT

VL
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Partes por millén

Pollutant release and transfer register
Presidn total, atm

Polyvinyl chloride

Masa adsorbida en el equilibrio, mg g*
Masa adsorbida en un tiempo t, mg g*
Reactor anaerobio de flujo ascendente
Reactor anaerobio de lecho fluidizado o expandido
Reactor anaerobio de lecho expandido 1
Reactor anaerobio de lecho expandido 2
Reactor anaerobio de lecho expandido 3
Reactor anaerobio de manto migracional
Reactor continuo de tanque agitado
Real Decreto

Sélidos suspendidos, mg SS I

Sélidos suspendidos volatiles, mg SS I
Sélidos totales, mg SS I

Sélidos volatiles, mg SS I

Tiempo

Tris-acetate-EDTA

Tetracloruro de carbono

Tricloroetileno

Tiempo de residencia a volumen vacio, s
Up flow anaerobic sludge blanket
Unidad nefelométrica de turbidez
Velocidad gas, m h™!

Velocidad liquido, m h't
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VLA-EC Valores limite ambiental de exposicién de corta duracién, mg m3
VLA-ED Valores limite ambiental de exposicidn diaria, mg m3

VLE Valor limite de emisidn

Vs Velocidad superficial, m ht

LETRAS GRIEGAS

AG Energia libre de Gibbs

AG° Energia libre de formacién
AG,gh Energia libre de adhesién
AP Pérdida de presion, mm H,0

Xe Fraccion molar del gas en el agua, mol gas mol™* agua
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