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RESUMEN

La contaminacidén atmosférica constituye uno de los principales problemas
medioambientales en la actualidad, afectando a los ecosistemas y a la salud de los
seres humanos a nivel mundial. Los compuestos organicos volatiles (COV), emitidos
principalmente a partir del uso de disolventes en procesos industriales, contribuyen
de manera importante a la contaminaciéon atmosférica, razén por la cual, las
industrias emisoras deben ajustarse a la normativa vigente, reduciendo sus
emisiones y aplicando técnicas de control para el tratamiento y la eliminacién de
estos contaminantes atmosféricos. Las tecnologias bioldgicas se han mostrado
eficaces a nivel técnico y econémico para la depuracién de las emisiones de COV.
Pese a ello, las tecnologias bioldgicas de mayor uso en la actualidad se fundamentan
en procesos aerobios, requiriendo elevadas superficies para su instalacion vy
presentando dificultades que limitan su aplicacidn generalizada a escala industrial.
En este contexto, el grupo de investigacion en Ingenieria Ambiental del
departamento de Ingenieria Quimica de la Universitat de Valéncia ha desarrollado
una tecnologia novedosa de biolavador anaerobio para el tratamiento de emisiones
de COV de alta solubilidad en colaboracién con la compaiiia Pure Air Solutions B.V.
En este proceso, previa absorcion de los contaminantes gaseosos a una fase acuosa,
el tratamiento de los COV se efectua de acuerdo con los fundamentos de la
depuracion anaerobia de aguas residuales de origen industrial en reactores de alta
carga, empleando para ello biomasa granular.

En este trabajo de tesis doctoral se presenta el estudio de la formacion de
biomasa granular en reactores de alta carga empleados para el tratamiento
anaerobio de un agua residual sintética contaminada con disolventes organicos,
especificamente, aquellos que son constituyentes principales de las emisiones de la
industria flexogréfica: etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol. Atendiendo a la
necesidad imperativa de obtener un fango granular para que los reactores de alta
carga operen adecuadamente, garantizando un alto tiempo de retencién de sélidos
y altas velocidades de degradaciéon de los contaminantes organicos, en esta
investigacidon se aborda el proceso de granulacion anaerobia a partir de fangos en
suspension procedentes del digestor anaerobio de una estacién depuradora de
aguas residuales urbanas, evaluando los factores principales que inciden en la
granulacion. También se realiza la evaluacién del proceso de degradacion anaerobia
de efluentes contaminados con la mezcla ternaria de disolventes organicos bajo
diferentes condiciones de operacidn, y se lleva a cabo el analisis de las comunidades
microbianas que participan en el proceso.



El contenido de la presente memoria inicia con el Capitulo 1, en el cual se
contextualiza la problematica ambiental asociada a la emisién de COV. En este
capitulo se describen las tecnologias de mayor uso en la actualidad para el
tratamiento de las emisiones de COV, haciendo énfasis en el biolavador anaerobio.
Se incluye una revision bibliografica acerca de los aspectos bioquimicos y
microbioldgicos del proceso de degradacidn anaerobia, asi como una descripcién de
los reactores de alta carga y su aplicaciéon para el tratamiento de disolventes
organicos de interés industrial. En el Capitulo 2 se describe el proceso de
granulacion anaerobia, sefialando el conocimiento existente sobre los mecanismos
que dan lugar a este fendmeno natural y los factores que inciden en el proceso.
Posteriormente, en el Capitulo 3, se presenta el objetivo de la tesis doctoral, el cual
consiste en el estudio de la formacidn de biomasa granular en reactores anaerobios
de alta carga a escala de laboratorio empleados para el tratamiento de un agua
residual sintética contaminada con disolventes orgdnicos de alta solubilidad en
agua, e inoculados con un fango anaerobio en suspensién. En el Capitulo 4 se
detallan los materiales y los métodos empleados para la realizacién del trabajo
experimental.

La descripcién de los estudios llevados a cabo junto con la metodologia
implementada, los resultados obtenidos y su discusién, se presentan a partir del
Capitulo 5. En el Capitulo 5 se evalua el efecto de la adicién del polimero quitosano
sobre la granulacién de un fango en suspension empleado como indculo en un
estudio comparativo llevado a cabo en tres reactores de alta carga con alimentacién
continua de un agua residual sintética contaminada con etanol, acetato de etiloy 1-
etoxi-2-propanol, operando bajo distintas condiciones de flujo y en ausencia de
quitosano o con adicidn de dicho polimero. En este estudio, que tuvo una duracién
de 219 dias, se evalud la puesta en marcha y la operacién de los reactores,
atendiendo al rendimiento de la eliminacién de la materia orgénica y la produccidn
de metano, se evalué la variacion temporal del tamafio de particula y se
determinaron las caracteristicas fisicas y bioquimicas de la biomasa granular
obtenida. El estudio de la formacién de biomasa granular se complementé con el
andlisis de la dinamica de las comunidades microbianas mediante dos técnicas de
biologia molecular, electroforesis en gel con gradiente desnaturalizante (DGGE) y
secuenciacién de alto rendimiento. Durante los ensayos se aplicaron cargas
orgdnicas volumétricas en el intervalo comprendido entre 0.6 y 20 kg DQO m™3 d1.
La adicidon de quitosano permitié disminuir el tiempo de adaptacion del fango en
suspension para la degradacion del agua residual sintética, alcanzandose eficacias
de eliminacién de la materia orgénica superiores al 92 % en tan sélo 11 dias de



operacion; mientras que en el reactor de control —sin adicién de quitosano— la
eficacia de eliminacion fue del 84 % tras 22 dias de operacién. En los reactores
asistidos con el polimero fue posible la aplicacién de mayores cargas orgdnicas en
un menor tiempo, con una mayor estabilidad y con una producciéon especifica de
metano entre un 10 y un 12 % superior a la obtenida en el reactor de control. El
analisis del efluente de los reactores mostré la menor velocidad de degradacién del
1-etoxi-2-propanol respecto a los otros componentes de la mezcla terciaria, etanol
y acetato de etilo, asociada a la escisidn del enlace éter de glicol que actia como
etapa limitante.

En los tres sistemas se obtuvo la granulacidon del fango en suspensién. No
obstante, la formacién de biomasa granular tuvo lugar en un menor tiempo en los
reactores con adiciéon de quitosano. Los granulos en estos sistemas presentaron
velocidades de sedimentacién entre 1.4 y 1.8 veces superiores a la de los granulos
del reactor de control, una mayor actividad metanogénica especifica y una mayor
produccidén de proteinas extracelulares. El aumento del tamafio de particula mostré
una relacién directa con la produccidn de proteinas extracelulares. En el analisis de
la variacion temporal de las comunidades microbianas se encontrd la
predominancia de microorganismos capaces de realizar un metabolismo sintréfico.
Los resultados indicaron que, inicialmente, la poblacién de arqueas se vio afectada
por el cambio en las condiciones ambientales y la exposicidén a los disolventes
organicos. La afectacién fue mas notoria en el reactor de control, en el que la
presencia de especies del género Methanosaeta, importantes en la formaciéon y
mantenimiento de granulos anaerobios, disminuyé en mayor medida que en los
reactores con quitosano. Las dos técnicas de biologia molecular aplicadas
permitieron determinar que los microorganismos predominantes en el fango
granular de los tres reactores pertenecen a los géneros Geobacter y
Methanocorpusculum. La presencia de este Ultimo microorganismo en alta
abundancia sugirid su participacion en la formacidn de granulos, e indicé que la
metanogénesis hidrogenotrdfica fue una ruta metabdlica importante para la
produccién de metano a partir de los disolventes organicos alimentados.

Parte de los resultados presentados en el Capitulo 5 han sido publicados en:

Torres, K., Alvarez-Hornos., F.J., San-Valero, P., Gabaldén, C., Marzal, P., 2018.
Granulation and microbial community dynamics in the chitosan-supplemented
anaerobic treatment of wastewater polluted with organic solvents. Water Res. 130,
376-387.



Los sistemas de tratamiento industriales estan sujetos a perturbaciones
operacionales asociadas a la dindmica de los procesos productivos de la industria
emisora. Dichas perturbaciones, entre las que se encuentran la variacion del caudal
y de la concentracién de las emisiones, pueden afectar a la dindmica de las
poblaciones microbianas, a la estabilidad del reactor y, en definitiva, a la eficacia del
tratamiento. En el Capitulo 6 se evalla el efecto de la alimentacién intermitente del
agua residual contaminada con disolventes orgdnicos sobre el rendimiento de tres
reactores de alta carga, sobre las caracteristicas del fango granular y sobre la
estructura de las comunidades microbianas. A fin de simular condiciones de
operacion tipicas de las instalaciones industriales se establecid un patron de
alimentacién de 16 horas al dia durante 5 dias a la semana. Uno de los reactores se
operd con adicidn periddica de quitosano. Operando a una carga organica de hasta
50 kg DQO m3 d se alcanzaron eficacias de eliminacion superiores al 94 %, aunque
con rendimientos de metano inferiores a los obtenidos en los ensayos con
alimentacién continua de agua residual. La capacidad de los reactores para alcanzar
condiciones de pseudo-estado estacionario puso de manifiesto la robustez del
tratamiento de efluentes contaminados con disolventes organicos con alimentacion
intermitente. La evaluacidon de la respuesta transitoria de los reactores a la
reanudacion de la alimentacién del agua residual demostré una rdpida recuperacién
de la actividad metanogénica después de los periodos de 8 horas sin alimentacidn
de sustrato orgdnico. Los periodos de interrupcién de 56 horas afectaron en mayor
medida a la actividad metabdlica de los microorganismos anaerobios, con una
mayor concentracién de acidos grasos volatiles en el efluente y menores
rendimientos de metano. Asimismo, la alimentacién intermitente del agua residual
y la operacion a altas cargas orgdnicas afectaron a la integridad estructural de los
granulos, resultando en la flotacién de éstos y en la oscilacion del tamafio de
particula. La adicién periddica de quitosano mejord entre un 12 y un 15 % la
actividad metanogénica especifica del fango granular en comparacién con los
reactores a los que no se afiadid el polimero.

La evaluacion de las comunidades microbianas en los ensayos de operacién
con alimentacién intermitente de agua residual revelé que se produjo una evolucién
hacia la predominancia de bacterias pertenecientes al filo Proteobacteria capaces
de ejercer un metabolismo sintréfico, con las especies del género Geobacter como
las bacterias predominantes en los sistemas. Tal como en el indculo de cada reactor,
los metandgenos hidrogenotréficos del género Methanocorpusculum fueron
abundantes.



El estudio presentado en el Capitulo 6 ha sido preparado para ser enviado a la
revista Bioresource Technology (Torres, K., Alvarez-Hornos., F.J., San-Valero, P.,
Gabalddén, C., Marzal, P. Intermittent operation of UASB reactors treating
wastewater polluted with organic solvents: process performance and microbial
community evaluation. Bioresour. Technol, preparado para su envio).

Una vez evaluada la formacién de biomasa granular con alimentacién continua
de sustrato orgdnico y la posterior operacién con alimentacién intermitente, en el
Capitulo 7 se abordd el estudio de la formacidn de biomasa granular en reactores
de flujo ascendente operados, en este caso, con alimentacion intermitente de agua
residual. En este estudio se pusieron en marcha dos reactores con un patrén de
alimentacién de sustrato de 16 horas al dia durante 7 dias a la semana. En los
ensayos se evalué el efecto de la carga hidrdulica sobre el proceso de granulacién,
operando un reactor con velocidades ascensionales del liquido entre 0.05 vy
0.15 m h', y otro con una velocidad ascensional de 3 m h'l. Los ensayos se realizaron
con adicion periddica de quitosano a fin de reducir el tiempo requerido para la
consecucién de biomasa granular y la puesta en marcha de los reactores. Se evalué
la operacion de los reactores, la evolucién del tamafio de particula y la estructura
de las comunidades microbianas al finalizar el experimento. En ambos sistemas se
efectud el tratamiento de una carga organica maxima de 13 kg DQO m3 d, con
eficacias de eliminacién superiores al 90 %. El aporte intermitente de sustrato
organico afecto al rendimiento de metano, siendo éste un aspecto a considerar para
alcanzar la maxima recuperacién posible del potencial energético derivado de la
degradacion de los disolventes organicos. La adicion periddica de quitosano
promovio la formacidon de biomasa granular. No obstante, se produjo un episodio
de sobredosificacion del polimero, resultando en la flotacidn de biomasa activa. Una
velocidad ascensional superior no evidencié un mejor rendimiento, en cambio,
pudo estar relacionada con la obtencién de granulos con un tamafio de particula
inferior y menos resistentes a las fuerzas de cizalladura. Respecto al andlisis de la
estructura de las comunidades microbianas, los microorganismos predominantes
observadas en ambos reactores pertenecen a los géneros Geobacter y
Methanocorpusculum. Operando con una velocidad ascensional inferior se observé
una mayor abundancia de microorganismos sulfatoreductores del género
Desulfovibrio.

En el Capitulo 7 se presenta, ademas, la comparacién de la estructura de las
comunidades microbianas del fango granular desarrollado en los diferentes
experimentos en los que se utilizé quitosano como coadyuvante del proceso de
granulacion. Dicha comparacién tuvo por objeto relacionar las comunidades



predominantes encontradas en los reactores con las diferentes condiciones
operacionales fijadas y con el proceso de formacidon de biomasa granular. Se
encontré que los microorganismos predominantes, aunque en abundancias
relativas variables, se agrupan en los géneros Methanocorpusculum, Geobacter y
Desulfovibrio, pese a que en los ensayos se utilizaron indculos que, si bien procedian
del mismo digestor, presentaron diferentes caracteristicas, y a que se evaluaron
condiciones operacionales diferentes, como el patréon de alimentacién de agua
residual y de sustrato organico, la carga organica, la concentracion de materia
orgdanica en el afluente, el tiempo de retencion hidraulico, la velocidad ascensional
del liquido y la adicién de quitosano. Estos resultados indicaron que la composicién
del agua residual determind la presencia de las comunidades microbianas. La
dominancia de microorganismos hidrogenotroficos indicé que la degradacion del
sustrato orgdnico hasta metano se produjo, principalmente, a partir de
interacciones sintrdéficas.

Finalmente, con el objetivo de evaluar otra estrategia para la consecucion de
biomasa granular, se realizd el estudio de la puesta en marcha de un reactor
anaerobio inoculado con un fango en suspensidn bajo alimentacion continua de
sustrato organico en presencia de esferas de alcohol polivinilico. En el estudio,
presentado en el Capitulo 8, se utilizaron esferas de alcohol polivinilico con el objeto
de proveer un material que actuara como bioportador para la formacién de nucleos
para el desarrollo de granulos. La puesta en marcha del reactor se alcanzé tras 100
dias, en los que se aplicaron cargas organicas en el intervalo comprendido entre 0.6
y 15 kg DQO m3 d, obteniendo eficacias de eliminacidn superiores al 90 %. Los
resultados del seguimiento de las caracteristicas del efluente del reactor y de la
variacion temporal del tamafio de particula demostraron la desintegracién de las
esferas. No obstante, la metodologia empleada para la puesta en marcha del reactor
favorecio la formacidn radpida de biomasa granular, tal como lo indicé el incremento
del tamafio medio de particula desde 85 hasta 441 um tras 30 dias de operacion. El
analisis de las comunidades de bacterias mostré que el alginato, procedente de la
desintegracion de las esferas, pudo servir como fuente de carbono para el
crecimiento de microorganismos como Dysgonomonas alginatilytica.

Las conclusiones de la presente tesis doctoral se han presentado en cada uno
de los capitulos correspondientes a resultados, y se compilan en el Capitulo 9 junto
con las perspectivas de investigacién en esta linea de trabajo.



ABSTRACT

Air pollution is one of the main environmental problems affecting the
ecosystems and the human health worldwide. Volatile organic compounds (VOC),
emitted mainly from the use of organic solvents in industrial processes, contribute
significantly to air pollution. Therefore, the emitting industries must reduce their
emissions and apply control techniques for the treatment and the elimination of
these atmospheric pollutants, complying with current legislation. Biological
technologies have proven to be technically and economically efficient for treating
VOC emissions. Despite this, the currently used biological technologies are based on
aerobic processes, requiring large area for their installation and presenting
drawbacks that limit their widespread full-scale application. In this context, the
research group in Environmental Engineering of the Department of Chemical
Engineering of the University of Valencia has developed a novel technology of
anaerobic bioscrubber for the treatment of highly soluble VOC in collaboration with
the company Pure Air Solutions B.V. In this process, VOC are initially transferred
from the gas phase to the liquid phase and afterwards they are degraded, following
the anaerobic process for industrial wastewater treatment, in high rate anaerobic
reactors using granular biomass.

This doctoral thesis studies the formation of granular biomass in high rate
anaerobic reactors treating synthetic wastewater polluted with organic solvents,
specifically, those that are main constituents of the flexographic industry air
emissions: ethanol, ethyl acetate and 1-ethoxy-2-propanol. Due to the imperative
need to obtain granular sludge for the proper operation of the high rate anaerobic
reactors, allowing a high solids retention time and high degradation rates of the
organic pollutants, this research addresses the evaluation of the anaerobic
granulation process using suspended sludge from the anaerobic digester of a
municipal wastewater treatment plant. The anaerobic degradation of wastewater
polluted with the ternary mixture of organic solvents is also evaluated under
different operational conditions, as well as the dynamic of the microbial
communities involved.

Chapter 1 describes environmental problems related to VOC emissions and the
most commonly used technologies for their treatment, with an emphasis on the
anaerobic bioscrubber. A review of the biochemical and microbiological aspects of
the anaerobic degradation process is included, as well as a description of the high



rate anaerobic reactors and their application for the treatment of wastewater
polluted with organic solvents of industrial interest. Chapter 2 describes the
anaerobic granulation process, pointing out the existing knowledge about the
mechanisms that give rise to this natural phenomenon and the factors affecting it.
Afterwards, Chapter 3 presents the objective of the doctoral thesis. The main
purpose of the work is to study the formation of granular biomass in laboratory scale
high rate anaerobic reactors treating synthetic wastewater contaminated with
highly water soluble organic solvents, and inoculated with suspended anaerobic
sludge. Chapter 4 details the materials and methods used to perform the
experimental work. The methodology applied in each study is described in the
corresponding chapter.

Chapter 5 presents results and discussion of the study of the effect of chitosan
addition on the granulation of a suspended sludge used as inoculum of three
anaerobic reactors continuously fed with a synthetic wastewater polluted with
ethanol, ethyl acetate and 1-ethoxy-2-propanol, operating at different flow
conditions and with the addition of the polymer or without it. The study lasted 219
days. The start-up and the operation of the reactors was evaluated according to the
organic matter removal efficiency and the methane production. The particle size
was evaluated over time and the physicochemical characteristics of the granular
biomass developed were determined. The study of the formation of granular
biomass was complemented with the analysis of the dynamics of the microbial
communities using two molecular biology techniques. Organic loading rates in the
range between 0.6 and 20 kg COD m™ d! were applied. The addition of chitosan
allowed to reduce the adaptation time of the suspended sludge for the degradation
of the wastewater, achieving removal efficiencies higher than 92 % after 11 days of
operation; while in the control reactor —without the addition of chitosan— a
removal efficiency of 84 % was obtained after 22 days of operation. In the reactors
assisted with the polymer it was possible to apply higher organic loading rates in a
shorter time, with greater stability and with a specific production of methane
between 10 and 12 % higher than the obtained in the control reactor. The analysis
of the effluent of the reactors showed the lowest degradation rate of 1-ethoxy-2-
propanol compared to the other components of the tertiary mixture, ethanol and
ethyl acetate. The lowest degradation rate was related to the ether cleavage that
acts as the limiting step.

Granular biomass was developed in the three reactors. Nevertheless, the
formation of granular biomass took place in a shorter time in the reactors assisted
with chitosan. The granules in these systems exhibited higher settling velocities with



values 1.4 and 1.8 times higher than that of the granules of the control reactor, a
higher specific methanogenic activity and a higher production of extracellular
proteins. The increase in particle size showed a correlation with the production of
extracellular proteins. The analysis of the microbial community dynamics showed
the predominance of microorganisms able to perform a syntrophic metabolism. The
results indicated that, initially, the archaea population was affected by the change
in environmental conditions and the exposure to organic solvents. The affectation
was more evident in the control reactor, in which the presence of species of the
genus Methanosaeta, which are key microorganisms in the formation and
maintenance of anaerobic granules, decreased to a greater extent than in the
reactors assisted with chitosan. The two techniques of molecular biology applied
allowed to determine that the microorganisms predominant in the granular sludge
of the three reactors belong to the genera Geobacter and Methanocorpusculum.
The presence of the last microorganism in high abundance in the three reactors
suggested its participation in the formation of granules, and indicated that
hydrogenotrophic methanogenesis was an important metabolic pathway for
methane production from the organic solvents fed.

Some of the results presented in Chapter 5 have been published in the
following paper:

Torres, K., Alvarez-Hornos., F.J., San-Valero, P., Gabaldén, C., Marzal, P., 2018.
Granulation and microbial community dynamics in the chitosan-supplemented
anaerobic treatment of wastewater polluted with organic solvents. Water Res. 130,
376-387.

Industrial treatment systems are subject to operational disturbances
associated with the dynamics of the production processes at industrial facilities.
These disturbances, such as variations in flow and concentration of the emissions,
can affect the dynamics of the microbial populations, the stability of the reactor and,
finally, the efficiency of the treatment. Chapter 6 evaluates the effect of
intermittent feeding on the performance of three high rate anaerobic reactors
treating wastewater polluted with organic solvents, on the characteristics of the
granular sludge and on the structure of the microbial communities. In order to
simulate typical operating conditions at industrial facilities, a feeding pattern of 16
hours per day during 5 days per week was applied. One of the reactors was operated
with periodic addition of chitosan. Operating at an organic loading rate up to
50 kg COD m3 d%, removal efficiencies greater than 94% were achieved, although



the methane yields were lower than those obtained in the assays carried out with
continuous feeding of wastewater. The capacity of the reactors to reach pseudo-
steady state conditions showed the robustness of the treatment. The evaluation of
the transient response of the reactors to the resumption of the wastewater feeding
showed a rapid recovery of the methanogenic activity after 8-hour periods without
organic substrate supply. The interruption periods of 56 hours affected to a greater
extent the metabolic activity of the anaerobic microorganisms, with a higher
concentration of volatile fatty acids in the effluent and lower methane yields.
Likewise, the intermittent feeding of the wastewater and the operation at high
organic loading rates affected the structural integrity of the granules, resulting in
the flotation of these and in the oscillation of the particle size distribution. The
periodic addition of chitosan improved the specific methanogenic activity of the
granular sludge between 12 and 15% compared to the reactors without the
polymer.

The evaluation of the microbial communities in this study revealed that there
was an evolution towards the predominance of bacteria capable of exerting a
syntrophic metabolism belonging to the Proteobacteria phylum, with the species of
the genus Geobacter as the predominant bacteria in the three reactors. As in the
inoculum of each reactor, the hydrogenotrophic methanogens of the genus
Methanocorpusculum were the most abundant.

The study presented in Chapter 6 has been prepared to be sent to Bioresource
Technology journal (Torres, K., Alvarez-Hornos., F.J., San-Valero, P., Gabaldén, C.,
Marzal, P. Intermittent operation of UASB reactors treating wastewater polluted
with organic solvents: process performance and microbial community evaluation,
Bioresour Technol, prepared for sending).

After the evaluation of the granulation process under continuous feeding of
organic substrate and the subsequent performance with intermittent feeding,
Chapter 7 approaches the study of the formation of granular biomass in upflow
anaerobic reactors operating, in this case, with intermittent feeding of wastewater.
In this study, two reactors were started-up with a substrate feeding pattern of 16
hours per day during 7 days per week. In these assays the effect of the hydraulic
load on the granulation process was evaluated, operating a reactor at upflow liquid
velocities between 0.05 and 0.15 m h%, and another at an upflow liquid velocity of
3 m hl. The assays were carried out with periodic addition of chitosan in order to
reduce the time required for the achievement of granular biomass and the start-up
of the reactors. The performance of the reactors was evaluated together with the



evolution of the particle size distribution and the structure of the microbial
communities at the end of the experiment. A maximum organic loading rate of 13
kg COD m™3 d'! was applied in both reactors, with removal efficiencies greater than
90 %. The intermittent supply of organic substrate affected the methane yield, this
being an aspect to take into account in order to reach the maximum possible
recovery of the energy derived from the degradation of organic solvents. The
periodic addition of chitosan promoted the formation of granular biomass.
However, there was an incident of the polymer overdose, resulting in the flotation
of active biomass. A higher upflow liquid velocity did not show a better
performance, instead of, could be related to the formation of granules with a
smaller particle size and less resistant to shear forces. Regarding the analysis of the
structure of microbial communities, the predominant microorganisms observed in
both reactors belong to the genus Geobacter and Methanocorpusculum. Operating
with a lower upflow velocity, a greater abundance of sulfate reducing bacteria of
the genus Desulfovibrio was observed.

Chapter 7 also presents the comparison of the structure of the microbial
communities of the granular sludge developed in the different experiments
performed with chitosan addition. The purpose of this comparison was to relate the
predominant communities found in the reactors with the different operational
conditions established and with the granulation process. It was found that the
predominant microorganisms, although in variable relative abundances, are
grouped in the genera Methanocorpusculum, Geobacter and Desulfovibrio,
although the inocula of the assays presented different characteristics, and different
operational conditions were evaluated, such as the pattern of wastewater and
organic substrate supply, the organic loading rate, the concentration of substrate in
the influent, the hydraulic retention time, the liquid upflow velocity and the addition
of chitosan. These results indicated that the composition of the wastewater
determined the presence of the microbial communities. The dominance of
hydrogenotrophic microorganisms indicated that the degradation of the organic
substrate to methane mainly occurred through syntrophic interactions.

Finally, in order to evaluate another strategy for the achievement of granular
biomass, the study of the start-up of an anaerobic reactor inoculated with
suspended sludge under continuous feeding of organic substrate in the presence of
polyvinyl alcohol gel beads was carried out. In the study, presented in Chapter 8,
polyvinyl alcohol gel beads were used to provide a material that could act as
biocarrier for the formation of nuclei for the development of granules. The start-up



of the reactor was reached after 100 days, increasing the organic loading rate from
0.6 to 15 kg COD m3 d%, achieving removal efficiencies higher than 90 %. The results
of the effluent characteristics of the reactor and of the evolution of the particle size
distribution showed the disintegration of the gel beads. However, the methodology
used for the start-up of the reactor favored a rapid formation of granular biomass,
such as the increase in the average particle size from 85 to 441 um after 30 days of
operation showed. The analysis of microbial communities showed that alginate,
resulting from the disintegration of the gel beads, could serve as carbon source for
the growth of bacteria as Dysgonomonas alginatilytica.

Conclusions of this doctoral thesis have been provided in each chapter of results
and are summarized in Chapter 9 together with the future perspectives.
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El control de la calidad del aire ha suscitado gran interés en las Ultimas décadas
debido al efecto adverso de la contaminacidn atmosférica sobre el medioambiente
y a su incidencia en el deterioro de la salud de los seres humanos. De acuerdo con
la Organizacién Mundial de la salud (WHO, 2016), la contaminacién atmosférica es
responsable de 3 millones de defunciones anuales; asi, una de cada nueve muertes
es atribuible a condiciones relacionadas con la exposicién a contaminantes
atmosféricos. La contaminacion atmosférica es un problema que afecta a todas las
regiones, entornos y grupos socioecondmicos del mundo y, debido a que su
incremento anual es alarmante, representa uno de los mayores riesgos ambientales
para la salud.

En Europa, la implementacion de politicas ambientales para la prevencion y el
control de las emisiones de contaminantes atmosféricos ha sentado principios para
la mejora de la calidad del aire en toda la regién. No obstante, persisten impactos
considerables sobre la salud humana y el medio ambiente: una proporcién
importante de la poblacion (en especial la que habita en zonas urbanas) y los
ecosistemas continlan expuestos a niveles de contaminacion atmosférica que
exceden los estandares europeos y, en particular, las directrices establecidas por la
OMS (EEA, 2016a). En este contexto, en el afio 2014, 16 de los 28 estados miembros
de la Unién Europea (UE-28) excedieron el valor objetivo de la concentracion de
ozono troposférico establecido por la UE para la proteccion de la salud humana,
120 pg m3 (valor promedio maximo diario de 8 horas) y, menos del 4 % de las
estaciones europeas registraron valores de conformidad con el limite determinado
por la OMS, 100 ug m3 (EEA, 2016a). El ozono troposférico puede causar asma y
agravar otras enfermedades respiratorias como el enfisema y la bronquitis crénica,
y ha sido asociado a dafios pulmonares permanentes por exposicidn a largo plazo
(USEPA, 2014). Se estima que en el afio 2013 la exposicion a corto plazo a este
contaminante produjo alrededor de 17 000 defunciones prematuras en Europa
(EEA, 2015). Puesto que la agencia Europea del Medio Ambiente prevé que para el
afio 2020 un 7 % de las estaciones continuardn registrando valores que exceden el
valor establecido por la UE, se deben tomar medidas adicionales que permitan dar
cumplimiento a los estandares actuales.

El ozono troposférico no se emite de manera directa a la atmésfera. Se trata
de un contaminante secundario formado a partir de reacciones fotoquimicas entre
contaminantes precursores: los oxidos de nitrogeno (NOyx) y los compuestos
organicos volatiles (COV) de origen biogénico y antropogénico. Las reacciones
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fotoquimicas que dan lugar a la formacion del ozono troposférico son complejas y
dependen de la luz solar, de factores geograficos y de la disponibilidad de los
precursores, cuyas emisiones, en su mayoria, provienen de fuentes antropogénicas
(WHO Regional Office for Europe, 2008). En Europa, uno de los principales sectores
gue contribuye a las emisiones atmosféricas de estos contaminantes es el sector
industrial (EEA, 2017a; WHO Regional Office for Europe, 2008).

La Directiva 2010/75/UE, en la cual se recogen las directrices sobre la
prevencion y el control integrados de la contaminacién procedente de actividades
industriales, regula en la actualidad la emisién de los precursores del ozono
troposférico. Centrandonos en los COV, en dicha directiva se definen como todo
compuesto organico, asi como la fraccidon 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. Los COV, ademas de ser precursores del ozono
troposférico, pueden causar efectos directos sobre la salud, tales como irritacién
conjuntival y nasal, dificultades respiratorias, cefaleas, mareos, nduseas, reacciones
alérgicas de la piel; y ejercer efectos carcinégenos y mutagénicos por exposicion a
corto y largo plazo (Bernstein et al., 2008; Fiedler et al., 2005; Laurent y Hauschild,
2014).

Debido a que no todos los COV tienen la misma reactividad fotoquimica y, en
virtud de ello, su efecto sobre el medio ambiente es diferente, se suele distinguir
entre metano (CH4) y compuestos organicos volatiles distintos de metano (COVNM),
estos Ultimos con mayor contribucién a la formacién del ozono troposférico
(Derwent, 1995). Las principales fuentes antropogénicas de emisiones de COVNM
provienen de la combustién incompleta de combustibles fdsiles, de pérdidas de
combustible por evaporaciéon, del uso de disolventes, de diversos procesos de
produccién industrial, de actividades agricolas y de la combustién de biomasa (WHO
Regional Office for Europe, 2008). En Europa, el sector de mayor contribucion a las
emisiones antropogénicas de COVNM es el sector de procesos industriales y uso de
productos, el cual comprende el 50 % de las emisiones, e incluye aquellas derivadas
de actividades no relacionadas con la combustién (EEA, 2017b). El uso de
disolventes y otros productos representa la mayor fuente emisora de COVNM (EEA,
2017c).

Pese a que las emisiones de COVNM en la UE-28 han disminuido de manera
significativa desde 1990, entre los afios 2014 y 2015 se observé un ligero incremento
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del 0.4 % adjudicado al aumento de las emisiones de algunos paises, entre ellos
Espafia (EEA, 2017b). De acuerdo con el Inventario de Emisiones elaborado por el
Ministerio de Agricultura y Pesca, Alimentacion y Medio Ambiente, las emisiones de
COVNM aumentaron un 2.6 % a nivel nacional en 2015. En la Figura 1.1 se muestra
la contribucidn de los diferentes sectores a las emisiones de COVNM en Espafia en
el afio 2015. Estas emisiones estan fundamentalmente dominadas por las
actividades que utilizan disolventes (48 % del total de las emisiones). En Espafia, las
emisiones de COVNM derivadas del uso de disolventes han tenido un descenso
notable desde el afio 2003 como resultado de la entrada en vigor de medidas
reguladoras tales como: la Directiva sobre las emisiones de COV debidas al uso de
disolventes organicos (Directiva 1999/13/CE; derogada por la Directiva 2010/75/UE)
y la directiva relativa a la limitacion de disolventes organicos en determinadas
pinturas y barnices y en los productos de renovacidn del acabado de vehiculos
(Directiva 2004/42/CE). El descenso en el consumo de pinturas por motivo de la
recesién econémica también ha propiciado la contraccion de las emisiones de COV.
No obstante, en el afio 2015, se evidencié una recuperacion del sector, lo cual
supuso el aumento de sus emisiones en un valor del 2.7 % (MAPAMA, 2017).

Transporte
rodado
4%

Producciény
distribucion de
energia
9%

Industria/ X

14%

Uso de
disolventes
48%

Agricultura
15%
Figura 1.1. Contribucién por sector a las emisiones de COVNM en Espafia en el afio
2015 (MAPAMA, 2017).

Los objetivos de control y reduccién de emisiones de COV y otros precursores
causantes de la acidificacion, la eutrofizaciéon o el ozono troposférico han sido
preceptuados en los paises miembros de la UE mediante la Directiva sobre Techos
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Nacionales de Emisiones (Directiva 2001/81/CE), derogada en diciembre de 2016
por la Directiva 2016/2284/EU relativa a la reduccién de las emisiones nacionales
de determinados contaminantes atmosféricos. La nueva directiva introduce limites
mas restrictivos para las emisiones de contaminantes atmosféricos, fijando para
Espafia un objetivo de reduccién del 22 % de las emisiones de COVNM para los afios
comprendidos entre 2020 y 2029, con la emisidn del aflo 2005 como referente, y
ampliando el objetivo de reduccidn a partir del afio 2030, estableciéndose éste en
un 39 %. Esta reduccidon converge con los objetivos establecidos en la politica
europea sobre calidad del aire a largo plazo, de manera concreta con el programa
“Aire Puro para Europa”, en el cual se prevé que, con la aplicacion plena de la nueva
directiva, los impactos sobre la salud sean reducidos un 52 % para el afio 2030 vy la
superficie de los ecosistemas en la que se exceden los limites de eutrofizacidon
disminuya un 35 % para este mismo afio. En este mismo programa se reconoce la
demanda de tecnologias eficientes y el desarrollo de soluciones innovadoras para
alcanzar los objetivos de mejora de la calidad del aire a largo plazo y, como
consecuencia, oportunidades de crecimiento y competitividad para los sectores que
ejercen sus actividades en el mercado de las tecnologias y los servicios ambientales.

La reduccidn de las emisiones industriales de COV se centra en la aplicacién de
medidas de prevencidn y de la disminucién de la contaminacion en origen, o en la
implementacién de técnicas de control asociadas al tratamiento de la corriente
contaminante. Estas técnicas, llamadas técnicas de final de tuberia o end of pipe,
permiten la depuracidn de la corriente residual para su emisidn al medio receptor.
En la siguiente seccidn se describen de manera sucinta las tecnologias actuales para
la depuracidn de emisiones industriales de COV, haciendo énfasis en las tecnologias
bioldgicas.

1.1 TECNOLOGIAS PARA EL TRATAMIENTO DE EMISIONES
INDUSTRIALES DE COV

Las medidas de prevencién y control de las emisiones industriales de COV
suponen la aplicaciéon de tecnologias efectivas que permitan obtener un elevado
nivel de proteccidon del medio ambiente tomando en consideracién los costes y
beneficios. En el &mbito europeo, las técnicas empleadas en la actualidad para el
control de las emisiones industriales de COV se encuentran recogidas en el
documento de referencia de las mejores técnicas disponibles (MTD), y pueden
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clasificarse, de acuerdo con su naturaleza, en procesos fisicoquimicos:
condensacion, adsorcidn, absorcidn, incineracion, oxidacion catalitica o separacién
por membranas; o en procesos bioldgicos: biofiltros, biolavadores, biofiltros
percoladores o biorreactores de membrana. La seleccion de la técnica mas
apropiada debe efectuarse en funcion de las caracteristicas fisicoquimicas de los
compuestos a depurar, el caudal y la concentracion de COV en la corriente de
interés, la eficacia de eliminacidn requerida y los limites de emision y, atendiendo a
otros criterios como costes de inversidn, costes de operacién e impactos sociales y
ambientales.

Los tratamientos bioldgicos destacan sobre los métodos fisicoquimicos
convencionales para la eliminacion de COV de emisiones industriales en virtud de
su eficacia, menor consumo de energia, menor impacto ambiental y facilidad de
operacion y mantenimiento (Cox y Russell, 2003; European Commission et al., 2014;
van Groenestijn y Kraakman, 2005). En particular, los procesos biolégicos son
especialmente adecuados para el control de emisiones caracterizadas por bajas
concentraciones de contaminante y elevados caudales (Delhoménie y Heitz, 2005;
Deshusses etal.,, 1997), para las que no es factible implementar técnicas
fisicoquimicas de recuperacién debido al desequilibrio entre costes de energia y de
operacion en relacidn con el beneficio medioambiental que se deriva (Comisién
Europea, 2009).

Los procesos biolégicos se fundamentan en la capacidad de los
microorganismos para metabolizar los COV de la corriente de interés, previa
transferencia de los contaminantes desde la fase gaseosa hacia la fase acuosa
biolégicamente activa. En éstos, los COV se trasforman en diéxido de carbono, agua
y en otros productos inorgdnicos y, en aplicaciones mas recientes, en metano,
contribuyendo al aprovechamiento y a la valorizacién de las corrientes residuales.
La aplicacién de los procesos bioldgicos de degradacién se efectia en diferentes
configuraciones de reactor. Las configuraciones mas consolidadas para la
eliminacion biolégica de COV en la actualidad corresponden a biofiltros, biofiltros
percoladores y biolavadores aerobios (Figura 1.2). Dichas configuraciones difieren
en sus caracteristicas técnicas y en el modo de operacién del proceso bioldgico, es
decir, el método de retencién de los microorganismos, la disposicion de las fases
fluidas y la presencia o ausencia de fases estacionarias (Delhoménie y Heitz, 2005).
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Figura 1.2. Esquema de las principales configuraciones de reactor para la
eliminacion bioldgica de COV: a) Biofiltro, b) Biofiltro Percolador y c) Biolavador
aerobio.

Los biofiltros consisten en reactores de lecho fijo en los que una corriente
himeda de aire contaminado fluye a través de un material poroso (Figura 1.2a). Los
microorganismos crecen adheridos a la superficie del material, el cual suele ser de
origen natural, formando una biopelicula en la que se difunden los contaminantes
para su degradacién. Los costos de instalacién y de operacién de este tipo de
sistemas son bajos respecto a los de las técnicas fisicoquimicas convencionales
como la adsorcién y la incineracidn catalitica. En condiciones éptimas de operacién,
se pueden obtener eficacias de eliminacién superiores al 90 % (Rene et al., 2013).
Una de las limitaciones de los biofiltros es el requerimiento de espacio para su
instalacion, que comparado con los procesos fisicoquimicos, es considerablemente
mayor para el tratamiento de altos caudales (Rene et al., 2013). Ademas, debido a
qgue los biofiltros convencionales operan sin alimentaciéon continua de una fase
liquida, el control de los parametros operacionales como el pH, la humedad del
material de soporte o el suministro de nutrientes puede ser dificil, y constituye el
principal inconveniente en la aplicacion de este tipo de tecnologia.

En los biofiltros percoladores el control de los parametros bioldgicos se
subsana mediante la alimentacion o recirculacion de una fase acuosa que contiene
los nutrientes que requiere el proceso bioldgico (Figura 1.2b). A medida que la
corriente de aire pasa a través del material de relleno, los COV se absorben en la
fase acuosa que rodea la biopelicula formada en las particulas del lecho, logrando
un mayor contacto con la biomasa. En estos sistemas se emplean materiales de
relleno sintéticos, generalmente pldsticos estructurados o aleatorios. El principal
inconveniente en la operacién de los biofiltros percoladores estd asociado a la
acumulacidn de exceso de biomasa en el lecho filtrante y como consecuencia, al
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aumento de pérdidas de presidn, canalizacién y creacién de zonas anaerobias,
problemas operacionales que pueden conducir a la disminucion de la eficacia del
tratamiento tras un tiempo prolongado de operacién. No obstante, se ha
demostrado la efectividad de esta tecnologia para el tratamiento de COV
procedentes del uso de disolventes organicos a escala industrial con altas eficacias
de eliminacidn tras tiempos prolongados de operacion (San Valero, 2016; Sempere
et al., 2012).

En los sistemas de biolavado se combinan los procesos de absorcidon y de
crecimiento de biomasa en suspension para efectuar la depuracién de una corriente
de aire contaminado con COV de alta solubilidad. Esta corriente pasa a través de
una torre de absorcién que transfiere los contaminantes a una fase liquida dispersa
que fluye en sentido opuesto. La corriente liquida contaminada es conducida a un
reactor bioldgico aireado y agitado, el cual contiene los microorganismos en
suspension y los nutrientes inorgdnicos para su crecimiento y mantenimiento
(Figura 1.2¢). Una vez se reduce la concentracion de COV en el reactor biolégico, la
corriente liquida se recircula a la torre de absorcién. Estos sistemas permiten el
tratamiento de altas cargas de aire contaminado contrastando con los biofiltros
convencionales y los biofiltros percoladores (Kennes et al., 2009), posibilitan el
control de los pardmetros bioldgicos de operacién y presentan una menor pérdida
de presion. Las principales desventajas de esta configuracién se encuentran en su
restriccion al tratamiento de COV altamente solubles en agua, la produccién de
biomasa en exceso y la baja disponibilidad de areas superficiales especificas para la
trasferencia gas/liquido, pese a que la adicion de materiales de relleno inertes a la
torre de absorcidon aumenta la superficie de transferencia entre los COV vy la fase
acuosa (Delhoménie y Heitz, 2005).

Otras biotecnologias no convencionales para el tratamiento de emisiones de
COV son los reactores de membrana y los contactores bioldgicos rotativos. Los
resultados a escala de laboratorio de ambas tecnologias han demostrado que
permiten el tratamiento de cargas orgdnicas similares o mayores que los biofiltros
convencionales o los biofiltros percoladores con altas eficacias de eliminacién
(Kumar et al., 2008; Ravi et al., 2010). No obstante, su aplicacién a escala industrial
aun es limitada (Kennes et al., 2009).

Pese a los avances realizados en cuanto al desarrollo de biotecnologias para la
eliminacion de compuestos organicos volatiles de emisiones industriales, los
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sistemas referenciados estan supeditados al proceso de degradacion aerobia, y con
ello, a sus limitaciones inherentes, tales como un gran requerimiento de area,
produccién de exceso de biomasa, obstruccion de lechos filtrantes y costes
operacionales. Ademas, estos tratamientos bioldgicos se fundamentan en la
oxidacion completa de los COV, por lo cual no es posible su aprovechamiento. Estas
limitaciones son especialmente importantes para industrias que presentan un
elevado consumo de disolventes, lo que ha llevado al grupo de investigacion GI2AM,
en cuyo seno se ha realizado la presente investigacion, al desarrollo de una nueva
tecnologia de biolavador anaerobio (Waalkens et al., 2015) en colaboracidn con la
compafiia Pure Air Solutions B.V.

El biolavador anaerobio consiste en un conjunto de operaciones unitarias en
ciclo cerrado cuyos equipos fundamentales son: una torre de lavado que transfiere
los contaminantes gaseosos a una fase acuosa, emitiendo asi un bajo contenido de
COV a la atmésfera, y un reactor anaerobio de tipo EGSB (Reactor granular de lecho
expandido o Expanded Granular Sludge Bed por sus siglas en inglés) en el cual se
lleva a cabo la degradacion bioldgica de los COV contenidos en la corriente liquida,
transformandolos en biogas, el cual puede ser utilizado como fuente de energia
mientras la corriente liquida tratada retorna a la unidad de absorcién. El biolavador
anaerobio permite el tratamiento de mayores cargas orgdnicas con una necesidad
de superficie menor respecto a los tratamientos aerobios convencionales (Bravo,
2017). Ademas, puesto que en este sistema se conciben los COV como un recurso
energético, constituye una alternativa a los procesos biolégicos aerobios y permite
reducir la huella de carbono de la industria emisora a la vez que se da cumplimiento
a los limites de emision establecidos en la normativa vigente. En este contexto, la
introduccién de la tecnologia de biolavador anaerobio promueve el modelo de
economia circular en las industrias que utilizan disolventes de alta solubilidad en
agua, modelo promovido por la Comisién Europea que constituye una contribucién
esencial a los esfuerzos de la UE encaminados a lograr una economia sostenible
(Comisién Europea, 2015).

El biolavador anaerobio ha sido concebido para el tratamiento de emisiones de
COV de alta solubilidad, es decir, COV con constantes de Henry inferiores a 0.01.
Entre los sectores industriales que emplean COV de alta solubilidad se encuentra el
de flexografia, uno de los sectores de la industria de impresién. La flexografia es un
proceso de impresion que utiliza un soporte de imagen de caucho o fotopolimeros
eldsticos con tintas liquidas que se secan mediante la evaporacion de los disolventes
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orgdnicos que contienen (EEA, 2016b). Este proceso permite el uso de una variedad
de materiales que incluye papel, tableros de plastico, films metalicos o celofan y se
utiliza ampliamente para la fabricacion de envases flexibles de la industria
alimentaria. En este tipo de impresion, el uso de tintas en base disolventes se
considera estandar debido a su facilidad de uso y a la calidad del producto final
(Sempere et al., 2012); no obstante, las tintas en base agua tienen un uso regular en
algunas aplicaciones como bolsas de papel y bolsas de plastico (EEA, 2016b). Las
tintas en base disolventes de uso comun en la industria flexografica contienen
compuestos oxigenados como etanol, acetato de etilo, isopropanol, 1-metoxi-2-
propanol, 1-etoxi-2-propanol, acetato de isopropilo, metiletilcetona, n-butanol y
varios ésteres (European Commission, 2007). El uso de estas tintas, la manipulacién
de las materias primas y las actividades de limpieza en las instalaciones industriales
generan emisiones de aire contaminado caracterizadas por altos caudales y bajas
concentraciones de COV (Sempere et al., 2012).

Recientemente, Bravo et al. (2017) han demostrado la efectividad de la
aplicacion del biolavador anaerobio para el tratamiento de las emisiones de una
industria flexografica en un prototipo industrial. En dicho prototipo se trataron
emisiones de aire contaminadas con etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol
(E2P), principalmente, con caudales de aire entre 184 y 1253 m?® h y una
concentracion promedio de 1126 + 470 mg C Nm3, alcanzando eficacias de
eliminacion del 93 £ 5 %, un rendimiento de metano de 0.32 Nm3kg DQO " degradada Y
un contenido de metano en la corriente de biogas del 94 + 3 %.

Como se ha indicado, la tecnologia de biolavador anaerobio se fundamenta en
la transferencia de los COV desde la fase gaseosa a una fase acuosa, y en la
aplicacion del proceso de degradacidn anaerobia en reactores de lecho granular
para el tratamiento de los contaminantes disueltos. Asi, dicho tratamiento se
efectia de acuerdo con los fundamentos de la depuracidon anaerobia de aguas
residuales de origen industrial. Si bien el uso del biolavador anaerobio para la
depuracion de COV derivados del uso de disolventes es un concepto innovador, en
la bibliografia se han documentado algunos ejemplos de la degradacién anaerobia
de aguas residuales que contienen disolventes organicos de interés en la industria
flexografica, tales como alcoholes (Henry et al., 1996; Vermorel, 2017; Widdel et al.,
1988), ésteres (Oktem et al., 2007) y éteres de glicol (Lafita, 2016; Vermorel, 2017;
Ferrero et al, 2018). Uno de los inconvenientes que se ha puesto de manifiesto en
la aplicacion de reactores de lecho granular para el tratamiento de disolventes
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organicos es la posible desintegracion del fango granular. El efecto téxico de algunos
disolventes (Costa etal.,, 2009; Lu etal., 2015a), las interrupciones en la
alimentacién de la carga orgdnica (Lafita etal., 2015) o la exposiciéon a
concentraciones altas de sustrato (Henry et al., 1996; Vermorel, 2017), pueden
ocasionar el deterioro y la desintegracion total de los granulos y, como
consecuencia, el lavado de biomasa y el descenso de la eficacia del tratamiento. La
pérdida de biomasa implica la necesidad de reposicidn y con ello tiempo y costes
adicionales asociados a la adquisicion de fango granular, o a la granulacién de un
fango en suspensidén para operar a las cargas organicas de interés con eficacias de
eliminacion altas. De hecho, en los trabajos de investigacién de Lafita (2016) y
Vermorel (2017), realizados en el grupo de investigacion GI?AM, se ha sefialado la
necesidad de profundizar en los pardametros involucrados en la desintegracién de la
biomasa granular en reactores anaerobios de lecho granular alimentados con aguas
residuales contaminadas con disolventes de uso industrial. Ademas, desde el punto
de vista industrial resulta de gran interés investigar la formacién de biomasa
granular a partir de fangos en suspensidn, que son indculos de facil adquisicidn
frente a los indculos granulares, para la puesta en marcha de reactores anaerobios.
Los problemas concernientes a la formacidn, retenciéon y desintegracion de biomasa
granular deben considerarse para la aplicacién efectiva de la tecnologia de
biolavador anaerobio en el tratamiento de COV procedentes del uso de disolventes
orgdanicos. La elucidaciéon de tales inconvenientes y el estudio de la puesta en
marcha de reactores anaerobios aplicados al tratamiento de un agua residual
contaminada con disolventes organicos de interés en la industria flexografica,
fundamenta la realizacién de la presente tesis doctoral.

1.2 FUNDAMENTOS DEL TRATAMIENTO ANAEROBIO

Los sistemas de tratamiento anaerobio constituyen una tecnologia bien
consolidada para el control de la contaminacién de aguas residuales industriales
(van Lier etal.,, 2008). El menor requerimiento de espacio para efectuar el
tratamiento de altas cargas organicas de manera eficaz, la menor produccién de
biomasa en exceso y el balance energético positivo de su operaciéon en comparacion
con los procesos aerobios convencionales, son aspectos que confieren a los sistemas
anaerobios la denominacion de tecnologias sostenibles (Show etal.,, 2010).
Considerando las limitaciones inherentes a los sistemas de biolégicos expuestas en
la seccidn anterior, el tratamiento anaerobio se presenta como una alternativa
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factible para el tratamiento de COV de alta solubilidad. En esta seccidon se describe
el proceso de degradacion anaerobia y los aspectos fundamentales de su aplicacidon
para el tratamiento de aguas residuales de origen industrial.

1.2.1 Etapas del proceso de degradacidén anaerobia: aspectos bioquimicos y
microbioldgicos

El balance energético positivo de los sistemas anaerobios procede de la
generacion de energia en forma de metano. En condiciones anaerobias, la materia
organica se convierte en metano produciendo aproximadamente 13.5 MJ CHa kg
DQOLeiiminada de energia térmica, lo cual supone una produccidn de energia eléctrica
de 1.5 kWh (asumiendo un 40 % de eficiencia en la conversién) (van Lier et al., 2015),
y por tanto, un valor afiadido respecto a los sistemas de tratamiento aerobio.

En ambientes metanogénicos, la materia orgdnica es degradada en ausencia
de aceptores de electrones inorgdnicos como oxigeno, sulfato o nitrato por
diferentes grupos de microorganismos que realizan un conjunto de
transformaciones bioquimicas, las cuales se pueden agrupar en cuatro etapas de
acuerdo con los productos obtenidos: hidrdlisis, acidogénesis, acetogénesis y
metanogénesis. Dichas transformaciones tienen lugar mediante reacciones
fermentativas y de oxidacidén anaerobia con protones o bicarbonato como aceptores
de electrones, las cuales ocurren de manera consecutiva y en paralelo, y que forman
parte de las rutas metabdlicas que los microorganismos efectian para la obtencidn
de energia en forma de ATP. En la Figura 1.3 se ilustran las etapas que conforman el
proceso de degradacién anaerobia de la materia organica compleja y los
microorganismos involucrados. En primera instancia, las bacterias fermentativas
hidrolizan las moléculas orgdnicas complejas a mondmeros solubles.
Posteriormente, dichos mondmeros se fermentan u oxidan de manera anaerobia a
acidos grasos de cadena corta, etanol, lactato, amonio y a compuestos que pueden
ser utilizados directamente por los microorganismos metanogénicos (hidrégeno,
formiato y acetato). En la siguiente etapa, las bacterias acetogénicas oxidan los
compuestos organicos reducidos, diferentes al acido acético, a hidrégeno, formiato
y acetato, productos que en la etapa final del proceso son convertidos en didxido
de carbono y en metano por los microorganismos metanogénicos. En los siguientes
apartados se describen con mayor detalle las diferentes etapas y subprocesos que
conforman el proceso de degradacion anaerobia de la materia organica.
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Figura 1.3. Esquema simplificado del proceso de degradacion anaerobia. Los
numeros indican los grupos de microorganismos implicados en las reacciones. 1.
Bacterias hidroliticas y fermentativas. 2. Bacterias acetogénicas productoras de
hidrégeno. 3. Bacterias acetogénicas consumidoras de hidrégeno. 4. Metandgenos
hidrogenotréficos 5. Metandgenos acetoclasticos (adaptada de van Lier et al.,
2008).

Hidrdlisis

La etapa de hidrdlisis consiste en la conversién de moléculas organicas
complejas como carbohidratos, proteinas y lipidos en moléculas mas simples que
pueden atravesar la membrana celular de las bacterias fermentativas o
acidogénicas. Las moléculas organicas complejas se hidrolizan mediante la accién
de enzimas extracelulares que secretan las bacterias hidroliticas-fermentativas. Las
proteasas catalizan la hidrdlisis extracelular de proteinas a polipéptidos y a
aminodcidos. Por su parte, los polisacdridos se hidrolizan a azlcares simples
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mediante la accién de enzimas glucosidasas; mientras la hidrélisis de lipidos es
realizada por lipasas, enzimas que catalizan la escision de los enlaces éter que unen
los acidos grasos de cadena larga al glicerol, siendo estos los productos que se
obtienen. Los productos de la etapa hidrolitica constituyen el sustrato de las
bacterias acidogénicas. En el tratamiento de corrientes con un alto contenido de
sélidos, la hidrdlisis se considera la etapa limitante en la produccién de biogas
(Azman etal., 2015; Pavlostathis y Giraldo-Gomez, 1991) debido a la poca
disponibilidad de superficies libres accesibles para las reacciones enzimaticas y a la
estructura quimica del material particulado (van Lier et al., 2008).

Acidogénesis

En esta etapa del proceso de degradacion, los productos solubles obtenidos en
las reacciones hidroliticas se convierten en una variedad de compuestos orgdnicos
de bajo peso molecular, principalmente acido grasos volatiles de cadena corta de
mas de dos atomos de carbono, es decir, acido propidnico y acido butirico, asi como
alcoholes, acido lactico, amonio, didxido de carbono, y los precursores directos de
la formacion de metano: acido acético e hidrégeno (Figura 1.3). Las bacterias
acidogénicas degradan los aminoacidos y los azlcares mediante reacciones en las
gue los compuestos organicos sirven como donadores y aceptores de electrones, es
decir, reacciones fermentativas, cuyos productos principales, como se ha
mencionado previamente, son acidos grasos volatiles de mas de dos carbonos. La
degradacion de los acidos grasos de cadena larga, productos de la hidrélisis de
lipidos, tiene lugar mediante reacciones de oxidacién anaerobia que, atendiendo a
la definiciéon de Gujer y Zehnder (1983), corresponde al proceso microbiano en el
que el hidrégeno es el principal sumidero de electrones. En este tipo de reacciones,
realizadas por las bacterias acetogénicas, el acido acético es el principal producto.

Los productos finales del metabolismo de las bacterias acidogénicas dependen
del tipo de sustrato y de las condiciones ambientales del sistema, en especial, de la
presion parcial del hidrégeno. En lo que respecta a la fermentacién de azucares, ésta
se produce principalmente por la ruta Embden-Meyerhof-Parnas a piruvato,
generando electrones que reducen los portadores primarios de electrones, como
NADH (Mclnerney y Bryant, 1981). Los productos principales de la fermentacién de
azucares son etanol, lactato, acidos grasos volatiles, dioxido de carbono e
hidrégeno. El producto final depende de cdémo las bacterias fermentativas
metabolizan el piruvato y de la transferencia de hidrégeno entre éstas y los
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microorganismos consumidores de hidrégeno. Esta interaccion sintroéfica,
denominada transferencia de hidrégeno entre especies, permite mantener la
presion parcial de hidrégeno en niveles bajos, aumentando asi el potencial de
reduccion de la reaccién H*/H,. Cuando los microorganismos hidrogenotroficos
consumen de manera eficiente el hidrégeno manteniendo la presién parcial en
niveles bajos, las bacterias fermentativas producen hidrégeno a partir de la
oxidacién del mediador redox NADH. Dicha produccién permite que el piruvato se
degrade hasta didxido de carbono, hidrégeno y acetato, siendo éste el producto
principal de la fermentacion de azlcares. Ahora bien, si el hidrégeno se acumula en
el sistema, el NADH es oxidado para producir compuestos mas reducidos como
propionato, butirato e incluso lactato y etanol a partir del piruvato (Mclnerney y
Bryant, 1981; Pavlostathis y Giraldo-Gomez, 1991). El crecimiento en sintrofia de las
bacterias fermentativas con microorganismos hidrogenotroficos resulta en la
obtencidn de mayores cantidades de ATP (Stams y Plugge, 2009)

En cuanto alos productos principales de la fermentaciéon de aminoacidos, éstos
son, generalmente, acidos grasos volatiles de cadena corta, didéxido de carbono,
hidrégeno y amonio. La fermentacién de aminoacidos procede mediante dos rutas
metabdlicas principales (Li et al., 2017): 1) la reaccidn Stickland, en la que pares de
aminodcidos se convierten en acidos grasos volatiles e hidrégeno en reacciones de
Oxido-reduccién; el aminoacido que actia como donador de electrones se oxida
hasta un acido volatil con un dtomo de carbono menos que el aminoacido original,
mientras que el aminoacido que actla como aceptor de electrones se reduce hasta
un acido volatil con el mismo ndmero de atomos de carbono que el aminoacido
original y, 2) mediante la degradacién de un solo aminodcido en asociacién
sintréfica con microorganismos consumidores de hidrégeno. En el tratamiento de
aguas residuales que contienen proteinas, las bacterias fermentativas degradan los
aminoacidos de manera preferente mediante reacciones de Stickland (Ramsay y
Pullammanappallil, 2001); mientras que la degradacidon sintrofica domina en
entornos donde la concentracion de aminodcidos es baja (Morris et al., 2013). Un
aspecto importante de la degradacién anaerobia de los aminoacidos es la liberacién
de NHs, el cual puede actuar como aceptor de electrones y puede conducir al
aumento del pH del medio. Ademas, la alta concentracién de NH; resultante de la
degradacion de aminoacidos puede resultar inhibitoria para los microorganismos
metanogénicos (Li et al., 2017; Westerholm et al., 2011).
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Las bacterias que llevan a cabo la hidrélisis y la fermentacién de la materia
organica comprenden un grupo diverso de microorganismos facultativos vy
anaerobios estrictos, siendo estos ultimos mas abundantes en reactores
anaerobios. En general, se ha indicado que bacterias anaerobias estrictas como
Bacteroides, Clostridia, Bifidobacteria, Propionibacterium, Bacillus y bacterias
pertenecientes a la familia Porphyromonadaceae realizan las reacciones
hidroliticas-fermentativas mas importantes (Aydin, 2016; Grady etal., 2011;
Mclnerney y Bryant, 1981; Wang et al., 2015). No obstante, la naturaleza del
sustrato es determinante para la predominancia de los microorganismos en el
sistema (Grady etal.,, 2011). Entre los organismos facultativos que se han
identificado en sistemas de tratamiento de aguas residuales se encuentran
Flavobacteriem, Alcaligenes y Achromobacter (Show et al., 2010).

Como se menciond previamente, la degradacién de los acidos grasos de cadena
larga procede mediante reacciones de oxidacion anaerobia en la que el acido acético
es el producto principal. Asi pues, la degradacion de estos productos de la hidrélisis
de lipidos se aborda en el siguiente apartado, la acetogénesis.

Acetogénesis

En la tercera etapa del proceso de degradacion anaerobia, la acetogénesis, las
bacterias acetogénicas convierten los productos intermediarios obtenidos en la
etapa acidogénica, acidos grasos volatiles de cadena corta (excepto el acido
acético), alcoholes, algunos compuestos aromaticos y los acidos grasos de cadena
larga, en 4acido acético, hidrogeno y didxido de carbono. La produccién de acido
acético tiene lugar de acuerdo con dos mecanismos distintos: deshidrogenacién
acetogénica e hidrogenacién acetogénica u homoacetogénesis.

La deshidrogenacion acetogénica hace referencia a la oxidacion anaerobia de
alcoholes, acidos grasos de cadena larga y acidos grasos volatiles de cadena corta
para la formacion de acido acético, didéxido de carbono e hidrégeno (Figura 1.3). Los
sustratos acetogénicos mas importantes son el propionato y el butirato, (van Lier
et al., 2008). Se conocen dos rutas metabdlicas para la degradacion del propionato,
la ruta metilmalonil-CoA y la de dismutacion. La mayoria de las bacterias capaces de
oxidar el propionato utilizan la ruta de metilmalonil-CoA para convertir este
compuesto en acetato, didxido de carbono e hidrégeno o formiato (de Bok et al.,
2004). Las bacterias sintroficas como Syntrophobacter, Pelotomaculum 'y
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Desulfotomaculum han sido descritas como microorganismos capaces de efectuar
la oxidacién de propionato (Mclnerney et al., 2008). La ruta de dismutacion, en la
que dos moléculas de propionato se convierten en acetato y butirato, sélo se ha
identificado en el microorganismo sintrofico Smithella propionica (Liu et al., 1999).
El butirato, asi como los acidos grasos de cadena larga, se degradan mediante la ruta
denominada B-oxidacidn, un proceso ciclico en el cual los grupos acetil de la cadena
alifatica de los acidos grasos se escinden produciendo acetato e hidrégeno,
principalmente. La oxidacién de acidos grasos de cadena larga con un nimero impar
de carbonos produce, ademas de acetato, propionato (van Lier etal.,, 2008).
Especies sintréficas pertenecientes a los géneros Syntrophomonas, Syntrophus y
Syntrophothermus realizan la oxidacidn anaerobia del butirato y algunos acidos
grasos de cadena larga en asociacidn con microorganismos hidrogenotréficos como
Methanospirillum, Methanobacterium, Methanotermobactery Desulfovibrio (Stams
etal., 2012).

Las bacterias acetogénicas son productoras obligadas de hidrégeno y su
metabolismo es inhibido por concentraciones altas de este producto. Estos
microorganismos soélo son capaces de efectuar la deshidrogenacion acetogénica
cuando el hidrégeno producido es consumido de manera eficiente por los
microorganismos hidrogenotréficos. Por lo tanto, la oxidacién anaerobia de los
sustratos acetogénicos requiere de interacciones sintréficas obligadas (Stams,
1994). En este sentido, en la Tabla 1.1 se muestra el cambio en la energia libre de
Gibbs (AG®’) de algunas reacciones acetogénicas sin y con la asociacién sintréfica
con microorganismos metanogénicos consumidores de hidrégeno. Como se observa
en dicha tabla, bajo condiciones estandar (T = 298.15 K, pH = 7, P=1 atm para gases,
1M para solutos) las reacciones acetogénicas no son termodindmicamente
favorables, tal como indica el valor positivo de AG*’. No obstante, en condiciones en
las que la presién parcial de hidrégeno es inferior a 10* atm, las reacciones
acetogénicas son termodindmicamente favorables y pueden proceder (Grady et al.,
2011; Stams, 1994). En los reactores metanogénicos la asociacion sintrdfica de las
bacterias acetogénicas con los metandgenos hidrogenotréficos deriva en presiones
parciales de hidrégeno bajas, lo cual permite la conversién de los sustratos
acetogénicos y la formacion de CH4 (Tabla 1.1). Esta asociacion sintrdfica, que
procede mediante el mecanismo de transferencia de hidrégeno entre especies, es
esencial para la conversion de los sustratos acetogénicos y para evitar la inhibicién
del proceso, ya que en la oxidacidon anaerobia de éstos se producen grandes
cantidades de hidrégeno como resultado de la trasferencia directa de electrones
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desde los portadores (NADH y FADHz) a los protones. En condiciones adecuadas de
operacion, la presién parcial de hidrégeno de un reactor metanogénico no debe
exceder un valor de 10 atm, y generalmente se encuentra entre 10 y 10 atm
(van Lier et al., 2008).

Tabla 1.1. Algunas reacciones acetogénicas y su energia libre de Gibbs (adaptada de
Mclnerney, 2001).

AGoI

Reaccién <
! (kJ reaccién?)

Metanogénesis hidrogenotrofica
4H2 + HCOs™ + H*-> CH4 + 3H20 -135.6 (1.1)

Reaccidn acetogénica sin el consumo de H:z por parte de
metandgenos

Lactato

CH3CHOHCOO + 2H20 - CH3COO™ + HCOs™ + 2H*+ 2H: -4.2 (1.2)
Etanol

CH3CH20H + H20 - CH3COO + H™ + 2H; +9.6 (1.3)
Butirato

CH3CH2CH2COO0" + 2H20 - 2CH3COO™ + H* + 2H2 +48.3 (1.4)
Propionato

CH3CH2COO" + 3H20 - CH3COO" + HCO3 + H*+ 3H> +76.1  (1.5)

Reaccion sintréfica acoplada al consumo de hidrégeno por parte de
metandgenos

CH3CHOHCOO + 2H20 - 2CH3COO™ + HCO3™ + CHa + 2H> -143.6 (1.6)
2CH3CH20H + HCO3 - 2CH3COO™ + H20 + CHa+ H* -116.4  (1.7)
2CH3CH2CH2CO0 + HCO3 + H20 - 4CH3COO™ + CHa + H* -39.4  (1.8)
4CH3CH2C00" + 3H20 - 4CH3COO" + HCO3™ + 3CHa + H* -102.4  (1.9)

En cuanto a los microorganismos capaces de ejercer un metabolismo
sintrofico, la comparacién de las secuencias del acido ribonucleico ribosdémico 16S
(ARNr 16S), o de los genes que lo codifican, ha permitido establecer que la mayoria
de estos microorganismos se agrupan en especies pertenecientes a la clase
Deltaproteobacteria y a las bacterias gram positivas de bajo contenido en guaninay
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citosina (G+C) (Mclnerney etal.,, 2008). Los géneros que agrupan especies
sintréficas dentro de la clase Deltaproteobacteria son Syntrophus, Syntrophobacter,
Desulfoglaeba, Geobacter, Desulfovibrio y Pelobacter. Dentro de las bacterias gram
positivas de bajo contenido en G+C se distinguen dos grupos que realizan un
metabolismo sintréfico. El primer grupo se compone por especies pertenecientes a
los géneros Desulfotomaculum, Syntrophobotulus, Sporotomaculum vy
Pelotomaculum. La familia Syntrophomonadaceae conforma el segundo grupo e
incluye especies de los géneros Syntrophomonas, Syntrophothermus vy
Thermosyntropha (Mclnerney et al., 2008).

En la hidrogenacién acetogénica u homoacetogénesis, las bacterias
homoacetogénicas producen acido acético a partir de la reduccién de didxido de
carbono, con hidrégeno como donador de electrones (Figura 1.3), a través de la ruta
metabdlica de Wood-Ljungdahl (Spirito et al., 2014). El formiato, el mondxido de
carbono o el metanol, son otros sustratos utilizados para la formacién de 4acido
acético. La bacterias homoacetogénicas pueden competir con los metandgenos
hidrogenotréficos por el hidrégeno del medio, siendo la homoacetogénesis mas
favorable energéticamente a presiones altas de hidrégeno y a bajas temperaturas
(Chong etal.,, 2012; Conrad y Wetter, 1990; Spirito et al., 2014). Las bacterias
homoacetogénicas bien caracterizadas se encuentran dentro de los géneros
Clostridium y Acetobacterium. No obstante, los miembros de muchos otros géneros,
pueden realizar la hidrogenacién acetogénica, entre ellos Moorella y Sporomusa
(Spirito et al., 2014). Entre las pocas bacterias que emplean mondxido de carbono
para la formacidn de acido acético se encuentran Peptostreptococcus productus y
Eubacterium limosum. Esta Ultima bacteria, ademas, puede utilizar metanol o
compuestos aromaticos metoxilados para la produccién de acido acético (Diekert y
Wohlfarth, 1994).

Metanogénesis

La metanogénesis es la Ultima etapa en el proceso de degradacidén anaerobia
de la materia orgénica (Figura 1.3). En ésta, las arqueas metanogénicas generan
metano y didxido de carbono a partir de un nimero limitado de sustratos, entre
ellos acetato, didxido de carbono-hidrégeno, formiato, metanol, metilaminas, o
monodxido de carbono. De acuerdo con el sustrato que utilizan para la produccion
de metano, los microorganismos metanogénicos se clasifican en metandgenos
acetotroficos o consumidores de acido acético, dando lugar a la metanogénesis
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acetocldstica; en metandgenos hidrogenotroficos, los cuales forman metano a partir
de la reduccién del CO; con hidrégeno o formiato como donadores de electrones en
la denominada metanogénesis hidrogenotrdéfica; y en metandgenos metilotroéficos,
que reducen el grupo metilo de ciertos compuestos para la produccién de metano
(metanogénesis metilotrofica). En la Tabla 1.2 se presentan algunas reacciones
metanogénicas segln el tipo de sustrato utilizado y los microorganismos
involucrados.

Tabla 1.2. Reacciones metanogénicas segin el tipo de sustrato y los
microorganismos metanogénicos involucrados (adaptada de Liu y Whitman, 2008).

Reaccidon metanogénica Microorganismos involucrados

Acido acético

CH3COOH - CHa + CO2 Methanosarcina y Methanosaeta

CO:

4H; + CO2 - CHa + 2H20 La mayoria de los metandgenos
4CHOOH - CHa+ 3CO02 + 2H20 Muchos metandgenos hidrogenotroéficos

Algunos metandgenos hidrogenotréficos
como Methanobacterium formicicum

4CO + 2H20 - CHa + 3H20 Methanothermobacter y Methanosarcina

CO2 + 4C3HsO - CHa + 4C3HeO + 2H20

Compuestos con grupo metilo

Methanosarcina y otros metandgenos
metilotréficos

Methanosphaera y Methanomicrococcus
blatticola

4CH30H - 3CH4+ CO2 + 2H,0

CH30H + H2—> CHa+ 2H.0

Los microorganismos metanogénicos son filogenéticamente diversos pese a
degradar un ndmero limitado de sustratos. Estos se clasifican en cinco érdenes:
Methanopyrales, Methanococcales, Methanobacteriales, Methanomicrobiales y
Methanosarcinales. En ambientes anaerobios es comun la interaccién de miembros
pertenecientes a los tres ultimos 6rdenes con bacterias anaerobias para la
degradacion de la materia organica (Stams y Plugge, 2009).

En la metanogénesis acetoclastica los metandgenos utilizan el acido acético
para la produccion de metano. El 4cido acético es el precursor de aproximadamente
dos tercios del metano que se produce en los reactores anaerobios (Grady et al.,
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2011; Jetten et al., 1992); no obstante, sélo dos géneros de arqueas metanogénicas
emplean este sustrato para la formacidn de metano: Methanosarcina vy
Methanosaeta (Smith y Ingram-Smith, 2007), ambos pertenecientes al orden
Methanosarcinales. Estos microorganismos realizan la escision del acido acético
para oxidar el grupo carboxilo a didxido de carbono y reducir el grupo metilo a
metano (Liu y Whitman, 2008), y difieren en su metabolismo y en los mecanismos
de conservacion de energia. Las especies del género Methanosarcina son
metabdlicamente versatiles. Ademas del acido acético, pueden degradar H»-CO,,
metilaminas, metanol y formiato. En contraste, las especies del género
Methanosaeta son especialistas que sélo utilizan acido acético para la formacién de
metano (Smith y Ingram-Smith, 2007). Otra diferencia que presentan estos
microorganismos son las enzimas que catalizan la primera etapa de la formacién de
metano, la cual consiste en la activacion del acido acético a acetil-CoA.
Methanosarcina activa el acido acético mediante las enzimas acetato quinasa y
fosfato acetiltransferasa, mientras que Methanosaeta realiza la activacién mediante
la enzima acetil-CoA sintetasa (Jetten et al., 1992). En cuanto a las caracteristicas
cinéticas, Methanosarcina presenta una velocidad de crecimiento alta y una
afinidad baja por el acido acético. Para su crecimiento se requieren concentraciones
minimas de acido acético entre 0.2 y 1.2 mM. En contraste, Methanosaeta presenta
una velocidad de crecimiento baja y una alta afinidad por el sustrato; el umbral
minimo para la utilizacién de acido acético es mucho mas bajo, 7 - 70 uM (Jetten
etal.,, 1992; Mclnerney, 2001). Por ello, en sistemas de tratamiento de aguas
residuales en los que la concentraciéon de acido acético en el efluente es baja,
Methanosaeta tiene ventajas cinéticas sobre Methanosarcina. No obstante, la
abundancia relativa de estos dos microorganismos también esta influenciada por la
carga de sustrato alimentada a los reactores. Methanosaeta es predominante en
reactores de alta carga debido a su eficiente adhesidn y a su participacion en el
fendmeno de granulacion; mientras que Methanosarcina es mas sensible al estrés
hidraulico y suele predominar en reactores de lecho fijo y de tanque agitado (Liu y
Whitman, 2008).

La metanogénesis hidrogenotrofica procede segin una serie de cuatro
reacciones en la que se reducen dos electrones para convertir el CO; o el
bicarbonato en CH; (Boone etal, 1993). Los electrones proceden
fundamentalmente de la oxidacion del H, o del formiato. Ademas, algunos
metandgenos hidrogenotroéficos pueden oxidar alcoholes secundarios y achololes
primarios para la reduccién del CO, (Widdel, 1986; Widdel et al., 1988).
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La mayoria de los metandgenos pueden reducir el CO; a metano utilizando el
hidrégeno como donador primario de electrones (Liu y Whitman, 2008). Como se
indicé anteriormente, la habilidad de los metandgenos hidrogenotréficos para
mantener la presién parcial de hidrégeno en valores bajos afecta los productos de
la etapa acidogénicay es esencial para la degradacion de los sustratos acetogénicos.
Muchos metandgenos también pueden usar el formiato de manera equivalente al
hidrégeno como aceptor primario de electrones (Boone et al., 1993). El formiato es
un producto comun de las reacciones fermentativas y puede ser un intermediario
esencial para el metabolismo sintréfico (Mclnerney, 2001). Ambos mecanismos de
trasferencia de electrones entre especies, el de hidrégeno y el de formiato, son
fundamentales para la degradacion de la materia orgdnica en reactores
metanogénicos (Shen et al., 2016; Stams, 1994).

Algunos metandgenos hidrogenotréficos también pueden utilizar alcoholes
secundarios —como el isopropanol— como donadores de electrones para la
formacién de metano (Widdel, 1986; Zellner y Winter, 1987), y un nimero reducido
puede usar alcoholes primarios como el etanol (Frimmer y Widdel, 1989; Widdel
et al., 1988). El uso de este tipo de sustratos es una excepcion a la incapacidad
generalizada de los metandgenos para metabolizar directamente la mayoria de
sustratos. No obstante, la oxidacién ocurre de manera incompleta y la formacion de
metano procede de la reduccion del didxido de carbono (Liu y Whitman, 2008).

Los metandgenos hidrogenotréficos se clasifican en tres drdenes dentro del
dominio Arquea: Methanobacteriales, Methanococcales y Methanomicrobiales
(Zinder, 1993). Los géneros mas comunes en digestores anaerobios corresponden a
Methanobacterium, Methanospirillum y Methanoculleus (Leclerc et al., 2004; Liu y
Whitman, 2008). Debido a que los metandgenos hidrogenotréficos son autotroficos,
su rendimiento de biomasa, en el intervalo de 0.01 a 0.06 DQObiomasa € DQO?, es mds
bajo que el de los metandgenos acetocldsticos (0.03 a 0.07 g§ DQObiomasa & DQOY). Por
ello, la produccién de CH4 no contribuye de manera significativa a la formacién de
nuevas células (Grady et al., 2011).

La metanogénesis también se efectlia mediante la reduccién del grupo metilo
de compuestos como el metanol, trimetilamina y dimetil sulfuro (metanogénesis
metilotréfica). Los electrones requeridos para la reduccion del grupo metilo a
metano se obtienen de la oxidacién de una fraccién de los grupos metilo a didxido
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de carbono, o de la oxidacion del hidrégeno (Boone et al., 1993). En la primera ruta,
gue siguen la mayoria de los metandgenos metilotréficos, tres grupos metilo se
reducen a metano por cada molécula de CO; formada. Otros metandgenos
metilotréficos como Methanosphaera se especializan en la reduccidén del grupo
metilo mediante la oxidacidn del hidrogeno (Tabla 1.2) (Miller y Wolin, 1985). Los
microorganismos capaces de reducir compuestos metilados para la formacién de
metano se limitan al orden Methanosarcinales, a excepcién de las especies de
Methanosphaera, que pertenecen al orden Methanobacteriales (Liu y Whitman,
2008).

1.2.2 Factores que inciden en el proceso de degradacion anaerobia

La degradacién anaerobia de la materia organica es un proceso bioldgico
fuertemente influenciado por factores ambientales y operacionales que afectan de
manera directa a la actividad metabdlica de los microorganismos involucrados. La
operacion adecuada de los reactores anaerobios y su optimizacion requieren del
conocimiento de dichos factores y de su influencia sobre el proceso. A continuacién,
se describen los pardmetros operacionales y ambientales de mayor incidencia en el
funcionamiento de los reactores anaerobios.

Temperatura

Entre los factores que afectan al crecimiento de los microorganismos, la
temperatura es uno de los mds importantes. La temperatura afecta a la velocidad
de reaccion y a la velocidad de difusién del sustrato, de modo que es un parametro
transcendental para el disefio y la operacion de un sistema de tratamiento bioldgico.
La temperatura influye, ademas, en otros factores como la solubilidad de gases, la
solubilidad de compuestos organicos e inorganicos y en las caracteristicas de
sedimentacién de los solidos bioldgicos debido a cambios en la viscosidad del agua
(Lettinga et al., 2001; Ozgun et al., 2013).

Los sistemas de tratamiento anaerobio se asocian con tres intervalos de
temperatura en los que el crecimiento microbiano tiene lugar: psicrofilico, entre 4
y 15 °C; mesofilico, entre 20 y 40 °C; y termofilico, entre 45y 70 °C (Chernicharo,
2007). Generalmente, la actividad bioldgica de los microorganismos aumenta con el
aumento de la temperatura. No obstante, en cada intervalo existe un valor éptimo
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en el cual la velocidad de crecimiento es maxima. A partir de este valor, un leve
incremento en la temperatura puede causar un descenso abrupto de la velocidad
de crecimiento, tal como se observa en la Figura 1.4, que ilustra la velocidad de
crecimiento relativo de los microorganismos metanogénicos en los diferentes
intervalos de temperatura. Los procesos anaerobios presentan un mejor
rendimiento en los intervalos de temperatura mesofilico y termofilico, en los que el
crecimiento éptimo de los microorganismos metanogénicos se encuentra entre 30
y 40 °C,y entre 50y 60 °C, respectivamente. De modo que la mayoria de los sistemas
de tratamiento anaerobio se disefian en estos intervalos de temperatura (Grady
et al, 2011).
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Figura 1.4. Velocidad de crecimiento relativo de los metandgenos psicrofilicos,
mesofilicos y termofilicos (adaptada de Lettinga, 2001).

Entre las distintas etapas que componen el proceso de degradacién anaerobia,
la temperatura de operacién afecta en mayor medida a la acetogénesis y a la
metanogénesis, ya que las bacterias acetogénicas y las arqueas metanogénicas que
efectian ambas etapas, respectivamente, son microorganismos especializados muy
sensibles a los cambios de temperatura (Rajeshwari et al., 2000). No obstante, la
temperatura de operacién también puede afectar las reacciones hidroliticas-
acidogénicas. Para aguas residuales con un contenido de materia orgdnica simple o
facilmente biodegradable, la temperatura tiene una mayor influencia sobre la
metanogénesis (Grady et al., 2011). En contraste, para aguas residuales con un alto
contenido de materia organica compleja o material particulado, el efecto de la
temperatura en las etapas hidrolitica y acidogénica es mas significativo debido a que
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las enzimas que catalizan estas reacciones son muy sensibles a las variaciones de
temperatura (Rizvi et al., 2014; van Lier et al., 2008).

Como se indicé anteriormente, las aplicaciones a gran escala de procesos
anaerobios se efectian en los intervalos de temperatura mesofilico y termofilico
debido a su operacidén eficaz y al hecho de que hasta hace poco, los procesos
psicrofilicos no se consideraban viables debido a la baja actividad metabdlica de los
microorganismos y a las bajas tasas de produccién de biogds (Connaughton et al.,
2006a). Sin embargo, muchos efluentes procedentes de actividades industriales se
descargan a una temperatura ambiente baja (Lettinga et al., 2001), por lo que el
estudio y la optimizacién del tratamiento anaerobio a bajas temperaturas ha
suscitado un interés creciente (Collins et al., 2006; Enright et al., 2005; McKeown
et al., 2012; Scully et al., 2006; Xing et al., 2009; Zhang et al., 2018). El tratamiento
anaerobio de aguas residuales a bajas temperaturas permite reducir el coste
econdmico asociado a la necesidad de aumentar la temperatura del sistema para
llevar a cabo el proceso.

En general, los procesos bioldgicos proceden a menor velocidad en condiciones
psicrofilicas respecto a las condiciones mesofilicas o termofilicas. La disminucion de
la temperatura conduce a una disminucion de la velocidad maxima de crecimiento
de los microorganismos y de la velocidad de utilizacién del sustrato organico,
provocando una disminucion en la eficacia de eliminacion de la materia organica.
Sin embargo, también puede conducir a un mayor rendimiento neto de biomasa de
las poblaciones metanogénicas y acetogénicas (Lettinga et al., 2001) debido a que
la velocidad de muerte en condiciones psicrofilicas es muy baja (Rajeshwari et al.,
2000). La mayoria de las reacciones bioldgicas que tienen lugar durante la
degradaciéon anaerobia de la materia orgdnica son menos favorables
energéticamente a bajas temperaturas, aunque algunas reacciones, entre ellas la
metanogénesis hidrogenotréfica y la acetogénesis hidrogenotréfica, son mas
favorables a menor temperatura (Lettinga et al., 2001). Varios investigadores han
observado que a bajas temperaturas la metanogénesis hidrogenotroéfica puede ser
la ruta principal para la produccion de metano (Collins et al., 2006; Siggins et al.,
2011a; Xing et al., 2009).

Por otra parte, puesto que los procesos de conversidn de sustrato son mas
lentos a baja temperatura, el tratamiento psicrofilico requiere tiempos de retencidn
largos y, como consecuencia, volimenes mayores de reaccidn respecto a los
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procesos mesofilicos. No obstante, diversos estudios han demostrado la efectividad
de los reactores anaerobios de alta carga para efectuar el tratamiento de efluentes
industriales a baja temperatura, aplicando cargas organicas superiores a
2 kg DQO m3d, con tiempos de retencidn bajos, inferiores a 2 dias (Connaughton
et al., 2006a; Lafita et al., 2015; Siggins et al., 2011b; Xing et al., 2009). Entre otros
factores, la factibilidad del tratamiento de efluentes liquidos en condiciones
psicrofilicas depende de la retencién de la biomasa en el sistema y del contacto
entre ésta y el agua residual (Lettinga et al., 2001). A este respecto, los reactores
anaerobios de alta carga han evidenciado ser una tecnologia adecuada para el
tratamiento de aguas residuales en condiciones mesofilicas subéptimas —en el
intervalo entre 20 y 30 °C (Centurion et al., 2018; Chu et al., 2005; Collins et al.,
2006; Lettinga et al., 2001; Vermorel et al., 2017; Yu y Gu, 1996)— vy psicrofilicas, en
virtud de su alta capacidad para retener biomasa activa (Khanal, 2008). A modo de
ejemplo, Connaughton et al. (2006a) evaluaron el tratamiento de aguas residuales
procedentes de la industria cervecera en reactores hibridos de lecho expandido a
37y 15 °C. Operando a una carga orgdnica proxima a 4.5 kg DQO m3d?, |a eficacia
de eliminacion de ambos reactores fue superior al 80 % y el rendimiento de metano
fue similar. El desarrollo de comunidades microbianas mesofilicas psicrotolerantes,
en lugar de comunidades netamente psicrofilicas, justificd que el rendimiento de
ambos reactores fuese comparable. En una investigacion mas reciente, Ferrero et al.
(2018) llevaron a cabo el tratamiento de una corriente sintética contaminada con
disolventes organicos de interés en la industria flexografica (etanol y éteres de glicol)
en reactores de alta carga operados a 25 °C, obteniendo eficacias de eliminacién
superiores al 90 % al aplicar altas cargas organicas cercanas a 50 kg DQO m3jecho dL.

pH y alcalinidad

El pH tiene un impacto significativo en el proceso de degradacién anaerobia,
ya que la actividad metabdlica de los microorganismos decrece cuando el pH del
sistema se aleja del intervalo en el cual su crecimiento es 6ptimo. En particular, el
valor y la estabilidad del pH afectan en mayor medida a la metanogénesis, debido a
que ésta sdlo se lleva acabo con una velocidad alta cuando el pH es cercano a la
neutralidad, mientras que las primeras etapas del proceso pueden ocurrir en un
intervalo de pH bastante amplio. Las bacterias acidogénicas presentan una
velocidad de crecimiento 6ptima en el intervalo de pH de 5 a 6, y actividades altas a
pH tan bajos como 4.5 (Chernicharo, 2007). En contraste, los microorganismos
metanogénicos tienen un pH de crecimiento dptimo en el intervalo de 6.6 a 7.4.
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Valores de pH entre 6.3 y 7.8 se consideran adecuados para mantener una alta
actividad metanogénica (van Haandel y Lettinga, 1994). El hecho de que los
microorganismos metanogénicos sean mucho mds sensibles al pH que las bacterias
gue participan en las otras etapas del proceso de degradacion, implica la necesidad
de un control estricto de este parametro para evitar un desequilibrio entre la
produccién y el consumo de acidos grasos volatiles, y con ello la acidificacién del
reactor y la inhibicidn de la metanogénesis.

El pH de los procesos anaerobios depende, principalmente, de la concentracién
de acido carbdnico y de la concentracién de acidos grasos volatiles. En el intervalo
de pH adecuado de operacidén (cercano a la neutralidad), la capacidad reguladora
del medio depende de la alcalinidad bicarbonatica que, en equilibrio con la
disociacion del acido carbdnico, regula la concentracion del ion hidrégeno, tal como
se muestra en la siguiente ecuacién (Tchobanoglous et al., 2003):

[HCO5'][H'] (1.10)
[H,cos"]

Siendo K,4, la constante disociacién, la cual depende de la fuerza idnica y de la

7 . * .7 .7 .
temperatura. El término [H2C03] representa la concentraciéon de diéxido de
carbono y de acido carbdnico en fase acuosa.

[HZCO3*] = [CO,] + [H,CO;] (1.11)

Puesto que la concentracion de 4&cido carbdnico en fase acuosa es

. . * . .7 .
relativamente baja, [H2C03 ] se aproxima a la concentracidn de CO; disuelto. La
fraccion de CO; en la fase liquida viene determinada por la ley de Henry:

Pco, (1.12)
X0 Ty

donde: x¢o, es la fraccion molar de CO; en el agua, Pco, es la presion parcial de CO,
(atm) y H es la constante de Henry (atm).

Asi, el requerimiento de alcalinidad puede estimarse de acuerdo con el
contenido de CO, en el biogas y el pH de operacion del sistema.
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Bajo condiciones de operacién estables, es decir, cuando la produccién de
acidos grasos volatiles no excede su consumo, la alcalinidad del medio se mantiene
en valores adecuados y el pH puede permanecer estable. No obstante, si los acidos
grasos volatiles se acumulan en el sistema reaccionardn con la alcalinidad,
propiciando asi el descenso del pH. El control del pH de los procesos anaerobios se
establece manteniendo una concentracion de alcalinidad suficiente para que el
sistema pueda tolerar el incremento en la produccién de acidos grasos volatiles con
un descenso minimo del pH (Grady et al., 2011).

Aporte de nutrientes

Como en todos los procesos bioldgicos, en los procesos anaerobios la presencia
de macronutrientes y micronutrientes es esencial para sustentar la sintesis celular.
Los macronutrientes nitrégeno, fésforo y azufre son constituyentes de la biomasa
celular; mientras que los micronutrientes —hierro, cobalto, niquel, molibdeno, zinc,
selenio y tungsteno— son cofactores esenciales en numerosas reacciones
involucradas en la formaciéon de metano (Romero-Gliza et al.,, 2016; Zandvoort
et al., 2006). El requerimiento de nutrientes generalmente se establece a partir de
la composicion quimica empirica de las células microbianas y del rendimiento de
biomasa, el cual se encuentra entre 0.04 y 0.1 kg SSV kg DQOgyegradada (Grady et al.,
2011). Asi, la cantidad que se requiere de los macronutrientes nitrégeno y fosforo
para la sintesis de biomasa se puede estimar considerando la formula empirica de
una célula anaerobia: CsH;0;N (Speece y McCarty, 1964). El nitrégeno equivale
aproximadamente a un 12 % de biomasa celular, luego se requieren 12 g por cada
100 g de biomasa anaerobia. En cuanto al fésforo, la demanda de éste representa
entre un 15 y un 20 % de la demanda de nitrégeno (Chernicharo, 2007). El
requerimiento de macronutrientes también suele estimarse en funcién de la
concentracion de materia organica del agua residual a tratar. Al respecto, Henze y
Harremoes (1983) recomiendan una relacion DQO:N:P minima de 400:7:1 para sistemas
anaerobios que operan a cargas orgdnicas altas (0.8 — 1.2 kg DQO kg SSV* d1), y una
relacién 1000:7:1 para cargas orgdanicas bajas (< 0.5 kg DQO kg SSV-* d%). Por su parte,
Lettinga et al. (1996) recomiendan una relacion DQO:N:P de 1000:5:1 para la
degradaciéon de dacidos grasos voldatiles con un rendimiento bajo de biomasa
anaerobia de 0.05 kg SSV kg DQOgegradads, ¥ 350:5:1 para la degradacion de
carbohidratos con una produccién de biomasa de 0.15 kg SSV kg DQO gegradada-
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El azufre también es un nutriente necesario para la sintesis celular. Puesto que
el contenido de azufre en las células microbianas es bajo, éste se requiere en
cantidades relativamente bajas. La concentracidn 6ptima de este nutriente para el
crecimiento de las poblaciones metanogénicas varia entre 1y 25 mg S L (Y. Chen
et al., 2008).

Respecto a los micronutrientes, el niquel, el cobalto, el molibdeno y el hierro
son los de mayor interés debido a su participacidn en la metanogénesis acetoclastica
como cofactores de enzimas como la mondxido de carbono deshidrogenasa, acetil-
CoA descarbonilasa, metil-CoM reductasa, entre otras enzimas involucradas en esta
ruta metabdlica (Romero-Gliiza et al., 2016). Otros nutrientes que son necesarios
en concentraciones traza para el desarrollo de las poblaciones microbianas son la
vitamina Bi, el boro, el cobre y el aluminio (Khanal, 2008).

Carga organica volumétrica y tiempo de retencién hidraulico

La carga orgdnica volumétrica es la cantidad de materia orgdnica alimentada a
un reactor por unidad de tiempo y por unidad de volumen. Este importante
parametro de control describe la cantidad de materia organica disponible para el
crecimiento de los microorganismos en el sistema de tratamiento (Liu y Tay, 2004),
y afecta de manera significativa a la estructura, abundancia y en general, a la
dindmica de las comunidades microbianas involucradas en el proceso de
degradacion (Couras et al., 2014; Ferguson et al., 2016). Una carga organica alta
implica un crecimiento de la biomasa rapido. Sin embargo, durante la puesta en
marcha de reactores anaerobios, una carga organica elevada puede resultar en el
lavado de la biomasa como consecuencia del aumento en la produccion de biogas.
En contraste, bajas cargas organicas podrian conducir a una deficiencia en el aporte
de sustrato y a la disminucion en la eficacia del tratamiento.

El tiempo de retencion hidraulico (TRH) es el tiempo medio de residencia del
agua residual dentro del reactor. Asi, para el tratamiento de un caudal determinado
de agua residual, el requerimiento del volumen de reaccidn se reducira al reducirse
el TRH, implicando una inversién menor. En los reactores anaerobios de alta carga
la alta concentracién de biomasa activa permite la aplicacion de altas cargas
orgdnicas volumétricas con tiempos de retencién bajos, que varian entre 4.8 y 48
horas segun las caracteristicas del agua residual a tratar y las caracteristicas del
fango anaerobio (Grady et al., 2011; Nicolella et al., 2000). La aplicacién de tiempos
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de retencion cortos en reactores anaerobios de alta carga propicia la presién
selectiva de los microorganismos en virtud del aumento en la velocidad superficial,
lo cual promueve el proceso de granulacion anaerobia (Alphenaar et al., 1993a), tal
como se discutird de manera mas especifica en el apartado 2.2.4.

La concentracién y el caudal de las aguas residuales procedentes de
instalaciones industriales estan sujetos a variaciones en las caracteristicas de los
procesos productivos y a las operaciones de lavado. De este modo, en un sistema
de tratamiento anaerobio de aguas residuales, las fluctuaciones en ambos
parametros pueden influir de forma adversa en el equilibrio entre las diferentes
etapas del proceso de degradacién y por tanto, en la eficacia del tratamiento (van
Lier etal., 2001). El efecto de las fluctuaciones de la concentracién y el caudal
depende de la intensidad y duracién de las perturbaciones, del tiempo de retencién
hidraulico aplicado, del tiempo de retencidn de sélidos, de las propiedades de la
biomasa y del disefio del reactor anaerobio (Leitdo et al., 2006a). La acumulacion de
acidos grasos volatiles y el cambio en la composicidon de biogas son respuestas
tipicas a condiciones de estrés inducidas por fluctuaciones en estos dos parametros
(Chua et al., 1997; Kundu et al., 2013;Leitdo et al., 2006a; Zealand et al., 2017).

1.3 REACTORES ANAEROBIOS DE ALTA CARGA

En esta seccidn se describen brevemente las principales caracteristicas de las
tecnologias de tratamiento anaerobio de aguas residuales de mayor uso en la
actualidad, haciendo énfasis en los sistemas de alta carga como una tecnologia
consolidada y que se encuentra ampliamente extendida para el tratamiento de
efluentes de origen industrial.

El interés en el tratamiento anaerobio de aguas residuales industriales
comenzé a finales de la década de 1960 con el desarrollo de los reactores de alta
carga, en los cuales el tiempo de retencién de sdlidos (TRS) y el TRH estan
desacoplados (McCarty, 2001). En los reactores de alta carga se obtienen altas
concentraciones de biomasa mediante la retencion fisica o la inmovilizacidn del
fango anaerobio, permitiendo la aplicacidon de cargas orgdnicas volumétricas altas
en tiempos de retencion cortos, mientras se mantienen tiempos de retencion de
sélidos prolongados. Con la introducciéon de los sistemas de alta carga los voliumenes
de reaccién requeridos y los costos de capital se redujeron, permitiendo que el



32|Introduccion

tratamiento anaerobio de aguas residuales industriales fuese considerado practico
y econédmicamente rentable (van Lier et al., 2015).

En los sistemas de alta carga, el desacoplamiento entre el TRS y el TRH se
consigue mediante la aplicacién de diversos métodos para la retencién de la
biomasa, como la inmovilizacién de los microorganismos en un material de soporte
fijo o en movimiento (biopeliculas), la formacién de agregados facilmente
sedimentables (fléculos o granulos), o la retencién fisica mediante sedimentacion o
el uso de membranas. La aplicacion de dichos mecanismos ha dado lugar al
desarrollo de diferentes configuraciones de reactores de alta carga, como el reactor
de contacto anaerobio, el filtro anaerobio, el reactor anaerobio de manto de lodos
y flujo ascendente, conocido como UASB por sus siglas en inglés (upflow anaerobic
sludge blanket), el reactor de lecho granular expandido o EGSB (expanded granular
sludge bed), el reactor de lecho fluidizado, el reactor de circulacién interna y los
reactores de membrana. En la Figura 1.5 se ilustran varios ejemplos de reactores
anaerobios de alta carga.

a) Reactor anaerobio de contacto b) Filtro anaerobio c) Reactor UASB
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Figura 1.5. Ejemplos de varias configuraciones de reactores anaerobios de alta
carga.
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De acuerdo con van Lier et al. (2015), cualquier agua residual industrial que
contenga contaminantes organicos biodegradables puede ser depurada aplicando
reactores anaerobios de alta carga, siendo los reactores de lecho granular los
sistemas de mayor aplicacién (Tay et al., 2010; van Lier, 2008). En estos sistemas, la
retencién de la biomasa tiene lugar mediante la formacion de granulos o floculos
sedimentables. El reactor UASB, el reactor EGSB, y el reactor de circulacion interna
son los reactores de lecho granular mas implementados para el tratamiento de
efluentes industriales. Su aplicacién abarca aproximadamente el 90 % de los
sistemas de tratamiento anaerobio instalados a escala industrial (van Lier, 2008; van
Lier et al., 2015). Sus principales ventajas se encuentran en su capacidad para tratar
cargas organicas altas en tiempos de retencién cortos y aguas residuales de
concentracién media y baja, en su compactibilidad y facilidad de operacién, su
resistencia a perturbaciones, el buen contacto entre la biomasa y los contaminantes
organicos, y la alta actividad metabdlica del fango granular. Todo ello deriva en altas
eficacias de eliminacion y en la obtencion de efluentes de elevada calidad (Hulshoff
Pol et al., 2004; Lim y Kim, 2014; van Lier et al., 2008). Puesto que en el desarrollo
experimental de esta tesis doctoral se aplican reactores de lecho granular, a
continuacién, se describen sus principales caracteristicas.

1.3.1 Reactor UASB

El reactor UASB es la tecnologia anaerobia de alta carga mas exitosa y de mayor
aplicacién para el tratamiento de diferentes tipos de aguas residuales (Henze et al.,
2017). Su éxito puede atribuirse a la capacidad de retener altas concentraciones de
fango en tanto se efectla una separacién de las fases sélida, liquida y gaseosa de
manera eficiente. La retencién de la biomasa se fundamenta en la formacién de
agregados sedimentables y en la aplicaciéon de un dispositivo interno de forma
conica que permite realizar la separacion gas-liquido-sélido (GLS). El sistema
consiste en un tanque circular o rectangular en el que el agua residual fluye en
direccion ascendente a través de un lecho de fango anaerobio, formado por
granulos o fléculos altamente sedimentables, en el cual tiene lugar la degradacién
de la materia organica. El biogas producido que asciende con el liqguido mantiene los
granulos en suspensidn generando un manto entre el lecho y la base del separador
GLS. Las particulas solidas retornan al manto de lodos y el biogas liberado se
recolecta en la parte superior del reactor; el liquido contintia en ascenso hacia una
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zona de sedimentacion en la cual se separan los sélidos residuales que retornan al
lecho mientras el efluente abandona el sistema. Los reactores UASB se disefian para
el tratamiento de cargas organicas volumétricas en el intervalo de 4 a
15 kg DQO m3d™* (Rittmann y McCarty, 2001), con velocidades superficiales entre
0.5y 1.0 mh(LimyKim, 2014).

El rendimiento de los reactores UASB depende de la calidad del fango granular,
de modo que la obtencion de granulos con buenas caracteristicas constituye uno de
los desafios para la aplicacion eficaz de esta tecnologia en el tratamiento de un
sustrato determinado. Uno de los inconvenientes mas notables para la aplicacién
de esta tecnologia es el prolongado tiempo para la puesta en marcha, el cual
requiere generalmente de 2 a 8 meses para la consecucién de granulos con buenas
caracteristicas fisicoquimicas (Liu et al., 2003; Mao et al., 2015): alta actividad
metanogénica, alta velocidad de sedimentacidén y resistencia estructural a las
fuerzas de cizalladura del sistema. La formaciéon y caracteristicas de los granulos
dependen del tipo de sustrato organico presente en el agua residual. Asi, las aguas
residuales ricas en carbohidratos propician la formaciéon de biomasa granular con
facilidad (Hulshoff Pol, 1989; Zhou et al., 2006). La formacidn de granulos con aguas
residuales compuestas por otros tipos de sustratos como los disolventes organicos
o los acidos grasos volatiles procede de manera mas lenta (Fukuzaki et al., 1991;
Henry et al., 1996; Zhou et al., 2006). Las aguas residuales de industrias lacteas o
con un alto contenido en grasas son menos propensas a la formacién de granulos
(Uyanik et al., 2002). Otro aspecto importante es el que concierne a la estabilidad
de los granulos. En diversas investigaciones se ha observado que la exposicién de
un fango granular a un cambio de sustrato organico puede conducir al cambio en
sus caracteristicas fisicoquimicas y microbiolégicas, y consecuentemente, a la
alteracion de la eficacia del tratamiento (Kovacik et al., 2010; Lu et al., 2015a; Mao
et al., 2015; Yang y Anderson, 1994). Por ejemplo, en el tratamiento anaerobio de
aguas residuales que contienen disolventes orgdnicos, se ha observado la
desintegracion de los granulos tras su exposicidn a disolventes especificos, después
de un periodo prolongado de operacién o tras la aplicacién de altas cargas orgdnicas
(Costa et al., 2009; Lafita et al., 2015; Lu et al., 2015a; Vermorel et al., 2017).
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1.3.2 Reactor EGSB

El reactor EGSB es una modificacion del reactor UASB desarrollada con el
propdsito de mejorar el contacto entre el fango anaerobio y el agua residual, ya que
cuando la velocidad de produccidn de biogas es baja y la mezcla derivada de la
velocidad de flujo ascensional es insuficiente, la operacién del reactor UASB no es
eficaz. Los sistemas EGSB se disefian con una relacidn altura/didmetro alta
alrededor de 20 o superior, y se aplican velocidades ascensionales de entre 5y 10
m h (Chernicharo, 2007). La elevada velocidad superficial del liquido y el flujo del
biogas producido permiten que el lecho granular se expanda mejorando el contacto
entre los granulos y el agua residual, disminuyendo la presencia de zonas muertas.
Este mejor contacto posibilita la aplicacion de cargas organicas volumétricas
superiores a 30 kg DQO m=3d (Limy Kim, 2014)y el tratamiento de aguas residuales
dificiles de depurar en reactores UASB convencionales, como aquéllas que
contienen compuestos toxicos aunque biodegradables bajo condiciones anaerobias
(Puyol et al., 2009; Zoutberg y De Been, 1997), aguas residuales a baja temperatura
(Lettinga et al., 2001; Scully et al., 2006; Tsushima et al., 2010) y aguas residuales
con una baja concentracidon de sustrato (Kato et al., 1994).

1.3.3 Reactor de circulacion interna

El reactor anaerobio de circulacion interna es también una modificacién del
reactor UASB desarrollada con el propésito de garantizar una operacién eficiente al
aplicar cargas organicas altas, entre 30 y 40 kg DQO m3d. Para la aplicacion de
cargas organicas elevadas se precisa una separacién GLS mas eficiente, ya que la
turbulencia causada por el biogds dificulta la retencion de la biomasa en los sistemas
UASB convencionales (Chernicharo, 2007). Esta configuracion consiste en efecto, en
dos compartimentos UASB ubicados uno sobre otro e interconectados. En el primer
compartimento tiene lugar la mayor parte de la conversion de la materia organica a
metano y diéxido de carbono. Este biogas se recoge en el primer separador GLS y se
utiliza para arrastrar el gas, el agua y el fango granular (por efecto de la elevacién
del biogas) por una conduccion vertical hacia una unidad de desgasificacion ubicada
en la parte superior del sistema. En esta unidad, el biogds se elimina mientras que
el agua y los sélidos descienden al compartimento inferior por otra conduccion, lo
cual resulta en un flujo de circulacidon interna (Figura 1.5). En el segundo
compartimento se realiza la conversién de la materia orgdnica remanente y la
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retencién adicional de la biomasa mediante el segundo separador GLS. La velocidad
ascensional en el compartimento inferior varia entre 10 y 20 m h'!, mientras que en
el superior puede variar entre 2 y 10 m h* (Nicolella et al., 2000). En el fondo del
reactor se produce una mezcla efectiva entre el afluente, la biomasa anaerobiay el
efluente del sistema de recirculacion que favorece la aplicacion de esta
configuracién para el tratamiento de aguas residuales altamente concentradas
(Chernicharo, 2007). Esta tecnologia se ha aplicado con éxito en el tratamiento de
aguas residuales de industrias cerveceras y de produccién de bebidas, industrias de
produccién de papel, destilerias, industrias de fermentacién, y en las industrias
guimica y petroquimica (Mao et al., 2015; Mutombo, 2004).

1.3.4 Reactor hibrido

El reactor hibrido de flujo ascendente combina los aspectos técnicos y las
ventajas del reactor UASB y del filtro anaerobio. La seccién inferior del reactor esta
disefiada como un sistema UASB que contiene un lecho de fango granular —o en
suspension (Grady et al., 2011)—, mientras que en la seccidn superior, en lugar del
dispositivo de separacién GLS, se encuentra un lecho empacado que permite la
retencion de la biomasa y proporciona una superficie para la adhesion de los
microorganismos. En algunos disefios hibridos el lecho empacado se ubica en la zona
de sedimentacion del reactor UASB con el dispositivito GLS en la parte superior de
éste. En los reactores hibridos se minimizan los problemas de canalizacion del lecho
de los filtros anaerobios y se obtienen efluentes con concentraciones muy bajas de
sélidos debido a que las particulas que no sedimentan hacia el manto de lodos se
retienen en los intersticios del lecho. La conversién de la materia organica se efectla
fundamentalmente en la zona correspondiente al reactor UASB. Las cargas orgdnicas
aplicadas son similares a las de los sistemas UASB convencionales; no obstante, el
reactor hibrido presenta ventajas en cuanto a estabilidad y resistencia a
perturbaciones (McHugh et al., 2003b). Asi mismo, se ha reportado una mayor
eficacia de eliminacion de contaminantes especificos presentes en aguas residuales
de industrias quimicas, por ejemplo, aguas residuales procedentes de la produccién
de acido tereftalico (Kleerebezem et al., 1999). También se encuentran referencias de
reactores EGSB combinados con filtros anaerobios para el tratamiento de aguas
residuales contaminadas con etanol y acidos grasos volatiles (Connaughton et al.,,
2006b), o con mezclas de disolventes organicos como etanol, metanol, acetona o
propanol en condiciones psicrofilicas (Connaughton et al., 2006b; Enright et al., 2005).
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1.4 TRATAMIENTO DE DISOLVENTES ORGANICOS DE INTERES
INDUSTRIAL EN REACTORES ANAEROBIOS DE ALTA CARGA

El interés en el tratamiento bioldgico de aguas residuales procedentes de
actividades industriales se fundamenta en la preocupacién ambiental por el
incremento de la contaminacién de los recursos hidricos, y en sus implicaciones
subyacentes en el detrimento de la salud humana y de los ecosistemas en general.
Los sectores que emplean disolventes organicos en sus procesos productivos no son
ajenos a esta preocupacién, existiendo un interés creciente por la aplicacién de
tecnologias sostenibles que permitan efectuar el tratamiento de estos
contaminantes a bajo coste y con altas eficacias de eliminacién. Tal como ha
guedado descrito en la seccion anterior, los reactores anaerobios de lecho granular
tienen un potencial significativo para la recuperacién de energia en forma de
metano a partir del tratamiento de aguas residuales de mediana y alta
concentracién de contaminantes de origen industrial. La mayoria de las aplicaciones
de los reactores de lecho granular se encuentran en la industria alimentaria y de
procesos agroindustriales; sin embargo, su aplicacién en otros sectores estd en
crecimiento (van Lier et al., 2015). Entre estos sectores se pueden mencionar la
industria de fabricacion de papel (Capela etal., 2009), la industria quimica y
petroquimica (Razo-Flores et al., 2006), destilerias (Akarsubasi et al., 2006) y la
industria farmacéutica (Aydin et al., 2015; Svojitka et al., 2017).

Con el desarrollo del concepto del biolavador anaerobio se ha demostrado la
aplicacion de este sistema para el tratamiento de las emisiones atmosféricas de la
industria flexografica (Bravo, 2017; Waalkens et al., 2015). Dichas emisiones se
caracterizan por la presencia de disolventes organicos oxigenados de alta
solubilidad en agua. Bravo et al. (2017) reportaron que los principales disolventes
organicos que componen las emisiones de una industria flexografica son: etanol (60-
65 %), acetato de etilo (20-25 %) y 1-etoxi-2-propanol (10-15 %); mientras que otros
disolventes como isopropanol (0.5-1 %), acetato de isopropilo (0-0.5 %), acetato de
propilo (0-3 %), alcohol de diacetona (0.2-5 %) y 1-propanol (0-2 %), se encuentran
en bajas proporciones. La trasferencia de estos disolventes a una fase liquida
mediante una torre de absorcidon permite su posterior degradacién anaerobia. En
diferentes estudios se ha demostrado la efectividad de los reactores anaerobios de
alta carga, en particular, de los reactores de lecho granular, para efectuar el
tratamiento de disolventes orgdnicos. En la Tabla 1.3. se presenta una revisién
bibliografica acerca de la aplicacion de reactores de lecho granular para el tratamiento
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de los disolventes organicos de mayor importancia en las emisiones de la industria
flexografica, y que son de interés en el desarrollo de esta tesis doctoral. En los
siguientes apartados se detallan los principales aspectos bioquimicos y
microbioldgicos de la degradacion anaerobia de estos disolventes organicos.

1.4.1 Degradacion anaerobia de etanol

El etanol es un sustrato facilmente biodegradable en condiciones anaerobias
(Bitton et al., 2016). La degradacion anaerobia de etanol se puede producir por
varias vias, en la Tabla 1.4 se presentan las reacciones involucradas en la
degradacién anaerobia de etanol.

En ambientes metanogénicos, la degradacion del etanol se produce mediante
la interaccion sintréfica entre bacterias acetogénicas y arqueas metanogénicas. De
hecho, la degradacién metanogénica de etanol fue el primer caso de estudio de una
interaccion sintréfica entre microorganismos. Bryant et al. (1967) estudiaron la
degradacion de etanol en miembros del cultivo Methanobacillus omelianskii. Estos
autores demostraron que Methanobacillus omelianskii no correspondia a una
especie, sino a un cultivo sintréfico de dos microorganismos: el organismo Sy la
cepa metanogénica M.O.H de Methanobacterium bryantii. El organismo S realizaba
la oxidacion del etanol a acetato e hidrogeno (Ecuacion 1.13), mientras que el
microorganismo metanogénico utilizaba el hidrégeno producido para reducir el
didxido de carbono a metano (Ecuacion 1.14). La interaccién sintréfica entre ambos
microorganismos permite que la formacién de metano a partir de etanol sea
termodinamicamente favorable en condiciones estandar (Ecuacion 1.16). Desde
entonces, se han descrito otros microorganismos capaces de acoplar la oxidacién
de etanol a la produccién de metano, incluyendo especies del género Pelobacter
(Eichler y Schink, 1985; Schink, 2006, 1984), que son predominantes en fangos
anaerobios en los que la oxidacién sintréfica de etanol tiene lugar (Bravo et al.,
2017; Mclnerney et al., 2008), homoacetdgenos (Plugge et al., 1990) y especies del
género Desulfovibrio (Bryant et al., 1977; Thiele y Zeikus, 1988; Xing et al., 2017).
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Tabla 1.4. Reacciones acetogénicas, metanogénicas, sulfurogénicas y fermentativas
involucradas en la degradacidén anaerobia del etanol (adaptado de Thauer et al.
(1977), Schink et al. (1987) y Liamleam y Annachhatre (2007)).

Reacciones AG® (k) reaccién?)

Acetogénicas
C2HsOH + H20 = CHsCOO™ + H* + 2H» +9.6 (1.13)

Metanogénicas

4Hz + HCOs™ + H*=> CH4 + 3H20 -135.6 (1.14)
CH3COO + H20 - CHa+ HCO3 -31.0 (1.15)
2CH3CH20H + HCO3™ - 2CH3COO™ + H20 + CHa+ H* -116.4 (1.16)

Sulfurogénicas

2CoHsOH + SO4% = 2CH3COO + HS + H* + 2H20 -132.7 (1.17)
CH3COO + S04% - 2HCO3 + HS” -47.6 (1.18)
SO04% + H*+ 4H2 > HS + 4H20 -151.9 (1.19)

Fermentativas

3C2HsOH + 2HCO3™ - 2CH3CH2COO0" + CH3COO" + H* + 3H20 -124.5 (1.20)

C2HsOH + CH3COO™ - CH3CH2CH2COO" + H20 -38.6 (1.21)

Por otra parte, en condiciones anaerobias, las bacterias sulfatoreductoras
utilizan el sulfato como aceptor de electrones para la degradacién de compuestos
organicos y la produccion de acido sulfhidrico y energia (Ecuaciones 1.17-1.19). En
presencia de sulfato, estos microorganismos compiten con las bacterias
fermentativas, las bacterias acetogénicas productoras de hidrégeno y los
microorganismos metanogénicos por el sustrato disponible en el medio (Alphenaar
et al., 1993b; Hao et al., 2014; Muyzer y Stams, 2008). Se ha observado que los
principales microorganismos productores de acetato a partir de la oxidacién de
etanol y la reduccién de sulfato en reactores UASB son especies del género
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Desulfovibrio (Hu et al., 2015; Jing etal., 2013), microorganismos que ademas,
pueden llevar a cabo la deshidrogenacidn acetogénica del etanol en sintrofia con
arqueas metanogénicas cuando la concentracidon de sulfato del medio es baja
(Bryant et al., 1977). Puesto que los microorganismos sulfatoreductores dependen
de la presencia de sulfato para llevar acabo la oxidacion de la materia organica, la
competencia entre éstos y los microorganismos involucrados en la degradacidn de
los sustratos hasta metano incrementa a medida que la relacién DQO/S04?% del agua
residual disminuye. Asi, resulta interesante el trabajo de Hu et al. (2015), quienes
evaluaron el efecto de la relacién DQO/SO42 en el tratamiento anaerobio de un agua
residual sintética contaminada con etanol, acetato y sulfato en un reactor UASB.
Estos autores encontraron que para una relacién DQO/SO4 alta con un valor de 20
(150 mg SO4% L) y baja con un valor de 0.5 (6000 mg SO4> L!), los microorganismos
oxidaron la mayoria de la materia organica para la produccion de metano, siendo la
metanogénesis acetoclastica la ruta predominante para la relacién DQO/S042 alta,
mientras que con la relaciéon DQO/SO4 baja, tanto la metanogénesis acetoclastica
como la hidrogenotrdfica contribuyeron a la formacién de metano. En ambos casos,
las bacterias sulfato reductoras utilizaron el etanol y el hidrégeno disponibles, pero
no el acetato, siendo por tanto la metanogénesis la ruta principal para la oxidacién
de la materia organica. No obstante, la conversién del sustrato a metano disminuyd
desde un valor del 80.5 hasta el 54.4 % cuando la relacién DQO/S042 se redujo de
20 a 0.5. A partir de la evaluacién microbioldgica del fango del reactor UASB, los
autores determinaron que las bacterias sulfato reductoras del género Desulfovibrio
sélo desempenaron un papel importante en la degradacion del etanol cuando la
relacién DQO/S0O4%fue de 0.5. Ademads, todas las especies sulfatoreductoras que se
encontraron en el fango fueron identificadas como microorganismos incapaces de
llevar acabo la oxidacidn completa del sustrato orgdnico hasta CO,, convirtiendo el
etanol a acetato, el cual posoteriormente fue utilizado por los metandgenos
actoclasticos. Las bacterias del género Geobacter fueron importantes para la
degradacion del sustrato operando a una relacion de 20, es decir, con
concentraciones bajas de sulfato.

La degradacién anaerobia del etanol también procede mediante reacciones
fermentativas (Stams, 1994) (Ecuaciones 1.20 y 1.21). Este compuesto puede
fermentarse a acetato y a propionato por la accidn de microorganismos como
Pelobacter propionicusy Desulfobulbus propionicus (Schink et al., 1987), y a butirato
por Clostridium kluyveri (Stams y Plugge, 2009). Las bacterias fermentativas
generalmente tienen velocidades de crecimiento especificas mas altas que las de los
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microorganismos acetogénicos que realizan la degradacion sintréfica. No obstante,
en fangos granulares, estos ultimos son muy abundantes, de modo que pueden
competir con los microorganismos fermentativos a bajas concentraciones de
sustrato (Stams, 1994).

En la Tabla 1.3 se muestran algunas configuraciones de reactores de alta carga
aplicados al tratamiento de afluentes contaminados con etanol, junto con las
condiciones operacionales: carga organica, TRH, temperatura, pH y eficacia de
eliminacion de la materia orgdnica. Como se puede observar en dicha tabla, los
reactores de alta carga se han aplicado para la depuracién de aguas residuales
industriales contaminadas con etanol, como las aguas residuales de la industria
cervecera, de destilerias y de la produccién de biocombustibles (bioetanol). Los
reactores UASB y EGSB se han aplicado al tratamiento de aguas residuales sintéticas
contaminadas con altas y bajas concentraciones de etanol, operando a altas cargas
organicas. Se puede destacar el estudio llevado a cabo por Enright et al. (2005),
quienes evaluaron el tratamiento de un agua residual sintética de la industria
farmacéutica contaminada con etanol, dcido acético y metanol en unarelacién 1:1:1
(en funcion de la DQO) en reactores EGSB hibridos operados bajo condiciones
psicrofilicas, con cargas organicas en el intervalo comprendido entre 5 y
20 kg DQO m3d™. Durante 450 dias de operacidn, los reactores alcanzaron eficacias
de eliminacion en el intervalo entre el 60 y el 70 %. En el tratamiento de un afluente
sintético que contenia etanol como Unico sustrato orgdnico en una concentracidn
de 6500 mg DQO L?, Fukuzaki et al. (1995) obtuvieron eficacias de eliminacién
superiores al 85 % operando un reactor UASB con una carga orgdnica de hasta
37.5 kg DQO m™3 d*a una temperatura de 37 °C. Mds recientemente, Lafita et. al
(2015) evaluaron la viabilidad del tratamiento anaerobio de aguas residuales
contaminadas con disolventes orgdnicos procedentes de la industria flexografica.
Estos autores operaron dos reactores EGSB a temperaturas de 18 y 25 °C para el
tratamiento de un agua residual sintética contaminada con etanol y 1-metoxi-2-
propanol (M2P) en una relacion masica de 4:1, alcanzando eficacias de eliminacién
superiores al 95 % al aplicar cargas orgdnicas entre 29 y 43 kg DQO M3jecho d1a 18
y 25 °C, respectivamente. Por su parte, en la prueba de concepto del biolavador
anaerobio para la depuracién de emisiones de COV procedentes de una industria
flexografica, con etanol como el compuesto principal (60-65 % de la emisién), Bravo
et al. (2017) obtuvieron eficacias de eliminacidn de la materia organica del 93 +5 %
operando un reactor EGSB a temperaturas de 25.1 + 3.2 °C con una carga organica
promedio de 24 kg DQO m3jechod ™.
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1.4.2 Degradacion anaerobia de acetato de etilo

El acetato de etilo ha sido descrito como un disolvente orgénico facilmente
biodegradable en condiciones anaerobias (Lafita, 2016; Vermorel, 2017; Yanti et al.,
2014). Si bien el mecanismo de degradacion de los ésteres etilicos no ha sido
dilucidado, Yanti et al. (2014) sugirieron que la ruta de conversién podria ser la
misma que sigue la degradacién de los ésteres metilicos: la formacion de un acido
carboxilico y un alcohol por parte de bacterias como Acetobacterium woodii y
Eubacterium limosum (Liu y Suflita, 1994). Asi pues, el acetato de etilo podria ser
transformado en etanol y acido acético, productos que posteriormente serdn
convertidos en metano siguiendo las rutas anteriormente descritas.

En cuanto a la aplicacién de reactores de alta carga para la depuracién de
efluentes contaminados con acetato de etilo, Henry et al. (1996) reportaron la
eliminacion completa de este disolvente organico en reactores UASB hibridos
operando con un tiempo de retencién de 2 dias y una concentracién en el afluente
de 500 mg L. Lafita (2016) estudi6 la degradacién anaerobia de un agua residual
sintética contaminada con acetato de etilo y otros disolventes organicos de uso
habitual en la formulacién de tintas (etanol, 1-metoxi-2-propanol, isopropanol y
acetona). Este autor obtuvo eficacias de eliminacion superiores al 97 % vy
rendimientos de metano entre 0.30 y 0.36 Nm? CHs kg DQOdegradada’t, aplicando
cargas orgénicas de acetato de etilo entre 5.5 y 40.3 kg DQO m3echo d con
concentraciones en el afluente de 3a 10 g DQO L.

1.4.3 Degradacion anaerobia de 1-etoxi-2-propanol

El estudio de la degradacion anaerobia de éteres de glicol como el 2-fentoxietanol
y el polietilenglicol (PEG) ha sugerido que la escision del enlace éter tiene lugar
mediante la accidn la enzima diol deshidratasa o de enzimas que actlan de manera
analoga (Schramm y Schink, 1991; Speranza et al., 2002). Las enzimas que catalizan
la escision del enlace éter se han encontrado en el citoplasma de microorganismos
como Acetobacterium sp. y Pelobacter venetianus. EI mecanismo de reaccién
comuUnmente aceptado para la escision del enlace éter de glicol implica una
transhidroxilacion (doble intercambio H-OH) para formar un diol geminal que colapsa
rapidamente a un grupo carbonilo o cetona (Speranza et al., 2002; White et al., 1996).
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Lafita et al. (2015) propuso que los productos esperados de la degradacion anaerobia
del éter de glicol 1-metoxi-2-propanol serian la acetona o el propionaldehido y el
metanol. A partir del mecanismo para la escision del enlace éter de glicol y de la
observacién de la composicidn del efluente de reactores EGSB que trataban etanol, 1-
metoxi-2-propanol y 1-etoxi-2-propanol, Ferrero et al. (2018) propusieron un
mecanismo para la ruptura del enlace éter de este ultimo compuesto, en el cual se
obtienen como productos etanol y acetona (Figura 1.6). En los experimentos
conducidos por Ferrero et al. (2018) se aplicdé una carga organica de 1-etoxi-2-
propanol de hasta 10.6 kg DQO m3jecho d2, alcanzando una eficacia de eliminacién del
70 %. Estos autores, ademas, detectaron isopropanol en el efluente de los reactores,
compuesto que podria resultar de la reaccién reversible de la acetona con hidrégeno
(Tonouchi, 2004; Zellner y Winter, 1987). Siguiendo la ruta de degradacién anaerobia,
posterior a la formacidn de los productos intermediarios etanol y acetona, éstos se
degradan hasta convertirse en metano y didxido de carbono. La degradacion del
etanol tiene lugar de acuerdo con las reacciones que se muestran en la Tabla 1.4. En
cuanto a la acetona, Platen y Schink (1987) observaron que en cultivos enriquecidos con
microorganismos metanogénicos, la degradacion anaerobia de este compuesto ocurria
mediante la interaccidn sintrofica entre bacterias fermentativas y metandgenos
acetotrdficos. Las bacterias fermentativas realizaban la carboxilacién de la acetona para
formar acetato, el cual posteriormente se transferia a Methanosaeta sp. para la
formacién de metano y CO,. Estos autores sefialaron que la degradacién eficaz de la
acetona requiere del consumo eficiente del acetato por parte de los metanégenos.

OH
O—CH—C

O
> CH—
/ \ L,
1-etoxi-2-propanol Xo X-H
,0—CH,~CH, E 4 _,0—CH;—CH;
CH3—C:OH *CH,—C—OH

CH; “CH,

l o OH

1 T
CH;—CH,—OH + CH;—C—CH; «—» CH;—CH—CH;
Etanol Acetona Isopropanol

G o
CHZ_ O_ CHZ— CI:—H
CHj;

Figura 1.6. Mecanismo de degradacion anaerobia del 1-etoxi-2-propanol (Ferrero et
al. 2018).
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El desarrollo y el éxito de los sistemas de tratamiento de lecho granular se
puede atribuir al proceso de granulacién anaerobia (Hulshoff Pol et al., 2004; van
Lier, 2008). La formacion de granulos confiere al fango anaerobio una velocidad de
sedimentacién lo suficientemente alta para alcanzar una alta concentracién de
biomasa en el sistema, lo cual permite la degradacién répida de la materia organica,
la aplicacion de altas cargas y el uso de reactores compactos (Liu et al., 2003). Junto
con la formacidn de granulos, se considera de igual importancia el mantenimiento
de su estabilidad estructural a largo plazo, de manera que se garantice la retencién
del fango y la eliminacién eficaz de los contaminantes, mientras se aplican altas
cargas organicas, o mientras el proceso de tratamiento se somete a variaciones en
los parametros de operacién, como caudal, concentraciéon, composicion, pH o
temperatura (Bhunia y Ghangrekar, 2007; Kovacik et al., 2010; O’Flaherty et al.,
1997).

Como se menciond en el capitulo anterior, los reactores anaerobios de lecho
granular se han aplicado al tratamiento de aguas residuales contaminadas con
disolventes organicos oxigenados de interés industrial. No obstante, en diversas
investigaciones se ha reportado un inconveniente importante: la pérdida de la
estabilidad estructural de los granulos y su desintegracidn parcial o total. Dicho
inconveniente afecta a la retencién de la biomasa, a la produccién de metano, a la
posibilidad de la aplicacion de altas cargas organicas y, en general, a la eficacia del
tratamiento (Costa et al., 2009; Henry et al., 1996; Lafita et al., 2015; Lu et al., 20153;
Vermorel et al., 2017). Por todo ello, para la aplicacion efectiva de reactores de lecho
granular al tratamiento de disolventes orgdnicos es necesario conocer los
mecanismos y factores que dan lugar a la formaciéon de granulos, asi como las
condiciones que pueden propiciar la desintegracidon de los agregados. En este
capitulo se presentan las teorias y mecanismos principales que se han desarrollado
para explicar el proceso de granulacién anaerobia y los factores que influyen en
dicho proceso. Asimismo, se presentan algunas experiencias recogidas en la
bibliografica respecto a la formacién de biomasa granular en reactores anaerobios
alimentados con disolventes organicos.

2.1 TEORIAS Y MECANISMOS DE GRANULACION ANAEROBIA

La granulacidn anaerobia es un proceso natural en el que los microorganismos
se compactan en una estructura esférica o elipsoidal formando un ecosistema o
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consorcio microbiano con una arquitectura interna caracteristica. Los granulos
anaerobios se caracterizan 1) por su alta actividad metanogénica especifica,
presentando valores tipicos entre 0.3 y 1.2 g DQO-CHs g SSV! d? (Bhunia y
Ghangrekar, 2007), aunque se han reportado fangos con actividades mayores a 2.0
g DQO-CH4 g SSV d* (Show et al., 2004); 2) por su alta velocidad de sedimentacidn,
que se encuentra en el intervalo comprendido entre 15 y 50 m h'l; y 3) por su
tamafio, con valores tipicos entre 0.15 y 4.0 mm (van Lier et al., 2008). La presencia
de estos consorcios se considera un requisito previo para la operacién adecuada de
los reactores anaerobios de lecho granular (van Lier et al., 2015). Considerando que
la degradacion de la materia orgdnica en ambientes metanogénicos requiere la
interaccion sintréfica de diferentes grupos de microorganismos (Stams y Plugge,
2009), la formacion de agregados reduce la distancia entre las comunidades
microbianas favoreciendo el transporte de metabolitos, lo cual resulta en altas
velocidades de degradacién (Kundu et al., 2014; Stams et al., 2012). El desarrollo de
granulos también provee una mayor resistencia al efecto perjudicial de
concentraciones altas de compuestos intermediarios, a la variacion de factores
ambientales como el pH, la temperatura y el potencial redox, y a la presencia de
compuestos toxicos o inhibidores en el agua residual, como metales pesados,
compuestos xenobidticos u oxigeno (Solera del Rio, 2014). El estudio de los factores
que determinan la formaciéon y el mantenimiento de la biomasa granular ha
propiciado el desarrollo de los sistemas anaerobios de lecho granular y su aplicacién
eficaz en el tratamiento de diversos tipos de aguas residuales de origen industrial,
como ha quedado expuesto en el capitulo anterior.

En general, el proceso de granulacién anaerobia tiene lugar en sistemas de
tratamiento de sustratos solubles que operan con flujo de alimentacién ascendente
y con tiempos de retencién hidraulicos mas bajos que los tiempos de duplicacién de
los microorganismos anaerobios (van Lier et al., 2015). Los mecanismos y factores
involucrados en la formacién de granulos se han estudiado, en mayor medida, en
reactores de tipo UASB (Hulshoff Pol etal., 2004; Liu etal., 2003), ya que
generalmente los reactores EGSB y de circulacion interna operan a velocidades
superficiales demasiado altas para ser inoculados con biomasa no granular. Se han
desarrollado diferentes teorias a fin de elucidar los principales mecanismos
involucrados en el proceso de granulacidon anaerobia y poder asi ejercer un control
sobre los factores que dan lugar a este fendmeno. Estas teorias se pueden clasificar,
atendiendo al mecanismo que da lugar a la formacién de los granulos, en teorias
fisicoquimicas, en teorias estructurales y ecoldgicas y en teorias termodindmicas. No
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obstante, la formacién de biomasa granular es un proceso muy complejo que
engloba diferentes mecanismos, tal y como sugieren Ahn et al. (2009), y que
involucra factores fisicoquimicos y microbioldgicos que no son excluyentes entre si.
En la Tabla 2.1 se presentan las principales teorias y modelos de granulacidn. En los
siguientes apartados se describen los aspectos mas relevantes de algunos de ellos.

2.1.1 Teorias fisicoquimicas

Las teorias y modelos fisicoquimicos explican el fendmeno de la granulaciéon
atendiendo a las condiciones fisicoquimicas que prevalecen en el reactor. Entre ellas
destacan las velocidades del liquido y del biogds, la concentracién de los sélidos
suspendidos del inéculo o del efluente, las interacciones fisicoquimicas entre los
microorganismos, o entre los microorganismos y otras particulas del medio,
incluyendo las respectivas fuerzas intermoleculares. Aunque las teorias
termodinamicas también corresponden a teorias fisicoquimicas, se han clasificado
aparte, ya que explican la formacién de granulos en términos de la energia
involucrada en las interacciones microbianas.

Modelo del nticleo inerte

Entre las primeras teorias que explican el proceso de granulacién se encuentra
el modelo del nucleo inerte, propuesto por Lettinga (1980). En presencia de
particulas inertes los microorganismos anaerobios se pueden adherir a su superficie
y formar una biopelicula. Asi, el modelo del nucleo inerte sugiere que la granulacion
comienza con la adhesion de los microorganismos a la superficie de microparticulas
inertes presentes en el afluente o adicionadas al reactor, dando lugar a la formacién
de nucleos embrionarios que se desarrollan hasta formar granulos maduros debido
al crecimiento de los microorganismos adheridos (Lettinga et al., 1980; Liu et al.,
2003). Con el fin de acelerar el proceso de granulacion, se ha investigado el efecto
de la adicion de diferentes tipos de materiales inertes. La zeolita (Yoda et al., 1989),
el carbdn activado en polvo y granular (Yu etal., 1999) y las esferas de alcohol
polivinilico (PVA) (Wenjie et al., 2008) se han utilizado con éxito como nucleos
bioportadores para la formacién de granulos.
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Tabla 2.1. Teorias y modelos propuestos en el proceso de granulacién anaerobia

(adaptada de Hulshoff Pol et al., 2004; McHugh et al., 2003).

Teorias

Teoria/Modelo

Referencia

Fisicoquimicas

Estructurales/
Ecoldgicas

Termodinamicas

Otras

Modelo del nucleo inerte
Teoria de la presidn selectiva

Crecimiento de solidos suspendidos
colonizados

Modelo de unién a iones positivos
multivalentes

Modelo de unién a EPS

Modelo de unién de microfléculos
mediante filamentos de
Methanosaeta

Hipoétesis “Cape town”

Teoria del “espagueti”

Modelo multicapa

Modelo de microcolonias sintrdéficas

Modelo de deshidratacién local e
interaccién hidrofdébica

Modelo de tensién superficial

Modelo de cuatro pasos

Teoria de translocacion -
deshidratacién de protones

Modelo de formacién de nucleos

cristalizados

Modelo de comunicacion entre
células

Modelo del autéomata celular

Modelo general de granulacion

(Lettinga et al., 1980)
(Hulshoff Pol et al., 1983)

(Pereboom, 1994)

(Mahoney et al., 1987;
Schmidt y Ahring, 1993;
Vlyssides et al., 2008)
(Schmidt y Ahring, 1994)

(Dubourgier et al., 1987)

(Sam-soon et al., 1987)
(Wiegant, 1987)

(Macleod et al., 1990)

(Hirsh, 1984)

(Wilschut y Hoekstra, 1984)

(Thaveesri et al., 1995a)

(Schmidt y Ahring, 1996)
(Tay et al., 2000)

(zhu et al., 1997)

(Davies et al., 1998)

(Wimpenny y Colasanti, 1997)

(Liu et al., 2003)
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Teoria de la presidn selectiva

En esta teoria se concibe el proceso de granulacién anaerobia como el
resultado de una seleccion continua del fango mediante el lavado de particulas
ligeras y dispersas no aptas para la formacién de granulos, mientras que las
particulas mas pesadas se retienen en el reactor propiciando el crecimiento de
agregados. La presion selectiva corresponde al patrén de flujo ascendente inducido
por las velocidades del liquido y del gas (que a su vez depende de la carga organica
aplicada), y que inciden en la seleccidon entre particulas de fango con diferentes
caracteristicas de sedimentacion. En general, una presion selectiva alta es adecuada
para la formacién de granulos (Hulshoff Pol et al., 1983; Hulshoff Pol, 1989), ya que
la velocidad ascendente induce el lavado de las particulas mas ligeras presentes en
el indéculo. Asi, el crecimiento de biomasa se limita al crecimiento de nucleos
retenidos en el reactor, que bien pueden ser particulas portadoras de biomasa de
naturaleza orgdnica o inorgdnica, o pequenos agregados de microorganismos que
componen el fango (Hulshoff Pol etal.,, 2004). Estas estructuras aumentan de
tamafio y densidad hasta un valor mdaximo, a partir del cual se fragmentan
generando nuevos granulos. En contraste, la aplicacién de una presién selectiva baja
propicia el crecimiento de particulas dispersas y de baja densidad, y como resultado
se obtiene un fango voluminoso con caracteristicas de sedimentacién deficientes.
(Alphenaar, 1995; Hulshoff Pol et al., 2004).

Modelo de unidn a sustancias poliméricas extracelulares

Las sustancias poliméricas extracelulares, o EPS por sus siglas en inglés
(extracellular polymeric substances), son compuestos de alto peso molecular
secretados por los microorganismos, y productos de la lisis celular y la hidrdlisis de
macromoléculas. Las EPS consisten principalmente en polisacaridos, proteinas,
sustancias humicas, 4acidos nucleicos y urdnicos (Ding etal.,, 2015). Se ha
evidenciado que estas sustancias estan involucradas en los fendmenos de adhesién,
en la fisiologia microbiana y en la estructura y estabilidad de los granulos (Y.-Q. Liu
et al., 2004). En el modelo de unidon a EPS se establece que éstas sustancias
intervienen en la cohesion y adhesién de las células mediante interacciones
hidrofébicas o mediante interacciones fisicas al modificar la carga de la superficie
de los microorganismos y al proveer una matriz para la inmovilizacién de los mismos
(Schmidt y Ahring, 1994; Sheng et al., 2010). Ademas del contenido de EPS, su
distribucion en diferentes fracciones afecta al proceso de granulacién. Se han
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descrito tres fracciones de las EPS cuya distribucion puede influenciar de manera
diferente las propiedades superficiales de los agregados: las EPS en el licor de
mezcla, las EPS débilmente adheridas a los agregados y las EPS fuertemente
adheridas (Liu etal.,, 2010; Zhen etal., 2013). Las EPS del licor de mezcla se
encuentran distribuidas uniformemente en la fase liquida. Las EPS débilmente
adheridas se encuentran distribuidas en la capa exterior de los granulos y el exceso
de su produccién puede deteriorar las caracteristicas estructurales del fango
granular (Liu etal., 2010; Lu et al., 2015a). Por otra parte, las EPS fuertemente
adheridas se encuentran distribuidas en la parte interna de los granulos y, suelen
considerarse la matriz estructural que media la adhesidn entre células y proporciona
resistencia a los agregados (Lu et al., 2015a; Zhen et al., 2013).

Modelo de union a iones positivos multivalentes

El modelo de uniéon mediante iones positivos multivalentes se fundamenta en
la interaccidn electrostatica entre los microorganismos cargados negativamente y
los iones positivos presentes en el medio. Dado que en las condiciones de pH al cual
operan los sistemas anaerobios la superficie de los microorganismos esta cargada
negativamente (Liu et al., 2003), la adicidn de iones positivos multivalentes reduce
parcialmente las fuerzas de repulsién electrostatica entre los microorganismos,
permitiendo la interaccidn entre células, propiciando el proceso de granulacion. Los
iones positivos multivalentes también pueden promover la granulacién mediante su
unidn con las EPS secretadas por los microorganismos (Bourven et al., 2015; Ding
et al., 2015). Por ejemplo, se ha demostrado la interaccién entre las EPS y el calcio
para formar una estructura tridimensional en la que tiene lugar el crecimiento de
las comunidades microbianas, y el desarrollo posterior de los granulos (Ismail et al.,
2010; Sutherland, 2001).

2.1.2 Teorias estructurales y ecolégicas

La observacion de las caracteristicas estructurales de los granulos y de su
microbiologia, en relacién con las condiciones hidrodindmicas del reactor, las
caracteristicas del sustrato y los perfiles de concentracion a lo largo del reactor,
constituyen el fundamento de las teorias estructurales y ecoldgicas.
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Teoria del “Espagueti”

Wiegant (1987) propuso un modelo para la formacién de granulos en reactores
UASB que tratan aguas residuales con acidos grasos volatiles y en los que
Methanosaeta es el metandgeno predominante. En este modelo, la formacién de
granulos procede en dos etapas: 1) formacién de precursores y 2) crecimiento de
los grdnulos a partir de estos precursores. En la primera etapa, filamentos de
Methanosaeta forman agregados muy pequefios o se adhieren a particulas finas
dispersas en el medio. La seleccién de los agregados se realiza imponiendo una
velocidad de flujo ascendente creciente (presidn selectiva). En la siguiente etapa, el
crecimiento individual de los microorganismos en los agregados, y su unién con
otros microorganismos no adheridos, conduce al aumento del tamafio de los
precursores. Estas particulas adquieren una forma esférica debido a las fuerzas de
cizalladura generadas por la velocidad ascendente del liquido y del biogds. En esta
etapa, los agregados presentan una apariencia filamentosa semejante a una esfera
de espaguetis formada por filamentos de Methanosaeta. El crecimiento de los
microorganismos en el sistema como consecuencia de un alto tiempo de retencion
de solidos propicia que aparezcan granulos mds densos y compactos.

De acuerdo con Wiegant (1987), en reactores en los que las especies del género
Methanosarcina son predominantes, la formacién de granulos también tiene lugar
de manera espontanea. Sin embargo, estos granulos presentan una conformacién
estructural mas débil que puede conllevar problemas operacionales. Por
consiguiente, cuando la abundancia relativa de Methanosaeta no es lo
suficientemente alta en el inéculo, se debe imponer una fuerte seleccién hacia este
microorganismo. Concentraciones bajas de acido acético (< 200 mg L) durante la
puesta en marcha de reactores UASB favorecen la predominancia del género
Methanosaeta sobre Methanosarcina (Vavilin et al., 2008; Zheng et al., 2006).

Unién de microfléculos mediante filamentos de Methanosaeta

Este mecanismo, propuesto por Dubourgier et al. (1987), sugiere que el
proceso de granulacién comienza con el recubrimiento de filamentos de
Methanosaeta por colonias de cocos y bacilos (bacterias acidogénicas) para formar
microfléculos de 10 a 50 um. Posteriormente, y gracias a su morfologia particulary
propiedades superficiales, los filamentos de Methanosaeta establecen uniones
entre varios microfléculos formando granulos mas grandes (>200 um). El desarrollo
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posterior de las bacterias acidogénicas y de los microorganismos sintréficos
favorece el crecimiento de los granulos. Los autores consideran que las especies de
Methanosaeta desempefia un papel crucial en la resistencia de los granulos al
formar una red que estabiliza su estructura general, sin desestimar la funcion de las
EPS y de las propiedades de la pared celular de los microorganismos (de Zeeuw,
1987). En estudios recientes, Gagliano et al. (2017) y Sudmalis et al. (2018)
demostraron la posibilidad de obtener granulos con una buena estabilidad
estructural en reactores UASB que trataban afluentes con concentraciones de sodio
de hasta 20 mg Na* L. Estos autores encontraron que las especies del género
Methanosaeta que presentan una morfologia filamentosa, como Methanosaeta
harundinacea, fueron predominantes en el fango y desempefaron un papel
fundamental para la formacidén de granulos estables.

Modelo multicapa

De acuerdo con este modelo, propuesto por Macleod et al. (1990), los granulos
estan estructurados en diferentes capas en las que la composiciéon microbioldgica
difiere. La capa interna se compone principalmente de especies de Methanosaeta,
gue actuan como centros de nucleacién para iniciar la formacién de granulos. Las
bacterias acetogénicas y los organismos consumidores de hidrégeno conforman una
segunda capa alrededor de los nucleos de Methanosaeta, mientras que las bacterias
fermentativas se adhieren a este agregado formando la capa exterior del granulo.
Los productos de las bacterias fermentativas sirven como sustrato a los acetégenos
subyacentes y estos proveen el sustrato a los metandgenos. Esta disposicion
espacial de los diferentes grupos tréficos garantiza una alta actividad metanogénica
(Hulshoff Pol et al., 2004). Aunque el modelo multicapa de Macleod et al. (1990) ha
sido respaldado por las observaciones de otros investigadores mediante hibridacién
fluorescente in situ y microscopia confocal de barrido por laser (Diaz et al., 2006;
Satoh etal., 2007; Zheng et al., 2006), otros autores han encontrado que los
granulos también pueden presentar una estructura homogénea (Fang et al., 1995;
Zhou et al., 2007) o en forma de racimos (Gonzalez-Gil et al., 2001). Las diferentes
conformaciones estructurales parecen depender de la composicidén y concentracién
del agua residual, de las rutas metabdlicas dominantes y de las limitaciones de
espacio en el granulo (Gonzalez-Gil et al., 2001; Guiot et al., 1992; Jiang et al., 2016;
Schmidt y Ahring, 1996).
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2.1.3 Teorias termodinamicas

Algunos investigadores han analizado la granulacion anaerobia en términos de
la energia involucrada en el proceso de adhesiéon microbiana. En los modelos
termodindmicos se consideran factores como la hidrofobicidad celular y la
movilidad electroforética, asi como la influencia de la actividad de translocacién de
protones a través de la superficie de las membranas microbianas.

Modelo de tension superficial

El modelo de tensidn superficial relaciona la formacién de biomasa granular en
reactores UASB con la termodindmica implicada en las interacciones a nivel
superficial. Thaveesri et al. (1995a) encontraron que la energia libre de adhesién
(AGagn) de los microorganismos sélo es favorable cuando la tension superficial de la
fase liquida se encuentra en un intervalo determinado. Sistemas con una tensién
superficial del liquido baja (< 50 mN m™) favorecen la adhesidn de microorganismos
hidrofilicos; mientras que sistemas con una tension superficial del liquido alta (> 55
mN m!) favorecen la adhesion de microorganismos hidrofébicos. En el intervalo de
tensiones superficiales del liqguido de 50 a 55 mN m? la adhesi6n de
microorganismos, ya sean hidrofébicos o hidrofilicos, no es favorable debido a un
potencial bajo de la energia libre de adhesién. De acuerdo con este postulado, y
considerando que los acetdgenos y los metandgenos son hidrofébicos, mientras que
los acidégenos son hidrofilicos (Daffonchio et al., 1995), Thaveesri et al. (1995a) han
sugerido que en sistemas que operan a tensiones superficiales de liquido bajas se
promueve la formacién de agregados con una estructura multicapa en la que los
acidégenos se encuentran alrededor de los acetégenos y los metandgenos, estos
ultimos ubicados en la capa interior. Segun estos autores, este tipo de agregados
permiten una operacion estable debido a que son menos susceptibles a la adhesion
de burbujas de biogds a su superficie y, por tanto, a ser lavados en el efluente del
sistema. Por otra parte, en medios en los que la tensidn superficial es alta, los
granulos tienen una superficie hidrofébica (enriquecida con metandgenos) sobre la
cual las burbujas de biogas pueden adherirse, siendo mas propensos al lavado
afectdndose la estabilidad del reactor.
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Teoria de translocacion-deshidratacion de protones

Tay et al. (2000) propusieron una teoria que describe el mecanismo molecular
de la formacién de granulos. En esta teoria, que se fundamenta en la actividad de
translocacién de protones en la superficie de la membrana celular bacteriana, el
proceso de granulacién procede en cuatro etapas: 1) la deshidratacion de las
superficies bacterianas, 2) la formacion de granulos embrionarios, c) la maduracion
de los granulos y 4) la post-maduracién de los granulos.

La interaccion hidrofébica entre las superficies de los microorganismos se
considera un factor importante para que la adhesién microbiana se inicie (Y. Liu
et al., 2004). No obstante, debido a que bajo condiciones fisioldgicas normales la
superficie de las células se encuentra hidratada como resultado de los puentes de
hidrégeno entre las cargas negativas y las moléculas de agua, se produce la
repulsion entre éstas. En la teoria desarrollada por Tay et al. (2000) se argumenta
que, durante la degradacidon anaerobia de sustratos organicos complejos, las
bacterias acidogénicas bombean protones desde el citoplasma hacia el exterior de
la célula. Esta translocacién de protones provoca la ruptura de los enlaces de
hidrégeno, produciéndose asi la neutralizacién parcial de las cargas y la
deshidratacion de las superficies, el primer paso para la formacidon de los granulos.
En la segunda etapa se forman granulos embrionarios mediante la adhesidén de las
bacterias acidogénicas, las bacterias acetogénicas y las arqueas metanogénicas.
Estos granulos embrionarios contindan creciendo en la etapa de maduracién por el
crecimiento de las colonias de microorganismos y la adhesién de otras particulas
dispersas. En la etapa de post-maduracién, la actividad de translocacién de protones
mantiene la superficie de los microorganismos en condiciones hidrofébicas, siendo
este el mecanismo responsable del mantenimiento de la estructura granular. Por
otra parte, tras la etapa de adhesién, los microorganismos producen EPS que
recubren la superficie de los granulos. La naturaleza hidrofilica que generalmente
presentan las EPS protege los agregados de la adhesidn de las burbujas de biogas y
de las fuerzas de cizalladura al interior del reactor.

Modelo en cuatro pasos

Schmidt y Ahring (1996) postularon que existen cuatro pasos bien definidos en
el desarrollo inicial de granulos en reactores UASB. El proceso se inicia con el
transporte de las células (por difusidn, conveccién, flotacion del gas y/o
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sedimentacién) hacia la superficie de un material de soporte inerte o de otras
células. Posteriormente, se produce la adsorcion inicial al soporte por fuerzas
fisicoquimicas. Aunque reversible, la adsorcidén inicial puede conducir a la
inmovilizacién de los microorganismos y es descrita por la teoria DLVO (Derjaguin-
Landau-Verwey-Overbeek) a partir de los cambios en la energia libre de adhesién
(Hulshoff Pol et al., 2004). El paso siguiente es la adhesidn irreversible debido a
caracteristicas especificas de los microorganismos, la estructura de la superficie
celular o la secrecién de EPS. Finalmente, la multiplicacidn de las células adheridas
al soporte resulta en el incremento del tamafio del agregado y en la formacion del
granulo.

2.2 FACTORES QUE INFLUYEN EN EL PROCESO DE GRANULACION

La obtencién de un fango granular anaerobio con buenas caracteristicas
fisicoquimicas en un tiempo relativamente corto es de gran interés en la puesta en
marcha de reactores de lecho granular, en particular del reactor UASB. No obstante,
como se ha sefialado, el prolongado periodo de puesta en marcha de este tipo de
sistemas cuando se emplea como indculo un fango en suspensién es uno de sus
mayores inconvenientes, ocasionando costos operacionales adicionales vy
comprometiendo la calidad del efluente que se desea descargar (Liu et al., 2003).
Dicho inconveniente puede superarse mediante el uso de un inéculo granular
procedente de un sistema en operacion, tal como se ha demostrado en la puesta en
marcha de reactores EGSB o de circulacién interna (van Lier, 2008). Sin embargo, la
disponibilidad de fango granular es limitada y los costes de adquisicidn y transporte
son extremadamente altos (Show, 2006). Ademas, una consideracién importante
para el uso de un fango granular como indculo corresponde a la similitud entre la
composicién del sustrato del cual éste proviene y la del que se desea tratar. El
cambio en la composicidn del sustrato puede inducir cambios estructurales en la
conformacioén de los granulos que podrian resultar en su ruptura parcial o completa,
afectando a la eficacia del tratamiento (Liu et al., 2003; McHugh et al., 2003b; Oz
et al., 2012). Por tanto, con el propdsito de disminuir los costes econdmicos y para
garantizar la operacién adecuada del sistema de tratamiento, se requiere el rapido
desarrollo de biomasa granular a partir de un fango en suspensién. Para ello, el
conocimiento de los factores ambientales y operacionales que favorecen la
formacion de los granulos resulta fundamental. A continuacidn, se describen los
principales factores que influyen en el proceso de granulacion anaerobia.
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2.2.1 Caracteristicas del inoculo

Los fangos anaerobios digeridos provenientes de plantas de tratamiento de
aguas residuales se han utilizado ampliamente para la puesta en marcha de
reactores anaerobios debido a su disponibilidad y bajo costo de adquisicién (Liu
et al.,, 2002). de Zeeuw (1984) encontré que para la formaciéon de granulos es
preferible un fango digerido con una concentraciéon alta y una actividad
metanogénica relativamente baja frente a un fango menos concentrado y mas
activo, principalmente debido al lavado selectivo de la biomasa que se espera
durante la puesta en marcha del sistema. El uso de un fango anaerobio digerido
concentrado conduce a una pérdida sustancial de la biomasa menos densa durante
los primeros dias de operacién, dejando en el sistema un fango con buenas
caracteristicas de sedimentacién y una actividad metanogénica especifica
relativamente baja que incrementa de manera progresiva al aumentar la carga
orgdanica volumétrica. Este tipo de lavado, denominado lavado por erosidn, se debe
a las diferencias en las caracteristicas de sedimentacién de las particulas y es
adecuado para la formacién de granulos. En contraste, un fango diluido puede ser
mas homogéneo respecto a las caracteristicas de sedimentacién de las particulas
gue lo componen. Asi, durante los primeros dias de operacion, el lavado de biomasa
por erosién es bajo, pero si la actividad metanogénica es elevada puede tener lugar
la expansion del lecho y el lavado de biomasa activa.

La presencia y abundancia de microorganismos especificos en el indculo
también puede ser determinante en la formacidn de granulos. Los microorganismos
anaerobios pueden diferir en su capacidad de agregacion, siendo algunas especies
microbianas mas competentes que otras para la formacién de granulos. El-
Mamouni et al. (1997) evaluaron la influencia de diferentes precursores para la
formacién de granulos: consorcios metanogénicos enriquecidos con
microorganismos sintréficos, nucleos enriquecidos con Methanosaeta, nucleos
enriquecidos con Methanosarcina y fléculos acidogénicos. La granulacion ocurrié
rapidamente en el fango enriquecido con el consorcio sintréfico y los nicleos
enriquecidos con Methanosaeta y Methanosarcina, con velocidades de crecimiento
de 31, 21, y 18 um d}, respectivamente, pero se retrasé de manera significativa al
utilizar los fléculos acidogénicos como precursores, 7 um d-*. Como se ha indicado
en los modelos y mecanismos de granulacién expuestos en el apartado 2.1,
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Methanosaeta y Methanosarcina se consideran los principales metandgenos
responsables de la formacidn nucleos que resultan en granulos. El primero destaca
por sus buenas capacidades de adhesién y el segundo por su habilidad para crecer
en racimos —sobre los cuales Methanosaeta puede adherirse— mediante la
secrecién de EPS (Hulshoff Pol et al., 2004). En la bibliografia se ha sefialado la
importancia de Methanosaeta en el proceso de granulacidn anaerobia y se
recomienda mantener condiciones adecuadas que propicien su predominancia
durante la puesta en marcha de reactores UASB (Diaz et al., 2006; Gagliano et al.,
2017; Li et al., 2015; Sudmalis et al., 2018; Wiegant, 1987; Zheng et al., 2006).

2.2.2 Caracteristicas del agua residual

El fendmeno de granulacion anaerobia puede ocurrir con diferentes tipos de
aguas residuales y en un amplio intervalo de concentraciones, como refleja la
bibliografia ampliamente descrita (Bhunia y Ghangrekar, 2008; Ramakrishnan y
Gupta, 2006; Sponza, 2002; Sudmalis et al., 2018; Tiwari et al., 2006; Tsushima et al.,
2010; Yan y Tay, 1996). Las caracteristicas del sustrato orgdnico (composicién y
concentracion) influyen en la formacion, la composicién y la estructura de los
granulos anaerobios (Liu et al., 2002; Zhou et al., 2006). La complejidad del sustrato
puede ejercer una presion selectiva sobre la diversidad microbiana y, de manera
consecuente, incidir en la formacion y microestructura de los granulos. Xing et al.
(2017) evaluaron el efecto de cuatro tipos de aguas residuales sintéticas
contaminadas con diferentes sustratos organicos: triptona, acetato/propionato,
glucosa y etanol, en la estructura de las comunidades microbianas de reactores
anaerobios por lotes secuenciales o ASBR por sus siglas en inglés (anaerobic
sequencing batch reactor) a escala de laboratorio. Se evidencié el impacto de la
fuente de carbono en las rutas predominantes para la produccién de metano y en
la estructura microbiana. Cuando los sustratos en el agua residual fueron triptona 'y
acetato/propionato, la metanogénesis acetoclastica fue la principal ruta para la
produccién de metano, con Methanosarcina como el metanégeno mas abundante.
Cuando se alimentd glucosa o etanol, la metanogénesis acetoclastica y la
metanogénesis hidrogenotrofica se utilizaron simultaneamente y Methanosarcina y
Methanobacterium fueron los metandgenos predominantes.

La variacion de la fuente de carbono también puede causar cambios graduales
en la estructura fisica, en la distribucién microbiana y en las caracteristicas de
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sedimentacién de la biomasa, y conducir a la desintegracién o flotacion del fango
granular (Lu et al., 2015a; Seghezzo, 2004). Al respecto, Hulshoff Pol (1989) sefiald
que el cambio de un agua residual sintética compuesta por una mezcla de acidos
grasos volatiles a otra compuesta por carbohidratos provocé problemas de flotacion
y la formacién de un fango voluminoso.

Por su parte, Fukuzaki et al. (1995) evaluaron la formacién de granulos y sus
caracteristicas fisicoquimicas en reactores UASB operando a largo plazo (500 dias) y
alimentados con diferentes fuentes de carbono: almiddn, sacarosa, etanol y una
mezcla de butirato y propionato. Los resultados evidenciaron el efecto de la
composicién del sustrato sobre las poblaciones microbianas y las caracteristicas
fisicoquimicas de los granulos. Debido a la deficiencia de carbohidratos en Ia
corriente de entrada, la poblacién de bacterias hidroliticas-acidogénicas disminuyé
drasticamente en los granulos formados con etanol o acidos grasos volatiles como
sustrato. La composicién del sustrato afecté también al tamafio de los granulos;
frente a los granulos formados con almiddn o sacarosa, se observaron granulos con
un tamafio un 52-59 % inferior con el agua residual contaminada con etanol, y un
70-74 % inferior con la alimentacion de acidos grasos volatiles. La cantidad de EPS
de estos granulos también fue inferior en comparacién con los granulos
desarrollados con almiddén o sacarosa como sustrato. Considerando la produccién
de EPS y los microorganismos presentes en cada reactor segln el tipo de sustrato
utilizado, se determind que las bacterias hidroliticas-acidogénicas son productoras
de abundantes cantidades de EPS, no asi las bacterias acetogénicas sintréficas que
degradan etanol y acidos grasos volatiles o los metandgenos. Asi, la produccion de
EPS, indispensable para la formaciéon y mantenimiento de los granulos, puede verse
limitada en los sistemas alimentados con sustratos acetogénicos y metanogénicos
en comparacion con los sistemas que tratan aguas residuales complejas ricas en
sustratos acidogénicos (Lu et al., 2015a; Schmidt y Ahring, 1996; Zhou et al., 2006).

Kobayashi et al. (2011) evaluaron el efecto de la adicién de almiddn sobre la
operacion y la composicion microbiolégica de un reactor UASB que trataba un agua
residual contaminada con metanol. Los autores encontraron que la adicién de
almidoén estimuld la formacidn de granulos, mejorando la capacidad de tratamiento
del reactor. Los resultados del andlisis de las comunidades microbianas mostraron
la predominancia del género Methanosaeta, probablemente debido a Ia
disponibilidad de acetato procedente de la degradacion del almidén, contribuyendo
al desarrollo de los granulos. Este efecto de la composicién del sustrato puede ser
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especialmente importante en la granulacién en reactores anaerobios alimentados
con aguas residuales que contienen compuestos de sintesis quimica de manera
mayoritaria, y que no contienen sustratos complejos como carbohidratos o
proteinas. Tal es el caso de las emisiones atmosféricas del sector flexografico, cuya
absorcién en agua para su posterior tratamiento anaerobio genera una corriente
residual con un contenido mayoritario en etanol (Bravo et al., 2017).

2.2.3 Carga orgdnica

La carga orgdnica es uno de los pardmetros operacionales mas importantes en
el proceso de granulacion anaerobia. Se ha demostrado que el incremento gradual
de la carga organica promueve la formaciéon de granulos durante la puesta en
marcha de reactores anaerobios (Hulshoff Pol et al., 2004; Kosaric et al., 1990; Show
et al., 2004; Tayy Yan, 1996; Zhou et al., 2007). Dicho incremento gradual se efectua
aumentando de manera progresiva la concentracion o el caudal del afluente. Sin
embargo, la variacion de cualquiera de estos dos pardmetros debe realizarse de
forma cuidadosa, debido a que el proceso de degradacidon anaerobia es muy
sensible a la carga organica aplicada. Un aumento rapido de la concentracién del
afluente puede conducir a la acidificacidn del sistema, mientras que la aplicacién de
elevados caudales puede provocar el lavado de la biomasa. Ademads, puesto que la
produccion de biogds es proporcional a la carga organica aplicada, un valor muy alto
durante la puesta en marcha podria resultar en el lavado del fango anaerobio por
arrastre y desintegraciéon de la biomasa como resultado de la turbulencia y el
esfuerzo cortante generados por el aumento de la produccidn de biogas. Lettinga
(1995) recomienda el aumento gradual de la carga organica hasta alcanzar una
eficacia de eliminacién de la DQO de al menos un 80 % manteniendo la
concentracion de dacido acético por debajo de 200 mg L* para favorecer el
crecimiento de microorganismos con una alta afinidad por este compuesto, es decir,
especies del género Methanosaeta (Wiegant, 1987; Zheng et al., 2006). Por otro
lado, un ajuste adecuado de la carga hidraulica y de la velocidad del biogas
propiciard la presidon selectiva necesaria para promover la formacién de granulos.
van Lier et al. (2008) han descrito el efecto del aumento de la carga orgéanica sobre
la granulacion en tres fases: en la primera fase, operando a una carga organica baja
(< 3 kg DQO m3d?), se produce la expansion del lecho y el lavado de material
coloidal; durante esta fase se puede observar flotacién de particulas mientras la
actividad metanogénica especifica comienza a aumentar. En una segunda fase, el
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aumento de la carga organica provoca una fuerte eliminacidn de sélidos ligeros y la
seleccion de las particulas mds pesadas. En esta fase tiene lugar la formacion de
agregados densos. En la tercera fase, con el aumento de la concentracion de fango
en el reactor y de la cantidad de granulos puede continuar aumentandose la carga
organica aplicada.

2.2.4 Velocidad ascensional y tiempo de retencion hidraulico

Una observacion general en el proceso de granulacién anaerobia es que éste
procede bien a velocidades ascensionales del liquido relativamente altas al ejercer
una seleccién en la ecologia microbiana de acuerdo con la teoria de la presidn
selectiva (Hulshoff Pol, 1989). La aplicacién de tiempos de retencién cortos junto
con velocidades ascensionales altas propicia el lavado de biomasa dispersa o ligera
y promueve la granulacion. En contraste, los tiempos de retencién prolongados
permiten el crecimiento de la biomasa dispersa, lo cual es menos favorable para la
formacion de granulos (Alphenaar, 1995). Los sistemas UASB son los reactores de
lecho granular en los que la granulaciéon se ha estudiado con mayor frecuencia.
Cuando se inoculan con un fango en suspensién, se recomiendan velocidades
ascensionales entre 0.5y 1 m h'! para promover la formacién de granulos (Lim y
Kim, 2014; O’Flaherty et al., 1997; Tiwari et al., 2006), mientras se aplican tiempos
de retencion inferiores a 48 horas (Nicolella et al., 2000). Velocidades ascensionales
por encima de estos valores pueden conducir a la desintegracién de los granulos
formados debido a las fuerzas de cizalladura dentro del reactor (Kosaric et al., 1990).

O’Flaherty et al. (1997) evaluaron el funcionamiento de dos reactores hibridos
de flujo ascendente alimentados con aguas residuales con diferentes tipos de
sustrato orgdanico: lactosa y una mezcla de etanol, propionato y butirato operando
a una carga organica de 3.7 kg DQO m™ d! y una velocidad ascensional del liquido
de 0.01 m h, En ambos reactores se desarrollé un fango floculento tras 273 dias de
operacion. No obstante, al inocular un tercer reactor con el fango formado en el
reactor alimentado con la mezcla de etanol y AGV, ajustando la velocidad
ascensional del liquido en un valor de 0.5 m h'%, se produjo la granulacién del fango.
La granulacion redujo la susceptibilidad del lodo a la flotacién.
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2.2.5 Temperatura

Los microorganismos metanogénicos crecen lentamente y sus tiempos de
generacion varian de 3 a 50 dias a 35y 10 °C, respectivamente (Bitton et al., 2016).
Se espera entonces que la granulaciéon anaerobia proceda mejor en condiciones
mesofilicas dptimas y termofilicas (Lettinga, 1995). Cuando la temperatura del
reactor se encuentra por debajo de 30 °C, la actividad de los metandgenos se reduce
de manera considerable. Ahora bien, aunque la temperatura puede aumentar la
velocidad de granulacién, tampoco son adecuados valores demasiado altos, ya que
pueden perjudicar la actividad de los microorganismos (Show, 2006). El proceso de
granulacion anaerobia puede mejorarse al incrementar la temperatura en el
intervalo mesofilico hasta valores cercanos a 40° durante la puesta en marcha de
reactores UASB. Sin embargo, se ha reportado que los granulos formados en estas
condiciones son mas vulnerables a perturbaciones en la operacién del sistema,
como a los cambios de pH y de temperatura (Hulshoff Pol, 1989).

Si bien el proceso de granulacién se dificulta a temperaturas inferiores a 25 °C
y el tiempo de puesta en marcha del sistema puede prolongarse (Sayed, 1987),
diversos estudios han abordado con éxito la formaciéon de granulos en condiciones
mesofilicas subdptimas y en condiciones psicrofilicas, cuyo interés se encuentra en
la posibilidad de expandir la aplicacion de los reactores de lecho granular en
diferentes sectores industriales, asi como en el tratamiento de aguas residuales
urbanas (O’Reilly etal., 2010, 2009a; Yan y Tay, 1996). O’Reilly et al. (2010)
reportaron la formacién de biomasa granular en reactores EGSB operados a 15 °C.
A partir del andlisis microbiolégico de los granulos, estos autores sugirieron que el
orden  Methanomicrobiales, en particular, las especies del género
Methanocorpusculum, desempeian un papel importante en el proceso de
granulacion anaerobia a baja temperatura.

2.2.6 Hidrofobicidad celular

La hidrofobicidad celular ha sido considerada uno de los factores de mayor
incidencia en la agregacién microbiana (Tay et al., 2000). Esta propiedad describe
las caracteristicas de una molécula o de una estructura para ser rechazada por un
medio acuoso. Desde un enfoque termodinamico, la agregacién microbiana es
impulsada por la disminucién en la energia libre de adhesion. El incremento en la
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hidrofobicidad de la superficie celular causaria la disminucion de la energia libre de
Gibbs en exceso, promoviendo la interaccién entre células y la agregacién celular
fuera de la fase liquida. Las caracteristicas del sustrato, el pH, la temperatura, la
presion selectiva, las condiciones de inanicion, la velocidad de crecimiento de los
microorganismos y la produccién de EPS son factores que afectan a la hidrofobicidad
de la superficie celular (Cao et al., 2017; Y. Liu et al., 2004).

2.2.7 Adicion de cationes multivalentes, polimeros y materiales inertes

La adicion de cationes multivalentes, algunos polimeros catidnicos (naturales
o sintéticos) y materiales inertes ha mostrado un efecto positivo en el proceso de
granulacion anaerobia. En cuanto a los cationes, éstos pueden acelerar la formacion
de granulos al disminuir la carga negativa de la superficie de las células y al
interaccionar con las EPS secretadas por los microorganismos (Liu et al., 2003). Se
ha observado que la adicién de Ca?* (Mahoney et al., 1987; Yu et al., 2001b), Mg?*
(Schmidty Ahring, 1993), Fe?* (Vlyssides et al., 2009) o Al*3 (Yu et al., 2001a) propicia
la formacidn de granulos anaerobios en funcién de la concentraciéon aplicada. Como
ejemplo, Yu et al. (2001b) observaron que concentraciones de Ca** entre 150y 300 mg
L' fueron beneficiosas para la formacién de granulos en reactores UASB alimentados
con un agua residual sintética, y concentraciones superiores a 600 mg L fueron
perjudiciales. Asimismo, Gagliano et al. (2017) reportaron que la adicion de 1 g L*!
de Ca?* tuvo un efecto negativo en la formacidén de biopeliculas y en el rendimiento
del proceso de degradacion en un reactor UASB alimentado con un agua residual
sintética de salinidad alta (10 y 20 g mg Na* L?), aunque mostré un efecto positivo
en el fortalecimiento de los granulos. Concentraciones altas de Ca?* pueden causar,
ademads, problemas de operacidn, incluyendo la precipitacién de calcio sobre la
superficie de los granulos y su acumulacién en el interior de los mismos con la
consecuente disminucion de la actividad metanogénica (Liu et al., 2003).

La adicion de polimeros naturales o sintéticos durante la puesta en marcha de
reactores de alta carga también puede estimular la formacion de biomasa granular.
En la Tabla 2.2 se presenta una revisién de los polimeros reportados en la
bibliografia cuya adicion ha demostrado mejorar la formaciéon de granulos
anaerobios. En particular, los polimeros catidnicos naturales han evidenciado un
buen efecto en la disminucion del tiempo de obtencion de granulos con buenas
caracteristicas fisicoquimicas. Esta mejora se ha atribuido a su estructura
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polisacérida, la cual permite que actien de manera semejante a las EPS secretadas
por los microorganismos de forma natural (EI-Mamouni et al., 1998). También se ha
sugerido que el mecanismo involucrado en la mejora del proceso de granulacién por
parte de los polimeros es similar al de los iones multivalentes, es decir, los polimeros
catidnicos disminuirian las fuerzas de repulsién entre los microorganismos al
modificar su carga superficial, lo cual favoreceria la granulacion (McHugh et al.,
2003b).

Tabla 2.2. Polimeros naturales y sintéticos que estimulan la formacién de granulos
anaerobios.

Polimero Sustrato orgdnico Referencia
Natural Quitosano Etanol y sacarosa (1:1) (EI-Mamouni et al., 1998)
Acidos grasos volatiles (Hudayah et al., 2016)
Glucosa (Ariyavongyvivat et al., 2015)
Disolventes organicos (Lafita et al., 2017)
WEMOS Agua residual doméstica  (Kalogo et al., 2001)
Sintético Percol 763 Etanol y sacarosa (1:1) (EI-Mamouni et al., 1998)
Poliacrilamida Acidos grasos volatiles (Hudayah et al., 2012)
Glucosa (She et al., 2012)
AA 184 H Glucosa (Show et al., 2004)

Kymene SLX-2  Agua residual de helados  (Uyanik et al., 2002)

Entre los polimeros catidnicos, el quitosano, un polisacarido lineal compuesto
por D-glucosamina y N-acetilglucosamina y sintetizado a partir de la desacetilacion
alcalina de la quitina, destaca por su disponibilidad, biodegradabilidad y ventajas
ecolégicas (Yang et al., 2016). Se ha demostrado su efecto positivo tanto en la
formacion de biomasa granular como en la produccion de biogds (EI-Mamouni et al.,
1995; Khemkhao et al., 2016, 2011). La adicidon de este polimero se ha estudiado en
la granulacion de fangos anaerobios alimentados con diferentes tipos de sustratos.
El-Mamouni et al. (1998) evaluaron la influencia de la adicién de quitosano en la
velocidad de granulacién de un fango desintegrado en reactores UASB alimentados
con sacarosay con una mezcla de sacarosa y etanol. La velocidad de crecimiento del
tamanfio de los granulos se aceleré en 37 y 33 um d! para los reactores alimentados
con sacarosa y con la mezcla, respectivamente, en comparacidn con un reactor de
control sin adicidn del polimero. La formacién mas rapida de granulos se atribuyé a
la estructura quimica del polimero, similar a la de las EPS; las cadenas poliméricas
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podrian formar uniones entre superficies microbianas promoviendo la formacién de
los nucleos iniciales que posteriormente crecerdn hasta constituir agregados. La
actividad metanogénica especifica de la biomasa suplementada con quitosano
también fue superior a la del reactor de control.

En otro estudio, Hudayah et al. (2016) reportaron el efecto positivo del
quitosano en la formacién de nucleos sintréficos y en la formacién temprana de
biomasa granular en un reactor UASB alimentado con acidos grasos volatiles (acido
acético, acido propidnico y acido butirico en una relacién 2:1:1 en DQO). Después
de 58 dias de operacidn, se obtuvo un didmetro medio de particula de 115 um y un
porcentaje de nucleos (100-600 um) y granulos (didmetro medio superior a 600 um)
del 55.1 y 8.2 %, respectivamente. Mediante mediciones del potencial zeta estos
autores encontraron que la adicion de quitosano redujo la carga negativa de la
superficie de los microorganismos.

En un estudio reciente, Lafita et al. (2017) evaluaron la efectividad del
quitosano en la re-granulacion de un fango parcialmente desintegrado empleado
como inéculo de reactores EGSB alimentados con una mezcla de etanol y 1-metoxi-
2-propanol (relacién masica 5:1). Se operaron dos reactores, uno suplementado con
guitosano y otro sin quitosano. En el reactor con quitosano se obtuvieron granulos
con un tamafo medio de particula un 16 % mayor que los granulos del reactor de
control, y con mejores caracteristicas de sedimentacidon. Ademas, el tiempo
requerido para obtener una eficacia de eliminacidn del 80 % del glicol éter 1-metoxi-
2-propanol se redujo en dos semanas respecto al reactor de control. Ante la pérdida
de laintegridad estructural de los granulos, la adicidén puntual de quitosano permitié
recuperar las caracteristicas fisicoquimicas de la biomasa, evitando asi su lavado y
el detrimento del proceso de degradacién.

En cuanto a los principales mecanismos de floculacién microbiana en presencia
de quitosano, Yang et al. (2016) han sugerido que éstos estan relacionados con la
neutralizacion de cargas y la formacion de puentes o enlaces entre los
microorganismos. En sistemas anaerobios, la adicién de quitosano puede modificar
las propiedades superficiales de los microorganismos e influir en la asociacion de
células individuales. Ademas, el polimero también puede formar una matriz
tridimensional relativamente estable dentro de la cual los microorganismos pueden
reproducirse hasta crecer en forma de agregados (Liu et al., 2002).
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Otro factor que contribuye al desarrollo de fango granular es la presencia de
nucleos o bioportadores para la adhesidon microbiana (Hulshoff Pol et al., 2004;
Lettinga et al., 1980). En presencia de particulas inertes, la formacién de granulos se
considera un fenémeno de formacién de biopelicula, ya que depende de la adhesidn
de los microorganismos a la superficie del material y de su crecimiento sobre dicha
superficie. De acuerdo con Yu et al. (1999), un material inerte adecuado para el
desarrollo de granulos debe poseer un area superficial elevada, una gravedad
especifica similar a la del fango granular, una forma esférica y una alta
hidrofobicidad. En la Tabla 2.3 se muestran diferentes materiales inertes cuyo
efecto en la aceleracidn de la formacién de granulos ha sido evidenciado.

Yu et al. (1999) investigaron el efecto de la adicién de PAC y GAC como
bioportadores para el desarrollo de granulos en reactores UASB alimentados con
glucosa como fuente principal de sustrato organico. En el reactor de control, sin la
adicion de bioportadores, la granulacidon de un fango en suspensién se alcanzé
después de 95 dias de operacion, mientras que en los reactores con PAC y GAC sélo
fueron necesarios 30 y 35 dias, respectivamente. El efecto positivo de la adicién de
los bioportadores se atribuyé a la unién de microorganismos filamentosos a la
superficie del carbdn activado. Wenjie et al. (2008) evaluaron la adicién de esferas
de PVA para la formacién de granulos en un reactor UASB que trataba aguas
residuales contaminadas con licor de maiz fermentado. Las esferas de PVA, que
inicialmente eran blancas, se tornaron negras de forma progresiva debido a la
adhesidn y al crecimiento de los microorganismos sobre su superficie. Tras 117 dias
de operacién también se observé la formacidn natural de otros agregados, aunque
con un tamafio inferior a 300 um, en poca cantidad, y con una forma irregular en
comparacién con las esferas de 2-3 mm de PVA.



70|Proceso de formacion de biomasa granular

"0d1jjuiAtjod joyodje ‘joyodje [Auir-Ajod :yAd, ‘OAjod us opeAlde
uoQJed ‘uogJed PaIeAIIIE PAIBMOJ DV d, ‘OPBAIIIE JBJNURIS UOQJED ‘UOQJED PaleAIIdR Jejnue.S (DD, ‘ende ap aiuaqJiosqe osawjjod ‘JawAjod Suiglosge Ja1em:dy M,

(8002 DUIIDSOUDULS opejuswJia)  Jenuesdou
“le 12 alfusapn) ’ e zlew ap JodI7 opladip o3ue4 ez vVAd
D15DSOUDLIS o eInpeAs| Jejnueus ou )
1 Yo v'¢-0'¢ o€ op o1esxe  opuasip oSuey (4] ¢ JVd
“le1on D15DSOUDU1S o A euoidad Je|nueus ou )
(666T “|e 12 NA) ? eV ¥'2-0'C qg esoony  opuadip osuey O V9
(T66T D330S0UDY13, : esoJedes Jejnue.s ou :
“le 12 uedio) ! e v'0 op14281p o8ue4 cE0 VI
( “e 10 jew) (soauawojif) o Je|nueus ou o
L66T “[e 19 lew| D12DSOUDYIIN €CTe (0] NSOV opuasip oSuey 010 1dVM
(6867 0330S0UDY13, : Jejnue.s ou : e}108J41UBO
10d HOUSINH) ¥ ubyia 0'¢ Vi NOV opuasip oSuey T0 ldenjueolpiy
(686T “|e 19 BPOA)  PI2DSOUDYIAN 0¢ct 0¢ N\OV se|nojjadolg 10 €}ljoa7
(0667 D330SOUDYIIN 088’/ - ojeuoidold ojudndojyoduey g ewnds3
“|e 19 pjeznyn4) '
ueujwopasd (ww)sojnuesd (p) uonenuesd (ww)
e1oUd49)9Y o3jeaisns o|naouj| |euaiey
owssiue3J100.01Al SO| 9p ouewe] e| dp UOIIeID|IIY ouewe]

‘(#7002 ‘|e 33 |od

JJoys|nH ap epeidepe) ejqolaeue uoldenueld ap 0sadold |9 Jedd|ade eded sopez||iin S91JBUI S9jelIDIeW SIUBIRQ "E°C e|qel



Proceso de formacion de biomasa granular‘71

Otros materiales inorgdnicos como la arena o la arcilla también se han
estudiado para acelerar la formacion de biomasa granular (Hickey et al., 1991;
Lettinga et al., 1980); no obstante, los resultados obtenidos parecen indicar que su
adicidén no ejerce un efecto positivo en la formacidn de granulos. Hickey et al. (1991)
no encontraron diferencias en la granulacién en condiciones termofilicas de un
fango digerido con o sin la adiciéon de particulas de arena, aunque se observd su
presencia en el interior de los granulos formados en el reactor al cual se afiadié este
material. La mayor gravedad especifica de la arena respecto a la del fango anaerobio
pudo propiciar su acumulacion en el fondo del reactor, mientras que la biomasa se
acumulé en la parte superior dificultando el contacto, y por tanto, la posibilidad de
la adhesion microbiana (Hulshoff Pol et al., 2004; Imai et al., 1997).

2.3 GRANULACION EN REACTORES DE ALTA CARGA APLICADOS AL
TRATAMIENTO ANAEROBIO DE AGUAS RESIDUALES CONTAMINADAS
CON DISOLVENTES ORGANICOS

Pese a que el proceso de granulacion anaerobia ha sido estudiado en el
tratamiento de distintos tipos de aguas residuales, se han reportado pocas
investigaciones evaluando este fendmeno en reactores de alta carga empleados
para el tratamiento de aguas residuales contaminadas con disolventes organicos
oxigenados, a excepcidn del etanol. En este caso, se ha demostrado la formacién de
granulos en reactores de flujo ascendente alimentados con etanol como Unica
fuente de carbono y energia, 0 en mezclas con otro tipo de sustratos como acidos
grasos volatiles o carbohidratos (Dolfing, 1987; Fukuzaki et al., 1995; O’Flaherty
et al.,, 1997; Punal et al., 2003). En la Tabla 2.4 se presentan las condiciones de
operacion de diferentes estudios acerca de la formacién de grdnulos con aguas
residuales sintéticas contaminadas con etanol como sustrato organico principal. Se
puede destacar el estudio realizado por Fukuzaki et al. (1995), en el que los granulos
obtenidos tras 500 dias de operacion de un reactor UASB alimentado con un agua
residual contaminada con etanol presentaron caracteristicas fisicoquimicas
diferentes a las de granulos obtenidos con la alimentacion de aguas residuales con
almidén o sacarosa. Entre ellas, el menor tamafio de los granulos y la menor
produccion de polimeros extracelulares se atribuyeron a las diferentes poblaciones
de microorganismos enriquecidas en los granulos. Los microorganismos
responsables de la degradacién del etanol hasta metano, bacterias acetogénicas y
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arqueas metanogénicas, mostraron una produccion de EPS entre un 60 y un 68 %
inferior a la produccion de las comunidades de microorganismos involucradas en la
degradacion del almidén y de la sacarosa, que incluyen bacterias hidroliticas-
acidogénicas. Si bien la produccién de EPS fue inferior, ésta fue suficiente para la
formacidn de granulos estables, permitiendo la aplicacién de una carga organica de
hasta 36.5 kg DQO m 3d™? con un TRH de 4.3 horas, alcanzando una eficacia de
eliminacion del 88 %.

En un estudio mas reciente, Lafita et al. (2017) evaluaron la granulacién de un
fango parcialmente desintegrado en un reactor EGSB alimentado con un agua
residual sintética que contenia etanol y 1-metoxi-2-propanol en una relacién masica
5:1. Los autores consiguieron incrementar el didmetro medio de particula de los
granulos desde un valor promedio de 363 um hasta valores en el intervalo
comprendido entre 478 y de 3268 um tras 77 dias de operacion, y mejorar sus
propiedades de sedimentacién pudiendo incrementar la carga organica volumétrica
desde 15 hasta 27 kg DQO m3jecho d* junto con la velocidad ascensional del liquido
desde un valor de 0.4 m h'! hasta un valor tan alto como 9.2 m h'l, manteniendo la
eficacia de eliminacion de la materia organica en valores superiores al 99 %. Estos
resultados demuestran la posibilidad de mejorar las caracteristicas fisicas de un
fango parcialmente desintegrado en sistemas alimentados con corrientes que
contienen disolventes organicos de interés industrial.

Por otro lado, un inconveniente que se ha reportado en la aplicacién de
reactores de lecho granular para el tratamiento de aguas residuales contaminadas
con disolventes organicos es la desintegracion parcial o total del fango anaerobio,
ya sea por la exposicion a disolventes organicos especificos (Henry et al., 1996),
bajas temperaturas (Enright etal.,, 2009), o por la aplicacion de altas cargas
organicas (Lu etal., 2015a; Vermorel etal., 2017) y/o perturbaciones en el
suministro de sustrato orgdnico (Lafita et al., 2015). Henry et al. (1996) observaron
la desintegracién del fango granular en un reactor hibrido empleado para el
tratamiento de aguas residuales de la industria farmacéutica contaminadas con
etanol, metanol, acetato de etilo, y otros disolventes organicos como terbutanol,
isopropanol, isobutanol y 2-butanol. La desintegracion de los granulos se observo
operando a una carga orgénica de 6 kg DQO m=3d y un TRH de 2 dias. Estos autores
sugirieron que el deterioro de los granulos pudo ser el resultado de una alta
concentracién de disolventes organicos que afectd la tension superficial del agua
residual, que a su vez puede afectar de manera adversa el proceso de granulacion,
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asi como causar la flotacion de los granulos (Y. Liu et al., 2004; Thaveesri et al.,
1995b). También se ha sugerido que los disolventes orgdnicos oxigenados como los
ésteres, por ejemplo, el acetato de etilo, pueden penetrar y alterar la funcién de las
membranas celulares de los microorganismos debido a la parte hidrofdbica de su
estructura quimica. Esta interaccion puede resultar en la fuga de componentes
celulares oincluso, en la muerte celular (Yanti et al., 2014), afectando a la estructura
granular.

Lu et al. (2015a) evaluaron el rendimiento a largo plazo del tratamiento de un
agua residual contaminada con metanol en un reactor UASB. El reactor se inoculé
con un fango en suspensidn procedente una planta depuradora de aguas residuales
municipales, y con fango granular procedente del sistema de tratamiento de un
agua residual contaminada con una resina sintética. El sistema operé de manera
estable durante 240 dias alcanzando una carga orgdnica de 48 kg DQO m3dly una
produccién maxima de metano de 14.4 + 4.4 L L'1 d%. Posteriormente, se observo la
desintegracion del fango granular, provocando el lavado de la biomasa vy
alteraciones en la eficacia de tratamiento. De acuerdo con la evaluacidn de las
caracteristicas fisicoquimicas del fango anaerobio, estos autores determinaron que
la desintegracion de los granulos fue causada por varios factores: la reduccién en la
produccién de EPS y el desequilibrio en la composicién de proteinas y polisacaridos
en las EPS, una limitacidn en la precipitacién de calcio para la formacién de nucleos
inertes e interacciones débiles entre el calcio y las EPS debido a la insuficiencia de
este cation en el afluente, y la simplificacién de la diversidad de microorganismos
en el fango debido a su aclimatacion al metanol como Unica fuente de carbono.
Estos resultados son consistentes con otros estudios en los que se ha demostrado
gue el cambio en la composicion de la fuente de carbono del agua residual causa un
cambio gradual en las caracteristicas estructurales de los granulos, la estructura
microbiana y las caracteristicas de sedimentacién de los agregados, pudiendo
ocasionar su ruptura (Hulshoff Pol, 1989; Leitdo, 2004; Yang y Anderson, 1994).

En el estudio conducido por Lafita et al. (2015) se observd que el aporte
intermitente de sustrato orgdnico (16 horas al dia, 5 dia de la semana) con una carga
orgdnica volumétrica de 35 kg DQO m3jecho d condujo a la desintegracién parcial
del fango anaerobio en reactores EGSB alimentados con etanol y 1-metoxi-2-
propanol en una relacion masica 4:1 a temperaturas de 18 y 25 °C. La desintegracion
de los granulos produjo la reduccién de la eficacia de eliminaciéon de la materia
orgdanica y del rendimiento de metano de los sistemas de tratamiento. Ding et al.
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(2015) sugirieron que la desintegracién de los granulos podria ocurrir en
condiciones en las que se limita el sustrato para facilitar el acceso a los
microorganismos situados al interior de los agregados. Este es un aspecto a destacar
que justifica el estudio de la formacién y la estabilidad de la biomasa granular en
reactores anaerobios aplicados al tratamiento de disolventes orgdnicos de interés
industrial, considerando que la robustez del proceso depende de la adaptabilidad
de los microorganismos a condiciones variables, y de la supervivencia o el
mantenimiento de las poblaciones individuales durante la interrupcién del
suministro del agua residual (O’Flaherty et al., 1997).

Sin embargo, es importante destacar que otros autores no han observado
inconvenientes relacionados con el deterioro o la desintegracion del fango
anaerobio en reactores de lecho granular aplicados al tratamiento de disolventes
organicos (Bravo et al., 2017; Oktem et al., 2007). De modo que la desintegracién
puede estar relacionada, bien con la naturaleza de los disolventes organicos
tratados, con las condiciones ambientales u operacionales, o con la configuracién
del reactor de lecho granular empleado. Todo ello pone de manifiesto la necesidad
de estudiar la formacién de biomasa granular con este tipo de sustratos, evaluando
de manera integral aspectos operacionales y pardmetros fisicoquimicos vy
microbioldgicos de la biomasa anaerobia, que permitan discernir los factores
principales que inciden en el proceso y procurar la evaluacién de estrategias para
evitar la desintegracion del fango que, en definitiva, ocasiona el deterioro de la
eficacia de tratamiento y de la produccién de biogas.
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La presente tesis doctoral se enmarca en la linea de investigacién del grupo
GI?AM correspondiente a la optimizacidn del proceso de tratamiento anaerobio de
emisiones industriales de disolventes organicos. El objetivo general de esta tesis
doctoral es estudiar la formacion y la evolucidon de biomasa granular en reactores
anaerobios de alta carga a escala de laboratorio empleados para el tratamiento de
un agua residual sintética contaminada con disolventes organicos oxigenados de
alta solubilidad en agua, concretamente etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-
propanol, e inoculados con un fango anaerobio en suspension. En este estudio se
pretende establecer una estrategia para la obtencién y la retenciéon de biomasa
granular a partir de fangos en suspensién, a fin de determinar la viabilidad de
sustituir el uso de fango granular en la puesta en marcha del sistema de biolavador
anaerobio. Para la consecucién de este objetivo general se han desarrollado cuatro
lineas de trabajo, cada una de ellas con objetivos especificos:

1. Estudio de la formacion de biomasa granular en condiciones de
alimentaciéon en continuo de un agua residual contaminada con los

disolventes orgdnicos de interés.

Los objetivos especificos de este estudio incluyen:

Evaluar el efecto de la adicion del polimero quitosano en la formacién
de biomasa granular a partir de un fango en suspensién.

e Determinar el efecto de la adicion de quitosano sobre el tiempo
requerido para la puesta en marcha de reactores UASB.

e Evaluar las caracteristicas fisicoquimicas y bioquimicas del fango
granular formado y su relacién con las condiciones de operacidn.

e Profundizar en la dindmica de las poblaciones microbianas durante el
proceso de granulacién aplicando técnicas de biologia molecular.

2. Estudio de la operacién de los reactores de lecho granular bajo condiciones
de alimentacion intermitente, con el fin de:

e Determinar la capacidad de tratamiento de reactores de lecho granular
operando bajo condiciones de suministro intermitente de sustrato
orgdnico de acuerdo con la operacién habitual en instalaciones a nivel
industrial: 16 horas al dia durante 5 dias a la semana.
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Analizar la respuesta transitoria de los sistemas tras la reanudacién del
suministro de sustrato y evaluar la influencia de la duracion de la
interrupcién sobre el rendimiento del proceso.

Evaluar el efecto de las perturbaciones en la retencién y en las
caracteristicas fisicoquimicas y bioquimicas del fango granular.

Evaluar el efecto de la alimentacion intermitente sobre la estructura de
las comunidades microbianas predominantes.

3. Estudio de la formaciéon de biomasa granular en condiciones de
alimentacién intermitente de un agua residual contaminada con los
disolventes organicos de interés.

Los objetivos especificos de este estudio se han concretado en:

Evaluar la puesta en marchay la formacion de biomasa granular a partir
de un fango en suspensidén bajo alimentacidn intermitente de sustrato
orgdanico en presencia de quitosano.

Analizar el efecto de la carga hidraulica sobre la formacién de biomasa
granular.

Valorar la respuesta transitoria de los sistemas durante el proceso de
granulacion.

Determinar la influencia de la alimentacién intermitente sobre las
caracteristicas del fango granular formado.

Comparar la estructura de las comunidades microbianas del fango
granular desarrollado en los diferentes experimentos realizados con
quitosano.

4. Estudio de la formacidon de biomasa granular en presencia de esferas de
alcohol polivinilico (PVA), con el fin de:

Evaluar la adicién de esferas de PVA como alternativa para favorecer la
puesta en marcha y la formacién de biomasa granular en un reactor
UASB con alimentaciéon continua de un agua residual contaminada con
los disolventes organicos de interés.
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En el capitulo que se presenta a continuacién, se describen los equipos, las
técnicas analiticas y los procedimientos experimentales empleados en el desarrollo
de la presente tesis doctoral.

4.1 MONTAJE EXPERIMENTAL

Los experimentos se realizaron en tres reactores de flujo ascendente
fabricados en PVC. Los reactores constan de dos secciones ensamblables. La primera
seccion corresponde a una columna de 6.5 cm de didmetro interno y 120 cm de
altura con cuatro puertos equidistantes 25 cm para la toma de muestras, y una
estructura cénica en la parte superior de 20 cm de didmetro mayor, 6.5 cm de
didmetro menory 35 cm de altura. Sobre esta estructura cénica se ubica la segunda
seccion correspondiente a la zona de sedimentacion, en la que se sitla el separador
gas-liquido-sélido (GLS). Esta zona puede presentar dos configuraciones: una con un
didmetro interno de 20 cm y una altura de 24 cm, y otra con una alturade 12 cmy
de mismo didmetro. De este modo, de acuerdo con la configuracién de la zona de
sedimentacidn, los reactores pueden operarse con un volumen efectivo de 7.8 L o
de 4.5 L. En las Figuras 4.1 y 4.2 se ilustran ambas configuraciones de reactor.

Tal como se ilustra en las Figuras 4.1 y 4.2, la corriente de entrada a cada
reactor se suministré desde el tanque de alimentacién que contenia agua,
nutrientes y bicarbonato de sodio. El agua residual sintética se prepard in-situ de
forma continua mediante la inyeccién de una mezcla de disolventes organicos en la
corriente de entrada de cada reactor. La mezcla la componian los disolventes etanol,
acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol en relacién masica 7:2:1. La inyeccidén de la
mezcla de disolventes se realizé utilizando, para cada reactor, una bomba de jeringa
NE 1000 (New Era Pump Systems Inc., EE.UU.). Las acciones de suministro y de
recarga de la jeringa se realizaron de forma automatica dotando al sistema de un
dispositivo para la inversion del recorrido del émbolo de la jeringa y de una valvula
de tres vias accionada neumaticamente. De esta forma, se realizaba la succion de la
mezcla ternaria desde una botella sellada para efectuar el llenado de la jeringa y su
posterior inyeccién en la conduccion de entrada del reactor. La automatizacién de
la alimentacién de disolventes permitié la adiciéon constante e ininterrumpida de
sustrato orgdnico en los experimentos que se llevaron a cabo bajo condiciones de
alimentacién continua, asi como la programacion de interrupciones en los
experimentos que se realizaron bajo condiciones de alimentacidon intermitente de
sustrato organico.
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Figura 4.1. Esquema del montaje experimental a escala de laboratorio de la
configuracién de reactor con un volumen de 7.8 L.

La velocidad ascensional del liquido en el lecho se ajustd, en su caso, mediante
la recirculacion de una corriente obtenida desde un puerto ubicado en la zona de
sedimentacidn. El biogds recolectado en el separador GLS se hizo pasar por un frasco
lavador situado en la seccién superior de cada reactor, el cual contenia una solucién
de NaOH (3 M) para absorber el CO; y el H,S, previa conduccién al medidor de flujo
(Ritter TG 05, Alemania). Los caudales correspondientes a las corrientes de entrada
y de recirculacién de los reactores se ajustaron mediante bombas peristalticas
(Watson-Marlow, EE.UU.). Para la distribucién uniforme del afluente se utilizé un
tubo de PVC con diversos orificios ubicado en el fondo de cada de reactor y un lecho
de 15 cm de altura de esferas de vidrio de 16 mm de didmetro. Los reactores se
operaron a temperatura ambiente con valores en el intervalo comprendido entre
22y 26 °C durante todo el periodo de la experimentacion.
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Figura 4.2. Esquema del montaje experimental a escala de laboratorio de la
configuracién de reactor con un volumen de 4.5 L.

4.2 INOCULO

Los reactores se inocularon con fango anaerobio en suspension procedente del
digestor de la estacidn depuradora de aguas residuales Quart-Benager ubicada en
el area metropolitana de la ciudad de Valencia. En esta estacién depuradora se
tratan aguas residuales de origen doméstico y agroindustrial. Durante el desarrollo
de la tesis doctoral se emplearon dos muestras de fango anaerobio en suspensién.
Las muestras de fango fueron tomadas con una diferencia temporal de 19 meses.
Las caracteristicas fisicoquimicas de ambos indculos se presentan en la Tabla 4.1.
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Tabla 4.1. Caracteristicas fisicoquimicas del fango indculo.

Parametro Inéculo | Inéculo
SST (mg L) 24.6 17.8
SSV (mg L) 15.5 9.9
pH 7.64 7.69
Conductividad (mS cm™) 9.38 7.68
Alcalinidad (mg CaCOs L) 5126.7 3457.1
IVE (mL g SST?) 146.3 112.6
Tamafio medio de particula (um) 63.7 85.3
AME (NmL CHa g SSV* d?) 8+1 48+1

SST: sélidos suspendidos totales; SSV: sélidos suspendidos volatiles; AME: actividad metanogénica especifica
para la mezcla de disolventes: etanol, acetato de etilo y E2P en relacion masica 7:2:1.

4.3 COMPOSICION DEL AGUA RESIDUAL SINTETICA

Los reactores anaerobios se alimentaron con un agua residual sintética
compuesta por disolventes organicos, macronutrientes, micronutrientes y
bicarbonato de sodio para suministrar la alcalinidad necesaria. Los disolventes
orgdanicos de interés en esta tesis doctoral son los constituyentes principales de las
emisiones de compuestos organicos volatiles provenientes de la industria
flexografica (Bravo, 2017): etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol en relacion
masica 7:2:1. En la Tabla 4.2 se muestran las propiedades fisicas de los disolventes
orgdanicos. La concentracion de los disolventes en la corriente de entrada de cada
reactor se ajusté modificando el caudal de la bomba de inyeccidn, y fue variable de
conformidad con la carga orgdnica aplicada en los experimentos realizados. Los
macronutrientes nitrégeno y fésforo se afiadieron en una relacién DQO:N:P de
300:2:1 y los micronutrientes se dosificaron segin la composicién sugerida por
Lafita et al. (2016). En la Tabla 4.3 se presenta la dosificacion de macronutrientes y
micronutrientes en la corriente de entrada de los reactores en funcién de la DQO
alimentada. El agua residual sintética se preparé con agua desionizada y con agua
de la red de suministro en una proporcién 9:1. El agua de red se empled para aportar
el contenido de sulfatos al medio en una concentraciéon proxima a 30 mg SO472 L.

Para favorecer la formacién de granulos se suministraron los cationes divalentes
calcio y magnesio para mantener unas concentraciones de 150 y 40 mg L7,
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respectivamente, en la corriente de entrada de los reactores, valores en los
intervalos que sugieren Yu et al. (2001b) y Singh et al. (1999). La alcalinidad se ajusto
mediante la adicion de NaHCOs en concentraciones entre 4y 5 g L'! para mantener
el pH de los reactores en un valor cercano a la neutralidad y un porcentaje de CO,
en el biogds entre 30 y 35 % a la temperatura de trabajo (Tchobanoglous et al.,
2003).

Tabla 4.2. Propiedades fisicas de los disolventes utilizados durante la ejecucién de
los experimentos.

Propiedad Etanol Acetato de etilo 1-etoxi-2-propanol
Formula quimica C2HeO C4Hs0:2 CsH1202
Numero CAS 64-17-5 141-78-6 1569-02-4
Peso molecular (g mol?) 46.07 88.11 104.15
Punto de ebullicién a 1 atm (°C) 78.32 77.10 132.00
Densidad del liquido® (kg m3) 789.3 897.0 896.0
Presién de vapor a 20 °C (kPa) 5.80 9.20 0.65
Solubilidad en aguaa20°C(gL?') Miscible 83 Muy soluble
Punto de inflamacion (°C) 13 7 42
Temperatura de autoignicion (°C) 363 427 255
Limites de explosividad (% vol) 3.3-19.0 2.2-11.5 1.3-12.0

En condiciones normales.

Tabla 4.3. Composicidn de nutrientes en el afluente de los reactores anaerobios.

Macronutrientes mg g DQO* Micronutrientes mg g DQO*
NH4CI 25.5 FeCls-6H20 0.42
(NH4)2HPO4 14.2 H3BOs 0.11
KCl 24 ZnS04-7H20 0.01
Extracto de levadura 7.5 CuCl2-2H20 0.01
MnCl2-4H20 0.14
Compuesto mglL? (NH4)6M07024:4H,0 0.06
MgCl2-6H20 334.50 Al0s 0.06
CaCl-2H20 550.19 CoCl2-6H20 0.16
NiSO4-6H20 0.04

EDTANa: 0.1
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4.4 TECNICAS ANALITICAS PARA EL CONTROL Y EL SEGUIMIENTO DE
LOS REACTORES

Durante la ejecucidén de los experimentos se realizé el seguimiento de los
reactores anaerobios mediante la evaluacion de los pardmetros de control: pH,
alcalinidad, acidos grasos volatiles (AGV) y conductividad; la pérdida de sélidos en
el efluente; el rendimiento en cuanto a la eliminacién de la materia orgdnica y la
produccién de biogds, asi como la formacién de biomasa granular. El rendimiento
de los sistemas se determind mediante la caracterizacién de la materia organica del
efluente, evaluando la DQO soluble y la composicidn de los disolventes orgdnicos vy,
mediante la medicién de la produccion de biogas. También se realizaron mediciones
de la composicion del biogas producido, de la concentracién de carbono orgdnico
en las muestras del efluente de los reactores y de la concentracién de nutrientes.
Este Ultimo parametro se determiné a fin de verificar la adecuada adicién de los
nutrientes necesarios para el crecimiento de los microorganismos. Para el
seguimiento de la formacion de biomasa granular se determinaron las
caracteristicas fisicoquimicas del fango y su variacion temporal. Se analizé la
distribucion de tamafio de particula y la produccidon de sustancias poliméricas
extracelulares, la velocidad de sedimentacidn, la resistencia de los granulos y la
actividad metanogénica especifica. En las siguientes secciones se describen las
técnicas analiticas y los equipos utilizados para la determinacién de los parametros
mencionados. En los capitulos correspondientes a cada estudio realizado se
presentan los parametros evaluados para el seguimiento de la operacién de los
reactores y para el seguimiento de la evolucidn de la formacidon de biomasa
granular, a la vez que se indica la periodicidad de su determinacién.

4.4.1 pH, temperaturay conductividad

Para la medicién de los pardmetros pH, temperatura y conductividad se utilizé
un sensor multiparamétrico (pH/Cond 340i, WTW, Alemania).

4.4.2 Concentracion de acidos grasos volatiles y alcalinidad

La concentracién de AGV y la alcalinidad se determinaron de acuerdo con el
método de valoracion acido-base de 5 puntos descrito por Moosbrugger et al.
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(1992). EI método se fundamenta en el equilibrio quimico de las especies
involucradas; los AGV de cadena corta se agrupan para formar un Unico sistema
acido-débil con una constante de equilibrio, ya que todos ellos tienen valores de
pKa muy préximos entre si (Lahav y Loewenthal, 2000). La valoracion se realiz6 de
manera automatica utilizando un equipo Titrino Plus 848 (Metrohm, Suiza), previa
centrifugacion de las muestras a 5000 rpm durante 9 minutos. El equipo realiza la
medicion del pH inicial de la muestra y determina el volumen de HCl (0.1 M)
necesario para obtener los valores de pH de 6.7, 5.9, 5.2, y 4.3. La alcalinidad y la
concentracion de AGV se determinan mediante el ajuste de los volumenes
obtenidos a la curva tedrica de valoracion, utilizando el programa informatico
Valora (Sanchez et al., 2007) y considerando la conductividad de la muestra. La
concentracién de AGV representa los acidos de cadena corta presentes en la
muestra liquida expresados en mg de CH3COOH L. En esta tesis doctoral, la
notacion de dicha concentracién se ha simplificado como mg L para facilitar la
lectura de los capitulos que corresponden a los resultados.

4.4.3 Demanda quimica de oxigeno, carbono organico total y carbono
inorganico

La demanda quimica de oxigeno (DQO), el carbono organico total (COT) y el
carbono inorganico (Cl) se determinaron en la fraccion soluble de las muestras de
interés previa filtraciéon a través de filtros de 0.22 um. La DQO se determind
mediante el método colorimétrico de reflujo cerrado que se describe en el Standard
Methods for the Examination of Water and Wastewater (5220D; APHA, 2005). La
curva de calibracion del método se realizé al menos cada dos semanas para la
medicion en el intervalo de concentracion entre 0y 125 mg O, L. Para el anélisis
del carbono total y del carbono inorgénico se utilizé un analizador de carbono para
muestras liquidas Total Organic Carbon Analyzer TOC-VCHS (Shimazu Corporation,
Japdn). El carbono orgénico total se obtiene por diferencia entre el carbono total y
el carbono inorganico. El calibrado del analizador de carbono se realizdé cada dos
semanas con disoluciones patron de hidrégeno ftalato potasico para la
determinacion del carbono total, y de carbonato y bicarbonato de sodio para la
determinacidén del carbono inorgdnico. El calibrado del equipo se efectud para un
intervalo de concentraciones entre 0y 100 mg C L.
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4.4.4 Concentracion de disolventes organicos

La concentracién de disolventes orgdnicos de las muestras, previamente
filtradas a través de filtros de 0.22 um, se analizé6 en un cromatégrafo de gases
(Agilent GC 7890A, Espafia) equipado con un detector de ionizacién de llama y una
columna Restek Rtx-VMS (30 m de largo, 0.25 mm de didametro internoy 1.4 um de
espesor de pelicula), con helio como gas portador con un caudal de 1.3 mL min™. El
volumen de inyeccién fue de 2 pL con un split 1:30. Las temperaturas del inyector y
del detector se establecieron en 190 y 240 °C, respectivamente. El programa de
temperaturas en el horno se establecié de la siguiente manera: se mantuvo una
temperatura de 60 °C durante 14 minutos y posteriormente se realizdé una rampa
con una velocidad de calentamiento de 25 °C min™ hasta alcanzar 110 °C; esta
temperatura se mantuvo durante 3 min. El calibrado del cromatdégrafo se realizd
mediante la dilucién de patrones estandar de los disolventes etanol, acetato de
etilo, 1-etoxi-2-propanol, acetona e isopropanol en un intervalo de concentraciones
entre0y6gL?t

4.4.5 Contenido de sdlidos

El contenido de sélidos totales, sélidos suspendidos totales y las fracciones
volatiles de las muestras del efluente de los reactores y de las muestras de fango
anaerobio, se determiné de acuerdo con los métodos 2540B, 2540D y 2540E que
establece el Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater
(APHA, 2005).

Sdlidos totales

El contenido de sdlidos totales (ST) se determind mediante la eliminacion de la
humedad de una muestra al someterla a una temperatura de 105 °C durante al
menos dos horas. La pérdida de peso de los ST después de su calcinacidon a una
temperatura de 550 °C durante 2 horas representa los sélidos volatiles totales (SV).
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Sélidos suspendidos

El contenido de sdlidos suspendidos totales (SST) y de sélidos suspendidos
volatiles (SSV) se determindé mediante la aplicacién del método descrito para el
analisis de sélidos totales, previa filtracion de la muestra a través de un filtro de
1.0 pm.

4.4.6 Concentracion de nutrientes

La concentracion de los nutrientes (nitrogeno, fosforo, azufre, potasio, calcio y
magnesio) de las muestras del afluente y del efluente de los reactores, previa
filtracion a través de filtros de 0.22 um, se determind mediante cromatografia idnica
empleando un cromatdgrafo iénico 883 Basic IC plus (Metrohm, Suiza) con
deteccion conductimétrica. Se analizaron los cationes sodio, amonio, potasio, calcio
y magnesio mediante una columna Metrosep C4-250/4.0 (250 mm de largo y 4 mm
didmetro interno), utilizando como eluyente una solucién de &cido nitrico (1.7 mM)
y acido dipicolinico (0.7 mM). Para el andlisis de los aniones cloruro, nitrato, fosfato
y sulfato se utilizdé supresion quimica y una columna Metrosep A Supp3 (250 mm de
largo y 4.6 mm de didmetro interno), con una solucién compuesta por bicarbonato
de sodio (1.7 mM) y carbonado sodio (1.8 mM) como eluyente. Ambas columnas de
cromatografia fueron suministradas por Metrohm (Suiza). El equipo se calibré cada
doce semanas mediante multipatrones preparados a partir de disoluciones
estandares comerciales de 1000 mg L de cada uno de los cationes y aniones de
interés.

4.4.7 Produccion de metanoy composicion del biogas

El caudal volumétrico de metano producido en cada reactor se determind con
un medidor de biogas MilliGascounter (Ritter TG 05, Alemania) equipado con una
celda de 20 mL. En algunos experimentos se utilizé el dispositivo de medicién de
flujo del Automatic Methane Potential Test System AMPTS Il (Bioprocess Control,
Suecia), equipado con 15 celdas individuales de 10 mL. La medicidn de la produccién
de metano se efectud al conectar el medidor a la salida del frasco lavador que
contenia la solucién de NaOH (3 M) para la absorcién del CO; y del H,S del biogas
producido.
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La composicion de CO, y CHs en el biogds producido se analizé con un
cromatégrafo de gases (Agilent GC 7890A, Espafia) equipado con un detector de
conductividad térmica. Una muestra de 0.5 mL de biogas se inyecté en el
cromatdgrafo para su separacion en dos columnas conectadas en serie: HP-Plot/U
(30 m de largo, 0.32 mm de didmetro interno y 10 um de espesor de pelicula) y HP-
Molisieve (30 m de largo, 0.32 mm de didmetro interno y 12 um de espesor de
pelicula). Como gas portador se utiliz6 helio con un caudal de 4.2 mL miny un split
1:5. Las temperaturas del inyector, el horno y el detector se establecieron en 200,
40 y 250 °C, respectivamente. El calibrado del equipo se realiz6 como describe
Henares (2017).

El contenido en sulfuro de hidrégeno del biogas se determind con un medidor
portatil equipado con analizadores épticos infrarrojos y celdas electroquimicas de
larga duracién Combimass GA-m (Binder, Alemania). Para ello, el biogas de la salida
del separador GLS se recolectd en bolsas de muestreo de cuatro capas metalicas no
permeables al metano de 1 L de capacidad FlexFoil® (SKC, EE.UU.).

4.4.8 Determinacion de la concentracion de metano disuelto

La concentracidn de metano disuelto se determind mediante el método de
espacio de cabeza. Para ello, se tomaron muestras de 50 mL del puerto de
recirculacién de los reactores y se inyectaron en botellas ambar selladas de 125 mL,
cuyo contenido de aire fue desplazado previamente con helio. Los viales se agitaron
manualmente durante 30 segundos y, posteriormente, a 120 rpm a una
temperatura de 25 °C en un agitador orbital (G25-KC, New Brunswick Scientific,
EE.UU.) durante 3 horas para permitir el equilibrio entre las fases liquida y gaseosa.
Tras alcanzarse el equilibrio, una muestra de 0.5 mL de gas del espacio de cabeza se
analizé de acuerdo con el método cromatografico descrito en la seccidn 4.4.7. La
concentracién de metano disuelto se determind mediante la siguiente expresion:

C= Co(HVG+V|) (4.1)
t HV,

donde, C_ es la concentracién de metano en la fase liquida (mg L), Cg es la
concentracién de metano en el espacio de cabeza después del equilibrio y se
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obtiene mediante el andlisis cromatogréfico (mg L?), VL y Vs corresponden al
volumen de liquido y de gas en la botella, respectivamente (mL), y H es la constante
adimensional de la Ley de Henry, 29.55 para el metano a 25 °C (Sander, 1999). El
volumen de liquido (VL) se calculé por medicién del peso del vial antes y después de
la inyeccidn de la muestra liquida. El andlisis de cada muestra se realizé por
duplicado.

4.49 Caracteristicas fisicoquimicas y bioquimicas del fango granular

El seguimiento del proceso de granulacion se evalud de acuerdo con el analisis
de las siguientes caracteristicas fisicoquimicas del fango anaerobio: la distribucién
de tamafio de particula, la produccién de sustancias poliméricas extracelulares, la
velocidad de sedimentacion, la resistencia, la actividad metanogénica especificay la
morfologia de los granulos formados. Las muestras de fango para la realizacion de
los analisis se tomaron del puerto inferior de los reactores. En el plan de trabajo de
cada experimento se describen las caracteristicas del fango anaerobio evaluadas y
su periodicidad. En los siguientes apartados se describen los métodos y equipos que
se emplearon para determinar las caracteristicas del fango granular.

Distribucién de tamaiio de particula

La distribucidon de tamafio de particula se determiné por difraccion laser
utilizando el equipo Mastersizer 2000 (Malvern Instruments Ltd, Reino Unido), el
cual tiene un intervalo de deteccién de 0.02 a 2.00 mm. La técnica de medicion de
tamafio de particula por difraccién laser se fundamenta en la medida de la
intensidad de la luz dispersada cuando un haz de luz laser pasa a través de la
muestra. El resultado obtenido indica el porcentaje de volumen de particulas de un
determinado tamafio en relacion con el conjunto total de particulas,
independientemente de la cantidad de biomasa analizada.

Con el propédsito de determinar la cantidad de particulas con un diametro
superior a 2.0 mm, se tomd una muestra de fango de 15 mL y se tamizd utilizando
un tamiz de paso de luz de 2.0 mm. El tamiz se lavd con agua destilada para
recuperar el fango depositado. Se determinaron los SST del residuo resultante del
lavado del tamiz y de la biomasa filtrada por el mismo (con un tamafio inferior a
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2.00 mm) para estimar el porcentaje en masa de SST con un tamafio superior a
2.00 mm.

Velocidad de sedimentacion

La velocidad de sedimentaciéon del fango anaerobio fue determinada de
acuerdo con el método descrito por Ghangrekar et al. (2005) utilizando una columna
de PVC de 60 cm de largo y 6 cm de diametro. Muestras de fango de 25 mL diluidas
con agua en un factor 1:5 fueron transferidas a la columna, la cual estaba llena de
agua destilada. La cantidad de fango sedimentado en el fondo de la columna se
recolecté a intervalos fijos de tiempo: 0.5, 1, 2, 3, 7.5, 15, 30 y 60 minutos. Las
muestras recolectadas en cada intervalo fueron examinadas en su contenido de SST.
La medida representa la cantidad de fango sedimentado en cada intervalo de
tiempo. La velocidad de sedimentacién promedio fue calculada con la siguiente
ecuacion:

>'(SST en cada intervalo)x(V de sedimentacion en cada intervalo) (4.2)

V.=
> SST de la muestra

Extraccidon y cuantificacidon de sustancias poliméricas extracelulares

La extraccién de las sustancias poliméricas extracelulares (EPS) del fango
anaerobio se llevé a cabo de acuerdo con el método propuesto por Frglund et al.
(1996), modificado por D'Abzac (2010). Muestras de fango de 50 mL se llevaron a
sonicacion en un bafio de ultrasonidos (Branson MT-1510 EE.UU.) a 42 kHz durante
1 min. A continuacidn, se anadieron 70 g de resina de intercambio catidnico por g
SSV-! (CER, Dowex Marathon 20-50 mallas, forma Na*, Sigma-Aldrich, Espafia); las
muestras se dejaron en agitaciéon a 600 rpm a una temperatura de 4 °C durante 3
horas. Transcurrido este tiempo, las muestras se centrifugaron a 4 °C durante 30
minutos a 15000 g. El contenido de proteinas y de polisacaridos en el sobrenadante,
considerados los componentes principales de las EPS (Liu et al., 2010), representa
las EPS extraidas. El contenido de proteinas y de polisacaridos se determind previa
filtracion de las muestras por filtros de 0.45 um. El analisis de proteinas se llevo a
cabo segun el método colorimétrico de Lowry et al. (1951) usando un kit comercial
TP0300 (Sigma-Aldrich, Espafia) con albumina de suero de bovino como patrén
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estandar. El contenido en polisacaridos se determiné con el método de fenol-acido
sulfarico propuesto por Dubois et al. (1956) con glucosa como patrdén estandar.

Para las muestras correspondientes al experimento de operaciéon de los
reactores con alimentacidn intermitente de agua residual, las EPS también se
determinaron en el licor de mezcla, es decir, en la fraccidn soluble de la mezcla de
fango anaerobio y agua del lecho de reaccién. Para ello, una muestra de 50 mL se
centrifugd a 4 °C durante 15 minutos a 8000 g. El sobrenadante se retird y se filtré
por filtros de 0.45 um para el analisis de proteinas y carbohidratos; mientras que el
pellet se resuspendié hasta el volumen original de la muestra afiadiendo una
solucion tampén de pH 7.0 (NasPOs 2 mM; NaH,P0Os 4 mM; NaCl 9 mM; KCl mM)
para proceder a la extraccion de las EPS del fango empleando el método de
sonicacion y adicion de resina de intercambio idnico descrito anteriormente.

Resistencia de los granulos

El coeficiente de integridad sugerido por Ghangrekar et al. (1996) se ha
empleado en la bibliografia como pardametro indicativo de la resistencia del fango
granular a la desintegracién causada por las fuerzas de cizalladura dentro del reactor
(Show et al., 2004). Si bien el coeficiente de integridad no determina la resistencia
exacta de los granulos, indica de manera general su resistencia a las fuerzas de
cizalladura a las que se someten en condiciones de flujo dindmico durante la
operacion del reactor. Un valor alto del coeficiente de integridad corresponde a
granulos mas resistentes (Sudmalis et al., 2018). La resistencia de los granulos se
determind segun el método descrito por Xiao et al. (2008). Una muestra de 5 mL de
fango granular se deposité en tubos de centrifuga de 50 mL y se diluyé hasta un
volumen de 30 mL con el agua residual sintética del afluente de los sistemas. La
mezcla fue agitada en un vortex (IKA MS2, Espaia) a 2500 rpm durante periodos de
2, 3 y 5 minutos. Después de cada periodo de agitacion, el fango granular se dejé
sedimentar durante 1 min; el sobrenadante se decantd para cuantificar la cantidad
de finos producidos como SST, mientras que el fango granular restante se diluyé de
nuevo hasta 30 mL para la siguiente agitacién. El coeficiente de integridad en cada
periodo Cl; se calculé como:

SST,
cl, = (1 : —) x 100% (4.3)
SST,
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donde, SST; representa la cantidad de sdlidos suspendidos totales de la muestra
inicial y SST: la cantidad de sdélidos después de t minutos de esfuerzo cortante
producido en el vortex.

Actividad metanogénica especifica y potencial bioquimico de metano

Los ensayos de actividad metanogénica especifica (AME) y potencial
bioquimico de metano (PBM) se realizaron para determinar la biodegradabilidad de
los disolventes orgdnicos de interés y para evaluar la calidad del fango anaerobio en
cuanto a la produccién de metano. Este analisis se realizé para el inéculo y para el
fango obtenido al finalizar cada experimento de granulacion. Para ello, se utilizé un
Automatic Methane Potential Test System (AMPTS Il, Bioprocess Control, Suecia).
Los ensayos se llevaron a cabo en reactores de 500 mL agitados de manera
intermitente (60 s de agitacion/60 s sin agitacion) a 112 rpm y a una temperatura
de 25 °C controlada mediante un bano termostatico. La biomasa y el sustrato se
afiadieron en una relacién de 2.0 g SSV g DQO1o de 2.5 g SSV g DQO. El sustrato
consistid en la mezcla ternaria de etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol en
relacién masica 7:2:1. La concentracidn de sustrato en los reactores fue de 2.5 o de
3.0 g DQO L. En los ensayos realizados con el fango obtenido al finalizar cada
experimento de granulacion, se determind también la biodegradabilidad de cada
componente individual de la mezcla. El medio se suplementé con macro vy
micronutrientes de acuerdo con las concentraciones especificadas en la Tabla 4.3 y
con 3 g L't de NaHCOs; para mantener un pH cercano a la neutralidad. El oxigeno se
desplazé con nitrégeno antes de la puesta en marcha del sistema. El biogds
producido en cada reactor se condujo a un frasco lavador con una solucién de NaOH
(3 M) para la absorcidn del CO, y el H,S previo registro en el dispositivo automatico.
Los ensayos se realizaron al menos por duplicado segun la disponibilidad de fango.

La actividad metanogénica especifica se evalué como la velocidad maxima de
produccién de metano por la cantidad de biomasa afiadida (mL CH4 g SSV d%). El
potencial bioquimico de metano se estimé a partir del volumen de metano
producido por la cantidad de sustrato orgdnico aportado (mL CH4 g DQO).
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Morfologia del fango granular

La superficie de los granulos se observd mediante microscopia electrénica de
barrido. Para ello, se utilizo el equipo SEM- S4100 (Hitachi, Japdn) que emplea un
voltaje de 11 Kv y se encuentra equipado con un cafidon de emision de campo, un
detector BSE AUTRATA, un sistema de captacion de imagenes EMIP 3.0 y un sistema
de microanalisis RONTEC. Las muestras de los granulos se fijaron con glutaraldehido
al 2.5 % y se deshidrataron en soluciones de concentracidn creciente de etanol.
Posteriormente, las muestras se secaron hasta el punto critico con CO;, se fijaron
en una placa metdlica y, finalmente, se recubrieron con una pelicula fina de oro-
paladio. El andlisis se realizé en el Servicio Central de Apoyo a la Investigacion
Experimental de la Universitat de Valéncia.

4.5 ANALISIS DE LAS COMUNIDADES MICROBIANAS

La identificacidn y el analisis de las comunidades microbianas de las muestras
de fango extraidas en cada experimento, se realizé con el propésito de estudiar la
dindmica de la estructura de las poblaciones microbianas durante la operacién de
los reactores y su relacion con la degradacidn anaerobia de los disolventes organicos
y con el proceso de granulacién. El analisis de las comunidades microbianas se
realizd mediante la aplicacidn de dos técnicas de biologia molecular: electroforesis
en gel con gradiente desnaturalizante (DGGE por sus siglas en inglés, denaturing
gradient gel electrophoresis) y posterior identificacion de las especies mediante la
secuenciacion del gen ARNr 16S con el método Sanger (Sanger etal., 1977), y la
tecnologia de secuenciacion de alto rendimiento (High-throughput DNA
sequencing) lllumina. El procedimiento para la aplicacién de cada técnica se
describe en las siguientes secciones.

4.5.1 Electroforesis en gel con gradiente desnaturalizante

La electroforesis en gel con gradiente desnaturalizante se llevd a cabo
adaptando el método descrito por Lafita (2016) y modificado por Bravo et al. (2017)
cuyas etapas y caracteristicas se describen a continuacién.


https://es.wikipedia.org/wiki/Electroforesis_en_gel_con_gradiente_de_desnaturalizaci%C3%B3n
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Extraccion y cuantificacion del ADN gendmico

La extraccion del acido desoxirribonucleico (ADN) de los microorganismos
presentes en la biomasa se realiz6 con un kit comercial para muestras de suelo
FastDNA Spin Kit for Soil Isolation (MP Biomedicals, EE.UU.), siguiendo las
instrucciones del fabricante. La extraccion se verific6 determinando Ia
concentracién del ADN mediante un espectrofotometro Nanodrop 2000
(Thermoscientific, EE.UU.).

Amplificacion del material genético

El ADN extraido en la fase anterior se utilizdé para amplificar el gen ARNr 16S de
los procariotas mediante la reaccion en cadena de la polimerasa (PCR). La
amplificacién se llevd a cabo empleado una mezcla de los siguientes reactivos: enzima
ADN polimerasa termoestable Ex Taq (Takara, Japdn), solucién tampon 10X ExTaq
buffer (Takara, Japdn), sustrato de la enzima dNTPs (Takara, Japdn), el ADN extraido,
agua estéril y los cebadores correspondientes a la amplificacién de arqueas o
bacterias. En la Tabla 4.4 se presentan la concentracion y el volumen afiadido de cada
reactivo para la realizacion de la PCR de arqueas y bacterias. Para la amplificacion del
ADN de arqueas se utilizaron los cebadores ARC787F-GC, cuya secuencia es 5’-ATT
AGA TAC CCS BGT AGT CC-3’, y el ARC1059-R con secuencia 5’- GCC ATG CAC CWC CTC
T-3' (IDT, Condalab, Espafiia). Para la amplificacion del ADN de bacterias se emplearon
los cebadores 357F-GC, con secuencia 5’-CGC CCG CCG CGC GCG GCG GGC GGG GCG
GGG GCA CGG GGG GCC TAC GGG AGG CAG CAG-3’ y el 518-R, con secuencia 5'- ATT
ACC GCG GCT GCT GG-3 (Metabion, Grupo Taper, Espaiia).

Tabla 4.4. Concentracion y cantidad de los reactivos empleados en la PCR para un
volumen de reaccién de 50 L.

Reactivo Concentracion inicial Volumen pl
Taq Buffer 10X 5

dNTPs 2.5uM 4

Cebador 1 10 uM 1

Cebador 2 10 uM 1

ExTaq Polimerasa 0.15U pL? 0.15

Agua - 36.85
Muestra de ADN 5nguL? 2

dNTPs: deoxinucledtidos trifosfato, deoxyribonucleotides triphosphates pos sus siglas en inglés.
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La amplificacidon se realizd6 en un termociclador (MyGene L Series Peltier
Thermal Cycler, Hangzhou Long Gene Scientific Instruments, China). En la Tabla 4.5
se muestran las condiciones en las que se llevé a cabo la PCR para la amplificacién
de bacterias y de arqueas. El procedimiento se verific6 mediante electroforesis en
gel de agarosa al 2 % preparado en solucidon de tampodn tris-acetato EDTA (TAE 1X),
al cual se afadieron 2 uL de Eurosafe (EuroClone, Italia) para la visualizacion del ADN
amplificado al exponerlo a luz ultravioleta. Una vez solidificado el gel e inmerso en
la cubeta de electroforesis (Biocom, Reino Unido), se cargaron en diferentes pocillos
5 uL del producto de la PCR previamente mezclado con 0.8 pl de azul de bromofenol.
En uno de los pocillos del gel se cargd un patrén de tamafios moleculares o Ladder
para verificar la amplificaciéon de las muestras (Sharmass 100, Euroclone, Italia). La
electroforesis se realizé a 100 V durante 30 minutos. Una vez finalizada, el gel se
observo en un transiluminador con luz ultravioleta Minibis Pro (DNR Bio-imaging
Systems, EE.UU.).

Tabla 4.5. Condiciones para la amplificacion del gen 16S del ARNr de arqueas y
bacterias.

Etapa Temp:eratura Tien'1po Ciclos
c min Bacterias  Arqueas

Desnaturalizacidn inicial 94 5 1 1
Desnaturalizacién 94 1

Amplificacion Anillamiento 65 0.5 19 19
Elongacion 72 1
Desnaturalizacidn 94 1

Amplificacion Anillamiento 55 0.5 12 16
Elongacion 72 1

Elongacidn final 72 10 1 1

Electroforesis en gel con gradiente desnaturalizante

La técnica de electroforesis en gel con gradiente desnaturalizante se
fundamenta en la movilidad de fragmentos de ADN del mismo tamafo, pero con
diferente secuencia de nucledtidos, en un gel con condiciones desnaturalizantes.
Debido a la variacidn de la secuencia de nucledtidos, los amplicones del gen ARNr
16S —resultantes de la PCR— de diversas especies de una mezcla microbiana
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heterogénea pueden separarse. Para la separacion de los fragmentos de ADN se
utiliza un gradiente lineal creciente de una mezcla de agentes quimicos
desnaturalizantes (como formamida y urea) que se incorpora a lo largo de un gel de
poliacrilamida. Durante el analisis se mantiene una temperatura constante y los
fragmentos de ADN de doble cadena migran por el gel hasta encontrar una
concentracién determinada de la mezcla desnaturalizante a la que las cadenas de
ADN se separan, interrumpiendo asi su desplazamiento. Las cadenas de ADN se
separan a una concentracion determinada en funcién 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). La técnica proporciona un patrén de
bandas que representa la diversidad microbiana de la muestra de interés, que
posteriormente se identifica mediante secuenciacion.

Para la separacién de los fragmentos de ADN de los productos de PCR se
prepard un gel de poliacrilamida al 8 %. En el experimento correspondiente a la
granulacion de un fango en suspensién con suministro continuo de sustrato
organico, se utilizé un gradiente de desnaturalizacion de 20 a 35 % para los
fragmentos de ADN de bacterias; mientras que en los otros experimentos se utilizé
un gradiente desnaturalizante de 35 a 50 %. Para los fragmentos de ADN de arqueas
se empled un gradiente desnaturalizante de 40 a 55 % en todos los experimentos
realizados. En la Tabla 4.6 se presenta la composicion de las soluciones
desnaturalizantes de alta y baja concentracidn.

Tabla 4.6. Composicion de los geles de poliacrilamida para el andlisis de
electroforesis con gradiente desnaturalizante.

Bacterias Arqueas

Compuesto CAP 20% 35% 50 % 40 % 55 %
Agua milli Q (mL) 3.6 9.5 8.5 6.5 7.5 6.0
Acrilamida 40 % (mL) 1.3 3.0 3.0 3.0 3.0 3.0
Tampon TAE 50X (mL) 0.1 0.3 0.3 0.3 0.3 0.3
Urea (g) - 1.3 1.9 3.1 2.5 3.4
Formamida (mL) - 1.2 1.8 3.0 2.4 3.3
Glicerol (mL) - 0.3 0.3 0.3 0.3 0.3
APS! 10 % (L) 22.5 67.5 67.5 67.5 67.5 15.0
TEMED? (uL) 10 30.0 30.0 30.0 30.0 30.0

Peroxidisulfato de amonio; 2Tetrametiletilendiamina.
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El gel de poliacrilamida se prepard en un sistema de electroforesis en gel con
gradiente desnaturalizante (VWR International Eurolab, Espaia). Las soluciones de
alta y baja concentracion se introdujeron al sistema utilizando un generador de
gradiente (Hoefer SG 100, EE.UU.). La parte superior del gel se completé con la
solucién de sellado (CAP), en la cual se dispuso un peine para formar los pocillos en
los que se adiciond el producto de la PCR. Tras la polimerizacidén del gel, éste se
introdujo en una cubeta de electroforesis KuroGel Verti 2020 DGGE System (VWR
International Eurolab, Espaia) con 7 L de tampdn TAE 1X y en cada pocillo del gel se
adicionaron 20 uL del producto de la PCR con 2.0 ulL de azul de bromofenol.

La electroforesis se llevd a cabo a 60 °C aplicando un voltaje de 100 V durante
14 horas. Una vez finalizé, el gel de poliacrilamida se introdujo durante 30 minutos
en una cubeta con 400 mL de tampdn TAE 1X y 18 plL de Eurosafe para su tincién y
posterior visualizacidn. La visualizacion y captacién de imagenes se llevé a cabo el
equipo Minibis Pro (DNR Bio-imaging Systems, EE.UU.), equipado con un sistema de
adquisicion de imagenes. La escisidn y extraccion de las bandas predominantes del
gel de poliacrilamida se realizé sobre un transiluminador UV (ECX-20M, Vilbert
Lourmat, Espafia) utilizando un bisturi estéril. Las bandas se disgregaron en
microtubos estériles individuales con 30 pL de agua para biologia molecular (Sigma
Aldrich, Espafia) y se incubaron durante 15 horas a 4 °C para permitir la dilucion del
material genético. Posteriormente, los tubos se centrifugaron a 10 000 rpm en una
microcentrifuga Micro Star 12 (VWR, Espafia) durante 2 min. El sobrenadante
resultante se amplific6 por PCR de acuerdo con el procedimiento descrito
anteriormente. El producto de la PCR de las bandas se purificé con un kit comercial
High Pure PCR Product Purification (Roche, Suiza) para su posterior secuenciacion.

Secuenciacion del gen ARNr 16S

La secuenciaciéon del gen ARNr 16S de las bandas amplificadas y purificadas en
la etapa anterior se realiz6 mediante el método Sanger modificado o método de
secuenciacion por dideoxinucleétidos en el Servicio de Gendmica de la Universitat
de Valéncia. Este método se fundamenta en la generacién de fragmentos de ADN
gue terminan en una de las cuatro bases nitrogenadas —adenina, guanina, citosina
y timina— y que poseen marcadores fluorescentes que emiten a diferentes
longitudes de onda en funcién de la base nitrogenada. Para generar los fragmentos
de ADN se utiliza el procedimiento dideoxi de Sanger, procedimiento en el cual se
genera una copia de la cadena sencilla de ADN con dideoxinucleétidos que carecen
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del grupo hidroxilo del carbono 3’. De esta forma, cuando uno de estos nucleédtidos
se incorpora a una cadena de ADN en crecimiento, ésta no puede continuar la
elongaciéon debido a que la cadena carece del grupo terminal 3’-OH necesario para
la adicidn de otro nucledtido, generando fragmentos de ADN de diferente longitud
terminados en un dideoxinucledtido marcado por un fluoréforo distinto para cada
base nitrogenada. Estos fragmentos se someten a electroforesis capilar en gel de
forma que se separan por tamafio las moléculas que difieren en sélo un nucleétido.
La emision de fluorescencia de un color determinado y su deteccidn permite asignar
el nombre de la base correspondiente y el orden de las emisiones determina la
secuencia del ADN.

Identificacion de los microorganismos

La identificacion de los microorganismos dominantes en las muestras de
interés se realizé a partir de las secuencias obtenidas del gen ARNr 16S. Las secuencias
obtenidas se compararon con aquéllas disponibles en la base de datos del NCBI
(GenBank) (National Center for Biotechnology Information) usando el software
BLAST (Basic Local Alignment Search Tool, https://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cg).

4.5.2 Secuenciacion de alto rendimiento

Las tecnologias de secuenciacion de alto rendimiento, denominadas
tecnologias de segunda generacion (NGS, next-generation sequencing), se agrupan
en una serie de métodos y técnicas que permiten la secuenciacién masiva de
multiples fragmentos de ADN para determinar una secuencia genética. En el ambito
de la secuenciacidon microbiana, la aplicacién de dichas tecnologias ha permitido
caracterizar la diversidad molecular entre poblaciones, efectuar el analisis funcional
de bacterias y arqueas bajo diferentes condiciones operacionales y realizar diversos
analisis gendmicos (Aydin, 2016; Lu y Hu, 2017; Na et al., 2016).

Con el propdsito de profundizar en el conocimiento de la estructura de las
comunidades microbianas que participan en la degradacidon anaerobia de una
corriente acuosa contaminada con disolventes organicos de interés industrial, en el
desarrollo de esta tesis doctoral se ha empleado la tecnologia de secuenciacion de
alto rendimiento lllumina. Esta tecnologia de secuenciacidn se caracteriza por el uso
de nucledtidos marcados con fluoréforos que bloquean de forma reversible la
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elongacion de la cadena, en lo que se conoce como secuenciacién por sintesis. Cada
nucledtido incorpora un grupo 3'-OH quimicamente blogueado, de manera que, en
cada ciclo de secuenciacion, sdélo uno de los cuatro nucleétidos se une de forma
complementaria al ADN molde emitiendo una sefial luminosa que es captada por un
sistema dptico altamente sensible. Los nucleétidos que no se unen se eliminan para
permitir la incorporacion del siguiente nucledtido en ciclos sucesivos. Este proceso
se repite varias veces hasta formar “clusters” o racimos, una agrupacion de
secuencias idénticas inmovilizadas sobre una superficie sélida (Aydin, 2016).

La secuenciacion de alto rendimiento se empled para analizar la estructura de
las comunidades microbianas en los experimentos de granulacion con alimentacion
continua de agua residual, de tratamiento anaerobio de un agua residual con
alimentacién intermitente de sustrato organico, y de formacién de biomasa
granular con alimentacién intermitente de sustrato orgdnico. Para efectuar la
secuenciacion, la region hipervariable V4 del ADN (previamente extraido) se
amplificd por PCR usando los cebadores universales 515F (50-GTG CCA GCMGCC
GCG GTA A-30) y 806R (50-GGACTA CHV GGGTWT CTA AT-30). La secuenciacion se
llevéd a cabo utilizando un sistema MiSeq (lllumina, EE.UU.). Las secuencias
obtenidas de los genes ARNr 16S se procesaron mediante el uso del software
Quantitative Insights Into Microbial Ecology (QIIME) con una longitud de secuencia
de 200 nt y un punto de corte de calidad media de 25nt. La amplificacién del
material genético, la secuenciacion y el andlisis bioinformatico se realizaron en el
Servicio de Gendmica de la Universitat de Valéncia.

4.6 ENSAYO DE JAR-TEST

La dosis optima de quitosano para la floculacién de los indculos utilizados en
los diferentes experimentos se determind mediante ensayos de jar-test. En los
ensayos se empled un equipo de floculacion Flocumatic 3000914 (J.P. Selecta,
Espafia) equipado con un controlador de velocidad de agitacion, un temporizador y
6 vasos de precipitado de 1 L. Para el ensayo realizado con el indculo |, el cual se
empled para el experimento correspondiente a la granulacién de un fango en
suspension con suministro continuo de sustrato orgdnico, éste se diluyo con agua
en un factor 1:4 y se evaluaron concentraciones de quitosano comprendidas en el
intervalo entre 1.2 y 9.6 mg g SSV. Para el indculo Il, empleado en el experimento
de granulacidn de un fango en suspensién con suministro intermitente de sustrato
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organico, se realizé una dilucién 1:2 y se evaluaron concentraciones de quitosano
en el intervalo entre 4.0y 24.3 mg g SSV-L. Las condiciones que se establecieron para
la realizacion del ensayo fueron: 1.5 minutos de agitacién a 190 rpm para permitir
la agregacion de las particulas en suspensién, 30 minutos de agitacidon a 25 rpm para
propiciar la formacion de fléculos y 5 minutos de sedimentacion. La dosis 6ptima
del polimero se evalué atendiendo a la reduccidn de la turbidez en el sobrenadante
de las muestras de cada vaso de precipitado transcurrido el tiempo de
sedimentacién, y a la disminucidn del indice volumétrico de fangos. Si bien la
eficacia del quitosano como floculante en suspensiones de microorganismos
depende, entre otros factores, del pH —siendo mas eficaz a pH bajos (Yang et al.,
2016)—, los ensayos de floculacién se realizaron al pH de los indculos, ya que se
encontraba cercano a la neutralidad y en el intervalo adecuado en el que el proceso
de degradacion anaerobia tiene lugar.

El quitosano empleado para la ejecucion de los ensayos de jar-test, y durante
la realizacion de los experimentos, se adquirié en forma de polvo con un grado de
desacetilacion entre el 75 % y el 85 % y peso molecular medio (Sigma-Aldrich,
Espaia). El polimero se prepard con una concentracién del 1 % en solucion de
acido acético al 1 %.

4.6.1 Medicion de la turbidez

La medicién de la turbidez se realizé con un turbidimetro Turbiquant® 1500
IR/1500T (Merck, Alemania). El principio de medida de este equipo es la
nefelometria, procedimiento analitico basado en la dispersién de la luz que
atraviesa un medio transparente en el que hay particulas sélidas. Para la realizacidn
de las mediciones el equipo utiliza una fuente de luz LED IR (infrarrojo) con una
longitud de onda de 860 nm, de conformidad con la norma EN I1SO 7027.

4.6.2 Determinacion del indice volumétrico de fangos

El indice volumétrico de fangos se evalud siguiendo el método especificado en
la seccion 2710D del Standard Methods for the Examination of Water and
Wastewater (APHA, 2005). Finalizado el ensayo de jar-test, el contenido de cada
vaso de precipitado se dejo en reposo durante 30 minutos en conos de Imhoff de
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1 L. A continuacién, se determiné el volumen de fango sedimentado, se homogenizé
la mezcla y se midio la concentracidn de sdlidos suspendidos. El indice volumétrico
de fangos corresponde al volumen (mL) de fango ocupado por cada gramo de
sélidos suspendidos después del periodo de sedimentacidn.

4.7 ELABORACION DE ESFERAS DE ALCOHOL POLIVINILICO

La elaboracidon de esferas de alcohol polivinilico (PVA) se llevd a cabo
adaptando el método propuesto por Takei et al. (2011) para la inmovilizaciéon de
microorganismos a partir de una solucion acuosa de PVA (Sigma-Aldrich, Espaia) al
8 % p/vy alginato de sodio (Sigma-Aldrich, Espafia) al 1 %. Esta solucion se hizo pasar
por una aguja impulsada mediante una bomba peristaltica (Watson-Marlow,
EE.UU.), mientras se aplicaba una corriente de aire exterior cuya regulacion del
caudal permitia formar gotas de diferente tamafio que, de manera inmediata, se
recogieron en una solucién gelificante compuesta por acido bdrico 0.8 M y cloruro
de calcio 0.4 M agitada a 400 rpm. El alginato de sodio se utilizé como un agente
auxiliar para la formacidn de esferas de PVA estables, ya que reacciona con los iones
de calcio de la solucién gelificante para formar alginato de calcio, reforzando asi la
estructura de las esferas. Este compuesto, ademas, evita la aglomeracion de las
esferas de PVA (Zain et al., 2011). Las esferas permanecieron inmersas en la solucion
gelificante durante 2 horas. Transcurrido este tiempo se lavaron con agua destilada
y se almacenaron a una temperatura de 4 °C para su uso posterior. El 80 % de las
esferas elaboradas presentaron un tamafio superior a 2.0 mm. Durante la ejecucién
del experimento correspondiente al estudio de las esferas de PVA como portadores
de biomasa, se utilizé una segunda solucidn gelificante para mejorar la estabilidad
de las esferas. De este modo, tras formar las esferas por el método descrito
anteriormente, éstas se sumergieron en una solucion de sulfato de sodio 1 M y se
dejaron en agitacion a 500 rpm durante 2 horas. Las esferas resultantes se lavaron
y se almacenaron a 4 °C para su uso posterior.
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La formacién y mantenimiento de biomasa granular durante la puesta en
marcha y la operacién de reactores anaerobios de lecho granular es de gran interés
industrial, ya que la inmovilizacidn de los microorganismos permite la aplicacion de
altas cargas orgdnicas con altas eficacias de eliminacién. No obstante, la formacién
de granulos no ocurre en el tratamiento de todo tipo de aguas residuales; las
caracteristicas del sustrato pueden afectar la diversidad y la abundancia microbiana,
influyendo a su vez en la formacidn y la estructura de los granulos. En este contexto,
la granulacidon puede verse limitada cuando se tratan aguas residuales que no
contienen sustratos complejos, pero facilmente hidrolizables, como carbohidratos
(Fukuzaki et al., 1995; Lu et al., 2015a; Schmidt y Ahring, 1994). Este seria el caso de
las aguas residuales que contienen sustratos de tipo acetogénico y metanogénico
como los disolventes de interés en la industria flexografica. Este hecho, junto con
las observaciones de diversos autores acerca de la desintegracion de biomasa
granular en reactores de alta carga empleados para el tratamiento de aguas
residuales contaminadas con disolventes organicos (Henry et al., 1996; Lafita et al.,
2015; Lu et al., 2015a; Vermorel et al., 2017), pone de manifiesto la necesidad de
estudiar el proceso de granulacién con este tipo de sustratos.

Un fango anaerobio en suspensién constituye un inéculo de facil adquisicién
para la puesta en marcha de reactores de lecho granular. Sin embargo, el tiempo
requerido para la obtencién de altas eficacias de eliminacién aplicando las cargas
organicas deseadas puede ser prolongado, debido, fundamentalmente, a la
complejidad del proceso de formacién de la biomasa granular y al tiempo requerido
para la adaptacién de los microorganismos a las condiciones de operacion del
sistema de tratamiento. Por consiguiente, el desarrollo de estrategias vy
procedimientos que en la practica permitan disminuir el tiempo requerido para la
puesta en marcha de los reactores anaerobios de lecho granular supone un reto
para laimplementacién de esta tecnologia, particularmente en sectores industriales
gue generan aguas residuales de composiciéon especifica. En el estudio que se
presenta a continuaciéon, se evallua el efecto de la adicién del polimero natural
quitosano en la disminucidn del tiempo requerido para la consecucién de granulos
durante la puesta en marcha de reactores UASB empleados para el tratamiento de
un agua residual contaminada con disolventes organicos de interés industrial, en
condiciones de suministro continuo de sustrato organico.

El estudio se realizo en tres reactores UASB operados a temperatura ambiente
en condiciones de alimentacidén continua de un agua residual sintética contaminada
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con los disolventes etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol en una relacién
masica 7:2:1, e inoculados con un fango en suspensién. La configuracién y las
condiciones de operacién de cada uno de los tres reactores fueron seleccionadas
para efectuar el estudio comparativo de la adicién de quitosano en la formacion de
biomasa granular. Los experimentos se llevaron a cabo en tres fases consecutivas
en las que se variaron los parametros operacionales de carga organica volumétrica
y velocidad ascensional del liquido, en funcidn de los resultados obtenidos en la fase
previa en cuanto al rendimiento de los reactores y a la formacion de biomasa
granular. Los reactores se inocularon al iniciar la primera fase de operacion (Fase 1)
con un fango anaerobio en suspensién procedente del digestor de una estacion
depuradora de aguas residuales municipales. En esta fase se aplicaron cargas
organicas bajas y tiempos de retencién hidrdulicos prolongados para conseguir la
adaptacion del indculo al sustrato orgdnico alimentado. El reactor de control, R1
(7.8 L de volumen efectivo), se inoculd sin la adicion de quitosano; mientras que los
otros dos reactores, R2 (7.8 L de volumen efectivo) y R3 (4.5 L de volumen efectivo),
se inocularon con la dosis éptima del polimero, previamente determinada en
ensayos de jar-test. En la siguiente fase de operacion (Fase Il) se incrementd la carga
orgdnica y se aplicé una segunda dosis del polimero a los reactores R2 y R3. En las
Fases |y Il los reactores R1y R2 se operaron con corriente de recirculaciéon, mientras
que el reactor R3 se operd sin recirculacion. En la tercera fase de operacion (Fase
1) se elimind la corriente de recirculacion de los reactores R1 y R2, y se realizé el
aumento gradual de la carga organica de los sistemas hasta alcanzar condiciones de
operacidn estables a 20 kg DQO m™3 d%. Durante las tres fases experimentales se
realizd el seguimiento de la operacion de los reactores y, de manera simultanea, se
efectud la evaluacion de las caracteristicas fisicoquimicas del fango anaerobio y el
andlisis de las poblaciones microbianas del mismo.

En el capitulo 4, correspondiente a Materiales y Métodos, se describe el
montaje empleado para el desarrollo de los experimentos, las caracteristicas del
indculo, la composicion del agua residual sintética de interés y las técnicas analiticas
utilizadas.

5.1 PLAN DE TRABAJO

En esta seccion se describe el plan de trabajo que se establecié para la
realizacion del estudio de granulacién de un fango en suspension en tres reactores
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UASB bajo las condiciones anteriormente mencionadas: alimentacién continua del
agua residual sintética contaminada con los disolventes de interés, con y sin la
adicion de dosis Unicas de quitosano.

5.1.1 Determinacion de la dosis 6ptima de quitosano

La dosis éptima de quitosano aplicada en la puesta en marcha de los reactores
R2 y R3 se determind mediante un ensayo de jar-test. En este ensayo se evaluo el
efecto de dosis crecientes del polimero comprendidas entre 1.2 y 9.0 mg g SSV!
sobre la floculacién del fango en suspension. La dosis éptima se determind en
funcién de la reduccién de la turbidez del sobrenadante y de la mejora de Ila
sedimentacién del fango evaluada mediante el indice volumétrico de fangos.

5.1.2  Puesta en marchay operacion de los reactores UASB

El estudio se inicid con la puesta en marcha de los tres reactores UASB. Para
ello, se empled el fango anaerobio en suspensién denominado indculo | procedente
de la estacién depuradora de aguas residuales de Quart-Benager. Cada reactor se
inoculd con 2.5 L de fango en suspension. Los experimentos se llevaron a cabo a
temperatura ambiente. En la Tabla 5.1 se presentan las condiciones de operacién
durante la puesta en marcha y la operacidon de los reactores UASB.

Tabla 5.1. Condiciones de operacidn durante la puesta en marcha y la operacién de
los reactores UASB.

Fase | Fase ll Fase lll
Tiempo (dias) (0-22) (23 - 89) (90 - 219)
Reactor R1 R2 R3 Rl R2 R3 R1 R2 R3
CO (kg DQO m3d1) 0.3-0.6 0.3-0.6 0.3-0.6 2.3 23 4.0 5-20 5-20 8-20
Ce(gDQO LY 23-45 2345 2345 30 30 30 576 576 4.053
TRH (d) 7.8 7.8 7.8 1.3 13 0.75 1.0-04 1.0-04 0.5-0.27
Vi (m h?) 1.0 1.0 0.1 1.0 10 0.1 0.1-03 0.1-03 0.1-03
Temperatura (°C) 22016 25.0+1.3 24014

CO: carga orgénica volumétrica: caudal de sustrato alimentado (kg DQO d!) por unidad de volumen efectivo
de reactor; Ce: concentracion de entrada; Va: velocidad ascensional del liquido; TRH: tiempo de retencién
hidraulico.
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La primera dosis de quitosano se aplicé a los reactores R2 y R3 durante la
inoculacion. La baja actividad metanogénica especifica del inéculo para la
degradacion de la mezcla de etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol (8 + 1 NmL
CH4 g SSV! d1) indicé la necesidad de aplicar cargas organicas bajas durante la
primera fase de operacién. En esta fase (Fase |, dias 0-22), considerada el periodo
de adaptacidn para la degradacidon de los disolventes organicos, se aplicaron cargas
orgdnicas volumétricas entre 0.3 y 0.6 kg DQO m3 d! y un tiempo de retencién
hidraulico de 7.8 dias. En la siguiente fase (Fase Il, dias 23-89) se aplicd una segunda
dosis del polimero a los reactores R2 y R3, y se incrementd la carga a 18 kg DQO d?,
correspondiente a una carga organica volumétrica de 2.3 kg DQO m= d? para los
reactores R1y R2, y de 4.0 kg DQO m™ d! para el reactor R3. En la Fase Il (dias 90-
219) se efectud el aumento gradual de la carga organica en cada reactor de manera
independiente, segun su respuesta al incremento de carga aplicado y a la
consecucién de condiciones de rendimiento estable. El criterio de estabilidad se
establecié en variaciones de menos del 5 % en la eficacia de eliminacién de la
materia orgdnica por un periodo de al menos tres veces el tiempo de retencion
hidrdulico, y concentraciones de acidos grasos voldtiles en el efluente de los
reactores inferiores a 150 mg L. La carga organica se incrementé disminuyendo el
tiempo de retencién hidraulico y/o incrementado el caudal de alimentacién de
disolventes para aumentar la concentracion de sustrato orgdnico en la corriente de
entrada a los reactores. El experimento finalizé al alcanzar condiciones de operacién
estables en los tres reactores con una carga organica de 20 kg DQO m= d1. Durante
la realizacién del estudio la concentracidn de materia orgdnica en el afluente de los
reactores R1y R2 varid en el intervalo comprendido entre 2.3y 7.6 gDQO L%, y entre
2.3y 5.3 gDQO L* en el afluente del reactor R3.

Con el fin de propiciar el lavado de particulas finas no aptas para la formacion
de biomasa granular, durante las Fases | y Il los reactores R1 y R2 operaron con una
corriente de recirculacién cuyo caudal se ajusto para fijar una velocidad ascensional
del liquido en el lecho de 1 m h™. El reactor R3 operd sin recirculacién con una
velocidad ascensional de 0.1 m h. En funcidn de los resultados obtenidos relativos
a la formacién de biomasa granular, al iniciar la Fase lll se prescindié de dicha
corriente de recirculacién de los reactores R1 y R2, de modo que durante esta fase
la velocidad ascensional del liquido en los tres sistemas sdlo estuvo determinada
por el caudal de agua residual sintética aplicado, con valores comprendidos entre
0.1y0.3mh?,
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El control de la operacion de los reactores y la evaluacion de la eficacia del
tratamiento se realizaron mediante la determinacion de los parametros que se
muestran en la Tabla 5.2. También se llevaron a cabo analisis de la concentracién de
cationes y aniones de las muestras del afluente y del efluente de los reactores a fin
de verificar el suministro de nutrientes. Estos analisis se realizaron semanalmente.

Tabla 5.2. Parametros evaluados durante la operacidn de los reactores y frecuencia
de determinacion.

Parametro Frecuencia de determinacion
pH Diariamente
Temperatura Diariamente
Conductividad Diariamente
Alcalinidad Diariamente
Concentracion de acidos grasos volatiles Diariamente
Concentracion de materia organica (DQO) Dos veces por semana
Concentracion de disolventes organicos Dos veces por semana
Concentracion de sélidos Dos veces por semana
Caudal de metano” Dos veces por semana
Composicién del biogés” Una vez por semana

*Parametro determinado en la Fase lIl.

5.1.3 Evaluacion de la variacion de las caracteristicas fisicoquimicas del fango
granular.

La formacién de biomasa granular se evalué en funciéon de la variacién
temporal de la distribucién de tamafo de particula y de la produccién de polimeros
extracelulares. Ambos pardmetros se determinaron en muestras de fango extraidas
del primer puerto de toma de muestra de los reactores en los dias 0, 22, 54, 89, 112,
131, 190 y 219. Ademas, en el dia 169 se determind la distribucién de tamario de
particula. Al finalizar el estudio se tomaron muestras de fango granular de cada
reactor para evaluar la velocidad de sedimentacidn, la actividad metanogénica
especifica, el potencial bioquimico de metano, y la morfologia de los granulos.
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5.1.4 Anilisis de las comunidades microbianas

El analisis de las comunidades microbianas y su variaciéon durante la ejecucién
de los experimentos se realizé en el indculo y en las muestras de fango tomadas de
cada reactor en los dias 37, 89, 131 y 169. En la Tabla 5.3 se presentan las muestras
de fango analizadas y la técnica de bilogia molecular aplicada. El estudio de la
variacion temporal de las poblaciones microbianas se llevdé a cabo mediante la
técnica de DGGE. Ademas, el inéculo y las muestras correspondientes al dia 169 se
analizaron mediante secuenciacion de alto rendimiento. Esta técnica de biologia
molecular se aplicd con el objetivo de validar los resultados obtenidos con la técnica
de DGGE, de profundizar en la estructura de las poblaciones microbianas del inéculo
y del fango granular de cada reactor, y de establecer posibles diferencias entre el
reactor de control y los reactores operados con la adicién de dosis Unicas de
quitosano.

Tabla 5.3. Muestras de fango analizadas y técnica de bilogia molecular aplicada.

Muestra  Dia de operacion Técnica de biologia molecular aplicada
1 0 DGGE Secuenciacion de alto rendimiento
2 37 DGGE -
3 89 DGGE -
4 131 DGGE -
5 169 DGGE Secuenciacion de alto rendimiento

5.2 RESULTADOS Y DISCUSION

5.2.1 Determinacion de la dosis 6ptima de quitosano

En la Figura 5.1 se presentan los resultados correspondientes al porcentaje de
eliminacion de la turbidez y al indice volumétrico de fangos en funcidon de las dosis
de quitosano aplicadas en el ensayo de jar-test. La turbidez y el indice volumétrico
de fangos disminuyeron de manera significativa hasta valores del 65 % del valor
inicial y 105,0 mL g SST, respectivamente, al aplicar una dosis de quitosano de
1.2 mg g SSV. Dosis superiores a 4.0 mg g SSV! no evidenciaron una reduccién
apreciable en los parametros evaluados. Para una dosis de quitosano de
2.4 mg g SSV! se obtuvo una reduccion de la turbidez del 83 % y un indice volumétrico
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Figura 5.1. Porcentaje de eliminacion de la turbidez (®) e indice volumétrico de

fangos (IVF) (O) en funcién de las diferentes dosis de quitosano aplicadas en el
ensayo de jar-test.

de fangos de 81.3 mL g SST, mientras que con una dosis de 4.0 mgg SSV! se
obtuvieron valores del 85 % y 73.2 mL g SST', respectivamente. Puesto que esta
dosis es casi dos veces mayor que la inmediatamente anterior y, que el cambio
observado en los parametros no fue significativo, se considerd la dosis de
2.4 mg g SSV! como la dosis dptima del polimero para promover la floculacion del
inéculo en suspensién. Khemkhao et al. (2011) reportaron una dosis de quitosano
similar, de 2.0 mg g SSV?, en la floculacién de un fango en suspensién empleado
como indéculo de un reactor UASB aplicado al tratamiento de aguas residuales
procedentes de la produccién de aceite de palma. EI-Mamouni et al. (1998) y Lafita
et al. (2017) obtuvieron dosis éptimas de quitosano superiores, concretamente de
8 y 25 mg g SST?, respectivamente, para la floculacion de fangos granulares
desintegrados. Las diferencias entre la dosis éptima de quitosano obtenida en este
estudio y otras reportadas en la bibliografia pueden atribuirse tanto a las
caracteristicas del medio en cuanto a su fuerza idnica, como a las propiedades del
polimero utilizado.

Los mecanismos de la floculacion en presencia de agentes floculantes explican
el fendmeno a partir de dos factores principales (Bratby, 2006): 1) la disminucidn



116 |Granulacién en el tratamiento continuo de un agua residual contaminada con disolventes

del espesor de la doble capa eléctrica que rodea las particulas, permitiendo una
aproximacién de las mismas a distancias a las que las fuerzas de atraccion superan
a las fuerzas de repulsion electrostaticas que las mantienen dispersas, y 2) la
interaccion de los multiples grupos funcionales eléctricamente cargados de las
sustancias poliméricas con centros activos de diferentes particulas, provocando una
unién entre éstas mediante la formacién de puentes. El primer factor se ve
favorecido por el aumento de la fuerza iénica del medio. En el segundo factor influye
el numero y tipo de grupos funcionales del polimero, que en el caso del quitosano,
se encuentran condicionados por el grado de desacetilacién y el peso molecular.
Ambos efectos han sido estudiados por otros autores. Strand et al. (2003)
encontraron que la concentracién de quitosano necesaria para la floculacién de una
suspension de microorganismos aumenta cuando la fuerza idnica es baja. Esto se
debe a que la repulsion electroestatica entre las dobles capas eléctricas que rodean
las bacterias aumenta a bajas fuerzas idnicas del medio; por tanto, las células con
bajas cantidades de quitosano no pueden acercarse lo suficiente para establecer
una union mediante el mecanismo de formacion de puentes. (Yang et al., 2016).
Kaseamchochoung et al. (2006) estudiaron el efecto del grado de desacetilacién del
quitosano en la floculacién de un fango en suspensién. Los autores evaluaron el
proceso de floculacién con polimeros de grado de desacetilacién del 85y del 70 %,
encontrando que el porcentaje de floculacion aumenté con el aumento del grado
desacetilacion. Con una dosis de quitosano de 2 mg g SSV, el porcentaje de
floculacion alcanzado con el polimero de mayor grado de desacetilacion fue del
90 %, mientras que con el polimero de menor grado se alcanzd un porcentaje de
floculacidn del 80 %. De acuerdo con Yang et al. (2016), el incremento del grado de
desacetilacién aumenta el nimero de grupos amino libres, resultando en una mayor
densidad de carga que favorece la neutralizacién de cargas y la floculacion mediante
la formacién de puentes. En cuanto al peso molecular, en formas de quitosano con
un alto peso molecular, la conformacién mds extensa de la cadena polimérica
mejora la floculacion por efectos de barrido y por la formacion de puentes (Yang
et al., 2016).

5.2.2 Operacion de los reactores UASB

En este apartado se describen y se analizan los resultados correspondientes a
la operacién y rendimiento de los reactores UASB durante los 219 dias de duracion
del estudio, analizdndose la eficacia de degradaciéon de la materia organica, la
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estabilidad del proceso, la produccién de metano y la eficacia de degradacidn
particular de cada uno de los disolventes organicos. En la Tabla 5.4 se presentan los
resultados promedio obtenidos en cada fase operacional. Para el control del pH de
los reactores se suministrd una concentracidon de NaHCOs3 de 5.0 g L  en el tanque
de alimento durante la Fase I; durante las fases posteriores se redujo la
concentracion hasta un valor de 4.0 g L. La disminucion del suministro de NaHCOs
provocd la disminucion de la alcalinidad en el efluente de los tres sistemas. Este
hecho, junto con el aumento de la carga organica en el transcurso del estudio,
produjo la disminucién del pH desde valores cercanos a 8.0 hasta valores de 7.5,
mas préximos a la neutralidad. Asimismo, puesto que la conductividad del agua
residual esta supeditada a la concentracidon de electrolitos en solucién, ésta
disminuyd al producirse la disminucién del suministro de bicarbonato. De los
resultados obtenidos se puede destacar, ademas, la mayor eficacia de eliminacidn
de la materia orgdnica de los reactores que fueron inoculados con quitosano, R2 y
R3, durante la Fase I. Estos reactores alcanzaron eficacias de eliminacidn superiores
al 90 % en comparacidn con un valor entorno al 80 % alcanzado en el reactor R1. La
menor eficacia de eliminacién de este reactor se relaciona con una mayor
concentracién de acidos grasos volatiles en el efluente, como se detalla mas
adelante, y con la menor eficacia de degradacion del disolvente 1-etoxi-2-propanol,
que presentd un valor promedio del 40 £ 6 % respecto a valores del 75+ 11 % en el
reactor R2 y del 74 £ 10 % en el reactor R3. Estos resultados indican que la adicidn
de una dosis Unica de quitosano de 2.4 mg g SSV-! contribuyd a una mayor eficacia
de degradacidn de la materia organica y a la adaptaciéon mas rdpida del fango a los
disolventes organicos alimentados. En los siguientes apartados se describen y se
analizan con mayor detalle los resultados obtenidos durante cada fase de operacién.
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Eficacia de eliminacion de la materia organica y estabilidad

En la Figura 5.2 se presenta la carga organica volumétrica aplicada a los tres
reactores en cada fase de operacion y los resultados correspondientes a la eficacia
de eliminacidn de la materia orgdnica. En la Figura 5.3 se muestra la variacién
temporal de la concentracion de dacidos grasos voldtiles en el efluente de los
reactores.

Tras la inoculacion de los sistemas se obtuvieron eficacias de eliminacion de la
materia orgdanica del 77, 88 y 90 % en el reactor de control (R1) y en los reactores
con una adicién Unica de quitosano, R2 y R3, respectivamente. Durante la primera
fase de operacidn se observé una adaptacion mas rapida de estos reactores a la
degradacion del agua residual sintética contaminada con la mezcla de disolventes
organicos, alcanzando eficacias de eliminacidon superiores al 92 % a partir del dia 11
de operacion, mientras que en el reactor R1 la eficacia de eliminacion alcanzada fue
del 84 % al finalizar el periodo de adaptacién en el dia 22. En cuanto a la variaciéon
de la concentracidn de acidos grasos volatiles, los reactores con quitosano también
evidenciaron mejores resultados con valores inferiores a 75 mg L'! después de 9 dias
de operacién. Al finalizar la Fase | no se detectaron acidos grasos volatiles en el
efluente de estos sistemas, demostrando asi el equilibrio entre las etapas de
acidogénesis y metanogénesis. En contraste, la concentracion de 4cidos grasos
volatiles en el reactor de control permanecid en valores relativamente altos en el
intervalo de 228 a 389 mg L durante toda la Fase I. En este periodo, operando a la
misma carga organica volumétrica, pero con diferentes velocidades ascensionales
del liquido (Tabla 5.1), no se apreciaron diferencias entre los reactores con
quitosano, R2 y R3.
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Figura 5.3. Variacion temporal de la concentracién de acidos grasos volatiles (AGV)
en el efluente de cada reactor UASB.

La Fase Il se inici6 en el dia 23 con la aplicacién de una segunda dosis de
quitosano a los reactores R2 y R3, y con el incremento de la carga organica en los
tres sistemas a un valor de 18 g DQO d*?, equivalente a 2.3 kg DQO m™3 d! para los
reactores R1y R2, y a 4 kg DQO m™3 d?! para el R3. Pese al aumento en la carga
organica volumétrica, en los reactores R2 y R3 no se observd el descenso de la
eficacia de eliminacién, manteniéndose en valores comprendidos entre el 93 y el
99 %. En el caso del reactor de control, la eficacia de eliminacién descendié a un
valor del 75 % para luego alcanzar de manera progresiva un valor del 97 % al final
de la Fase Il. La concentracidn de acidos grasos volatiles en el efluente del reactor
R1 se mantuvo por encima de los valores observados en los reactores R2 y R3 (entre
0y 70 mg L) hasta el dia 57, a partir del cual no se detectaron dcidos grasos volatiles
en el efluente de este reactor. Comparando los tiempos requeridos para alcanzar
altas eficacias de eliminacidn, en este caso superiores al 92 %, se observa que para
el reactor de control fue necesario un periodo de 57 dias, mientras que los reactores
con quitosano alcanzaron dicho valor en tan sélo 11 dias de operacién. Asi, los
resultados obtenidos en las fases de operacion | y Il muestran que la aplicacién de
dos dosis Unicas de quitosano disminuyé el periodo de aclimatacién de un fango en
suspension en reactores UASB aplicados al tratamiento de disolventes organicos,
mejorando la velocidad de degradacién del sustrato orgdnico. En otros estudios
también se ha observado dicha disminucién del tiempo de adaptacion y la mejora
del rendimiento de reactores UASB al adicionar quitosano u otros polimeros
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cationicos durante la puesta en marcha. Hudayah et al. (2016) obtuvieron una
eficacia de eliminacién un 6 % superior en un reactor UASB alimentado con acidos
grasos voldtiles operado con dosis semanales de quitosano (durante 58 dias),
respecto al reactor de control, aplicando una carga orgénica de 1.5 kg DQO m-3 d.
En el estudio realizado por Khemkhao et al. (2011), aplicando cargas organicas entre
2.3y 9.5 kg DQO m3d?, los autores reportaron eficacias de eliminacién un 5 % mas
altas en el reactor al cual se adiciond quitosano durante la inoculacién. Por su parte,
Show et al. (2004) observaron que la adicidon de una dosis Unica de un polimero
catidnico sintético con una concentracién dptima de 80 mg L' a un reactor UASB
alimentado con un agua residual con glucosa como principal fuente de carbono
orgdanico, redujo en un 52 % el tiempo requerido para alcanzar una operacién
estable a 8 kg DQO m3 d’. La mejora en la puesta en marcha de los reactores
asistidos con quitosano puede atribuirse a la formacién mas temprana de
agregados, tal como se discutird en la siguiente seccion.

Con el propésito de promover la formacion de biomasa granular, al iniciar la
Fase Il se modificd la estrategia de operacién de los sistemas, aplicando
incrementos graduales de la carga organica volumétrica hasta alcanzar un valor
maéximo de 20 kg DQO m3 d. El aumento en la carga orgénica en cada reactor se
efectu6 de manera independiente una vez fueron alcanzadas eficacias de
eliminacion estables y concentraciones de acidos grasos volatiles en el efluente
inferiores a 150 mg L'! durante al menos tres veces el tiempo de retencién hidraulico
aplicado. Ademas, a la vista de los resultados obtenidos en cuanto a la formacidon de
biomasa granular al finalizar la Fase Il (seccién 5.2.3), y que mostraron mejores
indicadores en el reactor R3 que operaba sin recirculacién desde el inicio del
estudio, al iniciarse la Fase Il se elimind la corriente de recirculacién de los reactores
R1yR2. En la Figura 5.2 se puede observar que durante la Fase Ill cada aumento de
la carga orgdnica produjo, en general, un descenso en la eficacia de eliminacién. No
obstante, para cada incremento aplicado las eficacias de eliminacién fueron
superiores al 90 % cuando los reactores alcanzaron condiciones de operacién
estables, demostrando su capacidad para efectuar el tratamiento del agua residual
sintética contaminada con la mezcla de disolventes orgdnicos. En esta fase se
observaron diferencias significativas en el rendimiento de los tres reactores. A modo
de ejemplo, en los reactores R1 y R2 fueron necesarios 24 dias para alcanzar un
rendimiento estable operando a una carga organica de 5 kg DQO m™ d. Por su
parte, durante este periodo, en el reactor R3 se aplicaron cargas orgdnicas de hasta
13.5 kg DQO m3 d'! a la vista de los buenos resultados obtenidos en cuanto a la
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eficacia de eliminacion de la materia organica (valor promedio del 98 %) y a la baja
concentracion de acidos grasos volatiles en el efluente. La concentraciéon de acidos
grasos volatiles en el reactor de control (R1) aumentd, en respuesta al primer
incremento de la carga, hasta 360 mg L%, y disminuyd hasta un valor de 96 mg L
previo al siguiente aumento de la carga organica. En los reactores R2 y R3 la
concentracion de acidos grasos volatiles, tras un ligero aumento al inicio de la Fase
lll, se mantuvo en valores inferiores a 100 mg L™ operando a las cargas orgénicas
indicadas.

En el dia 119 se efectud el incremento de la carga orgdnica en los reactores R1
y R2 a un valor de 6.5 kg DQO m3 d?, correspondiente a un tiempo de retencion
hidrdulico de 20 horas y a una concentracién de sustrato orgénico de 5.4 g DQO L™
en la corriente de entrada. El aumento de la carga produjo un incremento inicial de
la concentracion de acidos grasos volatiles en el efluente del reactor R2 hasta
192 mg L, con el descenso de la eficacia de eliminacidn hasta el 86 %. Por otra
parte, en el reactor de control la concentracién de acidos grasos voldtiles aumenté
hasta un valor de 448 mg L, con el descenso concomitante de la eficacia de
eliminacion hasta el 79 %. A fin de evitar problemas operacionales derivados de la
acumulacién de acidos grasos voldtiles y la afectacién de las comunidades
metanogénicas, la carga orgénica en este reactor se redujo a 4 kg DQO m= d! hasta
alcanzar eficacias de eliminacion superiores al 85 % y concentraciones de acidos
grasos volatiles en el efluente inferiores a 150 mg L. Posteriormente, en el dia 148,
la carga orgdnica se incrementd de nuevo a 6.5 kg DQO m3 d! en este reactor sin
observarse el deterioro del rendimiento del mismo. La respuesta de los reactores
con quitosano al incremento de la carga organica durante la Fase Il fue diferente a
la del reactor de control. En el efluente del reactor R1 se observd una oscilacion
mayor en la concentracion de acidos grasos voldtiles con un valor de
176 + 146 mg L%, contrastando con los valores de 60 + 63 mg L'y 26 + 81 mg L*
observados en los reactores R2 y R3, respectivamente. Ademas, la adicidon del
polimero permitié disminuir de manera notable el tiempo requerido para poder
aplicar la carga orgdnica maxima objetivo. Asi, en los reactores R2 y R3 fue posible
aplicar la carga organica de 20 kg DQO m™3 d* con eficacias de eliminacién superiores
al 93 % tras 72 y 37 dias desde el inicio de la Fase Ill, mientras que en el reactor de
control fueron necesarios 107 dias para alcanzar dicha carga organica con una
eficacia de eliminacién similar.
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Entre los dias 133 y 147 en el reactor R3 se aplicd una carga organica de
25 kg DQO m™3 d'%, lo cual condujo a la disminucidn de la eficacia de eliminacién
hasta un valor del 84 % con un aumento en la concentracion de 4cidos grasos
volatiles oscilando entre 140 y 500 mg L!. En el dia 145 se observd una
concentracion de biomasa en el efluente de 846 mg SSV L%, excediendo el valor de
30 mg SSV L que se habia observado durante la operacién estable, indicando un
periodo de lavado de biomasa como resultado del aumento de la carga hasta el valor
de 25 kg DQO m3 d1. Para evitar la pérdida de biomasa del sistema y recuperar las
condiciones de estabilidad, la carga organica se redujo de nuevo hasta un valor de
20 kg DQO m3 d'. A partir del dia 159 se observaron de nuevo eficacias de
eliminacion superiores al 93 % y no se detectaron acidos grasos volatiles en el
efluente, evidenciando la recuperacién de la operacidn estable de este reactor.

Produccion de metano

El caudal de metano producido en los tres reactores se determiné durante la
Fase Ill del experimento. Dicha produccion de metano en funcién de la carga
organica degradada en cada reactor, se ilustra en la Figura 5.4. La produccién de
metano aumentd de manera lineal (R? entre 0.986 y 0.998) con el aumento de la
carga orgdanica degradada en los tres sistemas. El rendimiento de metano obtenido
en cada reactor, estimado como la producciéon de metano por unidad de materia
organica degradada, fue de 0.292 + 0.008 Nm3 CHs kg DQO " ¢egradada €N €l reactor de
control, 0.323 +0.004 Nm3 CH, kg DQO Ygegradada €N €l reactor R2 y 0.335 + 0.005 Nm?3 CH,
kg DQO 4egradada €N €l reactor R3. Los valores obtenidos se encuentran en el intervalo
reportado por otros autores para el tratamiento anaerobio de disolventes organicos
en reactores de alta carga. Ferrero et al. (2018) obtuvieron rendimientos de metano
de 0.324 £ 0.051 m3 CH4 kg DQO gegradada €N UN reactor EGSB y 0.318 + 0.049 m3 CH,4
kg DQO gegradada €N UN reactor hibrido, ambos empleados para el tratamiento de
mezclas de etanol y de los éteres de glicol 1-etoxi-2-propanol y 1-metoxi-2-
propanol. Enright et al. (2009) reportaron rendimientos de metano en el intervalo
de 0.110 a 0.350 m3 CHs kg DQO Ygegradada €N €l tratamiento de un agua residual
contaminada con una mezcla compuesta por etanol, acetona, propanol y metanol
en reactores hibridos. Asi pues, teniendo en cuenta que el rendimiento tedrico de
metano es de 0.35 Nm3 CH4 kg DQO " degradada, 105 reactores UASB son sistemas de
tratamiento eficaces para la obtencién de metano a partir de la degradacién de los
disolventes organicos utilizados en este estudio.
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Figura 5.4. Produccién de metano en cada reactor en funcién de la carga organica
degradada.

La obtencion de rendimientos de metano mas altos en los reactores con
quitosano, entre un 10 y 12 % respecto al reactor de control, demuestra que dosis
Unicas de este polimero durante la puesta en marcha pueden mejorar la produccion
de metano, tal como se ha observado en otros estudios (Khemkhao et al., 2016,
2011; Lertsittichai et al., 2007). Khemkhao et al. (2011) observaron una produccién
mayor de metano al aplicar una dosis de 2 mg de quitosano g SSV! a un reactor
UASB inoculado con un fango en suspensién. A partir del andlisis cualitativo de las
comunidades microbianas, se observé que la adicion de quitosano resulté en una
mayor retencién de microorganismos del género Methanosaeta, respecto al reactor
de control, al cual no se adicioné el polimero. Estos autores sugirieron que la adicién
de quitosano podria mejorar la agregacién de microorganismos acidogénicos
alrededor de nucleos de Methanosaeta, motivo por el cual estos ultimos
microorganismos serian menos susceptibles al lavado de biomasa. En otro estudio
conducido por estos mismos autores (Khemkhao et al., 2016), se encontré que la
adicién periddica de quitosano afectd a la poblacién de metandgenos del orden
Methanosarcinales, resultando en una capacidad de tratamiento 7.5 kg DQO m3d-?
mayor que la del reactor al cual no se aplico el polimero y en una produccién mayor
de metano. Asi pues, la posible mayor retencidon de metandgenos durante la Fase
lll, pese al incremento de las fuerzas de cizalladura derivadas del aumento en la
produccion de biogas y de la disminucion del TRH, pudo conducir al mayor
rendimiento de metano observado en este estudio en los reactores con quitosano.
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En contraste con los resultados expuestos anteriormente, EI-Mamouni et al. (1998)
y Lafita et al. (2017) no observaron un aumento del rendimiento de metano al
adicionar quitosano para mejorar la granulacién de fangos anaerobios. No obstante,
cabe destacar que en ambos estudios se emplearon fangos parcialmente granulados
para la realizacion de los experimentos. En los fangos con morfologia granular se
establecen interacciones sintréficas entre microorganismos que resultan en una
mayor velocidad de degradaciéon del sustrato organico y en una alta actividad
metanogénica especifica (Hulshoff Pol et al., 2004; Schmidt y Ahring, 1996). En estos
casos, el efecto del quitosano puede ser menos significativo en cuanto a la
produccidn de biogds debido a la presencia desde el inicio de la operacién de dichas
interacciones. En contraste, la aplicacion de quitosano a reactores inoculados con
fangos en suspensidn podria favorecer la formacién de consorcios sintréficos,
observandose asi una mayor velocidad de degradacion del sustrato y una mayor
produccidn de biogas (Khemkhao et al., 2016) frente a fangos a los que no se ha
aportado el polimero.

Eficacia de degradacion de los disolventes organicos

Junto con el rendimiento global de la operacién de los reactores, se evalud la
eficacia de degradacion individual de los disolventes orgdnicos alimentados. Los
analisis cromatograficos mostraron concentraciones de etanol y de acetato de etilo
inferiores a 10 mg L durante las tres fases operacionales, mientras que el 1-etoxi-2-
propanol estuvo presente en el efluente de los tres reactores en concentraciones en
el intervalo de 20 a 160 mg L. Asi, las eficacias de degradacidon de los distintos
disolventes organicos presentaron valores promedio del 99 % para el etanol y el
acetato de etilo, y entre el 65 y el 73 % para el 1-etoxi-2-propanol durante el estudio.
De acuerdo con los resultados obtenidos de la degradacion de cada uno de los
disolventes, se valoré en mayor detalle la degradacion del 1-etoxi-2-propanol.

Ferrero et al. (2018) propusieron un mecanismo para la degradacion anaerobia del
1-etoxi-2-propanol a partir de los resultados experimentales obtenidos en la
degradacién de mezclas de etanol, 1-etoxi-2-propanol y 1-metoxi-2-propanol. De
acuerdo con estos autores, los productos de la escision del enlace éter del 1-etoxi-2-
propanol podrian ser etanol y acetona (Figura 1.6). En este estudio también se detectd
isopropanol de manera transitoria tras las primeras semanas de exposicidon de la
biomasa al 1-etoxi-2-propanol. En los ensayos realizados en la presente tesis doctoral,
el etanol alimentado a los reactores fue degradado con eficacias superiores al 99 %
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durante las diferentes fases del estudio, por lo que no se pudo identificar este
compuesto como intermediario de la ruta de degradacién del 1-etoxi-2-propanol. Si se
detectd acetona en el efluente de los tres reactores, aunque en concentraciones
inferiores a 10 mg L%, asi como isopropanol, también en concentraciones inferiores a
10 mg L' en consonancia con las observaciones de Ferrero et al. (2018). La presencia de
isopropanol en reactores anaerobios empleados para el tratamiento de aguas
residuales que contienen 1-etoxi-2-propanol puede atribuirse, de acuerdo con Zellner y
Winter (1987), a la reduccién de la acetona en presencia de hidrégeno. Se trata de una
reaccion redox reversible que transcurre hacia acetona o isopropanol segun la presidn
parcial de hidrégeno en el medio. Las bajas concentraciones de acetona e isopropanol
detectadas indicarian la conversidn de ambos compuestos a acido acético e hidrégeno
en la etapa acetogénica del proceso de degradacién anaerobia y, finalmente a metano.

En la Figura 5.5 se presenta la variacion temporal de la carga de 1-etoxi-2-
propanol aplicada a cada reactor UASB vy la eficacia de eliminacién de este disolvente
organico. Los reactores con quitosano alcanzaron eficacias de eliminacion del 1-etoxi-
2-propanol del 79 % a partir del dia 14 de operacién, mientras que en el reactor de
control fueron necesarios 34 dias para alcanzar una eficacia de eliminacién del 72 %.
Estos resultados ponen de manifiesto que la adicidn de quitosano contribuyd a
disminuir el tiempo de adaptaciéon requerido por un fango en suspensién para
metabolizar este éter de glicol al facilitar la agregacidon de los microorganismos
involucrados en su degradacion. El tiempo requerido para la adaptacién de la biomasa
a la degradacidn de este sustrato organico puede estar relacionado con el desarrollo
de las enzimas necesarias para efectuar la degradacién del enlace éter, tal como
sefialaron Lafita et al. (2015), quienes reportaron un periodo de adaptacion de 34-40
dias para alcanzar eficacias de eliminacidn del éter de glicol 1-metoxi-2-propanol
superiores al 50 % en un reactor EGSB. En un estudio mas reciente, Lafita et al. (2017)
encontraron que la adicidn de quitosano redujo en 16 dias el tiempo requerido para
alcanzar eficacias de eliminacidn del 1-metoxi-2-propanol superiores al 80 %. En
cuanto al 1-etoxi-2-propanol, Ferrero et al. (2018) reportaron periodos de
aclimatacién de 11 y 16 dias para alcanzar eficacias de eliminacién superiores al
50 % en un reactor EGSB y en un reactor hibrido, respectivamente, alimentados con
una carga de 1-etoxi-2-propanol de 5.1 + 0.8 kg DQO m3echo d1, mientras que para
alcanzar una eficacia del 80 % en ambos reactores fue necesario un periodo de 40-
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Figura 5.5. Variacion temporal de la carga de 1-etoxi-2-propanol (E2P) aplicada (—)

y su eficacia de eliminacion en cada reactor UASB (R1@; R2<; R3A).

50 dias. Este periodo fue similar al requerido en el reactor de control del
presente estudio, incluso operando con una carga baja de 1-etoxi-2-propanol de
0.24 kg DQO m3 d'. Este reactor, ademas, presentd una eficacia de eliminacion mas
oscilante que los reactores con quitosano en respuesta a los incrementos de la carga
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orgdnica aplicados en cada fase de operacién. Al finalizar el estudio, operando a una
carga orgdnica de 2 kg DQO m™3 d! de 1-etoxi-2-propanol, la eficacia de eliminacién
promedio fue del 62 + 9, 70 + 3 y 71 + 2 % para los reactores R1, R2 y R3,
respectivamente. La presencia de 1l-etoxi-2-propanol en el efluente de los tres
sistemas y la presencia de los posibles productos intermediarios de su degradacidn
en bajas concentraciones, sugieren que la ruptura del enlace éter seria la etapa
limitante para la degradacién anaerobia de este disolvente orgdnico.

5.2.3 Formacion de biomasa granular

En este apartado se describen y discuten los resultados correspondientes a la
formacién de biomasa granular en los tres reactores UASB a partir del fango en
suspension (Indculo 1) procedente del digestor anaerobio de una estacién
depuradora de aguas residuales municipales, y el efecto de la adicién del polimero
natural quitosano sobre el proceso de granulacidn. La formacion de granulos a lo
largo del experimento se analizd de acuerdo con la variacidn de las caracteristicas
fisicoquimicas de la biomasa, como el tamafo de particula y la produccién de
polimeros extracelulares. Al finalizar el estudio, con el propdsito de determinar la
calidad del fango granular obtenido, se evaluaron otras caracteristicas como la
velocidad de sedimentacién, la actividad metanogénica especifica y la morfologia
de los granulos.

Variacién temporal del tamaio de particula

En la Tabla 5.5 se presenta la variacidon temporal del porcentaje de granulos en
cada reactor. En este estudio se consideraron como granulos las particulas con un
tamafio superior a 300 um, de acuerdo con el tamafo minimo recomendado en la
bibliografia (Bhunia y Ghangrekar, 2007). El porcentaje de granulos aumenté desde
un valor del 0.3 % en el indculo hasta valores del 3.0, 4.0 y 6.8 % en los reactores
R1, R2 y R3, respectivamente, al finalizar la primera fase de operacion en el dia 22.
Al inicio de la Fase Il, en el dia 23, se realizé una segunda adicion de quitosano a los
reactores R2 y R3, y los resultados del dia 54 mostraron que en este Ultimo reactor
—el cual fue operado sin corriente de recirculacién con una velocidad ascensional
de 0.1 m h''— el porcentaje de granulos fue mayor (22.2 %) que en los otros dos
reactores. De los reactores que operaron durante esta fase con corriente de
recirculacién para proporcionar una velocidad ascensional en el lecho de 1.0 m h?,
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el reactor R2 evidencidé un aumento ligeramente mayor en el porcentaje de granulos
con un valor del 6.3 % frente al 4.9 % en el reactor R1. Al finalizar la Fase Il en el dia
89, el porcentaje de granulos en el reactor R3 fue del 21.9 %, mientras que en los
reactores que operaron con una velocidad ascensional del liquido alta, R1y R2, fue
del 4.9 y del 8.5 %, respectivamente.

Tabla 5.5. Variacion temporal del porcentaje de granulos en los reactores UASB.

Fase | Fase ll Fase lll

Va % Va % Va %

Dia 0 22 54 89 112 131 169 190 219
Rl 10 03 3.0 1.0 49 49 03 49 181 254 33.0 420
R2 10 03 4.0 1.0 63 85 0.3 22.7 25.0 40.2 564 54.0
R3 01 03 6.8 01 222 219 0.3 245 30.1 573 65.7 647

Va: velocidad ascensional maxima (m h) en cada fase de operacion.

De acuerdo con la teoria de la presidn selectiva, la formacién de biomasa
granular tiene lugar mediante la selecciéon continua de la particulas del fango
anaerobio atendiendo a sus caracteristicas de sedimentacién (Hulshoff Pol et al.,
1983). La presidn selectiva corresponde al patron de flujo ascendente inducido por
la carga hidrdulica aplicada al reactor, es decir, el caudal de liquido que entra al
sistema por unidad de area, y por el caudal de biogds, que a su vez depende de la
carga organica aplicada. Ambos factores se consideran importantes para promover
la seleccion de las particulas que componen el fango (Hulshoff Pol et al., 2004). En
condiciones de alta presidn selectiva, las particulas de fango mas ligeras y dispersas
son lavadas del sistema, limitandose el crecimiento de la biomasa a las particulas
mas pesadas o mas densas que se retienen en el reactor. Estas particulas consisten,
bien en agregados iniciales de microorganismos, o bien en particulas inorganicas
gue pueden servir como portadores de biomasa, promoviendo asi la formacion de
granulos (Hulshoff Pol, 1989; Hulshoff Pol et al., 2004). Durante la Fase Il de este
estudio se observd la acumulacion de particulas finas en la zona de sedimentacion
de los reactores R1y R2 que operaron con recirculacién y una velocidad ascensional
del liquido de 1.0 m h'%. Dichas particulas se recirculaban continuamente al interior
de éstos reactores y, de manera consecuente, su lavado con el efluente fue bajo.
Lettinga (1995) destaca la importancia de eliminar las particulas finas durante la
puesta en marcha de reactores UASB mediante la aplicacion de una presidn
selectiva, y recomiendan que dichas particulas no sean retornadas al reactor, a fin
de promover el crecimiento de las particulas mas densas. La recirculacién continua
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de las particulas finas al interior de los reactores R1 y R2 podria explicar la diferencia
entre la distribucion de tamafio de la biomasa de ambos sistemas y la del reactor
R3, el cual operd sin corriente de recirculacidn y para el que la presion selectiva sélo
estuvo determinada por el aumento del caudal de agua residual sintética, conforme
se aumentd la carga hidraulica, y por el incremento en la produccién de biogas.

En la Figura 5.6 se muestra la distribucion de tamafio de particula y su variacién
temporal. En esta figura se puede apreciar la disminucién considerable del
porcentaje de particulas con un tamafio inferior a 100 um en el reactor R3 durante
la Fase Il respecto al fango inicial. En los reactores operados con recirculacién dicha
disminucién es menos acusada. El porcentaje de particulas con un tamafo inferior
a 100 um disminuyd un 50 % en el reactor R3 al finalizar la Fase I, mientras que en
los reactores R1 y R2, la disminucién fue sélo del 11 y del 15 %, respectivamente. A
partir de los resultados obtenidos en las fases de operacion | y Il se decidid suprimir
la corriente de recirculacién en los reactores R1y R2, de modo que durante la Fase Il
todos los sistemas operaron con velocidad ascensional del liquido entre 0.1 y
0.3 m h? en funcién de la carga hidraulica aplicada. Bajo estas condiciones, los
granulos crecieron mas rapido en los reactores a los que se afiadié quitosano con
diferencias considerables en la distribucion de tamafio de particula.

En la Tabla 5.5 se observa que en el dia 112, 22 dias después del inicio de la
Fase lll, el porcentaje de granulos en el reactor R1 no aumenté. En contraste, en los
reactores R2 y R3 el porcentaje de granulos en este dia fue del 22.7 y del 24.5 %,
respectivamente. En los dias siguientes, el porcentaje de granulos aumentd
progresivamente hasta alcanzar valores del 42.0 % en el reactor R1, del 54.0 %
en el reactor R2 y del 64.7 % en el reactor R3 en el dia 219. El incremento
cuantitativamente representativo del porcentaje de granulos (> 20 %) se produjo en
el reactor R3 en 54 dias, en el reactor R2 en 112 dias y en el reactor R1 en 169 dias,
mostrando el efecto de la velocidad ascensional y de la adicion de quitosano en la
formacién de biomasa granular. En cuanto a la distribucién de tamafo de particula,
cabe destacar que los granulos con un tamaio superior a 1000 um aparecieron
primero en los reactores con quitosano, y que solo se encontraron granulos con un
tamanio superior a 2000 um en estos reactores (Figura 5.6), alcanzando un porcentaje
del 2.0 % en el reactor R2 y del 7.1 % en el reactor R3 en el dia 219. Al final del estudio,
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el didmetro medio de particula fue considerablemente mas alto en los reactores R2
y R3 con valores de 540 y 613 um, respectivamente, contrastando con el valor de
300 pum que se obtuvo en el reactor de control.

Una de las caracteristicas del fango granular que posibilita la aplicacién de altas
cargas organicas en los reactores UASB es su alta velocidad de sedimentacidn. Esta
alta velocidad de sedimentacién permite la inmovilizacion de mayores
concentraciones de biomasa activa en el reactor, desacoplando asi el TRH y el TRS
(Hulshoff Pol et al., 2004). En la bibliografia se han descrito fangos granulares con
velocidades de sedimentacién en el intervalo comprendido entre 18 y 100 m h
como fangos con buenas caracteristicas de sedimentacion (Ghangrekar et al., 2005).
En este estudio, los granulos del reactor de control presentaron una velocidad de
sedimentacidn de 26.4 m h%; mientras que los granulos extraidos de los reactores
con quitosano exhibieron una velocidad de sedimentacién mayor: 1.4 veces mayor
para los granulos del reactor R2 (36.7 m h?) y 1.8 veces mayor para los granulos del
reactor R3 (46.8 m hl). Las velocidades de sedimentacion del fango granular de los
tres sistemas se encuentran en el intervalo recomendado en la bibliografia. No
obstante, los valores superiores obtenidos en los sistemas con quitosano
corroboran los resultados acerca de la efectividad del polimero para acelerar la
formacidn de granulos con mejores caracteristicas fisicas en reactores anaerobios
alimentados con aguas residuales que contienen los disolventes organicos utilizados
en este estudio.

Los resultados expuestos permiten inferir que el crecimiento de los granulos
tuvo lugar en los tres reactores UASB como consecuencia del aumento gradual en
la carga organica volumétrica. Sin embargo, el proceso de granulacion fue acelerado
en los reactores asistidos con quitosano, con una mejora concomitante en la
retencién de la biomasa y en la actividad metanogénica especifica, como asi lo
evidencio el mejor rendimiento de estos sistemas. Estudios previos han destacado
los posibles efectos del quitosano sobre la floculacién de fangos en suspensién. Por
ejemplo, Yang et al. (2016) han sugerido que los principales mecanismos de
floculacion del quitosano en suspensiones microbianas estan relacionados con la
neutralizaciéon de cargas y con la unién entre microorganismos mediante las cadenas
poliméricas de este compuesto. No obstante, la contribucidn relativa de ambos
mecanismos estd supeditada a las caracteristicas del polimero, como su grado de
desacetilacién y su peso molecular, a las caracteristicas del sustrato o a las
caracteristicas del fango (Kaseamchochoung etal., 2006; Strand etal., 2003).
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Khemkhao et al. (2011) concluyeron que la neutralizacion de cargas no fue el
mecanismo responsable de la floculacién de un fango en suspensién en presencia
de quitosano a pH neutro, ya que en ensayos en los que se determind el potencial
zeta en funcidén de diferentes dosis del polimero, no se alcanzé el punto de
neutralizacion de cargas. Por su parte, Hudayah et al. (2016) encontraron que la
adicion de quitosano modificé la carga superficial negativa de los microorganismos
de un fango en suspension, lo cual favorecié la formacién de nucleos para el
desarrollo de granulos. Otros autores han indicado que la aplicacion de quitosano
incrementa la hidrofobicidad celular, favoreciendo asi la adhesidon entre los
microorganismos (Thaveesri et al., 1995a).

La formacion mas temprana de granulos y sus mejores caracteristicas fisicas en
los reactores con quitosano pueden atribuirse a una mayor retenciéon de
microorganismos en la matriz formada por el polimero. Con el fin de evaluar esta
suposicidn, al finalizar el estudio se caracterizé la morfologia de los granulos
mediante microscopia electrénica de barrido. A modo de ejemplo, en las Figura 5.7a
y Figura 5.7b se muestran los granulos formados en los reactores R1 y R3,
respectivamente. En todos los casos se observaron granulos con una estructura
rigida y una superficie uniforme. En los granulos del reactor R3 se observaron
formaciones tipicas de sustancias poliméricas extracelulares integrando una
comunidad microbiana heterogénea con forma de cocos, bacilos y filamentos
(Figura 5.7d). En los granulos del reactor R1 este tipo de sustancias no son evidentes
y, si bien también se observé una comunidad microbiana heterogénea, los
microorganismos filamentosos parecieron ser menos abundantes. En los granulos
procedentes del reactor con quitosano se puede apreciar una mayor aglomeracion
de microorganismos de morfologia similar al metandgeno Methanosaeta, ya sea en
forma de bacilos o de filamentos.
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Figura 5.7. Microscopia electrénica de barrido de la morfologia de los granulos al
finalizar el estudio: a) Reactor de control (R1), b) Reactor con quitosano (R3), c)
Magnificacion de los granulos del reactor R1 (4500x) y d) Magnificacion de los

granulos del reactor R3 (4500x).

Produccion de sustancias poliméricas extracelulares

Existe un consenso en la bibliografia acerca del papel fundamental que ejercen
las sustancias poliméricas extracelulares (EPS) en la formacién y la estabilidad de la
biomasa granular (Ding etal., 2015). Las proteinas y los polisacaridos son los
principales componentes de las EPS; dichos componentes poseen grupos
funcionales electronegativos, como el grupo hidroxilo y el grupo carboxilo, que
propician la formacién de puentes de hidrégeno, interacciones hidrofébicas e
interacciones electrostaticas que modifican las propiedades superficiales del fango
(Sheng et al., 2010; Zhu et al., 2012). Ademas, las EPS pueden establecer una matriz
o red polimérica que favorece la formacién de biopeliculas mediando en la cohesién
y la adhesion entre las células (Schmidt y Ahring, 1994).
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En la Tabla 5.6 se presentan los resultados de la variacién temporal de la
produccién de EPS en los tres reactores UASB con sus principales componentes:
proteinas (PN) y polisacdridos (PS). En lo que respecta al contenido en polisacéridos,
después del periodo de adaptacion a la degradacion de los disolventes organicos, el
incremento en la carga organica condujo a un aumento significativo en los tres
reactores, desde un valor de 5.7 mg g SSV! hasta valores entre 14.5 y 17.2 mg
g SSV1, aunque el contenido decrecid al finalizar la Fase Il. Este comportamiento
puede relacionarse con el estrés causado por el incremento en la carga organica y
el consecuente aumento en la concentracién de acidos grasos volatiles, tal como ha
sido observado en otros estudios en los que se ha destacado que las condiciones
estresantes en la operacidén inducen la secrecidon de EPS (Puiial et al., 2003; Zhou
et al., 2006). A partir del dia 112 se observé un aumento progresivo del contenido
de polisacdridos en el fango de los tres reactores como resultado del incremento
sucesivo de la carga orgdanica, aunque dicho aumento fue mayor en los reactores
con quitosano. Este resultado puede atribuirse a que el incremento en la carga
organica en estos reactores se efectudé de manera mas rapida como consecuencia
de su adecuada operacidén. En el dia 219 el contenido de polisacdridos del reactor
R1 fue de 11.2 mg g SSV-1, mientras que en los reactores R2 y R3 fue de 24.0 y
20.7 mg g SSV- 1, respectivamente.

Tabla 5.6. Sustancias poliméricas extracelulares de las muestras de fango de los
reactores UASB tomadas durante la realizacion del estudio de granulacién.

(nggPSsSV'l) PS PN EPS totales Relacién PN:PS
dias Rl R2 R3 R1 R2 R3 R1 R2 R3 R1 R2 R3
Fase | 0 57 57 57 2.4 2.4 2.4 8.1 8.1 8.1 04 04 04

18 14 95 22 23 39 4.2 3.8 134 63 16 04 19

Fasell 54 16.0 145 17.2 140 409 36.8 30.0 553 540 09 28 21

89 26 4.0 9.2 26.5 49.7 374 29.1 53.7 465 10.3 124 41

Fase lll 112 71 82 41 19.1 484 303 26.2 56.6 343 27 59 75

131 7.7 19.8 10.8 49.2 448 55.6 56.9 64.6 66.4 64 23 51

190 8.3 21.1 304 81.3 1019 168.3 89.5 123.0 198.7 9.8 4.8 5.5

219 11.2 24.0 20.7 94.2 158.2 131.3 105.5 182.3 152.0 84 6.6 6.3

EPS: extracellular polymeric substances; sustancias poliméricas extracelulares; PN: proteinas; PS:
polisacaridos.

En cuanto al contenido de proteinas de las EPS, éste fue mayor que el
contenido de polisacdridos en casi todas las muestras tomadas de los tres reactores
(Tabla 5.6). En diversos estudios se ha encontrado una fraccion mayor de proteinas
gue de polisacaridos en las EPS de fangos granulares anaerobios y aerobios (D’Abzac
et al., 2010; Ismail et al., 2010; Liu y Fang, 2002; Lu et al., 2015a; Puial et al., 2003;
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Quarmby y Forster, 1995; Schmidt y Ahring, 1994; Zhou et al., 2006), evidenciando
diferentes efectos sobre la formaciéon y el mantenimiento de la estabilidad
estructural de los agregados. Por ejemplo, Lu et al. (2015a) encontraron que el
aumento en la relacion proteinas:polisacaridos (PN:PS) contribuyé a la
desintegracion del fango granular en un reactor UASB alimentado con metanol.
Batstone et al. (2004) determinaron que los granulos con una alta relaciéon PN:PS
poseen poca resistencia a las fuerzas de cizalladura y caracteristicas de
sedimentacién deficientes. En contraste, en un estudio en el cual se evalud la
distribucién de las EPS en la formacién de granulos aerobios, Miksch y Konczak
(2012) encontraron que el contenido de proteinas incrementé en un factor de cinco
veces el contenido de polisacaridos conforme se formaron los granulos, y que dicho
incremento estuvo directamente relacionado con el aumento de la hidrofobicidad
celular. Zhang et al. (2007) también mostraron que el aumento de la relacién PN:PS
favorece la formacién de granulos, y que las altas relaciones PN:PS propician
superficies celulares mas hidrofdébicas y con menor carga superficial negativa.
Puesto que las proteinas presentan un alto contenido de aminoacidos con carga
negativa, la mayor fraccidn de proteinas en las EPS ocasiona una mayor
participacién en interacciones de tipo electrostatico con cationes multivalentes,
reduciendo asi la densidad de la carga superficial negativa que rodea las células, y
consecuentemente la repulsion electrostatica entre éstas, favoreciendo la
formacidn de granulos y el mantenimiento de las estabilidad estructural de los
mismos (Laspidou y Rittmann, 2002; Zhang et al., 2007). De acuerdo con los
resultados obtenidos, los tres fangos desarrollados presentaron una relacién PN:PS
similar al finalizar el estudio, siendo ligeramente superior para el reactor de control:
8.4, 6.6 y 6.3 para los reactores R1, R2 y R3, respectivamente. Schmidt y Ahring
(1994) indicaron que en fangos anaerobios alimentados con sustratos
metanogénicos y acetogénicos, como el agua residual sintética que se evalla en
este estudio, la produccién de polisacaridos es limitada y, por tanto, la produccién
de proteinas puede desempefiar un papel mas importante durante la formacion y
la estabilidad de los granulos.

El contenido de proteinas fue superior en los reactores con quitosano respecto
al reactor de control, con valores entre 1.1 y 2.9 veces mayores durante las tres
fases de operacion, excepto en el dia 131, en el que el valor obtenido para el reactor
R2 fue ligeramente inferior al del reactor R1 (Tabla 5.6). En este estudio, ademas, se
observé el aumento de la produccion de las EPS conforme se produjo el aumento
en el tamano de los granulos en los tres reactores, lo cual sugiere la correlacién
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entre la excrecion de estas sustancias poliméricas y el proceso de granulacion. En la
Figura 5.8 se muestra el porcentaje de granulos en los tres reactores en funcién del
contenido de proteinas de las EPS. En esta figura se puede observar la correlacidn
entre estos dos parametros, con un coeficiente de correlacion de 0.8722. En la
Fase |, cuando el contenido de proteinas en el fango de los tres sistemas fue bajo,
no se observé un aumento significativo en el tamafio de los granulos. En la Fase 11,
el aumento del contenido de proteinas en el reactor R3 coincidié con el aumento
significativo en el porcentaje de granulos, mientras que en los reactores R1 y R2,
aunque el contenido de proteinas aumentd, siendo considerablemente mayor en el
reactor con quitosano, no se observé el aumento del tamafio de los granulos, lo
cual, como se explicé en el apartado anterior, se relacioné con la recirculacién
continua de particulas finas al interior de estos sistemas. Tras el cambio de
configuracién de los reactores R1 y R2 al inicio de la Fase lll, y la modificacion de la
estrategia de operacién, desde el dia 131 en adelante el incremento en la
produccidn proteinas extracelulares coincidié con el aumento en el porcentaje de
granulos en los tres reactores. Estos resultados concuerdan con las observaciones
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Figura 5.8. Porcentaje de granulos en funcién del contenido de proteinas de las
sustancias poliméricas extracelulares (EPS).
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de Zhang et al. (2007), quienes encontraron que el incremento en la produccién de
proteinas desde un valor de 49.4 mg g SSV?! en el inéculo, hasta un valor de
148.3 mg g SSV!, favorecid el proceso de granulacidon al incrementar la
hidrofobicidad de la superficie de las células, y al reducir las fuerzas de repulsidn
electrostatica entre éstas. Los valores del contenido en proteinas obtenidos al
finalizar el estudio se encuentran en el intervalo reportado por Batstone et al (2001),
entre 138 y 152 mg g SST, para fangos granulares de cervecerias.

Actividad metanogénica especifica y potencial bioquimico de metano

Al finalizar el estudio de granulacién con aporte continuo de sustrato organico
se evalud la actividad metanogénica especifica y el potencial bioquimico de metano
del fango granular de cada reactor. En estos ensayos se utilizé6 como sustrato
orgdanico la mezcla ternaria de disolventes compuesta por etanol, acetato de etiloy
1-etoxi-2-propanol (7:2:1 relacién en masa), y cada disolvente de forma individual.
La concentracidn de sustrato organico se establecié en 2.5 g DQO L y la relacion
indculo sustrato en 2.5 g SSV g DQO™. Todos los ensayos se realizaron a 25 °C.

En la Figura 5.9 se presenta el volumen de metano acumulado producido a partir
de los sustratos evaluados con el fango de cada reactor UASB. Las curvas muestran
una forma tipica, con una produccién continua de metano hasta que el agotamiento
del sustrato orgdnico tiene lugar. Para los sustratos evaluados, la produccion total de
metano ocurriéd en menos de 24 horas, excepto para el disolvente 1-etoxi-2-propanol,
en cuyo caso la produccidon de metano cesé tras 9 dias desde el inicio de los ensayos,
evidenciando la menor biodegradabilidad de este disolvente organico. No obstante,
no se evidencid una fase de latencia para llevar cabo su degradacién, lo cual sugiere
que, pese a las bajas concentraciones de 1-etoxi-2-propanol en la corriente de entrada
de los reactores UASB, se desarrollé una poblacidn de microorganismos capaces de
producir las enzimas que dan lugar a la escisién del enlace éter de este disolvente
organico. De los perfiles de produccion de metano acumulado obtenidos a partir del
1-etoxi-2-propanol destaca la conversion del sustrato en dos etapas (Figura 5.9¢),
determinadas por el cambio de pendiente en las curvas de produccién, posiblemente
asociadas a las diferentes velocidades a las que tiene lugar la degradacién de los
productos intermediarios formados a partir de la hidrdlisis de este éter de glicol:
etanol y acetona. En los ensayos realizados con el fango del reactor R1, la primera etapa
presentd una velocidad méaxima de produccién de metano de 7.0+ 0.5 NmLh?,
mientras que con el fango de los reactores R2 y R3, la primera etapa presentd
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velocidades ligeramente superiores de 7.6 £ 0.2 y 8.3 + 0.2 NmL h%, respectivamente.
La segunda etapa presenté velocidades maximas de producciéon de metano de 2.6 £
0.2 NmL h* en los reactores R1y R2, y de 3.2 + 0.2 NmL h? para el fango del reactor

R3.
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Figura 5.9. Produccion de metano acumulado en la degradacién de 2.5 g DQO L de:
a) etanol, b) acetato de etilo, c) 1-etoxi-2-propanol (E2P) y d) la mezcla ternaria de
disolventes orgdnicos en relacion en masa 7:2:1 para el fango granular de cada

reactor.

En la Tabla 5.7 se muestran los resultados correspondientes al potencial
bioquimico y la eficacia de recuperacion de metano de los ensayos realizados para
cada sustrato, esta ultima definida como el cociente entre el valor de metano
obtenido y la produccién tedrica esperada de 350 NmL. En todos los ensayos se
obtuvieron potenciales bioquimicos de metano cercanos al valor tedrico (entre 307
y 334 NmL CH; g DQO?) con eficacias de recuperaciéon superiores al 88 %,
evidenciando asi la conversidn a metano del sustrato orgdnico alimentado.
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Tabla 5.7. Potencial bioquimico de metano y porcentaje de recuperaciéon de metano
del fango granular de cada reactor en la degradacién de diferentes sustratos
organicos al finalizar el estudio de granulacion.

Etanol Acetato de etilo 1-etoxi-2-propanol Mezcla

PBM ERcHa PBM ERcHa PBM ERcHa PBM ERcHa

R1 315+5 90+1 314+2 90+1 334+7 95+2 319+4 911

R2 307 +2 88+1 322+16 92+5 324+8 93+2 323+2 92+1

R3 318+1 91+1 319+16 91+4 328+14 94+4 31610 903

PBM: potencial bioquimico de metano (NmL CHs g DQO™); ERcha: eficacia de recuperacion de metano (%).

La actividad metabdlica de la biomasa anaerobia puede expresarse en
términos de la actividad metanogénica especifica, una caracteristica importante
para describir la calidad de un fango granular (Bhunia y Ghangrekar, 2007; Hulshoff
Pol et al., 2004; Show et al., 2004). Los fangos granulares se caracterizan por sus
altas actividades metanogénicas, con valores comprendidos entre 0.3 y 2.4 g DQO-
CH4 g SSV1 d%, correspondientes a un intervalo entre 105 y 840 NmL CH4 g SSV* d!
(Bhunia y Ghangrekar, 2007; Schmidt y Ahring, 1996; Show et al., 2004)*. En la Tabla
5.8 se presentan los resultados obtenidos para la actividad metanogénica especifica.
Este parametro se evalué como la maxima velocidad especifica de produccién de
metano a partir de las curvas de volumen acumulado.

Tabla 5.8. Actividad metanogénica especifica (AME) del fango granular de cada
reactor para la degradacién de diferentes sustratos organicos al finalizar el estudio
de granulacion.

AME (NmL CHa g SSV* d?)
Etanol Acetato de etilo  1-etoxi-2-propanol Mezcla
R1 278+ 8 266 + 22 67 +5 245+3
R2 434 2 370+ 14 73+2 391+5
R3 489+ 4 387116 80+2 440+2

AME: actividad metanogénica especifica.

11 g DQO-CH4 ocupa 350 NmL en condiciones normales: 273.15 K y 1 atm de presion.
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Los valores de actividad metanogénica especifica obtenidos con el fango
granular de los reactores con quitosano fueron mayores que los obtenidos con el
fango granular del reactor de control para todos los sustratos evaluados. Cabe
destacar que los valores correspondientes al fango granular del reactor R3 fueron
mayores que los del fango del reactor R2, coincidiendo con sus mejores
caracteristicas fisicas. En otros estudios se ha reportado que la adicién de quitosano
mejora la actividad metanogénica especifica de fangos granulares. Lafita et al.
(2017) obtuvieron una mejora del 6 % en la actividad metanogénica especifica de
granulos desarrollados con quitosano en un reactor EGSB, utilizando como sustrato
una mezcla de etanol y 1-metoxi-2-propanol (relacién madsica 5:1). En ensayos
llevados a cabo con etanol como fuente de sustrato orgdnico, EI-Mamouni et al.
(1998) reportaron una actividad especifica un 7 % superior para los granulos de un
reactor UASB desarrollados con quitosano y adaptados a la degradacion de
sacarosa, y un 44 % superior para los granulos adaptados a la degradacién de una
mezcla de etanol y sacarosa (1:1 relacién), respecto a los granulos de un reactor de
control sin quitosano.

En particular, los resultados obtenidos en este estudio para la actividad
metanogénica especifica con etanol como sustrato, con un valor maximo de
488.6 NmL CH, g SSV-1 dten el reactor R3, fueron mayores que otros reportados en
la bibliografia para fangos granulares en condiciones mesofilicas subéptimas de
temperatura y adaptados a la degradacion de este sustrato. Por ejemplo, Lafita et
al. (2015) reportaron una actividad metanogénica de 214.5 NmL CH, g SSV* d para
un fango granular adaptado a la degradacidon de un agua residual sintética
contaminada con etanol y 1-metoxi-2-propanol a 25 °C. Vermorel (2017) obtuvo un
valor muy similar, de 212 + 4 mL CH,4 g SSV d*}, para la degradacién de etanol con un
fango granular adaptado a la degradaciéon de disolventes organicos de la industria
flexografica. Los resultados indican que la adicién de quitosano mejord
considerablemente la velocidad de degradacién del etanol, lo cual podria
relacionarse con una conformacion estructural diferente de los granulos que
permitiria mejorar la transferencia de metabolitos entre microorganismos, en este
caso, la transferencia de hidrégeno (Hulshoff Pol et al., 2004; Stams et al., 2012).

Respecto a la degradacion del acetato de etilo, tal como se indicé en el
apartado 1.4, este compuesto podria transformarse siguiendo el mecanismo de
degradacion de otros ésteres de metilo en etanol y en dacido acético, que
posteriormente se convierten en metano (Yanti etal., 2014). La actividad
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metanogénica especifica obtenida con el acetato de etilo fue inferior a la obtenida
con el etanol en los tres sistemas. Por ello, la etapa para convertir el acetato de etilo
a etanol y a acido acético seria la etapa limitante de su degradacion anaerobia. No
obstante, los resultados muestran que el acetato de etilo es un sustrato organico
facilmente biodegradable, como se ha sefialado en otros estudios conducidos en
reactores de alta carga operando con tiempos de retencién bajos (entre 10 y 48
horas), en los que la degradacién de este disolvente organico fue superior al 97 %
(Henry et al., 1996; Lafita, 2016).

Los valores de actividad metanogénica especifica obtenidos para la
degradacion del 1-etoxi-2-propanol fueron significativamente mas bajos que los
valores correspondientes al etanol y al acetato de etilo (en un orden de
aproximadamente 5 veces menor), indicando su menor biodegradabilidad
anaerobia. Vermorel (2017) evalud la actividad metanogénica especifica de un
fango granular adaptado a la degradacion de disolventes organicos de la industria
flexografica, que se mantuvo almacenado durante 1.5 afios a 4 °C. En su estudio
fueron necesarios 7 £ 1 dias desde el inicio del ensayo para que los microorganismos
comenzaran a degradar el sustrato, y se obtuvo una actividad metanogénica
especifica de 32 + 1 mL CHy g SSV! d. La fase de latencia necesaria para la
degradacion del sustrato se atribuyod al periodo que permanecié el fango sin la
exposicién a este disolvente orgdnico, que estaria relacionada con una pérdida de
la actividad enzimatica cuando la biomasa no esta expuesta al sustrato (Lafita et al.,
2015). Aunque en los ensayos realizados en el presente estudio no se observé una
fase de latencia, la baja actividad metanogénica especifica del 1-etoxi-2-propanol
respecto a los otros disolventes evaluados y el tiempo prolongado —del orden de
dias— requerido para su degradacidn, sugieren que la etapa limitante para la
conversidon a metano de este compuesto organico seria la escision del enlace éter.
Los valores de actividad metanogénica especifica obtenidos con el fango granular
de los reactores con quitosano fueron entre un 9 y un 17 % superiores a los
obtenidos con el fango del reactor de control. Estos resultados son coherentes con
la mayor eficacia de eliminacidn del 1-etoxi-2-propanol en ambos sistemas durante
la realizacién del estudio (Figura 5.5).

En el caso de la mezcla ternaria, los valores de actividad metanogénica son muy
similares (aproximadamente un 90 % en todos los reactores) a los valores obtenidos
en la degradacion del etanol para los tres fangos granulares. Este hecho parece
indicar que la presencia de los disolventes organicos en menor proporcién, acetato
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de etilo y 1-etoxi-2-propanol, no afecté a la velocidad de conversién del etanol,
principal componente de la mezcla ternaria. De acuerdo con el perfil de produccién
de metano, Figura 5.9d, la degradacidn de los componentes de la mezcla parece
llevarse a cabo de forma simultanea, es decir, no se observd una produccién por
etapas que pueda asociarse a diferentes velocidades de consumo de los disolventes
secundarios.

5.2.4 Analisis de las comunidades microbianas

La formacion de biomasa granular es un proceso complejo que involucra
factores microbiolégicos y fisicoquimicos. La presencia y la abundancia de
poblaciones de microorganismos en un fango granular depende de las
caracteristicas y de la concentracidn del sustrato alimentado, de las condiciones de
operacion del reactor y de las condiciones ambientales del proceso. El analisis de las
comunidades microbianas participes en la degradacidn de un sustrato especifico y
en la formaciéon de biomasa granular aporta informacién valiosa sobre las
capacidades y las limitaciones de los granulos que, finalmente, determinan el
rendimiento y la viabilidad del proceso de degradacidon. A continuacidn, se
presentan y se discuten los resultados correspondientes al andlisis de las
comunidades microbianas de las muestras de fango de los reactores UASB extraidas
durante el trascurso del estudio. Para llevar a cabo este analisis se aplicaron dos
técnicas de bilogia molecular: DGGE y secuenciacidon masiva o de alto rendimiento.

Electroforesis en gel con gradiente desnaturalizante (DGGE)

En la Figura 5.10 se presentan los perfiles de bandas obtenidos en la
electroforesis en gel con gradiente desnaturalizante de las poblaciones de bacterias
(Figura 5.10a) y arqueas (Figura 5.10b) de las muestras de biomasa tomadas de cada
reactor durante el estudio. En esta figura se indican las bandas extraidas del gel para
su secuenciacién e identificacién. En la Tabla 5.9 se presenta la identificacidn de las
secuencias del gen ARNr 16S de bacterias y arqueas de las bandas extraidas del gel,
junto con el numero de acceso, la similitud de las secuencias en relacion con las de
la base de datos GenBank y su afiliacion filogenética.
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Figura 5.10. Variacidn temporal de los perfiles de DGGE de la biomasa extraida de
los tres reactores a) DGGE de bacterias y b) DGGE de arqueas.
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Respecto al analisis de las poblaciones de bacterias, se aislaron, secuenciaron
e identificaron un total de 17 bandas del gel, de las cuales 4 corresponden al inéculo
(B1, B2, B3 y B4) y 13 a las muestras tomadas de los tres reactores durante el
estudio. De acuerdo con la Figura 5.10a, se observé un cambio en la diversidad de
las poblaciones de bacterias en los tres reactores en relacidon con las poblaciones
presentes en el indculo. De las bandas observadas en el inéculo, sélo la banda B7
permanecié en los reactores durante las diferentes fases de operacion. Este cambio
puede atribuirse a la diferencia en el sustrato alimentado y a las condiciones
operacionales y ambientales de este estudio en comparacién con las aplicadas en el
digestor anaerobio del cual procedia el inéculo. Ademas, el perfil de bandas muestra
gue, aunque en los tres reactores se desarrollé6 una estructura de comunidades
bacterianas similar, algunas bandas aparecen antes y en menor o mayor intensidad
segln el reactor. Este hecho podria relacionarse con la respuesta de los sistemas a
las condiciones de operacion impuestas, como la carga organica o la concentracion
de disolventes aplicada, parametros que pudieron influir en la estructura de las
comunidades de bacterias. A modo de ejemplo, si bien en el dia 89 en los tres
reactores parecen estar presentes las mismas bandas, su intensidad es diferente. En
el reactor R3, el cual operaba a una carga orgdnica mayor que el reactor de control,
la banda B10 aparece con mayor intensidad, mientras que la intensidad de la banda
B13 es muy baja. Asimismo, en el reactor R2 la banda B11 es mas intensa en este
dia que en los reactores R1 y R3. Los resultados del dia 169 muestran que el patrén
de bandas es similar en los tres reactores, aunque en el reactor de control las bandas
B16y B17 parecen haber desaparecido, mientras que en los reactores con quitosano
estan presentes. Estas diferencias pueden atribuirse a la aplicacion de condiciones
de operacidén diferentes en estos reactores durante el periodo que corresponde al
dia de interés (carga organica, carga hidraulica y velocidad ascensional).

Las secuencias del gen ARNr 16S de las 13 bandas de bacterias predominantes
en los reactores pertenecen a cuatro filos cominmente presentes en reactores
anaerobios: Proteobacteria (4), Bacteroidetes (6), Firmicutes (2) y Spirochaetes (1)
(Narihiro et al., 2009; O’Reilly et al., 2010). Todas las bandas pertenecientes al filo
Proteobacteria presentaron similitud con microorganismos de la clase
Deltaproteobacteria. Las especies que se agrupan en esta clase son conocidas por
su capacidad para realizar un metabolismo sintréfico (Mclnerney et al., 2008; Sieber
et al., 2012). Las bandas B7 y B16, que corresponden a Geobacter psychrophilus y
Geobacter chapellei, se observaron en los tres reactores. Estos microorganismos
pueden oxidar sustratos como etanol, acetato, formiato o lactato a partir de la
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reduccion de éxidos de hierro o manganeso (Coates et al., 2001; Nevin et al., 2005).
Se ha reportado que algunas especies del género Geobacter pueden realizar
conexiones eléctricas con aceptores extracelulares de electrones y con otros
microorganismos —como Methanosaeta— mediante el mecanismo sintréfico de
trasferencia directa de electrones entre especies o DIET por sus siglas en inglés
(Direct interspecies electron transfer), en medios en los que el etanol constituye la
fuente principal de sustrato o representa una fraccién importante del mismo (Shen
et al., 2016; Shrestha et al., 2014; Xing et al., 2017). El mecanismo de DIET es un
metabolismo sintréfico en el que los electrones fluyen entre células a través de
apéndices celulares (pili), citocromos, minerales o carbon abidtico (carbdn
activado), diferente a otros mecanismos en los que los microorganismos
intercambian electrones mediante transportadores solubles como el hidrégeno o el
formiato (Lovley, 2017; Shen et al., 2016). En estudios recientes, se ha sefialado que
este mecanismo puede ser una ruta potencial para la produccion sintréfica de
metano en granulos de reactores anaerobios alimentados con aguas residuales que
contienen etanol (Morita et al., 2011; Rotaru et al., 2014; Shrestha et al., 2014; Zhao
etal., 2016).

La banda B10 corresponde a Pelobacter propionicus, un microorganismo capaz
de producir acido propidnico y acetato a partir de la fermentacion del etanol (Schink
et al., 1987). Las especies del género Pelobacter pueden participar, ademas, en la
oxidaciéon de alcoholes primarios y de dioles en asociacidon sintréfica con
microorganismos hidrogenotroéficos mediante el mecanismo de transferencia de
hidrégeno entre especies (Schink, 2006; Shen et al., 2016). La especie Smithella
propionica, correspondiente a la banda B11, puede convertir el propionato a
acetatoy a butirato en sintrofia con microorganismos metanogénicos consumidores
de hidrogeno o de formiato (Liu etal., 1999). El butirato, que se produce en
pequefias cantidades en comparaciéon con el acetato, también puede ser
lentamente degradado hasta acetato por este microorganismo (Liu etal., 1999;
Stams et al., 2001). Como aspecto interesante a destacar, los microorganismos
descritos anteriormente, involucrados en la produccién y consumo de acidos grasos
volatiles, no se observaron en el inéculo. La intensidad de las bandas que les
representan, especialmente la banda B10, aumentdé conforme la formacién de
granulos tuvo lugar, y fueron detectados antes en los reactores con quitosano: en
el dia 37 en los reactores R2 y R3 frente al dia 89 en el reactor R1.
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La banda B12 presentd una similitud alta con el microorganismo Treponema
caldarium. Las bacterias del género Treponema han sido descritas como posibles
homoacetdgenos (Zhang et al., 2009). Aunque este microorganismo se identificé en
todos los reactores, su intensidad fue baja en comparacién con las especies de
Pelobacter y Smithella. Este hecho sugiere que el hidrégeno producido en los
sistemas fue utilizado principalmente en asociaciones sintréficas con
microorganismos hidrogenotroéficos. El filo Firmicutes estuvo representado por las
bandas B8 y B15. La banda B8 se relaciond con el género Clostridium, bacterias
fermentativas cuya presencia es comun en ambientes metanogénicos (Diaz et al.,
2006). La banda B15 presentd similitud con Trichococcus pasteurii, un
microorganismo fermentativo aerotolerante que utiliza glucosa, lactato, acetato y
formiato, entre otros acidos, y que ha sido encontrado en reactores anaerobios
operados a baja temperatura (Bialek et al., 2014). Aunque la intensidad de la banda
B15 fue baja, indicando una menor abundancia de éste microorganismo, su
presencia pudo estar favorecida en los tres reactores debido a la temperatura
mesofilica subdptima a la que se llevd a cabo el estudio (23.7 + 1.4 °C). Por su parte,
las bandas correspondientes al filo Bacteriodetes presentaron similitud con el
género Capnocytophaga (B5, B9, B13 y B17) y Flavobacterium (B6 y B14), ambos
pertenecientes a la familia Flavobacteriales. Estas bacterias, que se caracterizan por
ser anaerobias facultativas, han sido encontradas en reactores anaerobios que
tratan sustratos acidogénicos o en fangos de depuradoras municipales (Li etal.,
2016; Maspolim et al., 2015; Zhao et al., 2016).

En la Figura 5.10b se presentan los perfiles de bandas obtenidos en el analisis
de la poblaciones de arqueas del indculo y de las muestras de fango de los reactores
UASB tomadas durante el estudio. Se aislaron, secuenciaron e identificaron un total
de 9 bandas. Las secuencias del gen ARNr 16S de los microorganismos que
representan dichas bandas pertenecen a los drdenes Methanomicrobiales (2),
Methanosarcinales (6) y Methanobacteriales (1), los ordenes de arqueas
metanogénicas mas comunes en ambientes anaerobios (Stams y Plugge, 2009). En
elindculo se identificaron 5 bandas: A1, A2, A3, Ady A5, de las cuales todas, excepto
la banda A4, se observaron en los tres reactores durante el estudio. No obstante,
las muestras de los reactores con quitosano presentaron algunas diferencias con las
del reactor de control. Asi, en la Figura 5.10b se observa que tras 37 dias de
operacion, las bandas que representan las poblaciones de arqueas tuvieron una
intensidad mayor en los reactores inoculados con quitosano que en el reactor de
control. Concretamente, la intensidad de las bandas A3, A5 y A8 fue casi
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imperceptible en el reactor de control en el dia 37, mientras que en los reactores
con quitosano estas bandas parecen tener una mayor intensidad. En el dia 89, la
intensidad de las bandas en la muestra del reactor de control aumentod, indicando
la adaptacién de las comunidades de arqueas a las condiciones impuestas durante
las fases de operacién | y Il. Las bandas A3, A5 y A8 se identificaron como especies
del género Methanosaeta (Tabla 5.9). Como se indicé en los apartados 2.1y 2.2, las
arqueas del género Methanosaeta son metandgenos acetotréficos ampliamente
descritos en la bibliografia como microorganismos clave en la formacién de
granulos, el desarrollo de agregados y la estabilizacién de la estructura granular, ya
gue actian como centros de nucleacién o forman una red de filamentos que
propicia la unién entre microorganismos (Gagliano et al., 2017; Hulshoff Pol, 1989;
Hulshoff Pol et al., 2004; Macleod et al., 1990). La adicién de quitosano podria haber
contribuido a la retencién de microorganismos metanogénicos, favoreciendo la
formacién temprana de granulos mediante la prevalencia de Methanosaeta durante
las primeras semanas de operacion. Esto a su vez podria relacionarse con el mayor
rendimiento que se observé en estos reactores durante las fases de operaciéon 1y I,
con eficacias de eliminacién mayores y un consumo mas eficiente de los acidos
grasos volatiles en comparacion con el reactor de control. Khemkhao et al. (2011)
obtuvieron resultados similares en un reactor UASB empleado para el tratamiento
de aguas residuales procedentes de la industria del aceite de palma. En el estudio
conducido por estos autores, el analisis de las comunidades microbianas mediante
DGGE reveld que el reactor con el polimero tenia una mayor diversidad de
metandégenos del género Methanosaeta que el reactor de control y que, ademas de
la mejora del proceso de granulacidn en este reactor, la produccién de biogas fue
mayor y la pérdida de biomasa en el efluente se redujo entre un 6 y un 23 %.

Como se menciond previamente, en estudios recientes se ha sefialado que el
mecanismo de transferencia directa de electrones entre especies de los géneros
Geobacter y Methanosaeta puede ocurrir en reactores anaerobios utilizados para el
tratamiento de aguas residuales con un alto contenido en etanol, como las aguas
residuales de la industria cervecera (Morita etal.,, 2011; Rotaru etal.,, 2014;
Shrestha et al., 2014; Xing et al., 2017; Zhao et al., 2016). Se puede destacar el
estudio de Morita et al. (2011) en el que se evaluaron los mecanismos de
transferencia de electrones en los granulos de un reactor UASB que trataba un agua
residual sintética compuesta por etanol, acetato y propionato como fuentes de
carbono orgénico. Al incubar los granulos procedentes del reactor con los sustratos
gue son posibles intermediarios en la degradacién sintrdfica del etanol como el Hy,
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el formiato y el acetato, la maxima velocidad de produccion de metano fue nula o
mas baja que la velocidad de produccién de metano a partir de etanol. Este hecho
indica que un mecanismo diferente al mecanismo de transferencia de hidrégeno o
formiato entre especies tuvo lugar durante la degradacion de este compuesto. Estos
autores sugirieron que el mecanismo podria ser el DIET, ya que se encontro que los
granulos eran conductores eléctricos y que Geobacter y Methanosaeta
predominaban en ellos. Rotaru et al. (2014) reportaron el primer estudio en el que
se demostré que un metandgeno, Methanosaeta harundinacea, podia participar en
el mecanismo DIET. Los resultados obtenidos en co-cultivos de Geobacter
metallireducensy M. harundinacea indicaron que la arquea metanogénica era capaz
de aceptar los electrones transferidos por G. metallireducens para efectuar la
reduccion del didxido de carbono a metano. Estos resultados son reveladores, ya
gue anteriormente se consideraba que Methanosaeta sélo utilizaba acetato para la
formaciéon de metano. No obstante, las secuencias del genoma de las especies de
Methanosaeta han demostrado contener genes que codifican las enzimas
requeridas para realizar la ruta de reduccién del dioxido de carbono (Lovley, 2017;
Shrestha et al., 2014; Smith y Ingram-Smith, 2007). En el presente estudio, la
presencia de ambos géneros en los agregados de los tres reactores, y el hecho de
qgue el etanol fuera el principal disolvente en el agua sintética alimentada, asi
como un posible compuesto intermediario en la degradacién del acetato de etilo
y del 1-etoxi-2-propanol, sugieren que el mecanismo DIET pudo tener lugar en los
sistemas estudiados.

La banda predominante en el gel de DGGE de arqueas en todas las muestras
evaluadas fue la banda A1, cuya secuencia presentd una similitud 100 % idéntica
con el microorganismo hidrogenotréfico Methanocorpusculum labreanum. Este
microorganismo presenta velocidad mdxima de crecimiento a una temperatura de
37 °C y utiliza hidrégeno o formiato-CO; para la produccion de metano, pero de
acuerdo con Zhao et al. (1989), es incapaz de utilizar otros sustratos como etanol o
acetato. Especies del género Methanocorpusculum han sido relacionadas con el
proceso de granulacidn en reactores anaerobios operados a bajas temperaturas
(O’Reilly et al., 2009; O’Reilly et al., 2010). La presencia de este microorganismo en
el fango utilizado como indculo y la temperatura mesofilica subdptima del
experimento favorecieron su predominancia en los tres reactores.

La banda A2 se identific6 como Methanospirillum hungatei. Se trata de un
metandgeno hidrogenotréfico que ha sido asociado con especies del género
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Pelobacter en la degradacion sintréfica de alcoholes primarios y dioles (Eichler y
Schink, 1985), y con Smithella propionica en la degradacion sintréfica de propionato
(Stams et al., 2012). Ese microorganismo se observé en el indculo, pero no asi en las
muestras de biomasa tomadas durante el trascurso del experimento, pese a que el
etanol fue la principal fuente de sustrato organico en el agua residual sintética de
interés y a que Pelobacter y Smithella estuvieron presentes. Las condiciones
operacionales y la predominancia de otros microorganismos hidrogenotroficos
pertenecientes al orden Methanomicrobiales, como Methanocorpusculum, pueden
ser las causas de la desaparicién de Methanospirillum en los sistemas.

La banda A6 fue identificada como Methobacterium beijingense, el Unico
microorganismo del orden Methanobacteriales que se observé en los reactores a
partir del dia 89. Methobacterium beijingense fue aislado del fango de un reactor
UASB utilizado para la depuracion de aguas residuales de cerveceria (Ma et al.,
2005) y se ha identificado en reactores anaerobios alimentados con aguas residuales
contaminadas con disolventes organicos como fenol o tricloroetileno en un amplio
intervalo de temperatura —15-37 °C— (C. L. Chen et al., 2008; Siggins et al., 2011b).

Ademas de Methanosaeta, tras 89 dias de operacidn se observé otro
metanégeno acetotrofico de la familia Methanosarcinaceae en el reactor de
control, concretamente Methanosarcina mazei (A7), aunque en las muestras
posteriores no se detectd. Las especies del género Methanosarcina pueden
competir con especies del género Methanosaeta segun la concentracidn de acetato
en el reactor, mostrando predominancia a concentraciones altas (Conklin et al.,
2006; McMahon et al., 2001; Wiegant, 1987). Methanosarcina sp., ademas, son
microorganismos versatiles que pueden utilizar otros sustratos para su crecimiento,
como metanol, compuestos metilados y H»-CO; (Liu et al., 1985; Liu y Whitman,
2008). Si bien el reactor de control se presentaron picos eventuales de acidos grasos
volétiles después del dia 89, la concentracién media fue inferior a 200 mg L%, lo cual
pudo propiciar el predominio de Methanosaeta sobre Methanosarcina.

Secuenciacion de alto rendimiento

Las muestras de biomasa correspondiente al inéculo y al fango granular de los
tres reactores UASB del dia 169 se analizaron mediante secuenciacion de alto
rendimiento. En la Figura 5.11 se presentan los resultados de la estructura de las
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comunidades microbianas de las muestras a nivel de filo, de los filos con una
abundancia relativa superior al 1 % en al menos una de las muestras analizadas.

Indculo R1: Control

Euryarchaeoto: 0.31%
Actinobacteria: 5.47%
Bacteroidetes: 11.24%
Chiorabi: 0.11%
Chiorofiexi: 8.99%
Firmicutes: 26.96%
Proteobacteria: 11.83%
Spirochaetes: 3.02%
Synergistetes: 5.92%
Tenericutes: 0.05%
Thermotogae: 1.79%
Aminicenantes: 2.58%
Atribacteria: 2.27%
Cloacimonetes: 7.72%

I:l Euryarchaeota: 29.90%

[ | Actinobacteria: 0.04%
[ |Bacteroidetes: 20.41%
[ | chiorobi: 1.01%
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| l|otros:6.81%

[ |No clasificado: 3.21%
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Figura 5.11. Estructura microbiana de la muestra correspondiente al indculo y de las
muestras de los tres reactores UASB en el dia 169 a nivel de filo.

Los filos predominantes incluyen a Euryarchaeota, Actinobacteria,
Bacteroidetes, Chloroflexi, Firmicutes, Proteobacteria, Synergistetes, Spirochaetes y
Cloacimonetes. Los resultados evidencian el cambio estructural de las comunidades
microbianas de los tres reactores UASB respecto a las comunidades microbianas del
indculo. En las muestras de los tres sistemas destaca el aumento de la abundancia
relativa del filo Euryarchaeota —que incluye a los microorganismos metanogénicos—
desde un valor del 0.3 % en el indculo hasta valores del 32.4 y 33.6 % en la biomasa
granular de los reactores con quitosano, R2 y R3, respectivamente, y del 29.9 % en la
biomasa del reactor de control. Los resultados muestran, ademas, una estructura
similar en los tres reactores asociada a la alimentacién de un agua residual sintética
con la misma composicién y en concentraciones similares. La abundancia relativa de
filos del dominio Bacteria presentes en el indculo, como Firmicutes, disminuyd, y
filos como Actinobacteria y Chlorofelxi, con abundancias superiores al 5 % en el
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inéculo, casi desaparecieron en los sistemas tras 169 dias de operacién. Por el
contrario, la abundancia del filo Proteobacteria, que incluye la clase
Deltaproteobacteria y a bacterias capaces de realizar el metabolismo sintréfico
necesario para la degradacién anaerobia del etanol, aumenté significativamente
desde un valor del 11.8 % en el indculo a valores del 20.4, 16.6 y 23.3 % en los
reactores R1, R2 y R3, respectivamente. Xing et al. (2017) reportaron la
predominancia de los filos Euryarchaeota (27.4 %) y Proteobacteria (45.9 %) en el
fango de un reactor ASBR adaptado a la degradacién de etanol.

En la Figura 5.12 se presenta la estructura microbiana de los géneros
predominantes con una abundancia relativa superior al 0.1 % en al menos una de
las muestras analizadas. En esta figura se observa que algunos géneros presentes
en el inéculo como Coprothermobacter, Clostridium, Anaerobaculum y W5, con una
abundancia relativa del 5.1, 1.3, 3.0 y 6.3 %, respectivamente, no prevalecieron en
la poblacidn de bacterias del fango granular de los reactores UASB. En contraste,
otros géneros como Geobacter, cuya abundancia relativa fue tan baja como 0.2 %
en el indculo, incrementaron su abundancia tras 169 dias de operacién, con valores
de hasta 5.2y 7.3 % en el fango granular de los reactores con quitosano, R2 y R3, y
del 4.2 % en el reactor de control. La abundancia relativa del género Syntrophus
también aumentd en los tres sistemas, desde un valor del 0.1 % en el in6culo, hasta
valores entre el 1.0 y el 3.4 %. Este género pertenece a la familia Syntrophaceae, al
igual que el género Smithella, el cual se identificd en las muestras mediante DGGE.
Las especies del género Syntrophus se caracterizan por ser capaces de degradar de
manera sintréfica compuestos aromaticos y acidos grasos volatiles de cadena media
y de cadena larga (Mclnerney et al., 2008; Stams et al., 2012). Aunque en menor
abundancia que Geobacter, el género Pelobacter también fue detectado en los tres
reactores. En el reactor de control se detectaron bacterias del género Desulfovibrio
con una abundancia relativa del 4.6 %, pero su abundancia relativa fue menor en los
reactores R2 y R3 con valores del 2.7 y 2.6 %, respectivamente. Las especies del
género Desulfovibrio, ademds de crecer en asociacién sintréfica con metandgenos
hidrogenotréficos como Methanobacterium para la degradacién de etanol o lactato
(Bryant et al., 1977; Shen et al., 2016; Thiele y Zeikus, 1988), pueden oxidar el etanol
o el hidrégeno para la reduccién del sulfato (Hao et al., 2014; Hu et al., 2015). La
predominancia del género Desulfovibrio se ha reportado en granulos de reactores
de alta carga utilizados para el tratamiento de aguas residuales de cervecerias y
aguas residuales sintéticas contaminadas con etanol (Shrestha et al., 2014; Xing
et al., 2017). Otro género identificado en los tres reactores, pero no en el indculo,
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fue el género Acetobacterium. Las especies de este género se caracterizan por
poseer un metabolismo homoacetogénico (Willems y Collins, 1996), y se ha
demostrado su capacidad para realizar la escisidn del enlace éter en éteres de glicol
(Schramm y Schink, 1991) y la degradacidon de ésteres de metilo (Liu y Suflita, 1994).
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Figura 5.12. Heat map de los géneros con una abundancia relativa >0.1 % en al
menos una de las muestras de biomasa evaluadas: el inéculo y las muestras de
biomasa de los tres reactores UASB en el dia 169.

La identificacién de las comunidades de bacterias mediante secuenciacién
de alto rendimiento demostré la predominancia de microorganismos sintroficos,
cuya abundancia estuvo determinada por el agua residual alimentada a los
reactores, compuesta principalmente por etanol, sustrato que ademas es un
posible intermediario en la degradacién de los otros disolventes, acetato de etilo
y 1-etoxi-2-propanol. La importancia de las comunidades sintréficas en reactores
anaerobios de alta carga y la formacion de agregados para que las interacciones
sintroficas se ejecuten de manera mas eficiente ha sido ampliamente destacada en
la bibliografia (Schmidt y Ahring, 1996; Stams et al., 2012; Stams y Plugge, 2009). La
formacion de biomasa granular reduce la distancia entre bacterias y metanégenos
favoreciendo la transferencia de metabolitos, lo cual resulta en altas velocidades de
conversion del sustrato organico (Hulshoff Pol et al., 2004; Stams et al., 2012).
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Respecto a las comunidades de arqueas, los resultados de la secuenciacion de
alto rendimiento fueron consistentes con los resultados obtenidos mediante DGGE,
siendo los géneros predominantes en la muestra correspondiente al inéculo y a los
reactores: Methanobacterium, Methanocorpusculum y Methanosaeta. Los
resultados también mostraron la presencia del género Methanobrevibacter en los
reactores. En la Figura 5.12 se puede observar el aumento de la abundancia relativa
de estos microorganismos en los grdnulos tras 169 dias de operacién.
Methanocorpusculum fue el género mds abundante con valores del 25.3, 30.1 y
31.7 % en el fango granular de los reactores R1, R2 y R3, respectivamente. La
abundancia de este microorganismo hidrogenotréfico en los tres sistemas muestra
su importancia en el tratamiento de un agua residual sintética contaminada con la
mezcla de disolventes organicos de interés en este estudio, utilizando un fango en
suspension como indculo. Los otros géneros de arqueas alcanzaron una abundancia
relativa entre el 0.5y el 1.5 % en todos los reactores.

En un estudio reciente, Bravo et al. (2017) evaluaron las comunidades
microbianas de los granulos anaerobios de un reactor EGSB inoculado con un fango
granular procedente de una industria cervecera, el cual se utilizé para el tratamiento
de un agua residual industrial con una composicion similar a la del agua residual
sintética evaluada en este estudio. Aplicando la técnica de DGGE, estos autores
encontraron que los microorganismos predominantes en el reactor tras 484 dias de
operacion fueron Methanosaeta, Methanospirillum y Methanobacterium, los cuales
también se observaron en el indculo. En el presente estudio se observd, tanto por
la técnica de DGGE como por secuenciacién de alto rendimiento, la predominancia
de Methanosaeta, Methanobacteriumy de Methanocorpusculum. La abundancia de
este Ultimo microorganismo, que estuvo presente en el fango en suspensidn
empleado como indculo, aumentd notablemente y fue superior a la de otros
metandgenos. Estos resultados indican que el origen del indculo pudo haber influido
de manera significativa en la estructura de las comunidades. Adicionalmente, las
condiciones ambientales y operacionales de los sistemas evaluados, respecto a las
del estudio de Bravo et al. (2017), también podrian haber ejercido un efecto sobre
la estructura microbiana. La elevada abudancia de metandgenos hidrogenotroéficos
en el fango formado en los tres reactores indica que la degradaciéon del agua residual
hasta metano en los tres sistemas estudiados se produjo a partir de asociaciones
sintroficas, con la metanogénesis hidrogenotroéfica como una ruta importante para
la formacidn de metano.
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5.3 CONCLUSIONES

El trabajo experimental presentado en este capitulo corresponde al estudio de
la formacién de biomasa granular en tres reactores UASB a escala de laboratorio
alimentados de manera continua con un agua residual sintética contaminada con
los disolventes etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol, principales
constituyentes de las emisiones de una industria flexografica. El estudio se centra
en la evaluacién del efecto de la adicién del polimero natural quitosano en la
disminucién del tiempo requerido para la formaciéon de biomasa granular y la puesta
en marcha de los reactores anaerobios. Las conclusiones que se pueden extraer de
la discusidn de los resultados obtenidos se enuncian a continuacion.

Se ha demostrado que es posible desarrollar un fango granular anaerobio con
buenas caracteristicas fisicoquimicas a partir de un fango en suspensiéon en
reactores UASB alimentados de forma continua con un agua residual sintética que
contiene los disolventes etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol como fuente
principal de sustrato organico.

La adicidn de dos dosis Unicas de quitosano durante la etapa inicial de la puesta
en marcha de los reactores R2 y R3 disminuyd el tiempo requerido para la
adaptacion de un fango en suspensidon a un agua residual contaminada con los
disolventes organicos. La caracterizacién del inéculo mostré una baja actividad
metabdlica para degradar la mezcla de disolventes a una temperatura mesofilica
subdptima de 25 °C. Por ello, durante las primeras fases de operacién se aplicaron
cargas orgdnicas bajas. No obstante, los reactores con quitosano alcanzaron
eficacias de eliminacidn de la materia organica superiores al 92 % en tan sélo 11 dias
y con una mayor estabilidad, dada la baja concentracidn de acidos grasos volatiles
en el efluente. La adicion del polimero, ademas, permitié la aplicacién de cargas
organicas volumétricas mayores en los reactores R2 y R3 respecto al reactor de
control, lo cual manifiesta su beneficio en la reduccién del tiempo de puesta en
marcha de reactores de alta carga alimentados con disolvente organicos en
condiciones de temperatura ambiente mesofilicas subdptimas.

Los tres sistemas evaluados presentaron un rendimiento satisfactorio
operando a una carga organica volumétrica maxima de 20 kg DQO m3 d7,
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alcanzando eficacias de eliminacidn superiores al 90 % y rendimientos de metano
cercanos al valor tedrico de 0.35 Nm3 CHs kg DQOgegradada. NO obstante, el
rendimiento de metano del reactor de control fue inferior al de los reactores con
quitosano, con un valor de 0.292 + 0.008 Nm3 CH4 kg DQO4egradada frente a valores
de 0.323 £ 0.004 y 0.335 + 0.005 Nm?3 CH4 kg DQOYgegradada €N los reactores R2 y R3,
respectivamente. Asi pues, la adicién de dosis Unicas de quitosano resulté en la
formacién de biomasa granular con una produccion especifica de metano entre un
10y un 12 % superior a la del reactor al que no se afiadid el polimero.

El efluente de los sistemas estuvo caracterizado por la presencia de 1-etoxi-2-
propanol como unico disolvente residual. La adicién de quitosano permitié la
disminucién del tiempo requerido para alcanzar eficacias de eliminacién de este
disolvente organico superiores al 70 %. Los reactores con quitosano alcanzaron
eficacias de eliminacidn del 79 % en los primeros 14 dias de operacion, mientras que
en el reactor de control fueron necesarios 40 dias para alcanzar una eficacia de
eliminacion del 70 %. La méxima carga orgdnica de 1-etoxi-2-propanol alimentada a
los sistemas fue de 2 kg DQO m™3 d?, con eficacias de eliminacién del 62 +8,70 + 3y
71+ 2 % para el reactor de control y los reactores con quitosano, respectivamente. Se
detectaron también posibles compuestos intermediarios de la degradacién anaerobia
del 1-etoxi-2-propanol (acetona e isopropanol) en concentraciones inferiores a
10 mg L't. Ambos resultados experimentales indicaron que la hidrdlisis o escisién del
enlace éter de glicol seria la etapa limitante para la degradacion de este compuesto
orgdanico. La concentracion de etanol y de acetato de etilo en el efluente de los
reactores se mantuvo por debajo de 10 mg L%, demostrando una degradacidn casi
completa de ambos disolventes organicos. Los resultados obtenidos en cuanto al
rendimiento de los reactores evidenciaron que la adicidon de quitosano mejoré la
adaptacion del fango en suspensidon para la degradacién de los disolventes
organicos, incluido el 1-etoxi-2-propanol, un disolvente menos biodegradable en
condiciones anaerobias en comparacion con el etanol y el acetato de etilo

La formacidn de granulos se llevé a cabo en un menor tiempo en los reactores
UASB suplementados con quitosano, presentando caracteristicas fisicoquimicas de
fangos granulares de buena calidad. El porcentaje de granulos aumento a valores
superiores del 20 % tras 54 y 112 dias en los reactores con quitosano y 169 dias en
el reactor de control. Los granulos de los reactores asistidos con quitosano
presentaron un tamafio medio de particula mayor con valores de 540 y 613 um,
contrastando con el valor de 300 um que se obtuvo en el reactor de control. Estos
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granulos presentaron, ademas, velocidades de sedimentacion 1.4 y 1.8 veces
superiores a la de los granulos del reactor de control. Las mayores actividades
metanogénicas que presentaron los granulos obtenidos con la adicién de quitosano
para todos los sustratos evaluados explican su mejor rendimiento. El fango
anaerobio de los reactores con quitosano presentd una mayor produccién de
proteinas extracelulares durante el transcurso del experimento coincidente con un
mayor tamafo de los granulos.

La presidn selectiva inducida por el aumento en la carga organica volumétrica
favorecié la formacién de granulos. La carga hidraulica —ligada a la disminucidn del
tiempo de retencidn hidraulico— y el aumento en la produccién de biogas conforme
se produjo el aumento de la carga orgdnica, propiciaron la formaciéon de biomasa
granular en los tres sistemas evaluados. No obstante, la adicién de quitosano
favorecié la formacién de agregados en un menor tiempo, disminuyendo asi el
periodo requerido por los reactores para tratar las cargas organicas impuestas con
resultados superiores en cuanto a rendimiento.

La estructura microbiana de los tres sistemas fue muy similar y presenté un
cambio sustancial respecto a la del indculo. Del andlisis de las comunidades
microbianas destaca la predominancia de bacterias capaces de realizar un
metabolismo sintréfico, como Geobacter, Pelobacter, Smithella, Syntrophus y
Desulfovibrio. En la primera etapa de operacién, la poblacién de arqueas se vio
afectada por el cambio en las condiciones ambientales y la exposicidn del fango en
suspension a los disolventes orgdnicos. El reactor de control fue el que presenté
mayores cambios; en particular, la presencia de especies del género Methanosaeta,
importantes en la formacién y mantenimiento del fango granular anaerobio,
disminuyd en mayor medida que en los reactores con quitosano. Las dos técnicas
de biologia molecular aplicadas para el andlisis de las poblaciones microbianas
permitieron determinar que los microorganismos predominantes en el fango
granular de los tres reactores UASB pertenecen a los géneros Geobacter y
Methanocorpusculum, este ultimo con una abundancia relativa entre el 25y el 30 %
en los tres sistemas. La presencia de este Ultimo microorganismo en tan alta
abundancia relativa se asocié con la temperatura mesofilica subdptima del
experimento. Ademas, la alta abundancia de este microorganismo hidrogenotréfico
durante las distintas fases de operacion, aun cuando el metandgeno acetoclastico
Methanosaeta se observé en todos los reactores y la concentracién de acidos grasos
volatiles se mantuvo en valores bajos en condiciones de operacién estable, puso de
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manifiesto su participacién en la formacién de granulos en reactores anaerobios de
alta carga operados a bajas temperaturas.

La ausencia de especies de metandégenos capaces de utilizar el etanol y el
predominio de metandgenos hidrogenotréficos en los tres reactores indicd que la
degradacion del agua residual hasta metano se produjo a partir de asociaciones
sintréficas entre bacterias y microorganismos metanogénicos, con la
metanogénesis hidrogenotroéfica como una ruta importante para la produccion de
metano.
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Los reactores anaerobios de lecho granular han demostrado ser una tecnologia
eficaz para el tratamiento de aguas residuales de origen industrial (Lim y Kim, 2014),
incluyendo efluentes contaminados con disolventes organicos del sector
flexografico (Bravo etal., 2017). No obstante, aun persisten inconvenientes en
cuanto a su aplicacién a escala industrial, principalmente, debido a la sensibilidad
del proceso de degradacién anaerobia a perturbaciones en las condiciones
operacionales y ambientales (Ketheesan y Stuckey, 2015).

En la practica, los sistemas de tratamiento estan sujetos a perturbaciones
operacionales tales como la variacion del caudal, la composicidn y la concentracién
del agua residual del afluente, que a su vez, dependen de la dinamica de los
procesos productivos de la industria emisora, y que pueden afectar a la estabilidad
del reactor, a la dinamica de las poblaciones microbianas y a la eficacia del
tratamiento (Kundu etal.,, 2013; Leitdo etal.,, 2006b). En particular, en el
tratamiento anaerobio de efluentes liquidos contaminados con disolventes
organicos se ha observado la desintegracion total o parcial del fango granular
debido a variaciones en las condiciones de operacion, tales como cambios en la
composicién y en la concentracidon de los disolventes en el agua residual (Henry
et al., 1996; Vermorel et al., 2017), la aplicacién de altas cargas organicas (Enright
et al., 2005; Lafita et al.,, 2015; Lu et al., 2015a), las fluctuaciones en la carga
organica y en la carga hidrdulica aplicada (Lafita et al., 2015), o la exposicion del
fango a disolventes especificos que pueden resultar tdéxicos para los
microorganismos anaerobios (Costa et al., 2009). La desintegracion o pérdida de la
integridad estructural de los granulos puede causar el lavado de la biomasa, la
disminucién de la eficacia de eliminacién de la materia orgdnica, la acumulacién de
acidos grasos volatiles, la diminucién de la produccién de biogas y del contenido de
metano del mismo y, en definitiva, la disminucién de la capacidad del tratamiento.
Asi pues, para la aplicacion efectiva de los reactores de lecho granular en el
tratamiento de aguas residuales contaminadas con disolventes organicos, ademas
de la formacidn inicial de granulos, es importante mantener la estructura granular
durante la operacién dindmica del sistema, de manera que se asegure la calidad del
efluente y la eficacia del tratamiento.

En este capitulo se evallua el efecto de la alimentacién intermitente en el
rendimiento de reactores UASB aplicados al tratamiento de un agua residual sintética
contaminada con los disolventes organicos etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-
propanol en una proporcidon masica 7:2:1, respectivamente, y el efecto de dicha
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alimentacidn intermitente sobre las caracteristicas fisicoquimicas del fango granular
anaerobio. Ademas, se evalla la dindmica de las poblaciones microbianas al
someterlas a interrupciones en la alimentacién de sustrato organico.

El estudio se realizo en tres reactores UASB operados a temperatura ambiente
y en condiciones de alimentacidn intermitente del agua residual sintética. A fin de
simular condiciones de operacion tipicas de las instalaciones industriales (Bravo,
2017), se realizaron interrupciones del suministro del agua residual durante las
noches y durante los fines de semana. Los reactores —R1, R2 y R3— se inocularon
con el fango granular obtenido en el estudio de granulacién presentado en el
Capitulo 5 en condiciones de alimentacién continua de agua residual. El estudio se
llevé a cabo en 4 fases, correspondiendo cada fase a la aplicacién de una carga
organica diferente. La operacidén con alimentacidn intermitente se inicié aplicando
una carga organica volumétrica de 20 kg DQO m= d? (Fase |, dias 0-48) con un
patrén de alimentacién de 16 horas al dia durante 5 dias a la semana. Dicho patrén
se mantuvo durante los 147 dias del estudio. En las fases posteriores (Fases Il, lll y
IV), la carga organica volumétrica se aumentd desde un valor de 20 kg DQO m3 d*
hasta 50 kg DQO m3 d'en el reactor R1, y hasta 75 kg DQO m3 d* en los reactores
R2 y R3. Como estrategia para prevenir la desintegracion de la biomasa granular, en
el reactor R2 se realizaron adiciones periddicas de quitosano.

Alo largo del estudio se realizo el seguimiento de la operacién de los reactores
y de su respuesta transitoria a la reanudacion del suministro de sustrato orgdnico,
se evaluaron las caracteristicas fisicoquimicas del fango granular y se realizé el
anadlisis de la variacién temporal de las poblaciones microbianas. En el capitulo 4,
correspondiente a Materiales y Métodos, se describe el montaje experimental
empleado para llevar a cabo los ensayos que se presentan en este estudio, la
composicion del agua residual sintética y las técnicas analiticas utilizadas.

6.1 PLAN DE TRABAJO

A continuaciodn, se describe el plan de trabajo que se siguid para la realizacién
de los experimentos correspondientes al estudio en condiciones de alimentacién
intermitente de agua residual sintética.
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6.1.1 Puesta en marchay operacion de los reactores UASB

El estudio se llevé a cabo en tres reactores UASB, referenciados como R1, R2 y
R3, todos ellos con la configuracidén de 7.8 L de volumen efectivo que se ilustra en
la Figura 4.1 del Capitulo 4. Cada reactor se inoculd con 2.5 L del fango granular
desarrollado en el estudio presentado en el Capitulo 5. El reactor R1 se inéculo con
el fango granular obtenido sin la adicidén de quitosano, mientras que los reactores
R2 y R3 se inocularon con el fango granular obtenido con la adicién del polimero.
Los reactores de los cuales se obtuvo cada indculo se encontraban operando a una
carga organica de 20 kg de DQO m™3 dL. Para la puesta en marcha de los reactores,
cada fango granular se tamizo utilizando un tamiz de paso de luz de 50 um a fin de
eliminar las particulas finas y uniformizar el tamafio de particula en los tres sistemas.
Asi, el porcentaje inicial de granulos fue del 73.2 % en el fango del reactor R1, del
76.0 % en el reactor R2 y del 74.7 % en el reactor R3, siendo el tamafio medio de
particula de 500, 570 y 625 um, respectivamente. En la Tabla 6.1 se presentan las
caracteristicas del indculo de cada reactor.

Tabla 6.1. Caracteristicas del fango indculo de cada reactor UASB.

Parametro R1 R2 R3
SST (g L'Y) 42.3 43.6 61.4
SSV (g LY) 38.2 37.6 50.5
AME (NmL CHas g SSV1 d)” 245+3 3915 440+ 2
Tamafio medio de particula (um) 500 570 625

*Actividad metanogénica especifica (AME) para la mezcla de disolventes: etanol, acetato de etilo y E2P en
relacién masica 7:2:1.

Las caracteristicas del inéculo del reactor R1 fueron similares a las del reactor
R2 tras el tamizado, excepto por una menor actividad metanogénica especifica. Las
caracteristicas del inéculo del reactor R3 presentaron valores mayores en
comparacién con las de los otros dos reactores debido al proceso de granulacién
mas eficiente observado en este reactor, tal como se discutié en el Capitulo 5.

El estudio se llevd a cabo a temperatura ambiente (26.1 £ 1.1 °C) y se dividié
en cuatro fases operacionales diferenciadas por el aumento de la carga organica
volumétrica. En la Tabla 6.2 se muestran las condiciones de operaciéon que se
establecieron durante cada fase de operacién. El agua residual sintética se alimenté
a los reactores en un patrén intermitente de 16 h al dia durante 5 dias a la semana.
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La alimentacién del agua residual se interrumpié durante las noches (interrupcion
de 8 horas) y durante los fines de semana (interrupcién de 56 horas) a fin de
asemejar la operacidon a escala de laboratorio con la operacién tipica de las
instalaciones industriales, relacionada con la operacién por turnos en los procesos
productivos.

Tabla 6.2. Condiciones de operacién durante la puesta en marcha y la operacién de
los reactores UASB.

Fasel Faselll Fase lll Fase IV
Tiempo (dias) (0-48) (49-90) (91-108) (109-147)
Reactor R1-R2-R3 R1-R2-R3 R1-R2-R3 R1 R2-R3
CO16-horas* 20 25 35 35-50 50-75
CO24-horas? 13.3 16.7 23.3 23.3-31.3 31.3-46.9
C. (gDQOL?Y) 8.3 10.4 14.6 14.6-20.8  20.8-31.3
TRH (d) 0.42 0.42 0.42 0.42 0.42
Va (m hl) 0.5 1.0 1.0 1.0 1.0
Temperatura (°C) 26.6+0.8 26.2+0.8 26.6+0.3 255+1.4

1CO16-horas (kg DQO m-3 d?): carga organica aplicada durante la operacién intermitente de 16 horas al dia con
alimentacion de agua residual.

2CO24-horas (kg DQO M3 d1): carga orgdnica aplicada calculada a 24 horas: 16 horas con alimentacién y 8 horas
sin alimentacion de agua residual.

En la Fase | (dias 0-48) los tres sistemas se pusieron en marcha y se operaron
con una carga orgdanica volumétrica de 20 kg DQO m3 d? aplicada de manera
intermitente. La carga organica en un ciclo de operacién de 24 horas, es decir, 16
horas de alimentacién y 8 horas sin alimentacion, corresponde a un valor de
13.3 kg DQO m=3 d! para la Fase I. En las siguientes fases de operacién, Fase Il (dias
49-90) y Fase Il (dias 91-108), se aplicaron cargas organicas intermitentes de
25kg DQO m3d?! y de 35kg DQO m3d?, respectivamente. De acuerdo con la
capacidad de tratamiento de cada sistema, en la ultima fase de operacién, Fase IV
(dias 109-147), la carga se incrementé hasta un valor de 50 kg DQO m™3 d'en el
reactor R1, y de hasta 75 kg DQO m™3 d! en los reactores R2 y R3. El tiempo de
retencién hidrdulico de cada reactor se fijé en 10 horas, de modo que el incremento
de la carga orgéanica en cada fase se realizd mediante el aumento del caudal de
inyeccion de los disolventes organicos para aumentar asi la concentracion de
sustrato organico en la corriente de entrada de los reactores. Durante la realizacién
de los experimentos se aplicaron concentraciones de materia orgdnica en la
corriente de entrada de los reactores en el intervalo comprendido entre 8.3y 31.3
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g DQO L% El incremento de la carga orgdnica se efectud una vez alcanzadas
condiciones de estado pseudo-estacionario definidas como variaciones de menos
del 5% en la eficacia de eliminacion y en la produccién de metano durante al menos
tres mediciones consecutivas.

Durante la Fase | se aplicé una corriente de recirculacion de 0.88 L h' para fijar
la velocidad ascensional del liquido en 0.5 m hL. Al iniciar la Fase Il y hasta finalizar
el estudio, se aplicd un caudal de recirculacién de 2.5 L h? a fin de mantener la
velocidad ascensional del liquido en un valor de 1.0 m h’, En todas las fases de
operacion el caudal de recirculacién se mantuvo durante los periodos sin suministro
de agua residual para promover la desgasificacidon del lecho. Ademas, con el fin de
estudiar la adicién de quitosano como estrategia para prevenir la pérdida de la
integridad estructural de los granulos y favorecer la retencion de la biomasa bajo
condiciones de operacion intermitente, en el reactor R2 se afadié una dosis de
quitosano de 2.4 mg g SSV-! cada tres semanas.

El control de la operacién de los sistemas y la evaluacién de su rendimiento
durante el transcurso del estudio se llevaron a cabo mediante la determinacién de
los parametros mostrados en la Tabla 6.3, junto con la frecuencia de su
determinacion. El rendimiento de los reactores se evalud de acuerdo con la eficacia
de eliminacién de la materia organica, la produccion de metano vy la eficacia de
degradacion de los disolventes orgdnicos. A fin de evaluar la respuesta dindmica de
los reactores tras la reanudacién del suministro de agua residual, los pardmetros
anteriormente mencionados, al igual que los pardmetros de control y seguimiento:
pH, alcalinidad, concentracién de acidos grasos volatiles, conductividad y
temperatura, se determinaron cada 2 horas a partir de la reanudacion de la
alimentacién durante un periodo de 8 horas. La respuesta dindmica se evalué dos
veces por semana: los lunes, después de un periodo de 56 horas sin alimentacion
de agua residual, y los jueves, tras un periodo sin alimentacion de 8 horas.
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Tabla 6.3. Parametros evaluados durante la operacidn de los reactores y frecuencia
de determinacion.

Parametro Frecuencia de determinacion

Caracterizacion del efluente

pH *Dos veces por semana
Temperatura *Dos veces por semana
Conductividad *Dos veces por semana
Alcalinidad *Dos veces por semana
AGV *Dos veces por semana
DQO *Dos veces por semana
Concentracion de disolventes *Dos veces por semana
Contenido de sdlidos Dos veces por semana
Composicidn de cationes y aniones Una vez por semana

Produccion de biogas

Caudal de biogds Medicién en continuo dos veces por semana

Composicién de biogas *Dos veces por semana

*Mediciones realizadas cada dos horas durante un periodo de 8 horas dos veces por semana: tras la
reanudacion de la alimentacidon después de los periodos de 56 h sin suministro (lunes), y después de un
periodo de 8 horas sin suministro (jueves).

6.1.2 Evaluacidn de las caracteristicas del fango granular anaerobio

El efecto del suministro intermitente de agua residual sobre las caracteristicas
fisicoquimicas del fango granular de cada reactor se evalué a partir de la
determinacidn de la distribucién de tamafio de particula y de la produccién de
polimeros extracelulares (EPS) para las diferentes muestras que se tomaron durante
el estudio. La distribucion de tamafio de particula se determiné para las muestras
tomadas de los reactores en los dias 15, 29, 43, 58, 79, 100, 126 y 147. La produccién
de EPS se evallo en las muestras tomadas en los dias 29, 58, 100, 126 y 147. En
varios estudios se ha observado que la desintegracién del fango granular en
reactores anaerobios que operan bajo condiciones de estrés hidraulico u organico
estd relacionada con la variacién de las fracciones de las EPS que excretan los
microorganismos (Ding et al., 2015; Lu et al., 2015b). En el presente estudio se
evaluaron dos fracciones de las EPS: las EPS en el licor mezcla del reactor o EPS
solubles (EPS-S), y las EPS fuertemente unidas al fango (EPS-F).
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6.1.3 Analisis de las comunidades microbianas

El analisis de las comunidades microbianas y su variaciéon durante el estudio se
realizd para las muestras correspondientes al indculo de cada reactor y a las
muestras de fango tomadas los dias 58, 100, 126 y 147. Este analisis se llevd a cabo
mediante DGGE. Adicionalmente, las muestras de fango del inéculo de cada reactor
y las tomadas al finalizar el experimento (dia 147) se analizaron mediante
secuenciacion de alto rendimiento.

6.2 RESULTADOS Y DISCUSION

6.2.1 Operacion de los reactores

En este apartado se exponen y se analizan los resultados obtenidos en relacién
con la estabilidad y el rendimiento de los reactores UASB durante las diferentes
fases de operacion. La estabilidad de los sistemas se evalué de acuerdo con los
pardmetros de control del efluente: el pH, la alcalinidad, la conductividad, la
concentracién de 4cidos grasos volatiles y la pérdida de sdlidos. El rendimiento se
determind mediante la evaluacion de la eficacia de degradacién de la materia
orgdnica, la produccién de metano y la eficacia de degradacién de cada disolvente.
En la Tabla 6.4 se presentan los resultados obtenidos en cada fase de operacién. Los
resultados que se recogen en dicha tabla corresponden al promedio, junto con su
desviacion estandar, de las mediciones realizadas tras 8 horas de la reanudacion del
suministro de sustrato orgdanico. En los tres reactores destaca la estabilidad de los
parametros evaluados durante las Fases I, Il y lll en las que se aplicaron cargas
orgdnicas intermitentes de 20, 25y 35 kg DQO m d}, respectivamente, demostrando
la obtencién de condiciones pseudo-estacionarias a pesar de la alimentacidn
intermitente del agua residual sintética. En estas fases se obtuvieron altas eficacias
de eliminacion de la materia organica, superiores al 95 %. Para los disolventes
orgdanicos etanol y acetato de etilo se obtuvieron eficacias de eliminacién superiores
al 99 % durante la mayor parte del estudio. Para el 1-etoxi-2-propanol las eficacias
de eliminacion obtenidas fueron inferiores, con valores en el intervalo comprendido
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entre el 70 y el 85 %. En la Fase IV, la respuesta de los reactores a los incrementos de
la carga orgénica (hasta 50 kg DQO m~ den el reactor R1 y hasta 75 kg DQO m3 d*
en los reactores R2 y R3) fue mds inestable, tal como lo refleja la desviacidn estandar
de los parametros evaluados. Pese a ello, se obtuvieron eficacias de eliminacion de
la materia organica superiores al 90 %, evidenciando asi la capacidad de los sistemas
para el tratamiento del agua residual contaminada con los disolventes estudiados
aplicando altas cargas orgdnicas con un patrén intermitente. El pH de los reactores
R2 y R3 presentd valores ligeramente mas bajos en la Fase IV como resultado del
aumento de la carga orgdnica, tal como se describird en la siguiente seccién.
Ademds, destacan los rendimientos de metano relativamente bajos obtenidos en
los tres reactores en comparacién con aquéllos obtenidos en la ultima fase del
estudio con alimentacidn continua de agua residual (Tabla 5.4, Capitulo 5), indicado
que la operacién con suministro intermitente de agua residual afecté a la
produccién de metano por unidad de materia organica degradada. En los siguientes
apartados se detallan los resultados del rendimiento y la operacién de los reactores
en cada fase de operacion.

Eficacia de eliminacién de la materia organica, estabilidad y produccion de metano

En la Figura 6.1 se presenta la carga organica volumétrica aplicada a los
reactores durante los periodos con alimentacion del agua residual sintética y los
resultados correspondientes a la eficacia de eliminacidn de la materia organica
(Figura 6.1a), la concentracion de acidos grasos volatiles en el efluente (Figura 6.1b)
y la produccion de metano (Figura 6.1c). Debido a la adaptacién previa del indculo
de cadareactor a la degradacién del agua residual de interés, se obtuvieron eficacias
de eliminacién de la materia orgdnica superiores al 94 % desde el comienzo del
estudio. Estas eficacias de eliminacidn se mantuvieron durante las Fases I, Il y llI
operando con cargas organicas de 20, 25 y 35 kg DQO m3 d*, evidenciando asi la
degradacion casi completa del sustrato organico alimentado, con ligeras
disminuciones asociadas al incremento de la carga organica en cada fase. Las
concentraciones de acidos grasos volatiles en el efluente fueron bajas, mostrando
incrementos puntuales en respuesta al incremento de la carga organica. Asi, en las
Fases | y Il la concentracion de acidos grasos volatiles aumentd hasta valores
cercanos a 200 mg L para luego disminuir de manera progresiva hasta alcanzar
valores inferiores a 10 mg L en los reactores R1y R2, y entre 30 y 80 mg L' ! en el
reactor R3. En la Fase Ill los reactores R1 y R2 presentaron un comportamiento
semejante, alcanzando concentraciones de acidos grasos volatiles inferioresa 20 mg L' 2.
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Figura 6.1. Variacion temporal de: a) la carga orgdnica volumétrica aplicada a cada
reactor en un patron intermitente de 16 horas al dia durante 5 dias a la semana (—)

y de la eficacia de degradacion de la materia organica (R1e®; R2O; R3A), b)
concentracion de acidos grasos en el efluente y c) produccién de metano.

Por su parte, en el reactor R3 el incremento de la carga organica a 35 kg DQO m=3 d*!
produjo una acumulacién inicial de acidos grasos volatiles de hasta 650 mg L7,
disminuyendo posteriormente hasta alcanzar un valor de 80 mg L. Lafita et al.
(2015) obtuvieron resultados similares durante el tratamiento intermitente de una
mezcla de metanol y 1-etoxi-2-propanol en una relacién masica 4:1, alcanzando
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eficacias de eliminacion superiores al 90 % al aplicar una carga organica de 35 kg
DQO M 3jecho d! en patrones de 16 horas al dia durante 5y 7 dias a la semana.

Al iniciarse la Fase IV en el dia 109, la carga organica se incrementd hasta un
valor de 50 kg DQO m-3 d*. El incremento de la carga produjo la acumulacién de
acidos grasos volatiles en el efluente del reactor R1 hasta un valor de 1750 mg L%,
con el descenso concomitante de la eficacia de eliminacién hasta un valor del 70 %
y del pH hasta 5.0, mostrando la incapacidad de los microorganismos para efectuar
el tratamiento de la carga organica aplicada. Dada la sensibilidad de los metanégenos
a las variaciones del pH, con el fin de evitar la inhibicidn de la metanogénesis, en el dia
120 la carga orgénica se disminuyd hasta el valor de la fase previa, 35 kg DQO m3d,
obteniéndose asi eficacias de degradacidn superiores al 90 % y concentraciones de
acidos grasos volatiles comprendidas entre 10 y 230 mg L. Los reactores R2 y R3
mostraron un rendimiento estable operando a una carga de 50 kg DQO m3d, con
eficacias de eliminacién la materia organica superiores al 90 %, aunque las
concentraciones de acidos grasos volatiles detectadas en el efluente fueron
superiores a las de las fases previas. En el efluente de reactor R2 la concentracion
de &cidos grasos volatiles descendid desde un valor de 630 mg L™ detectado en el
dia 112, hasta un valor de 60 mg L%, previo al siguiente incremento de la organica.
Por otra parte, la concentracién de acidos grasos volatiles en el efluente del reactor
R3 oscild en el intervalo comprendido entre 270 y 500 mg L. El comportamiento
mas estable del reactor R2 puede atribuirse a la adicidn periddica de quitosano,
contribuyendo a una mayor retencién de biomasa, tal como se muestra
posteriormente y, por tanto, a una mayor actividad metabdlica. Al término de la
Fase IV, en el dia 144, la carga orgdnica se incrementéd hasta un valor de
75 kg DQO m3d? en los reactores R2 y R3. La aplicacién de esta elevada carga
organica excedio la capacidad de los microorganismos en el interior de los reactores,
conllevando la acumulacién de acidos grasos volatiles y la acidificacién de los
sistemas. En estas condiciones, los acidos grasos volatiles alcanzaron, tras dos ciclos
de operacién, valores de 6600 y 6200 mg L' en los reactores R2 y R3,
respectivamente, con el descenso del pH hasta un valor de 5.0 y de la eficacia de
degradacion de la materia orgdnica hasta el 55 % (Figura 6.1a). De acuerdo con los
resultados relativos a la eficacia del tratamiento y a la estabilidad de los sistemas,
se puede concluir que el UASB es una configuracién de reactor robusta para el
tratamiento intermitente de un agua residual sintética contaminada con los
disolventes organicos de interés industrial alimentados, aplicando cargas orgdnicas
de hasta 50 kg DQO m3 d.
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Respecto a la produccién de metano, ésta aumentd de acuerdo con el
incremento en la carga organica aplicada, alcanzando valores relativamente estables
al finalizar cada fase de operacién (Tabla 6.4). Durante la Fase I, la produccion de
metano de los sistemas cuyo indculo procedié de los reactores suplementados con
quitosano (Capitulo 5), R2 (45.1 £ 5.2 LCH4 d!) y R3 (44.4 £ 5.1 L CH4 d1), fue superior
a la produccion del reactor R1 (39.9 + 3.7 L CH4 d?). En la Fase I, los tres reactores
presentaron una produccién en el intervalo de 50 a 55 L d. En las fases
subsiguientes, el reactor R2, al cual se adicioné quitosano de manera periddica cada
3 semanas, presentd una produccion de metano superior a la de los reactores R1y
R3 con diferencias entre el 4 y el 7 %, sin considerar los resultados del reactor R1 en
la Fase IV, cuya desestabilizacion condujo a una produccidon de metano muy inferior.
Los resultados obtenidos en cuanto a la producciéon de metano sugieren que la
actividad metanogénica de un reactor UASB operado a altas cargas organicas puede
mejorarse mediante la adicion del polimero. Estos resultados son consistentes con
la actividad metanogénica especifica del fango de los tres sistemas, la cual se evalué
en el dia 126. También en este caso se obtuvo en el reactor R2 una actividad
metanogénica especifica superior, de 530 NmL CH,4 g SSV! d, frente a valores de
465 y 450 NmL CHg g SSV! d! en los reactores R1 y R3 respectivamente,
representando asi una mejora entre el 12 y el 15 %. En la linea de los resultados
obtenidos, Lafita et al. (2016) observaron una mejora del 6 % para la actividad
metanogénica especifica de un fango suplementado con una dosis Unica de
quitosano en el tratamiento continuo de un agua residual sintética contaminada con
etanol y 1-metoxi-2-propanol.

El rendimiento promedio de metano obtenido a lo largo del experimento para
cada reactor fue de 0.256 + 0.051 Nm?3 CHa kg DQO ™ gegradada para el R1, 0.282 + 0.032
Nm3 CHs kg DQOgegradada Para el R2 y 0.268 + 0.035 Nm3 CHa kg DQO gegradada Para
el R3. En los tres reactores se observé una disminucion del rendimiento de metano
al aumentar la carga organica aplicada. En todos los casos, durante la operacién
intermitente los valores obtenidos fueron inferiores a los alcanzados durante el
tratamiento en continuo —cercanos en aquel caso al valor estequiométrico de
0.350 Nm3 CH4 kg DQO Ygegradada—, indicando que no todo el sustrato degradado fue
convertido a metano y, evidenciando un cambio de la respuesta de la biomasa bajo
condiciones de alimentacién intermitente. En otros estudios en los que se ha
evaluado el rendimiento de reactores de lecho granular operando en condiciones
de carga hidraulica o de carga organica variables, también se han reportado
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rendimientos de metano inferiores al valor estequiométrico. A modo de ejemplo,
Kundu et al. (2013) obtuvieron rendimientos de metano en el intervalo de 0.10 a
0.29 m3 CH4 kg DQO 4egradada €N un reactor hibrido alimentado con glucosa aplicando
cargas organicas crecientes de 2.2 a 10.0 kg DQO m™3 d™. Por su parte, Lafita (2016)
obtuvo un rendimiento promedio de metano de 0.173 + 0.063 Nm?3CHg kg DQO gegradada
en un reactor EGSB empleado para la depuracién intermitente de un agua residual
sintética contaminada con etanol y 1-metoxi-2-propanol.

El contenido de metano en el biogds fue muy uniforme en los tres reactores,
con valores del 71.1 £1.5,71.2+ 1.6 y 71.0 £ 2.9 % en el reactor R1, el R2 y el R3,
respectivamente.

Eficacia de degradacion de los disolventes organicos

El efluente de los tres reactores se caracterizd por la presencia del éter de
glicol 1-etoxi-2-propanol a lo largo del experimento debido a su menor
biodegradabilidad, tal como se ha mostrado en el Capitulo 5. Los otros
componentes de la mezcla ternaria, etanol y acetato de etilo, se degradaron con
eficacias superiores al 99 % durante la mayor parte del estudio (excepto durante
el episodio de sobrecarga del reactor R1 en el dia 119, y de los reactores R2 y R3
en el dia 147). En la Figura 6.2 se muestra la variacién temporal de la carga
organica intermitente de 1-etoxi-2-propanol aplicada y su eficacia de eliminacién
en cada reactor.

En la Fase |, operando con una carga orgénica de 2.1 kg DQO m3 d?, el reactor
R3 exhibid una ligera mayor eficacia de degradacién con un valor promedio de 83 +
4% respecto a los valores del 77 £ 4 y del 80 + 8 % obtenidos en el reactor R1y en el
reactor R2, respectivamente. En las Fases Il y lll |os tres sistemas alcanzaron eficacias
de eliminacidn similares, comprendidas entre el 80 y el 85 %, operando a una carga
orgdnica de 3.7 kg DQO m3 d. Estas eficacias se mantuvieron en los reactores R2 y
R3 durante la Fase IV operando, en este caso, con una carga orgdnica de
5.3 kg DQO m™3 dL. Ferrero et al. (2018) reportaron resultados analogos para el
tratamiento continuo de una mezcla de etanol y 1-etoxi-2-propanol (relacion masica
9:1), alcanzando eficacias de eliminacidn alrededor del 80 % al tratar una carga
orgdnica de 5.1 kg DQO m3eho d. La sobrecarga del reactor R1 en el dia 119
condujo a la disminucion de la capacidad de degradacién del 1-etoxi-2-propanol.
Aunque la carga organica se redujo al valor previo a la sobrecarga, la concentracion



Tratamiento anaerobio de un agua residual en condiciones de alimentacion intermitente|179

de 1-etoxi-2-propanol en el efluente fue ligeramente superior a la detectada
durante la Fase lll, resultando en un valor promedio de la eficacia de eliminacion del
70 + 8 %. El descenso del pH ocasionado por la acumulacién de los acidos grasos
volatiles pudo afectar adversamente a las poblaciones de microorganismos capaces
de realizar la degradacidn de este disolvente organico.
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Figura 6.2. Variacién temporal de la carga de 1-etoxi-2-propanol (E2P) aplicada y de
la eficacia de eliminacidn de este disolvente organico en cada reactor UASB.

Los subproductos acetona e isopropanol se volvieron a detectar en el efluente
de los tres reactores, en este caso, en concentraciones inferiores a30y a 10 mg L?,
respectivamente, exceptuando los episodios de sobrecarga en los que el
isopropanol alcanzé valores de 160, 85y 80 mg L%, y la acetona valores de 78, 47 y
de 173 mg L' en los reactores R1, R2 y R3, respectivamente. Como se indicé en el
capitulo anterior, la acetona se ha propuesto como producto intermediario en la
degradacion de éteres de glicol como el 1-etoxi-2-propanol, y el isopropanol puede
producirse mediante la reduccién reversible de acetona en presencia de H; (Ferrero
et al., 2018; Widdel, 1986; Zellner y Winter, 1987). La degradacién anaerobia de
isopropanol se realiza mediante su deshidrogenacion para la formacién de acetona.
Esta deshidrogenacion es llevada a cabo por algunos microorganismos
hidrogenotréficos pertenecientes a los dérdenes Methanomicrobiales vy
Methanobacteriales, que utilizan el H, para la reduccién de CO,, excretando como
producto final metano (Tonouchi, 2004; Zellner y Winter, 1987). La completa
degradacion del isopropanol a metano y a diéxido de carbono involucra arqueas



180 |Tratamiento anaerobio de un agua residual en condiciones de alimentacion intermitente

metanogénicas que utilizan isopropanol como sustrato y a bacterias degradadoras
de acetona en sintrofia con metandgenos acetoclasticos.

Retencion de sélidos

En la Figura 6.3 se muestra la variaciéon de la concentracion de soélidos
suspendidos totales (SST) en el efluente de los reactores durante el estudio. En los
reactores R1y R3 la concentracién promedio de sélidos en el efluente fue del mismo
orden, con valores de 353 + 564 y 323 + 517 mg SST L. La alta desviacidn de los
resultados obtenidos corresponde al aumento del lavado de sélidos en algunos dias
de operacidn, que sin estar relacionado con un aumento especifico de la carga
organica o con el deterioro del proceso de tratamiento, puede obedecer a la
dindmica del lecho de fagos durante la alimentacion intermitente. En el reactor R2,
la pérdida de sélidos fue menor, con un valor promedio de 128 + 100 mg L. La
menor pérdida de sdélidos en el reactor R2 se atribuye a la adicidén periddica de
quitosano, la cual permitié una mayor retencion de particulas finas susceptibles a
ser lavadas del reactor durante los ciclos de operacién.
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Figura 6.3. Variacion temporal de la concentracién de sélidos suspendidos totales
(SST) en el efluente de cada reactor.

Cabe sefialar que las mediciones de SST se realizaron 2 horas después de la
reanudacidon de la alimentaciéon del agua residual sintética. Por lo tanto, los
resultados que se muestran corresponden al periodo transitorio en el que el reinicio
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de la produccion de biogas y el aumento, en su caso, de la velocidad ascensional al
reanudarse la alimentacion, causaban la expansion del lecho de fangos propiciando
el lavado de biomasa. De hecho, una vez establecido el equilibrio entre la velocidad
ascensional del liquido, la produccién de biogas y la velocidad de sedimentacién del
fango, y coincidiendo con la estabilizacion en la produccién de biogas, se observé la
reduccion de la expansidn del lecho y una menor pérdida de sélidos en el efluente
de cada reactor. Leitdo et al. (2006a) observaron este fenédmeno en reactores UASB
que operaban con perturbaciones en la carga hidraulica y en la caga organica;
mientras que Garuti et al. (2003) encontraron que, interrupciones superiores a 1
hora del afluente de reactores anaerobios produjeron una pérdida considerable de
sélidos al reanudarse el flujo del alimento.

6.2.2 Respuesta dinamica a la reanudacion del suministro agua residual

La respuesta dinamica de los reactores a la reanudacion del suministro de agua
residual se evalud dos veces por semana en todas las fases experimentales tras los
periodos de 8 y 56 horas sin alimentacidén. La concentraciéon de acidos grasos
volatiles y la concentracion de materia orgdnica en el efluente de los reactores, al
igual que la produccidon de metano, se determinaron cada dos horas desde el inicio
de cada ciclo de operacidn hasta 8 horas después. La Figura 6.4 muestra la variacién
temporal de la concentracidon de 4acidos grasos volatiles y del rendimiento de
metano de cada reactor tras los periodos de 8 horas (Figura 6.4a) y 56 horas (Figura
6.4b) sin alimentacién de agua residual. Con el fin de analizar la respuesta de los
sistemas en los periodos transitorios, independientemente de la carga organica
aplicada, la informacidén experimental se ha agrupado en la Figura 6.4 mostrando,
para los acidos grasos volatiles, los valores promedio obtenidos en las Fases |, lll y
lIl. En la Fase IV, como se indicd previamente, la concentracién de acidos grasos
volatiles aumentd como resultado de la aplicaciéon de una carga organica mayor,
detectandose concentraciones superiores a 300 mg L! en los tres sistemas, por lo
gue los resultados de la Fase IV se han excluido del presente analisis. En cuanto al
rendimiento de metano, los valores mostrados en la Figura 6.4 corresponden a los
valores promedio obtenidos en las cuatro fases de operacion.
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Figura 6.4. Respuesta transitoria de los reactores a la reanudacion del suministro de
agua residual: a) Concentracion de acidos grasos volatiles y rendimiento de metano
tras 8 horas sin alimentacion de agua residual, b) Concentracidn de acidos grasos
volatiles y rendimiento de metano tras 56 horas sin alimentacion de agua residual.

Tras los ciclos de 8 horas sin alimentacién de agua residual, la concentracién
de d4cidos grasos volatiles mostré el mismo patrén en los tres reactores,
aumentando desde valores cercanos a 0 mg L al iniciarse la reanudacién del
suministro, hasta alcanzar valores maximos después de 2-4 horas de operacion, para
decrecer posteriormente al finalizar el periodo de seguimiento. En todos los casos,
los valores obtenidos fueron inferiores a 75 mg L, demostrando una operacién
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estable en los tres sistemas. Respecto al rendimiento de metano, éste aumenté
desde el valor obtenido a las 2 horas de la reanudacién de la alimentacidn,
estabilizandose tras 4-6 horas de operacidon. No se observd ninguna diferencia
resefiable entre los tres reactores, alcanzandose un valor alrededor de 0.280 Nm?
CHa kg DQO Y gegradada 8 horas después de iniciarse el ciclo de operacidn.

Los periodos de 56 horas sin alimentacién de agua residual afectaron en mayor
grado a la estabilidad de los reactores. La concentracion de acidos grasos volatiles
alcanzd valores en torno a 150 mg L'* durante el periodo transitorio, mostrando una
mayor variabilidad respecto a los valores obtenidos tras 8 horas sin alimentacién.
Asimismo, en comparacion con los resultados de rendimiento de metano obtenidos
tras interrupciones de 8 horas en la alimentacién, las paradas de 56 horas mostraron
una recuperaciéon mas lenta de los sistemas, con rendimientos a las 2 horas
sensiblemente inferiores, y en el caso del reactor R1, con valores menores durante
todo el periodo transitorio. Al finalizar el periodo de evaluacidn, el rendimiento de
metano presentd valores promedio de 0.250, 0.280 y 0.270 Nm3 CH4 kg DQOgegradada
para los reactores R1, R2 y R3, respectivamente. Lafita et al. (2015) reportaron que
periodos de 56 horas sin alimentacion de sustrato organico afectaron de forma
adversa la actividad metanogénica del fango granular de un reactor EGSB
alimentado con disolventes organicos, obteniendo rendimientos de metano entre
un 15 y un 30 % inferiores a los registrados después de periodos cortos de 8 horas
sin alimentacidén de agua residual.

En la Figura 5.5 se ilustra el seguimiento del volumen de metano acumulado
para cada reactor UASB durante 106 horas de operacion, desde el dia 98 hasta el
dia 102. Para los tres sistemas se observé una produccién de metano practicamente
constante durante los periodos con alimentacién de agua residual, siendo
ligeramente superior la del reactor R2, aquel suplementado con quitosano cada tres
semanas. La producciéon de metano acumulado en este reactor presenté un valor
un 9 % superior a la del reactor R1 y un 3 % superior a la del reactor R3. Una vez
interrumpida la alimentacién de agua residual, la degradacidon de la materia
organica remanente en los reactores ocurrié en un lapso de alrededor de 1.5 horas.
Esta produccién durante los periodos sin alimentacion representé entreel 1y el 3 %
de la produccion total de metano en un ciclo de operacién. Por su lado, la
reanudacion de la captacién de metano al comenzar cada ciclo de operacién ocurrié
también tras 1.5 horas aproximadamente. Este resultado indica que, durante los
periodos sin alimentacién de agua residual, continud la actividad metabdlica sin
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producirse una acumulacion de sustrato organico en el medio, y demuestra una
adaptacion satisfactoria de los sistemas a los ciclos de operacién aplicados. En
contraste, durante el tratamiento intermitente de aguas residuales de la industria
lactea en un patron de 48 horas con alimentacion y 48 horas sin alimentacion,
Nadais et al. (2005) observaron que un 25 % del metano se produjo en los periodos
de suspensién del suministro de agua residual. La interrupcién mas rapida de la
produccidn de metano en el presente estudio se puede atribuir a las caracteristicas
del sustrato alimentado, compuesto principalmente por etanol, un sustrato
facilmente biodegradable en condiciones anaerobias, en comparaciéon con los
sustratos presentes en aguas residuales complejas como las de las industrias
lacteas.
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Figura 6.5. Volumen de metano acumulado para cada reactor UASB durante 106
horas de operacion intermitente.

6.2.3 Caracteristicas fisicoquimicas de la biomasa anaerobia

Variaciéon temporal del tamano de particula

La distribucién de tamafo de particula en reactores de flujo ascendente
depende, fundamentalmente, del crecimiento de los microorganismos, del
deterioro causado por las fuerzas cortantes y del lavado de biomasa (Alphenaar,
1995). La reanudacion de la alimentacién del agua residual tras los periodos de
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interrupcién involucra perturbaciones en las cargas organica e hidrdulica que
podrian afectar al tamafio de los granulos. En este sentido, el aumento de la
produccion de biogas y el aumento de la velocidad ascensional del liquido en cada
ciclo de operacion pueden resultar en una mayor accién abrasiva de las fuerzas de
cizalladura, conduciendo al deterioro de la estabilidad estructural de los granulos y
a la variaciéon del tamano de particula del fango (Bhunia y Ghangrekar, 2008;
O’Flaherty et al., 1997). En la Tabla 6.5 se muestran los resultados correspondientes
al porcentaje de granulos y al diametro medio de particula de las muestras tomadas
de cada reactor durante el estudio. La variacion temporal de la distribucion de tamafio
de los granulos de cada reactor se ilustra en la Figura 6.6.

Tabla 6.5. Variacion temporal del porcentaje de granulos y del tamafio medio de
particula de la biomasa de cada reactor UASB.

Porcentaje de granulos Diametro medio de
(%) particula (um)

Tiempo (d) R1 R22 R3 R1 R22 R3
0 73.2 76.0 74.7 498 570 625
15 73.0 71.7 71.9 496 592 682
Fase 29 72.9 78.3 75.3 469 596 627
43 56.4 64.3 52.7 341 506 469
Fase Il 58 51.4 69.4 54.1 347 589 429
79 67.6 81.8 71.0 439 614 530
Fase Il 100 67.1 63.6 56.4 471 481 419
Fase IV 126 74.8 68.1 55.5 516 526 409
147 83.8 62.7 56.9 616 401 371

3Reactor con adicion de quitosano cada tres semanas.

Durante las cuatro primeras semanas de operacion la integridad estructural de
los granulos no se vio afectada, manteniéndose el porcentaje de granulos y el
tamafio medio de particula en valores ligeramente superiores a los del inicio del
estudio. Posteriormente, se observé la flotacion de granulos en la zona de
sedimentacién de los reactores y el lavado de éstos en el efluente, conllevando la
disminucién del porcentaje de granulos con un tamano superior a 650 um vy,
consecuentemente, la disminucion del didmetro medio de particula desde valores
de 469, 596 y 627 um en el dia 29, hasta valores de 341, 506 y 469 um en el dia 43
para el fango de los reactores R1, R2 y R3, respectivamente. A partir de este dia en
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adelante, la velocidad ascensional del liquido en el lecho de fangos se incrementd
hasta un valor de 1.0 m h™* a fin de promover el lavado de particulas finas. Dicho
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Figura 6.6. Evolucion de la distribucién de tamafio de particula en cada reactor.

incremento propicio el crecimiento de los granulos durante la Fase Il y, aunque se
aumentd la carga orgénica desde 20 hasta 25 kg DQO m3 d* en el dia 49, en el dia
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79 se evidencié el aumento del porcentaje de granulos de los tres reactores,
alcanzando valores del 67.6, 81.8 y 71.0 % en los reactores R1, R2 y R3, con un
didametro medio de particula de 439, 614 y 530 um, respectivamente.

En el dia 100, correspondiente a la Fase lll, y operando con una carga organica
de 35 kg DQO m3 d}, se observé la disminucién del tamafio de particula del fango
de los reactores R2 y R3, mientras que en el reactor R1 se mantuvo en un valor
proximo al previo. La disminucion del tamafio de particula se puede relacionar con
el mayor esfuerzo cortante procedente de una mayor produccién de biogas en estos
reactores durante la Fase Il (Tabla 6.4), causando la desintegracion parcial de los
granulos y el lavado de biomasa. Syutsubo et al. (1997) encontraron que una
produccidn de biogds elevada fue perjudicial para los granulos de un reactor UASB
empleado para el tratamiento de un agua residual procedente de una destileria.
Estos autores sugirieron que el aumento de la produccion de biogas causado por del
incremento de la carga orgdnica provocd la ruptura de las células de la superficie de
los granulos, resultando en la erosidn de los mismos. No obstante, el reactor R2 fue
menos susceptible al lavado de biomasa, tal como se expuso anteriormente,
probablemente debido a una mayor retencién de sélidos inducida por la adicidn
periddica de quitosano. En la siguiente fase, el porcentaje de granulos y el tamafio
medio de particula aumentaron en los reactores R1 y R2, mientras que en el reactor
R3 los valores de ambos parametros fueron semejantes a los de la fase previa.
Finalmente, la alta carga orgédnica de 75 kg DQO m3 d*aplicada a los reactores R2 y
R3 al término de la Fase IV condujo a la diminucién del tamafio de particula de
ambos reactores, especialmente del porcentaje de granulos con un tamanio superior
a 650 pum.

Los resultados obtenidos permiten concluir que en los sistemas se produjo un
balance dinamico entre el deterioro y el lavado de granulos con un tamafio superior
a 650 um, y el crecimiento de granulos y de particulas con un tamafio inferior,
favoreciendo el mantenimiento de un alto porcentaje de granulos durante la
operacion intermitente de los reactores. No obstante, los sistemas se mostraron
susceptibles a la flotacién y al lavado de biomasa cuando la carga organica se
incrementd hasta un valor especifico. Asi, para el reactor R1, la aplicacidon de una
carga orgdnica intermitente de hasta 35 kg DQO m™3 d* no afectd a la integridad
estructural de los granulos, e incluso al finalizar el estudio, se observé un aumento
del tamafo de los granulos respecto al valor inicial. Para el reactor R2, operando
hasta una carga organica de 50 kg DQO m= d, el didmetro medio de particula y el
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porcentaje de granulos fueron superiores a los del reactor R1. La adicion periddica
de quitosano pudo promover la adhesion de particulas finas pese al esfuerzo
cortante propiciado por la carga organica aplicada y la produccién de biogds
resultante. Cargas orgdnicas superiores a 25 kg DQO m d*afectaron adversamente
el fango del reactor R3, resultando en una mayor flotacion y/o desintegracion de los
granulos, con una disminucién progresiva del diametro medio de particula hasta
alcanzar una reduccién del 41 % operando a 75 kg DQO m3 d™%. El detrimento de la
integridad estructural de los granulos de este reactor condujo, posiblemente, a la
acumulacién de acidos grasos volatiles durante la Fase IV al aplicarse una carga
orgdnica de 50 kg DQO m3 d! (Figura 6.1b). La desintegracién de los granulos puede
derivar en la acumulacion de acidos grasos volatiles debido a la alteracién de las
microcolonias de microorganismos sintréficos —bacterias acetogénicas y
metandgenos hidrogenotréficos— que guardan una estrecha relacién entre si y
cuya interaccién se ve favorecida por la formacion de agregados (Schink, 1997; Shen
etal., 2016). Dicha alteracién puede derivar en una menor transferencia del
hidrégeno o del formiato, afectando con ello a la degradacion del sustrato
alimentado y de los productos intermediarios que requieren bajas presiones
parciales de estos compuestos para su conversion en el proceso anaerobio (Kundu
et al., 2013; Schmidt y Ahring, 1995).

Produccion de sustancias poliméricas extracelulares

En este estudio se evaluaron dos fracciones de las sustancias poliméricas
extracelulares a lo largo del experimento: las EPS fuertemente unidas al fango (EPS-
F) y las EPS en el licor de mezcla o EPS solubles (EPS-S), junto con su contenido de
proteinas y polisacaridos. En la Tabla 6.6 se presenta la variacién temporal de la
produccién de sustancias poliméricas extracelulares del fango de cada reactor
UASB.

En todas las muestras analizadas las EPS se cuantificaron en mayor proporcién
en la fraccidn fuertemente unida al fango (EPS-F). Estos componentes de las EPS se
han identificado como la matriz estructural de los granulos que media la cohesién y
la adhesién entre las células, mientras que las EPS solubles (EPS-S) se encuentran
distribuidas en el seno de la solucion (Lu et al., 2015a). La mayor fraccion de EPS-F
es un indicativo de granulos con mayor resistencia y estabilidad mecdnica para
soportar las perturbaciones externas a las que se someten los granulos en un sistema
de tratamiento anaerobio, y en este caso concreto, a la variacion de la carga hidraulica
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Tabla 6.6. Variacién temporal de la produccién de sustancias poliméricas
extracelulares (EPS) en los reactores UASB.

(ng:Ss:v-l) R1 R2 R3
(dias) PN PS Total PN PS Total PN PS Total
Fase | 0 102.7 18.0 120.7 1249 169 14138 152.0 316 1836
29 101.4 157 1171 141.3 17.2 1585 78.8 46.1 1249
Fase ll 58 1480 19.8 167.8 159.5 354 19438 109.5 734 1829
Fase lll 100 110.0 40.9 150.9 142.8 298 1726 173.7 341 207.8
Fase IV 126 1070 211 128.0 149.3 33.0 1824 176.6 416 218.2
147 167.5 303 197.8 140.2 27.1 167.3 71.2 37.8 109.0
(ng'g)sSSsV‘l) R1 R2 R3
(dias) PN PS Total PN PS Total PN PS Total
0 25.0 23.7 487 47.2 12.3 59.5 69.4 9.7 79.1
Fase! 29 58.3 11.4 69.7 55.7 133 69.0 64.3 15.6 79.9
Fase ll 58 56.8 14.8 71.6 61.2 20.5 81.7 53.0 8.8 61.8
Faselll 100 45.6 12.6 58.2 37.8 10.3 48.0 13.2 2.9 16.1
FaselvV 147 35.0 13.2 48.2 21.8 897 30.8 26.2 12.4 38.7

y de la carga orgdnica durante los ciclos de operacion. Los valores de las EPS-F de
practicamente todas las muestras de fango de los reactores R1 y R2 fueron superiores
a los valores obtenidos para cada indculo; mientras que los valores correspondientes
al fango del reactor R3 se mostraron algo mas inestables, disminuyendo y
aumentando en el transcurso del experimento. La muestra del reactor R3 en el dia 147
presentd un valor dos veces inferior al obtenido en la determinacion previa (dia
126), aspecto relacionado con un menor contenido de proteinas, y coincidente con
la diminucién del tamafio de particula y de la pérdida de la estabilidad estructural
en este reactor al finalizar el estudio. En cuanto a la fraccidon de EPS-S, en lineas
generales, se obsevé la misma dinamica en los tres reactores, aumentando en las
primaras fases del experimento y disminuyendo conforme aumentd la carga
organica. En este estudio no se observé una relacién entre la variacidon de la
distribucion de tamanfio de particula y el contenido de las EPS del fango de los tres
reactores. Asi, por ejemplo, para el reactor R3, el didametro medio de particula
disminuydé desde un valor inicial de 625 um hasta un valor de 429 um en el dia 58,
aunque la produccién de EPS-F se mantuvo en 183 mg g SSV! y la de EPS-S
disminuyé desde 79 hasta 62 mg g SSV-L. En contraste, en un estudio en el que se
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evalud la depuracion de un agua residual contaminada con metanol como Unica
fuente de carbono, Lu et al. (2015a) encontraron que el contenido de EPS-F del
fango granular decrecid tras 238 dias de operacién, mientras que la fraccién EPS-S
aumento, sefialando ésta como una de las causas que propicid la ruptura de los
granulos.

Los resultados obtenidos en el presente estudio sugieren que otros factores
operacionales y/o ambientales podrian estar involucrados en la desintegracion y/o
flotacion de los granulos durante la operacion intermitente. Ding et al. (2015)
indicaron que la pérdida de la estabilidad de los agregados no se encuentra
necesariamente relacionada con la secrecion de EPS, sino que también podria ser
un mecanismo de los microorganismos para sobrevivir en condiciones ambientales
estresantes. En condiciones de inanicidn, por ejemplo, la desintegracidon de los
granulos podria ocurrir para facilitar el acceso al sustrato a los microorganismos en
el interior del granulo. La flotacién de granulos observada durante la operacién de
los reactores también podria estar relacionada con la limitacion de sustrato
organico en los periodos sin alimentacion de agua residual. Puesto que la mayoria
del sustrato se utiliza cerca de la superficie de los granulos, la menor concentracidn
de sustrato disponible en el medio durante las interrupciones de la alimentacién
podria conllevar la limitacién al interior de los granulos, resultando en la lisis celular
y en la obtencién de granulos huecos propensos a flotar (Abbasi y Abbasi, 2012; W.
Li et al., 2014).

En cuanto a la composicion de las EPS, el contenido de proteinas (PN) fue
superior que el contenido de polisacaridos (PS) en ambas fracciones. En varios
estudios se ha indicado que durante el tratamiento de sustratos metanogénicos y
acetogénicos, la produccidn de polisacaridos es limitada, de modo que la produccién
de proteinas desempefa un papel mas importante para la formacion y la estabilidad
estructural de los granulos (Hudayah et al., 2012; Schmidt y Ahring, 1994; Tay et al.,
2000). Estos resulatdos son consistentes, ademas, con los resultados obtenidos en
el estudio de formacién de biomasa con alimentacién continua (Capitulo 5), en el
que el contenido de proteinas de los tres fangos analizados fue también superior al
contenido de polisacaridos.
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6.2.4 Analisis de las comunidades microbianas

En esta seccidn se detallan los resultados correspondientes al analisis de las
comunidades microbianas del fango de los tres reactores UASB y su dinamica
durante la realizaciéon del estudio. La evaluacidn de las comunidades microbianas se
llevd a cabo aplicando las técnicas biologia molecular DGGE y secuenciacién de alto
rendimiento.

Electroforesis en gel con gradiente desnaturalizante (DGGE)

La caracterizacién de las poblaciones microbianas presentes en el fango de los
reactores durante las diferentes fases del estudio se realiz6 mediante DGGE. En la
Figura 6.7 se presentan los perfiles de bandas obtenidos de las poblaciones de
arqueas (Figura 6.7a) y de bacterias (Figura 6.7b) de las muestras de biomasa
extraidas de cada reactor. Las bandas que se indican en la figura fueron aisladas
para su secuenciacion e identificacion. En la Tabla 6.7 se muestra la designacidn de
las bandas de arqueas y de bacterias, la identificacidn de las secuencias del gen ARNr
16S obtenidas junto con el porcentaje de similitud en relacién con las secuencias de
la base de datos GenBank, el nimero de acceso y su afiliacién filogenética.

En las poblaciones del dominio Arquea de los tres reactores se observd la
predominancia de 5 bandas, de las cuales tres se relacionaron con metandgenos
hidrogenotréficos (A1, A3y A4) y dos con metandgenos acetoclasticos (A2 y A5). La
poblacién de arqueas del reactor R1 permanecid practicamente estable durante el
estudio, pese a la operacion intermitente y a la variacién de las condiciones
operacionales. Por otra parte, las comunidades de arqueas de los reactores R2 y R3
presentaron una ligera variacién correspondiente a una mayor diversidad respecto
alaobservadaenelindculoy a la del reactor R1. De acuerdo con Kundu et al. (2013),
una mayor diversidad de arqueas puede desempefiar un papel importante en el
rendimiento de reactores anaerobios sujetos a variaciones en la carga orgénica. De
modo que el mayor rendimiento de ambos reactores operando a altas cargas
orgdanicas podria estar relacionado con la mayor diversidad de arqueas.



192 (Tratamiento anaerobio de un agua residual en condiciones de alimentacién intermitente

a)

R1 R2 R3
Dia 0 58 100 126 147 0 58 100 126 147 O 58 100 126 147

b)

R1 R2 R3
Dia 0 58 100 126 147 0 58 100 126 147 0 58 100 126 147

Figura 6.7. Variacidn temporal de los perfiles de DGGE de la biomasa extraida de los
tres reactores a) DGGE de arqueas y b) DGGE de bacterias.
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Las bandas predominantes en los tres reactores UASB durante el estudio
fueron las bandas Al y A2, las cuales presentaron similitud idéntica con
Methanocorpusculum labreanum y Methanosaeta concilii, respectivamente. Ambos
microorganismos permanecieron en las muestras analizadas en las diferentes fases
del estudio y no se vieron afectados por el incremento de la carga organica o el
patrén de alimentacion intermitente aplicado. Los microorganismos pertenecientes
al género Methanocorpusculum producen metano a partir de H,-CO; y formiato, y
algunas especies pueden emplear isopropanol-CO, (Zellner etal., 1987). Estos
microorganismos hidrogenotroficos se han identificado como predominantes en
reactores de alta carga que operaban a bajas temperaturas (Bialek et al., 20123;
O’Reilly et al., 2010) y/o con tiempos de retencién hidraulicos bajos, inferiores a 2
dias (Luo etal., 2016). Por otra parte, Methanosaeta es un metandgeno
acetocldstico descrito como el productor de metano predominante en la tierra
(Smith y Ingram-Smith, 2007). Los microorganismos pertenecientes al género
Methanosaeta se han identificado ampliamente en el fango granular de reactores
anaerobios alimentados con diversos sustratos (Leclerc et al., 2004; McHugh et al.,
2003a; Sudmalis et al., 2018), y su papel en la formacion y el mantenimiento de los
granulos es considerado clave, actuando como nucleos para la iniciacion de la
adhesién microbiana y formando una matriz que favorece la aglomeracién de otros
microorganismos (Gagliano et al., 2018; Hulshoff Pol et al., 2004; Tay et al., 2010).
La prevalencia de ambas poblaciones de microorganismos hidrogenotréficos y
acetocldsticos explica el alto rendimiento de los reactores en cuanto a la
degradacion del sustrato organico y a la baja concentracidon de acidos grasos
volatiles en el efluente (Figura 6.1b) al aplicar cargas organicas entre 35y 50 kg DQO
m3d

La banda A5, que se detectd sélo en el reactor R3 en las muestras
correspondientes a los dias 0 y 58, también se identific6 como un microorganismo
perteneciente al género Methanosaeta, Methanosaeta harundinacea. Esta arquea
metanogénica generalmente se presenta en forma de bacilos individuales o en
pares y de filamentos (Ma etal., 2006). Su morfologia filamentosa ha sido
considerada importante en la formacién de biopeliculas y granulos en reactores de
lecho granular (Li et al., 2015; Sudmalis et al., 2018). El incremento de la carga
organica junto con el lavado de biomasa resultante puede haber causado la
desaparicién de este microorganismo, y podria encontrarse relacionado con el
deterioro de las caracteristicas granulares del fango del reactor R3, ya que otros
autores han reportado la desaparicién de células de Methanosaeta como una causa
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de la dispersién o de la ruptura de los granulos en reactores UASB (Lu et al., 20153;
McHugh et al., 2003b).

Las bandas A3 y A4 se identificaron como arqueas pertenecientes al orden
Methanobacteriales. La banda A3 se relacioné con Methanobacterium formicicum'y
se detectd en el reactor R2 operando a una carga organica de 50 kg DQO m=3 d. Las
especies del género Methanobacterium son metanégenos hidrogenotréficos que
han sido identificados en granulos que trataban diferentes tipos de aguas residuales
a temperaturas bajas y mesofilicas (Bialek etal., 2012b; Nakasaki et al., 2013;
Schmidt y Ahring, 1996; Wang etal.,, 2015), incluyendo aguas residuales
contaminadas con disolventes organicos (Bravo et al., 2017). Durante el tratamiento
de residuos porcinos prehidrolizados, Wang et al. (2015) observaron la
predominancia de especies de Methanobacterium cuando la carga orgdnica se
aumento drésticamente desde 3 hasta 21 kg DQO m3 d. La banda A4 corresponde
a Methanobrevibacter arboriphilus, un metandgeno hidrogenotréfico que usa como
Unico sustrato para su crecimiento H;-CO, (Janssen etal.,, 2009). Este
microorganismo se detectd en los reactores R2 y R3 cuando se aplicaron altas cargas
organicas. Los metandgenos hidrogenotréficos se caracterizan por poseer una
velocidad maxima de crecimiento especifico superior a la de los metandgenos
acetoclasticos (van Lier et al., 2008), lo cual, probablemente, conllevé un aumento
de las poblaciones de metandgenos consumidores de hidréogeno al aplicar altas
cargas organicas (Wang et al., 2015). Los resultados obtenidos son consistentes con
otros estudios en los que se ha demostrado que los metandgenos hidrogenotroficos
desempefian un papel importante en la produccién de metano en reactores
anaerobios de lecho granular que operan bajo perturbaciones en la carga organica
aplicada (Luo etal.,, 2016; Wang et al., 2015; Zhao etal., 2013). No obstante,
atendiendo a la prevalencia de las poblaciones de microorganismos predominantes
en los tres reactores en el analisis de Is patrones de bandas, se puede considerar
que las comunidades de arqueas se vieron poco afectadas por la operacion
intermitente o por los cambios en la carga organica.

Respecto a la evaluacién de las comunidades de bacterias, un total de 11
bandas se aislaron del gel de DGGE y se secuenciaron para su identificacion (Figura
6.7). El mayor nimero de bandas observado en el andlisis de las poblaciones del
dominio Bacteria demuestra una mayor diversidad respecto al dominio Arquea. Las
bandas predominantes parecen mantenerse en todas las muestras evaluadas,
aunque con una intensidad variable. El filo Bacteroidetes estuvo representado por
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las bandas B1, B2, B8, B9 y B11. Los microorganismos que se agrupan en este filo se
encuentran frecuentemente en reactores anaerobios (O'Reilly et al., 2010) en los
que participan en las etapas de hidrdlisis y acidogénesis del proceso de degradacién
anaerobia (Regueiro et al., 2012). Estos microorganismos se identificaron en el
indculo de los tres reactores UASB y permanecieron en la mayoria de las muestras
analizadas, aunque la intensidad de algunas de las bandas que los representan fue
muy débil en el fango de los reactores R1 y R3 conforme avanzé el estudio. A modo
de ejemplo, las bandas B1, B2 y B11 casi desaparecieron al final de estudio en el
reactor R1, y la banda B11 fue imperceptible en el reactor R3. Este resultado
demuestra un impacto diferente del patrén de alimentacidn de agua residual y de
la variacidon de la carga organica en el fango granular del R2, para el cual la adiciéon
de quitosano pudo promover la retenciéon de microorganismos, incluidas bacterias
fermentativas.

Las bandas B3 y B7 se relacionaron con el filo Firmicutes y, a nivel de orden,
con el orden Clostridiales. La banda B3 se identificd como Clostridium sp, bacterias
fermentativas cuya presencia es comun en ambientes metanogénicos (Diaz et al.,
2006). La banda B7 presentd una similitud idéntica con la bacteria homoacetogénica
Acetobacterium woodii (Diekert y Wohlfarth, 1994). Algunas especies del género
Acetobacterium pueden llevar a cabo la degradacion de ésteres de metilo para
formar metanol y el correspondiente acido carboxilico (Diekert y Wohlfarth, 1994),
y pueden realizar la escision enzimatica del enlace éter de algunos éteres de glicol
como el 2-fenoxietanol o el polietilenglicol (Schramm y Schink, 1991; Speranza et al.,
2002). La presencia de Acetobacterium sp. en el fango anaerobio de los tres
reactores podria estar asociada a la degradacién del éster acetato de etilo y del éter
de glicol 1-etoxi-2-propanol, ambos componentes de la mezcla ternaria alimentada
a los sistemas.

La banda B4 presenté similitud con Pelobacter propionicus, una bacteria
anaerobia estricta capaz de fermentar etanol con propionato y acetato como
productos principales (Schink et al., 1987). P. propionicus se identificd previamente
en un reactor EGSB empleado para el tratamiento de disolventes organicos de la
industria flexografica (Bravo et al., 2017). Las bandas B5, B6 y B10 se identificaron
como especies del género Geobacter. Las especies de este género degradan
sustratos como etanol y acetato junto con la reduccién de 6xidos de hierro y
manganeso, y crecen bajo temperaturas mesofilicas, aunque el microorganismo
correspondiente a la banda B6, Geobacter psychrophilus, presenta un crecimiento
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6ptimo en el intervalo de temperatura de 17 a 30 °C (Nevin et al., 2005; Shelobolina
et al., 2008). Como se manifestd en la seccion 5.2.4, las especies del género
Geobacter predominan en el fango granular de reactores anaerobios empleados
para el tratamiento de aguas residuales que contienen etanol, ya sean aguas
residuales sintéticas (Bravo et al., 2017; Xing et al., 2017; Zhao et al., 2016) o aguas
residuales procedentes de industrias cerveceras (Shrestha etal., 2014),
participando en la produccién de metano en asociacidon sintréfica con otros
microorganismos como Methanosaeta mediante el mecanismo de transferencia de
electrones entre especies. Los microorganismos descritos anteriormente,
pertenecientes al filo Proteobacteria, también se identificaron como predominantes
en el estudio con alimentacién continua de sustrato organico y prevalecieron en el
presente estudio, lo cual indica su funcionalidad en la degradacién del agua residual
sintética de interés.

Secuenciacion de alto rendimiento

Con el propdsito de obtener informacion adicional acerca de la estructura de
las comunidades microbianas del fango de los tres reactores UASB después de 147
dias de operacion bajo alimentacién intermitente del agua residual, se realizd la
secuenciacién de alto rendimiento de las muestras de ADN correspondientes al
inéculo de cada reactor y a las muestras de fango del final del estudio. En la Figura
6.8 se ilustra la estructura de las comunidades microbianas de los tres reactores a
nivel de filo (Figura 6.8a) y de género (Figura 6.8b) para los grupos con una
abundancia relativa superior al 1 % en al menos una de las muestras analizadas.

Los filos mas abundantes en todas las muestras analizadas fueron
Proteobacteria y Euryarchaeota, de manera consistente con el estudio de Xing et al.
(2017) en el que ambos filos dominaron en el fango granular de un reactor ASBR
que trataba un agua residual contaminada con etanol, con abundancias relativas del
459y el 27.4 %, respectivamente. En el presente estudio, la abundancia relativa del
filo Proteobacteria aumentd significativamente desde valores entre el 16.6 y el
23.3 % enlosindculos, hasta valores del 54.5 % en el reactor R1, 33.4 % en el reactor
R2 y 31.7 % en el reactor R3 tras 147 dias de operacién. Los microorganismos
pertenecientes al filo Proteobacteria existen ampliamente en sistemas de
tratamiento de aguas residuales realizando la degradacién de diversos tipos de
sustratos organicos (Song etal., 2017). Especies pertenecientes a este filo,
especificamente de la clase Deltaproteobacteria, pueden llevar a cabo la degradacién
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reactores al finalizar el estudio en el dia 147.
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del etanol y de 4cidos grasos volatiles en reactores metanogénicos (Sieber et al.,
2012; Xing et al., 2017). El aumento de la abundancia relativa de este filo en los tres
sistemas podria estar relacionado con el incremento en la carga organica aplicada
y, por tanto, la mayor disponibilidad de etanol en el medio. Por otra parte, la
abundancia relativa del filo Euryarchaeota, que incluye a las arqueas
metanogénicas, permanecio en valores alrededor del 30 % en los reactores R2 y R3,
mientras que en el reactor R1 decreci6 a un valor del 17.4 %. Asi, la menor
abundancia de metandgenos en el fango del reactor R1 en comparacién con los
otros reactores podria explicar la menor capacidad de eliminacién y la acumulacién
de acido grasos volatiles que se observé al aumentar la carga orgdnica hasta un valor
de 50 kg DQO m3d1.

Otros filos abundantes en el fango de los tres reactores fueron Bacteroidetes y
Firmicutes, con abundancias relativas en el intervalo de 8.2-11.0 %, y 2.8-4.7 %,
respectivamente. La predominancia de ambos filos se ha reportado en reactores
metanogénicos que tratan altas cargas orgdnicas (Luo et al.,, 2016; Wang et al.,
2015), participando en la hidrdlisis y la fermentacion de compuestos organicos
complejos (Gomes de Barros et al.,, 2017; Kampmann et al., 2012). Un aspecto a
destacar es la disminucién de la abundancia relativa de estos filos respecto al
inéculo de cada reactor tras 147 dias de operacidn. La ventaja competitiva de otras
bacterias capaces de llevar a cabo la degradacién del agua residual sintética,
compuesta principalmente por etanol, un sustrato que no precisa de una etapa de
hidrélisis, pudo conllevar la disminucién de su abundancia. La mayor concentracidn
de 4acidos grasos volatiles en la Fase IV del estudio también pudo contribuir a la
disminucién de la presencia de estos microorganismos (Luo et al., 2016).

A nivel de género (Figura 6.8b), las bacterias electrogénicas pertenecientes a
Geobacter fueron predominantes al final del experimento con abundancias relativas
en el intervalo de 18.9 a 41.2 % del total de las secuencias de los tres reactores. Las
bacterias sulfatoreductoras del género Desulfovibrio también fueron abundantes en
los tres sistemas, con valores del 7.3 % en el reactor R1, 6.8 % en el reactor R2 y
5.3% en el reactor R3. Las especies del género Desulfovibrio pueden crecer en
asociacién sintréfica con metandgenos hidrogenotroficos para la degradacion de
sustratos como etanol y lactato (Chen et al., 2014; Shen et al., 2016), ademds de
realizar la oxidacion del etanol o el hidrégeno acoplada con la reduccién de sulfato,
siendo capaces de cambiar entre el metabolismo sintréfico y el sulfurogénico
(Meyer et al., 2013). La presencia de ambos géneros, Geobacter y Desulfovibrio, se
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ha identificado en la estructura bacteriana de reactores anaerobios empleados para
la depuraciéon de aguas residuales contaminadas con etanol (Shrestha et al., 2014;
Xing etal., 2017; Zhao etal, 2016). La abundancia relativa de estos
microorganismos aumentoé considerablemente después de 147 dias de operacion,
lo cual indica su capacidad de adaptacion a las condiciones operacionales aplicadas
para la degradacién del sustrato organico.

La abundancia de otros microorganismos como Paludibacter vy
Syntrophomonas, pertenecientes a los filos Bacteroidetes y Firmicutes,
respectivamente, disminuyé a valores inferiores al 0.5 % al finalizar el experimento
en los tres reactores. La disminuciéon de la abundancia relativa de estos
microorganismos sugiere que la alimentacion intermitente de agua residual y/o la
alta carga organica aplicada durante el experimento indujo una presién selectiva en
estas comunidades microbianas. Ademas, el dominio de comunidades sintrdéficas de
microorganismos consumidores de etanol sugiere que éstas fueron menos sensibles
a las condiciones operacionales aplicadas. El mantenimiento de la estructura
granular del fango pudo propiciar el crecimiento de microorganismos sintréficos,
favoreciendo a su vez la velocidad de degradacion del sustrato alimentado. La
prevalencia de comunidades sintréficas en condiciones de estado no estacionario
ha sido reportada en algunos estudios (Demirel y Scherer, 2008; Kundu et al., 2013).
El sustrato orgdnico también pudo ejercer una seleccidon microbiana en el fango
granular de los reactores. En este sentido, los microorganismos sintréficos como
Syntrophomonas, que realizan la degradacion de acidos grasos de cadena larga en
asociacion sintrofica con metandgenos hidrogenotroficos (Mclnerney et al., 2008),
casi desaparecieron al finalizar el estudio probablemente por la exposicion del fango
a un agua residual sintética con una composicion mas sencilla.

La estructura de las comunidades de arqueas a nivel de género demostré que
Methanocorpusculum fue el metandégeno mas abundante en el fango de los tres
reactores al finalizar el estudio con abundancias relativas de 15.4, 25.5y 27.8 % del
total de las secuencias de los reactores R1, R2 y R3, respectivamente. Methanosaeta
presentd una abundancia relativa en el intervalo comprendido entre el 0.4y 1.1 %,
similar a la observada en los ensayos en continuo, indicando que la presencia de
Methanosaeta no se vio afectada por las condiciones de operacién evaluadas. Song
et al. (2010) también observaron la predominancia de metandgenos
hidrogenotréficos en el fango granular de un reactor UASB a escala piloto que
trataba aguas residuales porcinas. En su estudio, aunque la familia
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Methanosaetaceae no presentd un crecimiento significativo tras 382 dias de
operacion, su prevalencia contribuyd al mantenimiento de les estructura granular
del fango vy a la capacidad de tratamiento del reactor. Otras arqueas presentes en
los tres reactores fueron las pertenecientes a los géneros Methanobrevibacter y
Methanobacterium, también identificados mediante DGGE, cuyas abundancias
relativas estuvieron en el intervalo de 0.2 2 0.8 %, y de 0.8 a 2.8 %, respectivamente,
con valores superiores para el reactor R2 al que se adiciond quitosano
periédicamente.

De los resultados obtenidos se puede concluir que la operaciéon bajo
condiciones de alimentacion intermitente de sustrato y la carga organica aplicada
ejercieron cierta presion selectiva en la estructura de las comunidades microbianas
de los reactores UASB, ya que, aunque los microorganismos predominantes en cada
indculo prevalecieron durante el estudio, su abundancia relativa varid,
particularmente la de las poblaciones de bacterias, en cuyo analisis se observé una
sucesion hacia microorganismos acetogénicos capaces de efectuar un metabolismo
sintréfico, principalmente Geobacter. Esta presion selectiva fue menor en el reactor
R2, al cual se adiciond quitosano periddicamente, y superior en el reactor R1, cuyos
granulos se obtuvieron en el ensayo presentado en el Capitulo 5 sin la adicién del
polimero.

Como en el estudio anterior, no se identificaron microorganismos
metanogénicos capaces de utilizar el etanol, disolvente mayoritario en el agua
residual, para la produccién de metano. Este hecho, junto con el predominio de
metandgenos hidrogenotroéficos, corrobora que la degradacién del agua residual se
produjo mediante asociaciones sintréficas. De hecho, la baja concentracién de
acidos grasos volatiles operando con cargas orgénicas de hasta 50 kg DQO m3d?,y
la predominancia de los metandgenos hidrogenotrdéficos (Methanocorpusculum,
Methanobrevibacter y Methanobacterium) sobre los acetoclasticos (Methanosaeta),
aun cuando el sustrato orgdnico alimentado consistid, en su mayoria, en un sustrato
acetogénico como el etanol, sugiere que la oxidacidn sintréfica de acetato pudo
tener lugar en la conversion del sustrato hasta metano.

Para aclarar la hipdtesis de esta via cabe mencionar que el acetato es el
principal precursor de la produccién de metano durante la conversién anaerobia de
la materia organica. Se han descrito dos mecanismos para la formaciéon de metano
a partir de acetato. El primero de ellos corresponde a la ruta de la metanogénesis
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acetoclastica, la cual es realizada por microorganismos de las familias
Methanosarcinaceae y Methanosaetaceae (Karakashev et al., 2006; Liu y Whitman,
2008). El segundo mecanismo procede mediante la oxidacidn sintréfica que implica
una reaccion en dos etapas en las que el acetato se oxida hasta hidrogeno y didxido
de carbono y, posteriormente, estos productos se convierten en metano (Stams,
1994). Este ultimo mecanismo es realizado por bacterias que oxidan acetato en
asociacion sintréfica con metandgenos hidrogenotrdéficos (Karakashev et al., 2006).
Segun Schnirer et al. (2008), los alto niveles de amoniaco formados durante la
degradacion anaerobia de materia orgdnica rica en proteinas puede regular el
cambio de la metanogénesis acetoclastica hacia la oxidacion sintréfica de acetato,
probablemente como consecuencia del efecto inhibitorio del amonio en los
metandgenos acetoclasticos (Song etal.,, 2010; Westerholm etal., 2011). No
obstante, la concentracidn de acetato, la velocidad de dilucién y la presencia de la
familia Methanosaetaceae, se han sugerido como otros factores involucrados en el
desarrollo de la oxidacidon sintréfica de acetato (Shigematsu etal.,, 2004;
Westerholm et al., 2011). La mayoria de las bacterias capaces de realizar este
mecanismo se han enmarcado en el grupo fisiolégico de homoacetdgenos
(Westerholm etal., 2016). Bacterias pertenecientes al filo Firmicutes como
Clostridum ssp., Thermacetogenium phaeum y Syntrophaceticus schinkii, y al filo
Proteobacteria como Geobacter sulfurreducens, son conocidas por llevar a cabo la
oxidacion sintrofica del acetato (Cord-Ruwisch etal.,, 1998; Luo etal., 2016;
Westerholm et al., 2016).

6.3 CONCLUSIONES

En el estudio presentado en este capitulo se ha evaluado la robustez del
tratamiento anaerobio de un agua residual sintética contaminada con disolventes
orgdanicos bajo condiciones de alimentacién intermitente, analizandose el efecto del
patréon intermitente de alimentacidn en las caracteristicas fisicoquimicas y
microbioldgicas del fango granular. El estudio se ha realizado en tres reactores UASB
operando a temperatura ambiente y alimentados 16 horas al dia durante 5 dias a la
semana con un agua residual sintética contaminada con etanol, acetato de etiloy 1-
etoxi-2-propanol. Las siguientes son las conclusiones principales del analisis de los
resultados obtenidos.
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El reactor UASB es una configuracién de reactor anaerobio de alta carga
apropiada para realizar el tratamiento intermitente de un agua residual sintética
contaminada con los disolventes organicos de interés industrial ensayados,
alcanzando eficacias de eliminacidn superiores al 94 % y una operacién estable con
una carga organica intermitente de hasta 50 kg DQO m3 d%. El incremento de la
carga organica hasta un valor de 75 kg DQO m™ d! produjo un desequilibrio del
proceso de degradacidn con la acumulacién de acidos grasos volatiles, conllevando
la acidificacion de los reactores y la reduccién de la eficacia de eliminacion de la
materia organica.

La alimentacidn intermitente del agua residual afectd el rendimiento de
metano de los reactores, obteniéndose valores inferiores a los registrados durante
la operacion con alimentacién continua del agua residual de interés. No obstante,
la adicidn periddica de quitosano mostré un efecto positivo sobre la actividad
metanogénica especifica del fango granular, obteniéndose en este estudio una
mejora entre el 12y 15 % respecto a los reactores a los que no se afiadio el polimero.
Asimismo, la adicion de quitosano promovié la retencion de biomasa bajo
condiciones de alimentacion intermitente de agua residual, siendo en este estudio
el lavado de particulas entre el 56 y el 64 % inferior en el reactor suplementado con
el polimero.

La respuesta dinamica de los reactores a la reanudacién de la alimentacion del
agua residual evidencié una rdpida recuperacién de la actividad metanogénica
después de los periodos de 8 horas sin alimentacidon de sustrato organico. Los
periodos de interrupcién mas extensos, de 56 horas, afectaron en mayor medida a
la actividad metabdlica de los microorganismos anaerobios, con una mayor
concentracién de acidos grasos volatiles en el efluente y menores rendimientos de
metano durante al menos las primeras 8 horas de cada ciclo de operacién.

En los tres sistemas se produjo un balance dindmico entre el deterioro y el
lavado de granulos, y la agregacion de las particulas de menor tamaiio,
manteniéndose asi un porcentaje de granulos en el intervalo del 57 al 84 % en el
fango de los tres reactores durante la operacién intermitente operando a altas
cargas orgdanicas volumétricas. No obstante, los sistemas se mostraron susceptibles
a la flotacién y a la pérdida de la integridad estructural de los granulos con un
tamafio superior a 650 um, poniendo de manifiesto el efecto adverso del patrén
intermitente de alimentacion y/o del incremento en la carga organica volumétrica.
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La estructura de las comunidades de bacterias del fango de los tres reactores
mostrd una sucesidn hacia la predominancia de bacterias pertenecientes al filo
Proteobacteria capaces de ejercer un metabolismo sintréfico. Otros filos
predominantes en cada indculo, como Firmicutes y Bacteroidetes, redujeron su
abundancia relativa, aunque su prevalencia al final del experimento sugirié su
participacion en la degradacion del sustrato organico alimentado.

Como en los resultados obtenidos en el capitulo anterior, el género
Methanocorpusculum fue el mas abundante en el dominio Arquea en el fango de
los tres reactores, con abundancias relativas en el intervalo del 15.4 al 27.8 %. El
predominio de metandgenos hidrogenotréficos indicd que la metanogénesis
hidrogenotréfica, con la oxidacidn sintréfica del sustrato orgdnico, representé una
ruta importante para la formacién de metano en los sistemas estudiados.



7 FORMACION DE BIOMASA GRANULAR EN
REACTORES ANAEROBIOS ALIMENTADOS
INTERMITENTEMENTE CON UN AGUA
RESIDUAL CONTAMINADA CON DISOLVENTES
ORGANICOS
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La efectividad del tratamiento de emisiones atmosféricas de COV procedentes
del uso de disolventes organicos, mediante la aplicacion de la tecnologia de
biolavador anaerobio, ha sido demostrada en los trabajos realizados por el grupo de
investigacién GI2AM en colaboracidn con la compafiia Pure Air Solutions B.V. (Bravo,
2017; Vermorel, 2017). En estas investigaciones se destaca la aplicacién de esta
tecnologia para el tratamiento de mayores cargas de COV de elevada solubilidad en
comparaciéon con los procesos de tratamiento convencionales, con un
requerimiento de superficie menor, y con el valor afiadido de la generacion de
biogas para su uso como fuente de energia en la industria emisora.

Hasta ahora, la investigacion en cuanto a la aplicacion del biolavador anaerobio
se ha enfocado en el tratamiento de disolventes organicos de elevada solubilidad
en agua, empleando para ello reactores de alta carga inoculados con fangos
granulares (Bravo etal., 2017; Ferrero et al., 2018; Lafita et al., 2015; Vermorel
et al., 2017). No obstante, un fango en suspensidn constituye un indculo de mas facil
adquisicion que un fango granular y, como se ha mostrado en el Capitulo 5 de la
presente tesis doctoral, es posible obtener un fango granular anaerobio con buenas
caracteristicas fisicoquimicas a partir de la alimentacién continua de aguas
residuales contaminadas con disolventes organicos. En la practica, las emisiones
atmosféricas de COV procedentes del uso de disolventes organicos, como las
generadas en la industria flexografica, se producen siguiendo patrones fluctuantes
de acuerdo con las interrupciones en los procesos productivos (Bravo et al., 2017;
Sempere et al., 2012). Asi, la puesta en marcha del sistema de tratamiento esta
sujeta a variaciones en el suministro del sustrato organico. Este hecho podria
suponer una dificultad para la obtencién de un fango granular que permita el
tratamiento de las cargas requeridas garantizando altas eficacias de eliminacién de
los contaminantes. En el estudio que se presenta a continuacion, se aborda la puesta
en marcha bajo condiciones de alimentacion intermitente de sustrato organico de
reactores de flujo ascendente inoculados con un fango en suspensién. A la vista del
efecto positivo mostrado por la adicién de quitosano en el proceso de granulacidn
con alimentacién continua de sustrato, los ensayos del presente estudio se
realizaron con adicion periddica de quitosano a fin de reducir el tiempo requerido
para la consecucién de biomasa granular.

El estudio se realizé en dos reactores de flujo ascendente, R1 y R2, en
condiciones de alimentacién intermitente de un agua residual sintética
contaminada con los disolventes etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol
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(relacion masica 7:2:1). El patron de alimentacidn se establecié en 16 horas al dia
durante 7 dias a la semana. Ambos reactores se operaron con diferente velocidad
ascensional del liquido con el fin de evaluar el efecto de la carga hidraulica sobre el
proceso de granulacion. La velocidad ascensional del liquido en el reactor R1 varié
en el intervalo de 0.05 a 0.15 m h! en funcién de la carga hidraulica aplicada al
sistema, mientras que en el reactor R2 este pardmetro se ajustd en un valor de 3 m
h. La puesta en marcha de los dos reactores se llevd a cabo a temperatura
ambiente y se evalud durante un periodo de 106 dias dividido en cuatro fases de
operacion. Al iniciar la primera fase (Fase I), los dos reactores se inocularon con
fango en suspension y se adiciond quitosano en la dosis Optima previamente
determinada en un ensayo de jar-test. A continuacién, se aplicaron dosis semanales
de quitosano hasta la tercera semana del estudio. Durante la primera fase se
aplicaron cargas organicas bajas para propiciar la adaptacion del inéculo al agua
residual sintética alimentada. En la segunda fase (Fase Il) se incrementé la carga
orgdanica y se aplicé una dosis Unica de quitosano. En la siguiente fase (Fase Ill) se
efectud el aumento de la carga organica hasta un valor de 13 kg DQO m3d. Este
valor se establecié a partir de la carga organica aplicada durante la operacion tipica
del reactor EGSB de un biolavador anaerobio a escala piloto empleado para el
tratamiento de las emisiones atmosféricas de una industria flexografica: entre 3y 4
kg DQO h! en un volumen efectivo de 8.7 m3 (Bravo, 2017). En la ultima fase de
operacion (Fase IV) ambos reactores se operaron en condiciones de alimentacion
continua de sustrato organico con el propésito de evaluar el efecto del cambio del
patron de alimentacién sobre el rendimiento. Durante el estudio se realizé el
seguimiento de la operacion de los reactores y se evalud la variacién temporal de
las caracteristicas del fango anaerobio. Al finalizar el experimento se llevé a cabo el
analisis de las poblaciones microbianas del inéculo y del fango obtenido en ambos
reactores.

En este capitulo se presenta, ademas, el estudio comparativo de la estructura
microbiana de los reactores analizados en los diferentes experimentos que se han
llevado a cabo durante el desarrollo de esta tesis doctoral: Capitulos 5, 6y 7. Este
estudio se ha realizado con el fin de evaluar la respuesta de las comunidades
microbianas a las diferentes condiciones de operacidon fijadas en estos
experimentos.
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7.1 PLAN DE TRABAJO

En este apartado se detalla el plan de trabajo realizado para el estudio de la
formacién de biomasa granular durante la puesta en marcha de reactores de flujo
ascendente operados en las condiciones anteriormente descritas: alimentacion
intermitente de un agua residual sintética contaminada con disolventes organicos y
con adicién periddica de quitosano.

7.1.1 Determinacion de la dosis 6ptima de quitosano

La dosis 6ptima de quitosano se determind mediante un ensayo de jar-test
previo a la inoculacién de los sistemas. En el ensayo se evaluaron dosis de quitosano
en el intervalo entre 2.0 y 24 mg g SSV, seleccionando la dosis dptima a partir de
la reduccion de la turbidez del sobrenadante y de la disminuciéon del indice
volumétrico de fangos.

7.1.2 Puesta en marcha y operacion de los reactores

El estudio se llevd a cabo en dos reactores de 7.8 L de volumen efectivo cuya
configuracién se presenta en la Figura 4.1. El indculo empleado para la realizacién
de los experimentos fue el fango en suspension (Indculo Il) procedente del digestor
anaerobio de la estacion depuradora de aguas residuales Quart-Benager. Las
caracteristicas fisicoquimicas de este fango anaerobio se muestran en la Tabla 4.1
del Capitulo 4. El estudio se realizdé durante un periodo de 106 dias dividido en
cuatro fases de operacion. En la Tabla 7.1 se presentan las condiciones de operacién
gue se establecieron en cada fase.

En este estudio, la alimentacion de sustrato organico se realizdé durante 16
horas al diay 7 dias a la semana, con interrupciones nocturnas de 8 horas simulando
turnos de operacidon que pueden ser habituales en instalaciones industriales.
Durante las interrupciones nocturnas se mantuvo el caudal del afluente de los
reactores con nutrientes y alcalinidad, y se suspendié la inyeccién de disolventes
organicos en la corriente de entrada de los mismos. Los reactores se operaron con
velocidades ascensionales del liquido diferentes. El reactor R1 se operd sin corriente
de recirculacién, con velocidades ascensionales del liquido en el intervalo
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comprendido entre 0.05y 0.15 m h* en funcidén de la carga hidraulica. En el reactor
R2 se ajustd el caudal de recirculacidn para mantener la velocidad ascensional del
liquido en el lecho de fangos en un valor de 3 m h™L, La corriente de recirculacion del
liguido se mantuvo durante los periodos sin alimentacion de sustrato orgéanico.

Tabla 7.1. Condiciones de operacidn durante la puesta en marcha de los reactores.

Fase | Fase Il Fase lll Fase IV
Tiempo (dias) (0-41) (42 - 69) (70-97) (98 - 106)
Reactor R1 R2 R1 R2 R1 R2 R1 R2
PA! (h d?) 16 16 16 24
CO16-horas’ 2.1-43 1.4-2.9 6.8-8.0 4.6-8.0 13.0 13.0 100 13.0
CO24-horas” 1.4-2.9 0.9-1.9 5.0-4.6 3.0-5.3 8.7 8.7 10.0 13.0
Ce (gDQOLY) 43 2.9-2.6 5.4-5.1 3.6-5.1 8.3 83 64 83
TRH (d) 2.00-1.00 2.00-0.92 0.80-0.64 0.80-0.64 0.64 0.64 064 0.64
V, (m h1) 0.05-0.10 3.00 0.12-0.15 3.00 0.15 3.00 0.15 3.00
Temperatura (°C) 23.8+2.1 223+2.1 240+1.0 23.1+1.8

PA: patrén de alimentacion.

2CO16-horas (kg DQO M3 d1): carga orgénica aplicada durante la operacion intermitente de 16 horas al dia con
alimentacién de sustrato organico.

3CO24-noras (kg DQO m-3 d1): carga organica calculada a 24 horas: 16 horas con y 8 horas sin alimentacion de
sustrato orgdnico.

La estrategia para la puesta en marcha de los reactores y la obtencién de
biomasa granular consistié en la aplicaciéon de cargas organicas crecientes. En la
Figura 7.1 se muestran la carga organica aplicada en cada fase, la concentracién de
materia organica en la corriente de entrada y el tiempo de retencidn hidraulico, a
fin de ilustrar la variacién de los pardmetros operacionales durante este estudio.
Ambos reactores se pusieron en marcha con una carga organica volumétrica baja.
En el reactor R1 la carga orgdnica inicial fue de 2.1 kg m™3 d!, mientras que en el
reactor R2 se aplicd una carga orgdnica volumétrica menor, de 1.4 kg m=3 d, para
evitar el lavado excesivo de biomasa como resultado de la mayor velocidad
ascensional del liquido en este sistema. No obstante, ambos reactores se operaron
con una carga organica inicial de 0.67 kg DQO kg SSV-* d'%, ajustdndose para ello la
cantidad de fango inoculada. Asi, el volumen de fango inoculado en el reactor R1
fue de 2.5 Ly el volumen inoculado en el reactor R2 fue de 1.8 L. La maxima carga
orgdnica volumétrica aplicada al reactor R1 en la primera fase de operacién fue de
4.3 kg DQO kg m3 d1; mientras que en el reactor R2 fue de 2.9 kg DQO kg m3 d™.
Durante la primera fase (Fase |, dias 0-41) se afiadieron un total de cuatro dosis de
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quitosano con periodicidad semanal entre los dias 0 y 21. Al iniciar la siguiente fase
(Fase IlI, dias 42-69), se afiadié una dosis de quitosano a ambos reactores en el
primer dia de operacidn y se incremento la carga organica progresivamente hasta
un valor de 8 kg DQO m™3 d%. De acuerdo con los resultados obtenidos en cuanto a
la formacidén de biomasa granular, no se afiadieron mas dosis del polimero durante
el estudio. Asi, en la tercera fase de operacion (Fase lll, dias 70-97), sélo se efectud
el incremento de la carga organica hasta un valor de 13 kg DQO m3 d1.
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Figura 7.1. Variacion temporal de la carga organica volumétrica, de la concentracion
de materia organica en la corriente de entrada de los reactores y del tiempo de
retencién hidraulico.

En las Fases I, Il y lll se mantuvo el patrén de alimentacidn intermitente de
sustrato orgdnico de 16 horas al diay 7 dias a la semana. En la Fase IV la alimentacién
del sustrato orgdnico se realiz6 de manera continua, a fin de evaluar la respuesta de
los dos reactores al cambio en el patrén de alimentacién, con una carga orgdnica



212 |Formacion de biomasa granular en condiciones de suministro intermitente de sustrato organico

constante de 13 kg DQO m=3d. El incremento de la carga organica durante las Fases
I a lll se efectud al alcanzar eficacias de eliminacién superiores al 80 % con
variaciones de menos del 5 % entre mediciones diarias. Durante la realizacién del
experimento la concentracion de disolventes organicos en la corriente de entrada
de los reactores varié entre 2.0y 8.3 g DQO L1, y se aplicaron tiempos de retencion
hidraulicos en el intervalo entre 2.0 y 0.64 dias.

El seguimiento de la operacién de los sistemas y la evaluaciéon de su
rendimiento durante el transcurso del estudio se llevé a cabo mediante la
determinacion de los pardmetros recogidos en la Tabla 7.2. Durante las Fases |, Il y
I, en las que el suministro de disolventes orgdnicos se realiz6 de manera
intermitente, las muestras objeto de analisis se tomaron después de 6-8 horas
desde la reanudacién del suministro de sustrato. La composicién del biogas
producido en cada reactor se evalud 5 veces a lo largo de los 106 dias de duracion
del experimento. Por otra parte, con el propdsito de evaluar la respuesta transitoria
de los reactores a la reanudacion del suministro de disolventes, se determinaron los
siguientes parametros: concentracién de acidos grasos volatiles, concentracidon de
materia organica, concentracion de disolventes y concentracién de metano disuelto
en el efluente de los reactores, en muestras tomadas cada 2 horas durante un
periodo total de 8 horas. El seguimiento de la respuesta transitoria se efectud en el
dia 94. En este mismo dia se determind la produccién acumulada de metano
durante un ciclo de operacién (16 horas con suministro de sustrato organico y 8
horas sin suministro)

Tabla 7.2. Parametros evaluados durante la puesta en marcha de los reactores y
frecuencia de determinacion.

Parametro Frecuencia de determinacion
pH Al menos 3 veces por semana
Temperatura Al menos 3 veces por semana
Conductividad Al menos 3 veces por semana
Alcalinidad Al menos 3 veces por semana
Concentracion de acidos grasos volatiles Al menos 3 veces por semana
Concentracion de materia organica (DQO) Al menos 2 veces por semana
Concentracion de disolventes organicos Al menos 2 veces por semana
Concentracion solidos en el efluente Al menos 2 veces por semana

Caudal de metano Al menos 2 veces por semana
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7.1.3 Evaluacidén de la variacién de las caracteristicas fisicoquimicas del fango
granular.

La formacién de biomasa granular se evaludé de acuerdo con la variacidn
temporal de las caracteristicas fisicas del fango, como la distribucién de tamafio de
particula, la velocidad de sedimentacién y la resistencia de los granulos, y las
caracteristicas bioquimicas como la actividad metanogénica especifica y el potencial
bioquimico de metano. La distribucién de tamafno de particula se determiné en
muestras de fango extraidas del primer puerto de los reactores en los dias 0, 20, 41,
61, 82 y 106. Al finalizar el estudio, en el dia 106, se tomaron muestras de fango de
cada reactor para determinar la velocidad de sedimentacion, la resistencia de los
granulos, la actividad metanogénica especifica, el potencial bioquimico de metano,
y para evaluar la morfologia de los granulos.

7.1.4 Analisis de las comunidades microbianas

El andlisis de las comunidades microbianas se llevd a cabo mediante
secuenciacion de alto rendimiento. Las muestras objeto de estudio corresponden al
inéculo y a aquéllas obtenidas de ambos reactores al finalizar los ensayos en el dia
106.

7.2 RESULTADOS Y DISCUSION

7.2.1 Determinacion de la dosis 6ptima de quitosano

En la Figura 7.2 se muestra la eficacia de eliminacién de la turbidez y el indice
volumétrico de fangos en funcién de las diferentes dosis de quitosano afiadidas en
el ensayo de jar-test. Para una dosis de 4.1 mg g SSV! |a eficacia de eliminacién de
la turbidez fue del 54 %, y aumentd hasta el 85 % con una dosis de 8.1 mg g SSV- 1.
La adicidn de dosis mayores no evidencié una reduccidn significativa de la turbidez,
siendo la eficacia de eliminacién del 89 % con la dosis maxima de 24.3 mg g SSV..
En cuanto al indice volumétrico de fangos, éste disminuyd desde un valor inicial de
112.6 mL g SST* hasta un valor de 83.3 mL g SST™ con una dosis de 8.1 mg g SSV%.
Para una dosis dos veces mayor, de 16.2 mg g SSV-,, el indice volumétrico de fangos
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fue de 70.9 mL g SST" 1, suponiendo una reduccién solamente del 15 % respecto a la
dosis de 8.1 mg g SSV1. De acuerdo con estos resultados, se selecciond la dosis de
8.1 mg g SSV'! como la dosis 6ptima de quitosano para obtener la floculacién del
fango en suspensidn (Indculo 11). Este resultado es similar al obtenido por Lafita et
al. (2017), quienes obtuvieron una dosis de quitosano de 8.0 mg g SST! para la
floculaciéon de un fango parcialmente desintegrado. La dosis éptima de quitosano
gue se obtuvo en el estudio actual fue superior a la obtenida en el estudio expuesto
en el Capitulo 5, en el que se utilizé el Indculo I. Aunque los dos inéculos evaluados
procedian del digestor anaerobio de la estacion depuradora de aguas residuales
Quart-Benager, el Inéculo Il, empleado en el estudio actual, fue tomado con una
diferencia temporal de 19 meses respecto al Indculo |, presentando caracteristicas
diferentes. El indculo Il presentd una mayor actividad metanogénica especifica, una
menor concentracién de sélidos en suspensién, una menor alcalinidad y una menor
conductividad (Tabla 4.1).
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Figura 7.2. Eficacia de eliminacién de la turbidez (A) e indice volumétrico de fangos
(IVF) (A) para las dosis de quitosano aplicadas en el ensayo de jar-test.

La efectividad del quitosano como floculante depende, tanto de las
caracteristicas del polimero, como de las caracteristicas del medio, entre éstas el pH
y la fuerzaidnica. EI-Mamouni et al. (1998) encontraron que la eficacia del quitosano
para la reduccién de la turbidez de un fango desintegrado se redujo drasticamente
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para pH superiores a 7.0. Roussy et al. (2004) estudiaron la eficacia del quitosano
para la floculacién de minerales coloidales a diferente pH: 5.0, 6.3 y 9.0. Estos
autores encontraron que a pH de 5.0 y de 6.3, la concentraciéon de quitosano
requerida para reducir la turbidez fue inferior a la dosis requerida a pH 9.0. La mayor
eficacia del quitosano a pH bajos se debe a que en estas condiciones, la agregacién
tiene lugar de acuerdo con varios mecanismos: la formacion de puentes o el
atrapamiento de particulas en la red polimérica, y la neutralizacién de cargas. Sin
embargo, a pH altos, sélo el primer mecanismo es posible, ya que la mayoria de los
grupos amino que forman parte de la estructura del quitosano se encuentran
desprotonados. Consecuentemente, la densidad de carga del polimero es menory
el proceso de coagulacion mediante la neutralizacién de cargas no se efectua
(Roussy etal.,, 2004; Yang etal., 2016). Para el indculo I, el pH fue de 7.69,
practicamente igual al del Inéculo I, 7.64, indicando que la mayor dosis de quitosano
requerida se vio influenciada por otros factores diferentes al pH del fango. Entre
ellos, la menor fuerza idnica del Inéculo Il en comparacién con el Inéculo |,
atendiendo a la menor conductividad, 7.7 y 9.4 mS cm, respectivamente, podria
explicar la mayor dosis de quitosano necesaria para conseguir la floculacion. La
repulsién electrostatica entre las dobles capas eléctricas que rodean a las células
aumenta a fuerzas idnicas bajas del medio, de modo que se requieren mayores
cantidades de floculante para favorecer la unién entre particulas mediante el
mecanismo de formacion de puentes (Strand et al., 2003; Yang et al., 2016).

7.2.2 Operacion de los reactores

En este apartado se detallan los resultados obtenidos en cuanto a la estabilidad
y el rendimiento de los reactores durante los 106 dias de duracién del experimento.
Para evaluar la estabilidad de los sistemas se determinaron los pardametros de
control del efluente: pH, alcalinidad, conductividad, concentracién de acidos grasos
volatiles y contenido de sdlidos. El rendimiento de los reactores se determiné
mediante la eficacia de eliminacién de la materia organica, la produccién de metano
y la eficacia de degradacién de los disolventes que componen la mezcla ternaria
alimentada. En la Tabla 7.3 se presentan los resultados de la operacion de los
reactores junto con su desviacidon estandar. Estos resultados corresponden al
promedio de las mediciones realizadas en las muestras tomadas después de 6-8
horas desde la reanudacién del suministro de sustrato organico.
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En ambos sistemas la eficacia de eliminacidn de la materia organica fue mds
baja durante la Fase | que en las fases posteriores, mostrando la necesidad de un
periodo de adaptacion de los microorganismos para efectuar la degradacién de los
disolventes orgdnicos alimentados. En las siguientes fases de operacion se
obtuvieron eficacias de eliminacidn similares en los dos reactores, con valores en
torno al 90 %. El pH de los reactores se mantuvo en valores cercanos a la
neutralidad, siendo los valores de la Fase | ligeramente superiores a los obtenidos
en las fases siguientes. Este hecho se puede relacionar con la menor carga orgdnica
alimentada en esta fase, derivando en un menor consumo de la alcalinidad
suministrada para el mantenimiento del pH. El aumento de la alcalinidad (y de la
conductividad) en el efluente de los reactores en la Fase IV se debe al incremento en
el suministro de bicarbonato en la corriente de entrada desde un valorde 4a5gL?,
a fin de prevenir la inestabilidad de los sistemas durante el suministro continuo de
sustrato organico. Un resultado a destacar es el bajo rendimiento de metano
obtenido durante las Fases |, Il y llI, las tres etapas en las que los reactores operaron
con alimentacidn intermitente de los disolventes organicos. En los siguientes
apartados se profundiza en la discusién de los resultados obtenidos en cuanto a la
eficacia de eliminacién de la materia organica y la estabilidad, asi como a la
produccién de metano, la degradacion de la mezcla de disolventes organicos y la
retencion de biomasa en cada reactor.

Eficacia de degradacion de la materia organica y estabilidad

En la Figura 7.3 se presenta la variacidon temporal de la carga organica aplicada
a cada reactor y de la eficacia de eliminacidén obtenida en cada fase de operacién.
En la Figura 7.4 se muestra la variacién temporal de la concentracién de acidos
grasos volatiles en el efluente de los reactores. Los datos que aqui se presentan
corresponden a los valores obtenidos 6-8 horas después de la reanudacion de la
alimentacién del sustrato organico.

En cuanto a la eficacia de eliminacidn de la materia orgdnica, ésta aumentd de
manera progresiva desde un valor inicial del 60 % en el reactor R1 y del 47 % en el
reactor R2, hasta alcanzar un valor del 85 % en ambos reactores tras 9 dias de
operacion. Posteriormente, el incremento de la carga organica en el dia 10 a un
valor de 3.0 kg DQO m3d'en el reactor R1ya 2.0 kg DQO m3d en el reactor R2,
condujo al descenso de la eficacia de eliminacién hasta valores entre el 58 y el 64 %.
Estas bajas eficacias de eliminacidn se mantuvieron durante los 6 dias siguientes; de
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modo que se disminuyd la carga hasta los valores iniciales a fin de evitar la
acumulacién de la materia organica durante los periodos de alimentacién, y con
ello, problemas operacionales como la acumulacién de acidos grasos volatiles y el
deterioro de la actividad metabdlica de las comunidades metanogénicas. Después

de 7 dias de operacién bajo las condiciones indicadas, la eficacia de eliminacion
aumenté de manera progresiva hasta alcanzar un valor del 82 % en el reactor R1y
del 88 % en el reactor R2 en el dia 22, previo al siguiente incremento de carga. Al
finalizar la Fase |, aplicando una carga orgdnica de 4.3 kg DQO m3 den el reactor
R1y de 2.9 kg DQO m3 d*en el reactor R2, se obtuvieron eficacias de eliminacion
del 94 y del 92 %, respectivamente.
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Formacién de biomasa granular en condiciones de suministro intermitente de sustrato organico |219

La concentracién de acidos grasos volatiles en el efluente de los reactores (Figura
7.4) durante la Fase | oscil6 en el intervalo comprendido entre 0y 1375 mg Lt en el
reactor R1, y entre 0 y 1020 mg L! en el reactor R2, en respuesta al aumento en la
carga organica aplicada. La concentracién de acidos grasos volatiles aumentd con
cada incremento de la carga, disminuyendo progresivamente hasta la aplicacion del
siguiente incremento. En el efluente del reactor R1 la concentraciéon promedio de
acidos grasos volatiles fue de 473 + 375 mg L. En el efluente del reactor R2 se
detectaron concentraciones mas bajas con un valor promedio de 308 + 273 mg L
debido a la menor carga organica aplicada en este sistema. Las altas
concentraciones detectadas durante esta fase indicaron cierto desequilibrio entre
la produccién y la degradacién de los acidos grasos voldtiles, el cual esta
determinado por la menor actividad de los microorganismos metanogénicos. No
obstante, al finalizar la Fase | en el dia 41, la concentracion de acidos grasos volatiles
detectada en el efluente de ambos reactores fue inferior a 100 mg L, demostrando
una mayor actividad para la degradacién de los acidos grasos volatiles producidos,
a pesar del aumento progresivo de la carga organica.
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Figura 7.4. Variacion temporal de la concentracién de acidos grasos volatiles (AGV)

en el efluente de cada reactor (R1®; R24A).

Como se menciond previamente, durante la Fase | se realizaron cuatro
dosificaciones de quitosano en los dias 0, 7, 14 y 21, con el fin de acelerar el proceso
de granulacién vy, por tanto, la puesta en marcha de los reactores. Sin embargo,
después de la adicién del dia 21, se observé la adhesidn de las burbujas de biogds a
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la biomasa, causando el ascenso de parte del fango anaerobio hacia la zona superior
de los reactores. Una fraccidn de la biomasa que ascendié retorné al lecho de los
reactores con el desprendimiento del gas en el separador GLS. No obstante, una
fraccion considerable ingresd junto con el biogas en la zona de sedimentacion,
siendo necesaria la apertura de los reactores para promover la desgasificacion y el
retorno de la biomasa hacia el lecho. Durante este episodio también se observo el
lavado de biomasa. Por lo tanto, se suspendid la dosificacién semanal de quitosano
y los reactores operaron sin la adicién del polimero hasta finalizar la Fase I. En el
apartado 7.2.4 correspondiente a la formacién de biomasa granular se aborda con
mayor detalle la influencia del quitosano en la adhesion de las burbujas de biogas a
la biomasay la incidencia de este fendmeno en la puesta en marcha de los reactores.

La Fase Il se inici6 en el dia 42 con el incremento de la carga organica hasta un
valor de 6.8 kg DQO m3 den el reactor R1y de 4.6 kg DQO m3 den el reactor R2.
Ademds, en vista de los resultados obtenidos en cuanto a la formacién de biomasa
granular, se aplicé una dosis Unica de quitosano. El incremento de la carga orgdnica
resultd en una disminucion de la eficacia de eliminacién en ambos sistemas junto
con un aumento de la concentracion de acidos grasos volatiles en el efluente. Para
el reactor R1, la concentracion de acidos grasos en el efluente aumentd hasta un
valor de 935 mg L, con la diminucidn concomitante de la eficacia de eliminacién
hasta un valor del 70 %. De manera similar, la concentracidn de dacidos grasos
volétiles en el reactor R2 aumentd hasta 1013 mg L, con el consecuente descenso
de la eficacia de eliminacién hasta un valor del 57 %. Posteriormente, la eficacia de
eliminacion aumentdé de manera progresiva junto con la disminuciéon de la
concentracién de 4cidos grasos volatiles en el efluente de los dos reactores y, pese
al incremento de la carga orgdnica que se efectud en el dia 55, las eficacias de
eliminacion se mantuvieron en valores superiores al 90 % hasta el final de la Fase II.
Al finalizar esta fase en el dia 69, la concentracidn de acidos grasos volatiles en el
efluente de los reactores R1 y R2 fue de 60 mg L™* y 186 mg L, respectivamente.
Durante las dos primeras fases de operacion se corrobord que, pese a la mayor
velocidad ascensional del liquido en el reactor R2, la pérdida de sdlidos fue baja y
comparable con la del reactor R1. Por ello, a partir del dia 55 se aumento la carga
en el reactor R2 y ambos reactores se operaron a la misma carga organica. Bravo
(2017) estudio la eficacia de operacion a largo plazo de un reactor EGSB a escala
piloto inoculado con fango granular para el tratamiento intermitente de una
corriente contaminada con etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol,
principalmente. Con una carga organica promedio de 2.45+1.19 kg DQO h'
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(correspondiente a 6.76 + 3.28 kg DQO m™3 d! para un volumen efectivo del reactor
de 8.7 m3), este autor reporté una eficacia de eliminacién del 92 + 4 %. Los
resultados obtenidos durante la Fase Il del presente estudio, en el que se alcanzaron
eficacias superiores al 90 % aplicando una carga de 8 kg DQO m™3 d?, ponen de
manifiesto que en un periodo inferior a 2 meses fue posible alcanzar eficacias
similares a las obtenidas por Bravo (2017) utilizando un fango en suspensién como
indculo, posibilitando asi la disminucion del coste asociado a la adquisicién de un
fango granular.

En la siguiente fase, Fase Ill, se aumento la carga organica en los dos reactores
hasta 13 kg DQO m3 d. Inicialmente se observé la diminucién de la eficacia de
eliminacion de la materia organica hasta un valor del 85 % vy, tras 13 dias operando
con la carga indicada —suministrada de manera intermitente—, se alcanzaron
eficacias de eliminacién superiores al 90 %. En esta fase los dos reactores
presentaron concentraciones de acidos grasos volatiles similares en el efluente, con
un valor promedio de 489 + 175 mg L' en el reactor R1y de 479 + 212 mg L en el
reactor R2. De este modo, operando a una misma carga orgdnica, el rendimiento de
ambos sistemas fue similar, lo cual indica que la mayor velocidad de recirculacién
en el reactor R2 no propicié la obtencidn de mejores resultados. Jeison y Chamy
(1999) tampoco apreciaron diferencias significativas al comparar el rendimiento de
un reactor UASB y de un reactor EGSB operando con diferentes velocidades
ascensionales del liquido durante el tratamiento en continuo de una corriente
contaminada con 10 g DQO L de etanol. Estos autores aplicaron velocidades
ascensionales entre 0.3y 1.1 m h en el reactor UASB, y entre 3.8 y 10 m hl en el
reactor EGSB. La similitud en el rendimiento de los sistemas estuvo asociada a una
alta produccién de biogas en el reactor UASB que produjo la agitacion en el lecho
de reaccion, mejorando asi el contacto entre la biomasa y el agua residual y la
eficacia de degradacion, incluso al operar con bajas velocidades ascensionales. En
contraste, en otros estudios se ha observado que la mayor velocidad ascensional
del liquido en los reactores EGSB y, por tanto, el mejor contacto entre el agua
residual y la biomasa activa, conlleva un mayor rendimiento, asi como a la
posibilidad de aplicar cargas mas elevadas respecto a los reactores UASB. Los
reactores EGSB han demostrado ser mas eficaces para el tratamiento de aguas
residuales que contienen compuestos téxicos pero biodegradables en condiciones
anaerobias (Puyol et al., 2009; Zoutberg y De Been, 1997), de aguas residuales en
condiciones psicrofilicas (Lettinga et al., 2001; Scully et al., 2006; Tsushima et al.,
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2010) y de aguas residuales con una baja concentracion de contaminantes (Kato
et al., 1994).

Los resultados obtenidos en las tres fases en las que los reactores operaron
con alimentacion intermitente de disolventes organicos (Fase |, Fase Il y Fase lll),
con un patréon de 16 h al dia durante 7 dias a la semana, evidenciaron un
rendimiento satisfactorio de los sistemas en cuanto a la eficacia de eliminacién de
la materia organica, alcanzando valores superiores al 90 % operando a las cargas
organicas aplicadas. Los resultados demostraron, ademas, la capacidad de los
sistemas para alcanzar un estado pseudo-estacionario bajo los ciclos de operacién
aplicados, demostrando a su vez la adaptabilidad de los microorganismos a los
periodos sin suministro de sustrato orgdnico y la recuperacién de su actividad
cuando la reanudacién del mismo tuvo lugar. La carga organica aplicada durante la
puesta en marcha de los reactores se encuentra dentro del intervalo recomendado
en la bibliografia para la aplicacién practica de sistemas de tipo UASB, comprendido
entre 4 y 15 kg DQO m™ d! (Rittmann y McCarty, 2001). No obstante, aunque se
obtuvieron altas eficacias de eliminacién durante las etapas con alimentacién
intermitente de sustrato orgdnico, la concentracién de acidos grasos volatiles se
mantuvo en valores relativamente altos, indicando un cierto desequilibrio entre las
cinéticas de produccién y de consumo de los acidos grasos volatiles por parte de los
microorganismos acetogénicos y metanogénicos, respectivamente. La adicién de
bicarbonato de sodio en la corriente de entrada permitiéo mantener el pH en niveles
adecuados para el crecimiento de las diferentes comunidades de microorganismos
que llevan a cabo la degradacién anaerobia del sustrato orgdnico.

Con el fin de evaluar la respuesta de los reactores al suministro continuo de
disolventes orgdnicos, en la Fase IV, que se inicié en el dia 98, el patrén de
alimentacién de disolventes se modificé de 16 a 24 horas al dia durante 7 dias a la
semana. En condiciones de suministro continuo de una carga organica de
13 kg DQO m3 d'! se produjo la sobrecarga del reactor R1. La eficacia de eliminacién
de este reactor descendié hasta un valor del 70 % en el dia 98 y del 41 % en el dia
99 (Figura 7.3), con el aumento en la concentracion de acidos grasos volatiles en el
efluente del reactor hasta un valor de 3400 mg L (Figura 7.4). A continuacion, la
carga organica se redujo hasta un valor de 10 kg DQO m™ d%, obteniéndose eficacias
de eliminacion del 95 % y concentraciones de acidos grasos inferiores a 100 mg L7,
recuperando la estabilidad del proceso. En contraste, en el reactor R2 se obtuvieron
eficacias de eliminacion superiores al 93 % operando con la alimentacién continua
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de 13 kg DQO m= d, con concentraciones de dcidos grasos volatiles en el efluente
que disminuyeron de manera progresiva desde un valor de 470 mg L™ hasta un valor
de 220 mg L? al finalizar el estudio. El mejor comportamiento del reactor R2 al
modificar el patrén de alimentacidn puede atribuirse a la dilucidn en el lecho de
reaccién derivada de la aplicacién de la corriente de recirculacién, que permitié
amortiguar el efecto adverso del incremento de la carga orgéanica diaria. Ademas, la
corriente de recirculacion, y por tanto la mayor velocidad ascensional, pudo haber
mejorado el contacto entre la biomasa y el agua residual sintética al inicio de esta
fase, propiciando la mayor velocidad de degradacidon del sustrato orgénico.

Produccion de metano

En la Figura 7.5 se presenta la variacion temporal de la produccién de metano
en cada reactor junto con la carga organica aplicada y el rendimiento de metano
obtenido en las diferentes fases del estudio.

Durante las primeras dos semanas del estudio se observaron bajas
producciones de metano en los dos reactores debido a las bajas cargas organicas
aplicadas, a las bajas eficacias de eliminacién obtenidas y al desequilibrio entre las
etapas acidogénica y metanogénica del proceso de degradacion, tal como indican
las altas concentraciones de acidos grasos volatiles en el efluente de los reactores
(Figura 7.4). No obstante, con la adaptacién al sustrato y con el incremento de la
carga organica volumétrica, la produccién de metano aumentd, mostrando valores
estables al finalizar cada fase de operacién. La produccién de metano al finalizar la
Fase lll, operando con una carga organica intermitente de 13 kg DQO m3 d*?, fue de
23.0Ld'enelreactorR1,yde 22.7 Lden el reactor R2. En la Fase IV, con el cambio
en el patrén de alimentacién se observé el descenso de la produccidon de metano en
el reactor R1 hasta 15 L d'!, aunque posteriormente tras la reduccién de la carga.
aumentd hasta un valor de 21.2 + 1.3 L d™. Esta produccidn fue similar a la obtenida
en la Fase lll, pese a que la carga organica aplicada fue menor. Del mismo modo, la
produccién de metano en el reactor R2 aumentd aproximadamente 8 Ld" ! en la
Fase IV respecto a la produccién obtenida en la Fase lll. Estos resultados muestran
que la produccidon de metano se vio afectada bajo condiciones de alimentacidn
intermitente del sustrato orgdnico. Asi, entre los dias 20 y 97, los rendimientos de
metano obtenidos fueron bajos respecto al valor estequiométrico de 0.350 Nm?
CHa kg DQO degradada, cONCretamente, en el intervalo entre 0.189 y 0.242 Nm3 CH,4
kg DQOYgegradada €N €l reactor R1 y entre 0.180 y 0.233 Nm?3 CHs kg DQO™ degradada
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en el reactor R2. En contraste, durante la Fase IV se obtuvieron rendimientos mas
proximos al valor estequiométrico, 0.313 + 0.031 Nm3 CHz kg DQO gegradada €N €l
reactor R1 y 0.304 + 0.014 Nm3 CHs kg DQO degradada €N €l reactor R2. La menor
produccidon de metano con alimentacion intermitente de sustrato ya fue observada
en los ensayos con fango granular presentados en el Capitulo 6 de esta tesis y en el
trabajo de Lafita (2016), quien obtuvo un rendimiento de metano promedio de
0.173 + 0.063 m?3 CH4 kg DQO degradada €n el tratamiento intermitente de un agua

residual que contenia etanol y 1-metoxi-2-propanol en un reactor EGSB.
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Figura 7.5. Produccion de metano (R1®; R2A), carga orgéanica aplicada (—) y

rendimiento de metano (R10; R24) en cada reactor durante las diferentes fases del
estudio.

Dado que el tiempo de retencion hidraulico de los reactores en las fases con
alimentacién intermitente fue similar (15.4 horas en las Fases Il y IIl) al tiempo total
de alimentacién de sustrato organico (16 horas), es posible que los sistemas
estuvieran operando en estado transitorio al llevarse a cabo la toma de muestras,
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no habiéndose recuperado el potencial maximo de produccién de metano durante
la operacion intermitente. Este hecho podria explicar la diferencia entre los
rendimientos observados en las Fases |, Il y Il y el mayor rendimiento en la Fase IV.
Con el fin de profundizar en la dinamica de la produccién de metano, en el apartado
7.2.3 se discute en mayor detalle la respuesta transitoria de los reactores a la
reanudacion de la alimentacion de los disolventes organicos.

El biogas producido en los reactores presenté una composiciéon promedio de
metano de 72.2 £ 2.0 % en el reactor R1y de 72.4 + 1.1 % en el reactor R2.

Eficacia de degradacion de los disolventes organicos

Durante la realizacion del estudio se evalud la composicion del efluente de los
reactores para determinar la eficacia de eliminacién de cada uno de los disolventes
orgdanicos. Tal como se habia observado en los experimentos anteriores, las eficacias
de eliminacién del etanol y del acetato de etilo en ambos reactores fueron
superiores al 99 % desde el comienzo del experimento, mostrando la capacidad del
inéculo para efectuar la degradacion de los mismos sin requerir una etapa de
adaptacion previa, mientras que se detectd 1-etoxi-2-propanol en el efluente de los
dos reactores a lo largo del experimento. En la Figura 7.6 se muestra la carga
organica de 1-etoxi-2-propanol aplicada, su eficacia de eliminacién y su
concentracion en el efluente de cada reactor durante el estudio.

La eficacia de eliminacidn inicial del 1-etoxi-2-propanol presenté valores del
40 % para el reactor R1 y del 36 % para el reactor R2 tras 3 dias de operacién. No
obstante, ambos sistemas demostraron una adaptacion rapida a la degradacion de
este disolvente orgdnicoy, en el dia 8, las eficacias de eliminacién alcanzadas fueron
del 84 % en el reactor R1y del 69 % en el reactor R2. Esta rapida adaptacién coincide
con la observada en los resultados presentados en el Capitulo 5, en el que se
demostré que una unica adicidén de quitosano durante la inoculacién de reactores
anaerobios disminuydé el periodo de adaptacién requerido por un fango en
suspension para metabolizar el 1-etoxi-2-propanol. Posteriormente, el incremento
de la carga organica en los dos reactores conllevé el aumento inicial de la
concentracion en el efluente del reactor con la consecuente disminucién de la
eficacia de eliminacién. Sin embargo, ambos parametros se mostraron
relativamente estables durante las tres fases de operacién con alimentacidn
intermitente de sustrato organico (Tabla 7.3). La eficacia de eliminacion promedio
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en el reactor R1 fue del 82 + 4 % entre los dias 8 y 97, con una concentracion
promedio en el efluente de 110 + 35 mg DQO L. En el reactor R2, entre los dias 8 y
54, operando a cargas organicas menores que el reactor R1, se obtuvo una eficacia
de eliminacion promedio de 67 + 9 %, correspondiente a una concentracion en el
efluente de 97 + 38 mg DQO L}, indicando la menor capacidad de eliminacién de
este reactor. A partir del dia 55, operando ambos reactores a la misma carga
organica, se obtuvieron eficacias de eliminacion similares, con un valor promedio
del 84 + 4 % y una concentracion de 129 + 49 mg DQO L.
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Figura 7.6. Carga organica de 1-etoxi-2-propanol (E2P) aplicada durante el estudio

(—), eficacia de eliminacién (R1®; R2A) y concentracién en el efluente de cada
reactor (R10; R24).

En la Figura 7.6 se puede observar, ademas, que el cambio en el patrén de
alimentacién al iniciar la Fase IV produjo la acumulacién de 1-etoxi-2-propanol en el
reactor R1, con un aumento de la concentracion en el efluente de hasta
950 mg DQO L%, reduciéndose la eficacia de eliminacién de este compuesto hasta



Formacién de biomasa granular en condiciones de suministro intermitente de sustrato organico |227

un valor préximo al 0 %. No obstante, la estabilidad del reactor se recuperd con la
reduccion de la carga organica, alcanzando una eficacia de eliminacion 1-etoxi-2-
propanol del 80 % al finalizar el estudio. En el reactor R2 se observd un ligero
aumento en la concentracién de 1-etoxi-2-propanol en el efluente con el respectivo
descenso de la eficacia de eliminacién hasta el 76 %, para posteriormente aumentar
hasta un valor del 81 % hasta finalizar el estudio. Los productos intermediarios
asociados a la ruta de degradacién anaerobia del 1-etoxi-2-propanol, acetona e
isopropanol, también se detectaron en el efluente de los reactores durante este
experimento. En el reactor R1 se detectaron concentraciones promedio de acetona
eisopropanol de 26 20 mg DQO L'y 18 + 16 mg DQO L, respectivamente, excepto
en el dia 99, en el que con la sobrecarga del reactor las concentraciones de estos
compuestos ascendieron hasta 140 y 181 mg L. En el reactor R2 se detectaron
concentraciones promedio de acetona e isopropanol de 20+ 16 mg DQO Ly 16
21 mg DQO L}, respectivamente.

Retencion de sdlidos

En la Figura 7.7 se muestra la concentracion de sdlidos suspendidos en el
efluente de los reactores en cada fase de operacién. Durante los primeros 30 dias
de la Fase | la concentracidn de sdlidos suspendidos oscilé entre valores de 71 a
300 mg L't en el efluente del reactor R1 y entre 44 y 518 mg L! en el efluente del
reactor R2. Posteriormente, en el efluente de ambos reactores se detectaron
concentraciones de sélidos suspendidos en el intervalo comprendido entre 30 y
120 mg L%, excepto en el dia 99, en el cual en el efluente del reactor R2 la
concentracion ascendid hasta 220 mg L' como consecuencia de la sobrecarga del
sistema. La menor concentracidn de sélidos en el efluente de los reactores a partir
del dia 30 indica el aumento del tiempo de retencién de sdlidos, hecho que puede
relacionarse con la formacion de biomasa granular (Bhunia y Ghangrekar, 2007).
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Figura 7.7. Variacién temporal de la concentracion de sdélidos suspendidos totales
(SST) en el efluente de cada reactor en cada fase operacional.

El tiempo de retencién de sdélidos se determiné en los dias 44 y 82 del
experimento de acuerdo con la siguiente ecuacién:

SSTreactor _ SSTreactor (7-1)
SSTeliminados SSTefluente + SSTremovidos

TRS =

donde, SSTreactor cOrresponde a la cantidad de sdlidos dentro del reactor (g);
SSTeliminados @ la cantidad de sdlidos lavados del sistema (g d); SSTefiyente €S la
cantidad de sélidos lavados en el efluente del reactor (g d) y SSTremovidos €5 la
cantidad de sélidos extraidos del reactor a partir de la realizacién de purgas o tomas
de muestras (g d'!). Puesto que no se realizaron purgas durante el experimento, y
gue la cantidad de sélidos extraida de los reactores para la toma de muestras fue
aproximadamente un 5 % de la cantidad inicial de sdélidos suspendidos en cada
reactor, el término SSTremovidos S€ CONsiderd despreciable.

En la Tabla 7.4 se muestra el tiempo de retencion estimado. En ambos
reactores aumentd en el dia 82 respecto a los valores obtenidos en el dia 44,
atribuyéndose dicho aumento a la formaciéon de agregados. Los tiempos de
retencién obtenidos, de 66.5 d para el reactor R1 y de 44.2 d para el reactor R2, se
encuentran dentro del intervalo reportado en la bibliografia para reactores
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anaerobios de lecho granular empleados para el tratamiento de aguas residuales
bajo temperaturas mesofilicas, que es de entre 30 y 100 dias (Grady et al., 2011;
Kundu et al., 2012; Sudmalis et al., 2018).

Tabla 7.4. Tiempo de retencidon de sélidos en diferentes dias del experimento.

Dia de operacidn dia 44 dia 82
Reactor R1 R2 R1 R2
SSTreactor (g SST) 54.9 34.0 60.0 43.9
SSTefluente (g SST d%) 1.1 1.2 0.9 1.0
TRS (d) 50.2 28.1 66.5 44.2

El pardmetro SSTefuente fue determinado para una muestra integrada de 16 h en los dias indicados.
TRS: Tiempo de retencidon de sélidos.

Los resultados obtenidos muestran una retencién satisfactoria de la biomasa.
No obstante, durante el estudio se observd la flotacion de biomasa, tanto en
suspension como granular, en ambos reactores. Dos son los principales factores que
pudieron conllevar la flotacion de la biomasa en los reactores. Por un lado, la
adhesién de burbujas de biogas a la superficie de las particulas, favorecida por el
caracter hidrofébico de la superficie de los microorganismos metanogénicos. Por
otro lado, la limitacién de sustrato organico (especialmente hacia el interior de los
agregados) durante los periodos sin alimentacidn de disolventes pudo promover la
formacidn de agregados con una menor densidad de microorganismos activos en el
nucleo, principalmente debido a la autolisis celular ocasionada por la insuficiencia
de sustrato (Schmidt y Ahring, 1996). Estos granulos huecos son mas susceptibles a
la flotacién y a la erosién causada por las fuerzas de cizalladura dentro de los
reactores (Kosaric et al., 1990; Tiwari et al., 2006).

Ademas del tiempo de retencién de sdélidos, también se estimé el coeficiente
de rendimiento de biomasa-sustrato (Yxs) para ambos reactores. El rendimiento de
biomasa, definido como la relacion entre la cantidad de biomasa producida y la
cantidad de sustrato degradado, es una medida cuantitativa del crecimiento celular
en relacién con la degradacién de un sustrato determinado. Este parametro se
determind tras la estimacion de la biomasa producida y de la materia organica
degradada entre los dias 0 y 82 del estudio. Para el calculo de la biomasa producida
se determind el incremento de la cantidad de biomasa en el interior de cada reactor
en el periodo evaluado, adiciondndose a la cantidad de biomasa lavada en el
efluente. El sustrato degradado se calculd a partir de la eficacia de eliminacion.
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En el reactor R1 se obtuvo un rendimiento de biomasa de 0.030 g DQObiomasa
g DQO4egradada, Mientras que en el reactor R2 el rendimiento fue de
0.034 g DQObiomasa § DQO Ygegradada. LOS valores encontrados en la bibliografia para el
coeficiente de rendimiento de biomasa en sistemas de tratamiento anaerobio son
variables dependiendo del tipo de sustrato utilizado. Ello se debe, principalmente,
al diferente rendimiento de los distintos tipos de microorganismos involucrados en
las etapas del proceso de degradacién anaerobia. De acuerdo con Grady et al. (2011),
el rendimiento de biomasa de los microorganismos que realizan la fermentacion de
carbohidratos es de 0.10-0.17 g DQObiomasa & DQO Ydegradaca, ¥ €l rendimiento de los
microorganismos que realizan la oxidacién anaerobia del propionato es de 0.04-
0.05 g DQObiomasa & DQOgegradaca- El rendimiento de metandgenos acetoclasticos e
hidrogenotréficos es de 0.03-0.07 y de 0.01-0.06 g DQOviomasa € DQOldegradada,
respectivamente. Los coeficientes de rendimiento de biomasa obtenidos para ambos
reactores en este estudio se asemejan a los valores encontrados en la bibliografia a
partir de sustratos acetogénicos y metanogénicos, dado que el sustrato alimentado
estaba mayoritariamente constituido por etanol.

7.2.3 Respuesta dindmica ante la reanudacion del suministro de disolventes
organicos

Con el propdsito de profundizar en el estudio del efecto del aporte
intermitente de sustrato sobre la degradacion del agua residual alimentada y sobre
el rendimiento de metano, se analizd la respuesta dindmica de los reactores ante la
reanudacidn del suministro de disolventes. Para ello, se determiné la produccidén de
metano en un ciclo de operacién y se llevd a cabo la caracterizacion del efluente
cada 2 horas durante un periodo de 8 horas desde el inicio del aporte de sustrato.
La respuesta dinamica de los reactores se evalud en el dia 94 del estudio, dia en el
que la carga organica instantdnea aplicada fue de 13 kg DQO m3d™. En la Figura 7.8
se muestra el volumen de metano acumulado recogido durante un ciclo de
operacion: 16 horas con alimentacidn y 8 horas sin alimentacion de disolventes. En
la Figura 7.9 se presentan los resultados de los pardametros analizados en el efluente
de los reactores: concentracién de materia orgdnica, concentracion de acidos grasos
volatiles, concentracién de disolventes organicos y concentraciéon de metano disuelto.
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Figura 7.8. Volumen de metano acumulado para cada reactor durante un ciclo de
operacion: 16 horas de alimentacién y 8 horas de interrupcion del aporte de
disolventes organicos.

De acuerdo con la Figura 7.8, la captacién de metano en ambos reactores se
inicid tras aproximadamente 2 horas desde la reanudaciéon del suministro de
disolventes organicos, y finalizd6 después de 0.5 horas desde la suspensién del
mismo, degradandose rapidamente la materia organica remanente, indicando que
no se produjo su acumulacién. El bajo volumen de metano recogido en los dos
reactores en las primeras horas de operacion puede estar relacionado con la
disolucion de parte del metano producido tras las interrupciones nocturnas, ademas
del metano utilizado en el llenado de las lineas que conducen el biogas hasta el
dispositivo de medicién. No obstante, después de dos horas de operacidn, las curvas
de volumen acumulado muestran una produccién constante de 1.0 L CHs h'l en el
reactor R1 y de 0.90 L CH4 h! en el reactor R2, valores que se reprodujeron en el
siguiente ciclo de operacién. La produccién acumulada de metano durante un ciclo
de operacion fue de 13.5 Len el reactor R1y de 12.1 L en el reactor R2. Considerando
que durante las 16 horas de operacidn se alimenté una cantidad de materia orgdnica
de 67.6 g DQO, y que la eficacia de eliminacidn tras 8 horas de operacion fue del 87 %
en ambos reactores, el rendimiento de metano resultante es de 0.230 Nm3 CH,4
kg DQO gegradada € €l reactor R1 y de 0.206 Nm3 CHs kg DQO gegradada €N el reactor
R2, valores considerablemente inferiores en comparacién con el valor
estequiométrico de 0.350 Nm?3 CH4 kg DQO " gegradada-
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La concentracion de materia organica en el efluente (Figura 7.9a) aumento en
el reactor R1 hasta alcanzar un valor maximo préximo a 1270 mg DQO L tras cuatro
horas desde la reanudacién de la alimentacién, para disminuir hasta un valor de
1080 mg DQO L después de 8 horas de operacion. La concentracion de acidos
grasos volatiles mostré un patrén similar (Figura 7.9b), alcanzando un valor de
450 mg L! después 8 horas de alimentacién de disolventes. En el efluente del
reactor R2 la concentracion de materia organica y la concentracién de acidos grasos
volatiles aumentaron de manera progresiva con valores algo inferiores a los del
reactor R1, aunque tras 8 horas de operacidn, se alcanzaron valores similares de
1100 mg DQO L'y 440 mg L, respectivamente. El Ginico componente de la mezcla
de disolventes detectado en el efluente de los reactores fue el 1-etoxi-2-propanol
(Figura 7.9c). En el reactor R1, de manera similar al incremento de la concentracidn
de materia organica y de los acidos grasos volatiles, se observé el incremento de la
concentracion de este compuesto desde un valor de 39 mg DQO L™ hasta un valor
de 170 mg DQO L™ tras 4 horas, para después disminuir hasta 155 mg DQO L. En el
reactor R2, la concentracidn aumentdé gradualmente hasta un valor de
166 mg DQO L tras 8 horas de operacidn, sin alcanzar un valor estable durante este
periodo. Ademas del 1-etoxi-2-propanol, se detectaron los compuestos
intermediarios de su degradacién, acetona e isopropanol, en concentraciones
maximas de 58 y 34 mg DQO L en el reactor R1, y de 21y 13 mg DQO L' en el
reactor R2, respectivamente. Los resultados obtenidos indican que, operando con
velocidades ascensionales del liquido diferentes, ambos reactores alcanzaron
concentraciones de materia organica similares tras 8 horas desde la reanudacion del
suministro de disolventes organicos. Este hecho sugiere que en el reactor R1,
operando con una velocidad ascensional menor que la del reactor R2, la produccidn
de biogds fue suficiente para promover la agitacion de lecho, mejorando asi el
contacto entre la biomasa y el agua residual y, por tanto, la velocidad de
degradacion del sustrato.
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Figura 7.9. Respuesta dindmica de los reactores a la reanudacién de la alimentacion
de disolventes orgdnicos tras 8 horas sin suministro de sustrato: a) Concentracion de
materia organica, b) Concentracién de acidos grasos, c) Concentracion de 1-etoxi-2-
propanol y d) concentracién de metano disuelto.

En cuanto a la evolucidn de la concentracion de metano disuelto en el efluente
de los reactores (Figura 7.9d), en el reactor R1 se observd un ligero aumento
después de 4 horas desde la reanudacidon del suministro de sustrato. La
concentracion aumentd desde valores en torno a 28 mg L hasta obtener un valor
de 35 mg L! tras 8 horas de operacion. En cambio, en el reactor R2, se observé el
aumento gradual de la concentracidon de metano disuelto hasta alcanzar un valor de
61 mg L%, 1.7 veces superior respecto al valor maximo obtenido en el reactor R1.
Este resultado resulta contradictorio, ya que al operar a una velocidad ascensional
superior, se esperaria que la mayor agitacién en el lecho mejorara la trasferencia de
metano desde la fase liquida hacia el espacio de cabeza del reactor, reduciéndose
asi la limitacién de transferencia de materia por adveccidon que tiene lugar en
reactores de tipo UASB debido a la baja velocidad del liquido (Crone et al., 2016; Luo
et al., 2016). La mayor concentracion de metano disuelto en el efluente del reactor
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R2 podria estar relacionada con la formacién de microburbujas debido a la mayor
velocidad ascensional, las cuales permanecerian atrapadas en el seno de la matriz
liquida. Jeison y Chamy (1999) evaluaron el rendimiento de un reactor EGSB que
trataba etanol con velocidades ascensionales del liquido en el intervalo entre 1.8 y
10.8 m h'%, encontrando que éste decrecié con el aumento de la velocidad de
recirculacién. Si bien estos autores no evaluaron la concentracién de metano
disuelto en funcién de la velocidad ascensional, sefialaron que la turbulencia
generada en el interior del reactor resulté en un aumento de la fraccidn de gas en
el liquido, causando la disminucién del rendimiento de metano.

El aumento de la concentracion de metano disuelto en los sistemas hasta
alcanzar un valor estable tras 6 horas de operacién (Figura 7.9d) indica que, al
reanudarse el aporte del sustrato organico, parte del metano producido se
transferia a la fase acuosa para compensar la dilucién efectuada durante las
interrupciones nocturnas. Dado que la alimentacién de agua con nutrientes y
alcalinidad se realizaba de forma continua, en los periodos sin suministro de
disolventes se producia la desgasificacion de la solucion en ausencia de aporte de
metano. Este aspecto de la dindmica operacional de los reactores es de interés
practico, ya que la cantidad de metano que se transfiere a la fase liquida en el estado
transitorio afecta al rendimiento de metano producido por unidad de materia
organica degradada, y al balance global de bioenergia potencial del proceso de
tratamiento. Con el fin de estimar la cantidad de metano transferida a la fase liquida
durante el estado transitorio, se realizé un balance de metano disuelto en cada
reactor. Dicha cantidad corresponde a la suma de la cantidad de metano en la
corriente de salida del reactor y la cantidad de metano que se acumula en el mismo.
La cantidad de metano transferida a la fase liquida se estimé en 1.0 Lden el reactor
Rlyen2.5Ld en elreactor R2, considerando la concentracidn de metano disuelto
al reanudarse la alimentaciéon del sustrato organico y la concentracidn tras 6 horas
de operacion, periodo tras el que se alcanzé el estado pseudo-estacionario Figura
7.9d.

A la vista de los resultados obtenidos en cuanto al rendimiento de metano
durante la operacién intermitente de los reactores, se realizd un balance de materia
organica a fin de determinar las diferentes fracciones en las que podria haber sido
convertida, ademas de biogas. Para ello se determind: la materia organica
alimentada durante 16 horas de operacion (DQOafente); la materia orgdnica
degradada (DQOdegradada), considerando el valor de la DQO del efluente tras 8 horas
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desde la reanudacién de la alimentacién de disolventes; la materia organica captada
como metano (DQOcn4); la materia orgdnica correspondiente al metano disuelto,
tanto en el efluente de los reactores, como el transferido a la fase liquida durante
el estado transitorio (DQOcHa-disuelto); la materia organica convertida en biomasa
(DQOvbiomasa) Y la materia organica convertida en sulfuro (DQOsuifuro). De acuerdo con
los analisis de cromatografia idnica del efluente de los sistemas, el consumo de
sulfato fue proximo a 25 mg L' en el reactorR1y a 28 mg L' ! en el reactor R2, dato
que se empled para determinar la materia orgdnica convertida en sulfuros,
asumiendo que todo el sulfato alimentado fue reducido por las bacterias
sulfatoreductoras para la produccién de H,S. En la Tabla 7.5 se recogen los
resultados obtenidos.

Tabla 7.5. Cuantificacion de la materia organica en cada reactor durante un ciclo de
operacion.

R1 R2
DQOxfluente (8) 67.6 67.6
DQOcfluente (g) 8.8 8.9
DQOdegradada (g) 58.9 58.7
Volumen de CHs acumulado (L) 13.5 12.1
Y CHa (Nm?* kg DQOgegradada) 0.230 0.206
DQOcH4 (g) 38.6 34.5
DQObiomasa” (g) 1.8 2.0
DQOcHa-disuelto (g) 3.6 8.5
DQOsuifuro’ (g) 0.2 0.2
% Recuperacién de DQO (%) 78 80

1Se determind considerando el factor de conversién de 0.35 Nm3 CHs kg DQO.

2Se determind de acuerdo con el Yxs obtenido en cada reactor, 0.030 y 0.034 g DQO CH4 DQO ¢egradada €N l0s
reactores R1y R2, respectivamente.

3Se determind considerando que, tedricamente, la reduccién de 1 mol de SO4* equivale a la reduccién de
2 mol de O, resultando en una relacién g DQO/g SO42 de 0.67.

La estimacion de la materia orgdnica recuperada en los dos reactores, respecto
a la materia organica alimentada, se encuentra en un valor préximo al 80 %. En
cuanto al 20 % no recuperado, junto con los errores propios de las determinaciones
analiticas, se puede atribuir a la captacidn incompleta del metano en las primeras
horas tras la reanudaciéon del suministro de sustrato. En este periodo, el
restablecimiento de las presiones hidrostaticas en el separador GLS mostré
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variaciones del volumen en dicho separador, resultando en una subestimacion del
volumen de biogas producido.

7.2.4 Formacion de biomasa granular

En este apartado se presentan los resultados correspondientes a la formacidn
de biomasa granular y se describe la influencia del patréon de alimentacién de
sustrato organico en las caracteristicas de la biomasa anaerobia, tales como el
tamafio medio de particula, la velocidad de sedimentacion, la resistencia al esfuerzo
cortante, la actividad metanogénica especifica y la morfologia de los granulos.

Variacién temporal del tamaiio de particula

En la Tabla 7.6 se muestran la variacidon temporal del porcentaje de granulos y
del diametro medio de particula en cada reactor. El porcentaje de granulos, que
corresponde al porcentaje de particulas con un tamafio superior a 300 um, aumenté
significativamente desde un valor del 5.7 % en el inéculo hasta valores del 62.6 %
en el reactor R1y del 51.9 % en el reactor R2 tras 20 dias de operacion. Durante este
periodo se aplicaron dosis semanales de quitosano a fin de acelerar la formacién de
biomasa granular. Asi, los resultados obtenidos en el dia 20 evidenciaron una buena
granulacion en presencia del polimero en los reactores operando bajo condiciones
de alimentacion intermitente de sustrato orgdnico. No obstante, como se expuso
en el apartado 7.2.2, la dosis aplicada en el dia 21 condujo a la flotacion de la
biomasa debido a la adhesién de burbujas de biogds a la superficie de los fléculos
formados. Por ello, la aplicacidn periddica de quitosano fue momentaneamente
interrumpida. Los resultados correspondientes al dia 41 mostraron una disminucidn
significativa del porcentaje de granulos a valores del 21.8 % en el reactor R1 y del
31.6 % en el reactor R2, indicando que el proceso de granulacidon se vio afectado
durante la operacion intermitente de los reactores, bien debido a la flotacién de las
particulas de mayor tamafio, o por causa de la desintegracion de los agregados
formados. A fin de verificar esta hipdtesis, en el dia 42 se afiadié una Ultima dosis
del polimero, evidencidandose nuevamente el aumento del porcentaje de granulos
en el dia 61 hasta un valor del 72.4 % en el reactor R1 y del 46.3 % en el reactor R2,
y la posterior diminucién del mismo en el dia 82 hasta valores del 41.4 y del 29.5 %,
respectivamente. Esta evolucién del porcentaje de granulos indica, por una parte,
gue la adecuada dosificacion de quitosano tiene un efecto positivo en la
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granulacion, pero por otra, muestra que el suministro intermitente de sustrato
altera el proceso de maduracion de aquellos granulos formados.

Tabla 7.6. Variacion temporal del didmetro medio de particula y del porcentaje de
granulos en cada reactor.

R1 R2 R1 R2
Dia % de granulos Didametro medio (um)

0 5.7 5.7 85 85

Fase | 20 62.6 51.9 475 354
41 21.8 31.6 187 238

Fase ll 61 72.4 46.3 465 307
Fase lll 82 41.4 29.5 312 224
Fase IV 106 71.1 52.2 562 386

En otros estudios en los que el quitosano se ha aplicado de manera periddica
durante la operacidén de reactores anaerobios para mejorar la eficacia del proceso
de degradacion (Khemkhao et al., 2016) o para promover la formacién de biomasa
granular (EI-Mamouni et al., 1998; Hudayah et al., 2012), no se ha reportado la
flotacién de biomasa. Este hecho sugiere que el fendmeno observado en este
estudio esta relacionado con las condiciones de operacidon aplicadas a los reactores,
como las caracteristicas del agua residual sintética, las caracteristicas del inéculo, la
alimentacién intermitente de sustrato organico o la dosis de quitosano afadida. Las
burbujas de gas tienden a adherirse de manera efectiva a las superficies
hidrofdbicas; mientras que en contacto con superficies hidrofilicas tienden a
minimizar su drea de contacto y a abandonar la superficie (Thaveesri et al., 1995b).
Por tanto, en reactores anaerobios en los que los productos principales del proceso
de degradacidn son gases poco solubles en agua, metano y didxido de carbono, las
particulas con una superficie muy hidrofébica son susceptibles a la flotacién debido
a la adhesién de burbujas de gas, causando la pérdida de biomasa y el deterioro de
la eficacia de tratamiento. Goldberg et al. (1990) demostraron que en presencia de
quitosano la hidrofobicidad celular aumenta, y sefialaron que dicho aumento se
debe a la pérdida de la electronegatividad superficial. Los resultados aqui expuestos
sugieren que se produjo una sobredosificacion de quitosano que propicid el
aumento excesivo de la hidrofobicidad de la superficie de los agregados,
promoviendo a su vez la adhesion de las burbujas de biogds y el fendmeno de
flotacién.
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Los resultados correspondientes al dia 106 (Fase IV, con alimentacién continua
de sustrato organico) mostraron el aumento del porcentaje de granulos a valores
similares a los obtenidos en la Fase Il, del 71.1 % para el reactor R1y del 52.2 % para
el reactor R2, pese a que no se realizaron mas adiciones de quitosano a partir del
dia 42. El didmetro medio de particula, al igual que el porcentaje de granulos, se
mostrd oscilante durante las fases con alimentacion intermitente, con valores
comprendidos entre 187 y 475 um en el reactor R1, y entre 224 y 354 um en el
reactor R2. Los valores mas altos se obtuvieron en el dia 106 en la fase con
alimentacién continua de sustrato organico, 562 um en el fango del reactor R1y
386 um en el reactor R2. En este ultimo reactor, el cual se operd con una velocidad
ascensional del liquido mayor (3 m h') a la del reactor R1 (0.05-0.15 m h?), se
obtuvieron granulos con un tamafio de particula inferior. Si bien en algunos estudios
se ha demostrado que el aumento en la velocidad ascensional en reactores UASB
favorece la formacién de granulos debido a una mayor presion selectiva (Alphenaar
et al., 1993b; O’Flaherty et al., 1997), velocidades ascensionales superiores a1 m h!
pueden conducir a la desintegracion de los granulos debido a las fuerzas de
cizalladura dentro del reactor (Tiwari et al., 2006). De acuerdo con los resultados
obtenidos en este estudio, se recomienda la adicidn periddica de quitosano junto
con la aplicacién de velocidades superficiales inferiores a 3 m h'l durante la puesta
en marcha de reactores anaerobios con alimentacién intermitente de sustrato
organico.

En la Figura 7.10 se puede apreciar la variacién temporal de la distribucién de
tamafio de particula en cada reactor. El tamafo de particula aumentd
significativamente en ambos reactores para las diferentes muestras de fango
analizadas en comparacién con el indculo, evidenciando la formaciéon de agregados
y de granulos, incluso con un tamafio superior a 1000 um. Se puede observar,
ademas, la disminucion significativa del porcentaje de particulas con un tamafio
inferior a 100 um y el aumento del porcentaje de particulas con un tamafio entre
600 y 1000 um, alcanzando valores especificos del 42.4 % en el reactor R1 y del
24.6 % en el reactor R2 en el dia 106.
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Figura 7.10. Variacién temporal de la distribuciéon de tamafio de particula del fango
anaerobio de cada reactor.

La velocidad de sedimentaciéon de la biomasa formada y su resistencia al
esfuerzo cortante se determinaron al finalizar el estudio. En la Tabla 7.7 se
presentan los resultados obtenidos. Las velocidades de sedimentacidn obtenidas
para la biomasa de ambos reactores, en torno a 20 m h'l, se encuentran dentro del
intervalo tipico que describe granulos anaerobios de buena calidad: 15 -50 m h* de
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acuerdo con van Lier et al. (2008). Los coeficientes de integridad muestran que en
el reactor R1 se formaron granulos mas resistentes a las fuerzas de cizalladura en
comparacién con los del reactor R2. Esto indica que la velocidad ascensional de
3 m h fijada en el reactor R2 fue perjudicial para la integridad estructural de los
granulos, lo cual, ademas, justifica el menor tamafio de particula de la biomasa
formada en este reactor. Los coeficientes de integridad obtenidos fueron superiores
a los reportados en un estudio que evaluaba la formacién de granulos en reactores
UASB alimentados con un agua residual de alta salinidad, en el que los valores
variaron entre 27.4 %y 74.7 % (Sudmalis et al., 2018). Pese a ello, el coeficiente de
integridad tendié a decrecer con el tiempo de agitacién en el ensayo. Por ejemplo,
para los granulos del reactor R2 el coeficiente de resistencia disminuyd desde un
valor del 76.3 % hasta un valor de 56.5 % en el ensayo de resistencia con 5 min de
agitacion, lo cual indica que para mayores cargas de tratamiento, y por tanto,
mayores velocidades de produccién de biogas y de agitacidn, el aumento de las
fuerzas de cizalladura podrian conducir a la erosidn o a la desintegracidn de los
granulos (Syutsubo et al., 1997).

Tabla 7.7. Velocidad de sedimentacién y resistencia de la biomasa formada en los
reactores R1 y R2 al finalizar el estudio.

Reactor Vs (m h) Cl2 (%) Cls (%) Cls (%)
R1 19.9 87.1 81.7 62.1
R2 22.4 76.3 67.4 56.5

Vs: velocidad de sedimentacidn; Cl: coeficiente de integridad para cada tiempo evaluado en el ensayo de la
medida de la resistencia de los granulos, t (minutos).

Con el fin de establecer diferencias entre la biomasa presente en el lecho de
reaccién de los reactores y la biomasa flotante, al finalizar el experimento se
analizaron algunos granulos mediante microscopia electrénica de barrido. En las
Figuras 7.11a-b y 7.12a-b se muestran las imagenes de microscopia electrénica de
barrido de los granulos del lecho de reaccién de los reactores R1 y R2,
respectivamente. Las Figura 7.11c-d y Figura 7.12c-d muestran granulos flotantes
extraidos de la zona de sedimentacion. Respecto a los granulos del lecho, en ambos
reactores se observaron formaciones con una estructura rigida y una morfologia
elipsoidal. La magnificacién de la superficie de los granulos evidencié una densidad
celular uniforme. En los granulos del reactor R1, las colonias de microorganismos
con morfologia de bacilos son predominantes, mientras que en los granulos del
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reactor R2, se observé una poblacidn mixta de cocos, bacilos y filamentos. Los
granulos flotantes extraidos de ambos reactores fueron considerablemente mas

grandes que los granulos del lecho, y la magnificacion de su superficie permitio
observar una densidad celular menos uniforme con espacios huecos, posiblemente
debido a la autolisis celular derivada de las limitaciones de sustrato orgdnico,
resultando en agregados propensos a la flotacion (Schmidt y Ahring, 1996).
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Figura 7.11. Microscopia electrénica de barrido de la morfologia de los granulos del
reactor R1 al finalizar el estudio: a) y b) Granulo del lecho de reaccién y
maghnificacion de su superficie (4000x), c) y d) Granulo flotante de la zona de
sedimentacion y magnificacidn de su superficie (4500x).
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reactor R2 al finalizar el estudio: a) y b) Grdnulo del lecho de reaccién y
maghnificacion de su superficie (4000x), c) y d) Granulo flotante de la zona de
sedimentacion y magnificacién de su superficie (4500x).

Actividad metanogénica especifica y potencial bioquimico de metano

Al finalizar el estudio se evalud la actividad metanogénica especifica y el
potencial bioquimico de metano del fango desarrollado en cada reactor. Los
ensayos para la determinacidn de estos pardmetros se realizaron a 25 °C utilizando
como sustrato organico cada uno de los componentes de la mezcla ternaria de
disolventes orgéanicos: etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol, asi como la
mezcla de éstos en una proporcién masica 7:2:1. La concentraciéon de sustrato
orgdnico y la relacién indculo sustrato se establecieron en valores de 3 g DQO Lty
2.1 g SSV g DQOY, respectivamente.

En la Figura 7.13 se muestra el volumen acumulado de metano producido a partir
de la degradacién de los sustratos evaluados con el fango de cada reactor.
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Figura 7.13. Produccién de metano acumulado durante la degradacién de
3.0gDQO L de: a) etanol, b) acetato de etilo, c) 1-etoxi-2-propanol (E2P) y d) la
mezcla ternaria de disolventes organicos en relacién masica 7:2:1 para el fango
anaerobio de cada reactor.

Las curvas de produccién de metano para el fango desarrollado en ambos
reactores presentaron similitud durante el trascurso del ensayo para todos los
sustratos evaluados. Estas curvas muestran una produccién continua de metano
gue tiene lugar a una mayor velocidad durante las primeras horas del ensayo.
Conforme el agotamiento del sustrato y la formacién de metano proceden, la
velocidad de produccién disminuye hasta que se alcanza el maximo volumen de
metano acumulado. Para el etanol (Figura 7.13a) y el acetato de etilo (Figura 7.13b)
la maxima produccion de metano ocurrid en un periodo inferior a 30 horas, mientras
que para la degradacion del 1-etoxi-2-propanol fueron necesarios alrededor de 5 y
5.5 dias con el fango de los reactores R1 y R2, respectivamente (Figura 7.13c),
ratificando la menor velocidad de degradacion de este disolvente organico. Para la
mezcla de disolventes la produccion total de metano también tuvo lugar en un
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periodo inferior a 30 horas, como cabria esperar, debido a la mayor proporcién de
etanol en la mezcla (Figura 7.13d). Tal y como en los ensayos realizados en el estudio
presentado en el Capitulo 5, la produccién de metano a partir del 1-etoxi-2-propanol
ocurrid en dos etapas. Estas etapas se encuentran asociadas a las diferentes
velocidades a las que tiene lugar la degradacidn de los productos intermediarios.

En la Tabla 7.8 se recogen los resultados del potencial bioquimico de metano,
la actividad metanogénica y el porcentaje de recuperacion de metano para los
ensayos realizados con el fango de cada reactor. En esta tabla se muestra, ademas,
la eficacia de eliminacion del carbono orgdnico total en cada ensayo. El potencial
bioguimico de metano de los sustratos evaluados con el fango de ambos reactores
mostrd valores similares, en el intervalo comprendido entre 292 y 341 CH4 NmL
g DQOgegradada. LOS porcentajes de recuperacion, entre el 83 y el 97 %, y las eficacias
de eliminacién del carbono organico superiores al 95 % indicaron la elevada
conversion del sustrato en metano.

Tabla 7.8. Potencial bioquimico de metano, actividad metanogénica especifica y
porcentaje de recuperacion de metano del fango de cada reactor para la
degradacion de diferentes sustratos organicos.

Etanol Acetato de etilo 1-etoxi-2-propanol Mezcla
R1 R2 R1 R2 R1 R2 R1 R2
PBM 299+5 3034 292+5 308 +10 341+9 321+5 300+5 314+13

AME 574+20 536+6 520+13 518+19 110+1 142+11 510+6 500+6
ERcHa 85+2 87+1 83+1 88+3 97+3 92+1 86%*2 90+4

EEcor 98 97 98 99 97 96 96 95

PBM: potencial bioquimico de metano (NmL CHs g DQO " degradada); AME: actividad metanogénica especifica
(NmL CHa g SSV* d1); ERcna: eficacia de recuperacion de metano (%); EEcor: eficacia de eliminacion del carbono
organico total (%).

Respecto a los resultados de la actividad metanogénica especifica, los valores
mayores se obtuvieron en los ensayos en los que se evalud la degradacion del
etanol, con un valor de 574 + 20 NmL CH4 g SSV! d™! para el fango del reactor R1y
de 536 + 6 NmL CH4 g SSV! d! para el fango del reactor R2. Enright et al. (2005)
reportaron una actividad metanogénica similar, de 594 mL CH4 g SSV* d! para la
degradacion de etanol a 37 C con un fango granular adaptado al tratamiento
psicrofilico de un agua residual compuesta por etanol, dcido acético, metanol,
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acetona y propanol, tras 450 dias de operacidn de un reactor EGSB. En los ensayos
correspondientes al acetato de etilo y a la mezcla de disolventes organicos se
obtuvieron valores similares en el intervalo de 500 a 520 NmL CH4 g SSV! dX. La
menor actividad metanogénica especifica se obtuvo en los ensayos con el 1-etoxi-
2-propanol, con valores de 109 y 142 NmL CH4 g SSV-! d* empleando el fango del
reactor R1y del reactor R2, respectivamente.

7.2.5 Estructura de las comunidades microbianas.

El andlisis de la variacién temporal de la estructura de las comunidades
microbianas de los reactores se presenta en este apartado. Dicho analisis se llevd a
cabo con el fin de relacionar la funcionalidad de las poblaciones microbianas
desarrolladas en los sistemas con las condiciones operacionales y el rendimiento de
los mismos. La estructura de las comunidades microbianas del indculo y de los
reactores R1 y R2 tras 110 dias de operacidn se evalud mediante la técnica de
secuenciacion de alto rendimiento lllumina. Los resultados obtenidos se muestran en
la Figura 7.14 a nivel de: a) filo, b) clase, c) orden y d) género para los grupos
taxondmicos con una abundancia relativa superior al 1.0 % en al menos una de las
muestras analizadas. Los filos predominantes en el indculo corresponden a
Bacteroidetes (22.8 %), Proteobacteria (21.2 %), Acetothermia (10.4 %),
Synergistetes (6.6 %), Cloacimonetes (6.6 %) y Firmicutes (5.7%). Cabe destacar la
baja abundancia relativa del filo Euryarchaeota (0.8 %). Tras 106 dias de operacion,
se observd un cambio en la estructura microbiana de ambos reactores con una
sucesion de la predominancia hacia los filos Euryarchaeota, Proteobacteria,
Bacteroidetes, y Firmicutes. Dichos filos contabilizaron el 77.5 y el 66.6 % del total
de las secuencias en los reactores R1 y R2, respectivamente, y se han identificado
como predominantes en reactores anaerobios empleados para el tratamiento de
aguas residuales de origen industrial (Antwi et al., 2017; Connelly et al., 2017),
incluidas aguas residuales contaminadas con compuestos de sintesis quimica (Song
et al., 2017). En el inéculo se observé una comunidad microbiana mas diversa como
lo reflejé el indice de diversidad de Shannon, con un valor de 6.76, en comparacion
con valores de 6.03 y 5.50 en el reactor R1 y en el reactor R2, respectivamente,
indicando la adaptacién de los reactores a las condiciones operacionales del estudio
(Fykse et al., 2016).
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Figura 7.14. Estructura de las comunidades microbianas del indculo y del fango de
los reactores R1y R2 tras 106 de operacidn a nivel de: a) filo, b) clase.
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Figura 7.14. (Continuacion). Estructura de las comunidades microbianas del inéculo
y del fango de los reactores R1 y R2 tras 106 de operacién a nivel de: c) orden y d)
género.
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En el dominio Bacteria, la abundancia relativa del filo Proteobacteria se
mantuvo estable en el reactor R1 con un valor del 21.8 %, mientras que en el reactor
R2 decrecidé hasta un valor del 11.6 %, indicando que la velocidad ascensional del
liguido indujo a un cambio en la estructura microbiana de los reactores. Luo et al.
(2016) reportaron un resultado semejante en un estudio en el cual se evalud la
influencia de la velocidad de recirculacion externa en la operacidn y la estructura de
las comunidades microbianas de un reactor de circulacién interna. Operando sin
recirculacién externa —con una velocidad ascensional del liquido 17 veces inferior
a la obtenida con la aplicacidon de la corriente de recirculacion—, los autores
observaron la predominancia del filo Proteobacteria.

Por otra parte, la abundancia relativa del filo Bacteroidetes decrecid respecto
al valor inicial del indculo hasta valores del 16.0 % en el reactor R1 y del 15.6 % en
el reactor R2. Las bacterias pertenecientes al filo Bacteroidetes estan involucradas
en las etapas de hidrdlisis y acidogénesis del proceso de degradacién anaerobia
(Regueiro et al., 2012). La composicion mayoritaria de etanol en el afluente, cuya
degradacion se lleva a cabo principalmente mediante la interaccion sintréfica entre
bacterias acetogénicas y microorganismos consumidores de hidrégeno, pudo
conducir a la disminucién de la abundancia de las bacterias pertenecientes a este
filo. Pese a la reduccion observada, la alta abundancia de Bacteroidetes en los
sistemas sugiere que, bien los microorganismos asociados contribuyeron a la
degradacion de los sustratos mas complejos en la mezcla ternaria —acetato de etilo
y 1-etoxi-2-propanol—, o bien que la presidn selectiva inducida por el sustrato y las
condiciones de operacion de los ensayos no fue suficiente para disminuir en una
mayor proporcién su dominancia. En contraste, la abundancia relativa del filo
Firmicutes aumentd hasta valores del 10.5 % en el reactor R1 y del 6.2 % en el
reactor R2. Si bien las bacterias del filo Firmicutes también son conocidas por
participar en la fermentacion de compuestos organicos complejos (Gomes de Barros
et al., 2017; Kampmann et al., 2012), algunas especies pertenecientes a este filo son
microorganismos sintréficos que desempefian un papel importante en la
degradacion de acidos grasos volatiles en digestores anaerobios (Fykse et al., 2016).
Asi, el aumento de la abundancia relativa de este filo en ambos reactores sugiere
que los microorganismos asociados pudieron efectuar un papel importante en la
degradacion los disolventes organicos mas complejos, o de los productos
intermediarios de la degradacion de los mismos.
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A nivel de clase se observé un cambio en la estructura de las poblaciones de
los reactores respecto a las que se encontraban inicialmente en el indculo. La
abundancia relativa de clases como Bacteroidia (22.2 %), OPB14 (10.4 %),
Betaproteobacteria (6.8 %), Cloacamonae (6.6 %), Anaerolinea (4.6 %), Synergistia
(3.8 %) y Spirochaetas (2.5 %) disminuyd en los dos reactores tras 106 dias de
operacion. Por otra parte, la abundancia relativa de la clase Clostridia
(perteneciente al filo Firmicutes) aumentd desde un valor del 4.8 % en el indculo
hasta valores del 10.2 y del 6.0 % en los reactores R1 y R2, respectivamente. La
mayoria de las secuencias de esta clase se asociaron al orden Clostridiales (Figura
7.14c), el cual incluye bacterias capaces de degradar sustratos complejos como
proteinas, lipidos y carbohidratos, asi como sustratos acetogénicos como acidos
grasos volatiles y etanol en asociacion sintréfica con otros microorganismos (Plugge
y Stams, 2005; Stieb y Schink, 1985). Algunas especies pertenecientes a este orden
pueden efectuar la oxidacion sintréfica del acetato (Mclnerney et al., 2008). La
abundancia relativa de la clase Deltaproteobacteria, cuyo valor en el indculo fue del
9.6 %, aumento en el reactor R1 hasta un valor del 16.9 %, mientras que en el reactor
R2 se mantuvo practicamente igual con un valor del 9.3 %. En ambos reactores se
evidencié un cambio en las comunidades microbianas pertenecientes a la clase
Deltaproteobacteria respecto a las observadas en el indculo.

Dentro de la clase Deltaproteobacteria, el orden Syntrophobacterales, que
incluye a microorganismos capaces de llevar a cabo la degradacién de compuestos
aromaticos y de acidos grasos en asociacidn sintréfica con microorganismos
hidrogenotréficos (Miller et al., 2010; Narihiro et al., 2012), fue predominante en
el indculo con una abundancia relativa del 6.2 % del total de las secuencias; mientras
que decrecio a valores del 0.7 % en el reactor R1 y del 1.1 % en el reactor R2. En
contraste, la abundancia relativa del orden Desulfuromonadales aumenté desde un
valor del 0.3 % en el indculo, hasta valores del 5.7 % en el reactor R1y del 6.1 % en
el reactor R2. La mayoria de las secuencias de dicho orden pertenecen al género
Geobacter (>98 % en ambos reactores). La abundancia relativa del orden
Desulfovibrionales también aumentd respecto al valor del 0.5 % observado en el
inéculo, especialmente en el reactor R1, en el que dicho orden fue predominante
con un valor del 10.1 %, mientras que en el reactor R2, su abundancia fue del 1.6 %,
con la mayoria de las secuencias pertenecientes a las bacterias sulfatoreductoras
del género Desulfovibrio. Asi pues, aunque en ambos reactores se produjo un
cambio en los microorganismos predominantes dentro de la clase
Deltaproteobacteria (perteneciente al filo Proteobacteria) respecto al indculo, la
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mayor predominancia de las bacterias del género Desulfovibrio en el reactor R1
podria estar relacionada con la menor velocidad ascensional del liquido en dicho
reactor. Las especies del género Desulfovibrio pueden alternar su funcidn
metabdlica entre la reduccidn del sulfato y la degradacién sintrofica de sustratos
(Meyer et al., 2013). Por ejemplo, D. vulgaris es una bacteria sulfatoreductora que
acopla la oxidacidn de sustratos caracteristicos como el H,, el etanol y el lactato con
la reduccion de sulfato a sulfuro (Walker et al., 2009). En ausencia de sulfato, este
microorganismo  puede crecer sintréficamente con  microorganismos
hidrogenotrdficos a partir de la oxidacion del etanol (Walker et al., 2009; Schink
1997). La predominancia de Desulfovibrio y de Geobacter se ha reportado en
reactores UASB aplicados al tratamiento de aguas residuales contaminadas con
etanol (Shrestha et al., 2014; Zhao et al., 2016). Zhao et al. (2016) observaron el
aumento de la abundancia del género Desulfovibrio en reactores UASB alimentados
con propionato y butirato, y enriquecidos con la adicién de etanol para estimular la
transferencia directa de electrones entre especies y el metabolismo sintréfico entre
las comunidades microbianas. Hu et al. (2015) encontraron que, en un reactor UASB
alimentado con etanol y acetato, con una alta relacién DQO/S0472 (igual a 20), las
bacterias del género Geobacter desempefiaron un papel mas importante en la
oxidacién del sustrato organico en comparacion con las bacterias sulfatoreductoras
del género Desulfovibrio. Estas ultimas bacterias efectuaron la degradacién del
etanol acoplada a la reduccién del sulfato sélo cuando se establecid una baja
relacién DQO/SO42 en el medio (igual a 0.5). Debido a la baja disponibilidad de
sulfato en el afluente de los reactores estudiados en este capitulo, la funcién
metabdlica de las especies de Desulfovibrio estaria asociada a la degradacidn
sintréfica del agua residual sintética alimentada.

En el dominio Arquea, el filo Euryarchaeota, que incluye las arqueas
metanogénicas, fue el filo predominante en el fango anaerobio de los dos reactores,
aumentando su abundancia relativa desde un valor del 0.8 % en el inéculo, hasta un
valor del 29.2 % en el reactor R1 y del 33.1 % en el reactor R2. A nivel de clase,
Methanobacteria y Methanomicrobia fueron las clases mas abundantes, con valores
del 5.3-6-3 % y del 23.8-26.8 % en los reactores R1 y R2, respectivamente. Los tres
ordenes encontrados habitualmente en ambientes anaerobios (Stams y Plugge
2009), Methanobacteriales (5.3-6-3 %), Methanomicrobiales (20.8-25.5 %) vy
Methanosarcinales (3.8-1.3 %) se identificaron en ambos reactores (Figura 7.14c). A
nivel de género, la mayoria de las secuencias obtenidas se asociaron con
microorganismos hidrogenotréficos pertenecientes a Methanocorpusculum 20.7-
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25.3 %, Methanobacterium 1.7-3.9 % y Methanobrevibacter 3.3-2.0 % (Figura
7.14d). El género Methanosaeta, cuya abundancia relativa en el indculo fue del
0.3 %, aumentd a valores del 3.3 % en el reactor R1y del 1.3 % en el reactor R2. Si
bien la presencia de microorganismos hidrogenotréficos (Methanocorpusculum,
Methanobacterium y Methanobrevibacter) y acetoclasticos (Methanosaeta) indica
qgue la produccion de metano se efectué mediante ambas rutas metabdlicas, la
dominancia de los primeros sobre los segundos sugiere que la metanogénesis
hidrogenotréfica desempena un papel mds importante en la produccién de metano
a partir de la mezcla de disolventes organicos alimentada a los reactores. Estos
resultados son consistentes con otros estudios en los que se ha encontrado la
dominancia de los metandgenos hidrogenotroéficos sobre los acetocldsticos en
reactores aplicados al tratamiento de sustratos orgdnicos diversos (O’reilly et al.,
2010; Luo et al., 2016; Song et al., 2010; Connelly et al., 2017) (Connelly et al., 2017;
Luo etal.,, 2016; O’Reilly etal., 2010; Song etal., 2010), y con los resultados
obtenidos en los capitulos expuestos anteriormente, en los que, con indculos
distintos, Methanocorpusculum fue el microorganismo metanogénico
predominante. Estos resultados indican que, en los reactores estudiados bajo las
condiciones operacionales aplicadas, se favorecié el crecimiento de los
microorganismos pertenecientes al género Methanocorpusculum, y demuestran
gue su presencia fue importante para la degradacién del agua residual contaminada
con disolventes organicos de interés en la industria flexografica a partir de un fango
en suspension.
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7.3 ESTRUCTURA DE LAS COMUNIDADES MICROBIANAS EN REACTORES
DE ALTA CARGA BAJO DIFERENTES CONDICIONES DE OPERACION

En esta seccidn se realiza el estudio comparativo de la estructura microbiana
del fango desarrollado en los experimentos en los que se utilizé quitosano como
coadyuvante del proceso de granulacién. El estudio comparativo tiene por finalidad
relacionar las comunidades predominantes encontradas en 5 reactores con las
condiciones de operacidn establecidas y con el proceso de formacién de biomasa
granular durante el tratamiento de un agua residual contaminada con la mezcla de
disolventes organicos de interés. En la Tabla 7.9 se presentan las muestras
seleccionadas para el estudio comparativo con la indicacién del ensayo al que
corresponden, el modo de operacién y la duracién del mismo. En la Figura 7.15 se
muestra la estructura microbiana de las muestras analizadas a nivel de filo (Figura
7.15a) y de género (Figura 7.15b).

Tabla 7.9. Muestras analizadas en el estudio comparativo de la estructura de las
comunidades microbianas.

. Alimentacion de Duracidon Muestras
Estudio .. . X Nomenclatura
sustrato organico (dias) analizadas
Inéculo | Inéculo |
Capitulo 5 En continuo 169 R1 (sin quitosano) R1_C5 (SQ)

R2 (con quitosano) R2_C5(CQ)
R1 (sin quitosano) R1_C6 (SQ)
R2 (con quitosano) R2_C6 (CQ)
Inéculo Il Inéculo 1
R1 (con quitosano) R1_C7 (CQ)

Capitulo 6 Intermitente 147

Capitulo 7 Intermitente 106
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Figura 7.15. Estructura de las comunidades microbianas de los in6culos empleados
y de varios fangos desarrollados en los estudios (C5, C6 y C7) llevados a cabo durante
el desarrollo de la tesis doctoral a nivel de: a) filo y b) género.
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En los dos inéculos empleados durante el estudio, Indculo | e Inéculo I, se
observd una estructura similar de las comunidades microbianas a nivel de filo,
siendo predominantes los filos Firmicutes, Bacteroidetes, Chloroflexi,
Proteobacteria y Cloacimonetes, representado entre el 61.0 y el 66.7 % del total de
las secuencias, aunque difirieron en su abundancia relativa. Asi, por ejemplo, el filo
Firmicutes fue predominante en el Inéculo | con una abundancia relativa del 27.0 %,
mientras que en el Indculo 1l este filo presentd una abundancia relativa del 5.7 %.
Asimismo, la abundancia del filo Bacteroidetes en el Inéculo | fue del 11.2 %, frente
aun 22.8 % en el Inéculo Il. Este resultado sugiere que, en el periodo entre la toma
de los indculos, las condiciones operacionales del digestor anaerobio de la EDAR
Quart-Benager (19 meses) pudieron variar, resultando en cambios en la abundancia
de los microorganismos presentes. Cabe resaltar que el Inéculo | fue tomado en
invierno, mientras que el inéculo Il se toméd en verano, siendo por tanto mayor la
temperatura de teste ultimo. La temperatura del digestor pudo afectar la estructura
de las comunidades microbianas en cuanto a su abundancia. En el Inéculo Il destacé
la presencia del filo Acetothermia con una abundancia relativa del 10.4 %, mientras
que en el Inéculo | dicho filo no se detectd. Miembros de este filo se han encontrado
previamente en digestores anaerobios donde, posiblemente, realizan la
degradacion de algunos productos solubles (como aminoacidos) generados por las
bacterias hidroliticas (Hao et al., 2018; Jia et al., 2016). El filo Euryarchaeota estuvo
presente en ambos inéculos con abundancias relativas del 0.3 % en el Inéculo | y del
0.8 % en el Indculo II. A nivel de género, predominaron las especies de W5 en los
dos indéculos, con una abundancia relativa del 4.1-6.3 %. El género Treponema
presentd abundancias similares en ambos reactores: del 2.1 % en el Inéculo | y del
2.4 % en el Inéculo Il. Por otra parte, los géneros Coprothermobacter y
Anaerobaculum sdlo se detectaron en el Inéculo |, con abundancias relativas del 5.1
y del 3.0 %, respectivamente. El género Syntrophus se detectd en el Indculo Il con
una abundancia relativa del 3.4 %, mientras que en el Indculo Il la abundancia de
este género fue del 0.02 %.

En todos los fangos analizados al terminar la operacién de los reactores,
independientemente del patrén de alimentacién aplicado y de la operaciéon con la
dosificacion de quitosano o sin ella, se observé una estructura de las comunidades
microbianas similar, tanto a nivel de filo como a nivel de género. En todos ellos
predominaron bacterias pertenecientes a los filos Firmicutes (4.5-11.9 %),
Bacteroidetes (9.7-20.4 %) y Proteobacteria (16.6-54.6 %). Cabe destacar que la
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abundancia relativa del filo Bacteroidetes disminuyd entre un 6.8 y un 9.4 %,
respecto al indculo, en los experimentos con alimentacion intermitente de sustrato
organico, mientras que en los experimentos con alimentacion continua aumentdé
desde un valor inicial del 11.2 % hasta valores proximos al 20 % en los reactores con
y sin adicién de quitosano, mostrando asi una respuesta diferente de este filo ante
el patrdén de alimentacion de sustrato. Dentro del filo Proteobacteria se detectaron
bacterias capaces de llevar a cabo la degradacidn sintréfica de sustratos como el
etanol, siendo Geobacter y Desulfovibrio los géneros predominantes en todos los
reactores, aumentando su abundancia relativa desde valores inferiores al 0.2 % en
los indculos (procedentes del digestor anaerobio) a valores en intervalo entre el 4.1
y el 41.2 % y entre el 2.7 y el 9.5 %, respectivamente. Las mayores abundancias
relativas del género Geobacter se detectaron en el estudio correspondiente al
Capitulo 6. Las bacterias pertenecientes a este género se encontraban en los
inéculos provenientes del estudio con alimentacidén continua de agua residual, y
aumentaron su abundancia relativa tras de 147 dias de operacién con suministro
intermitente de la misma.

En los estudios correspondientes a los Capitulos 5 y 7 de granulaciéon con
alimentacidén continua e intermitente de sustrato orgdnico, en los que se utilizaron
para la puesta en marcha de los reactores el Inéculo | y el Inéculo I,
respectivamente, se observé un incremento considerable de la abundancia relativa
del filo Euryarchaeota. Dicho filo alcanzé valores entre el 29.9 y el 32.4 % desde un
valor inferior al 0.8 % en ambos indculos. La mayoria de las secuencias que se
identificaron en este filo pertenecen a especies del género Methanocorpusculum,
con abundancias relativas que representaron entre el 20.7 y el 30. 1 % del total de
las secuencias del fango de los reactores. En el estudio correspondiente al Capitulo
6, en el que se utilizé6 como inéculo el fango granular desarrollado en el estudio
previo para operar los reactores con alimentacion intermitente de agua residual,
Methanocorpusculum mantuvo su predominancia, aunque se observé la diminucién
de su abundancia relativa desde un valor del 25.3 % hasta un valor del 15.4 % en el
reactor operado sin la adicion de quitosano, R1_C6 (SQ), y del 30.1 al 25.5 % en el
reactor con adicién periddica del polimero, R2_C6 (CQ). Las especies del género
Methanocorpusculum, como se ha mencionado en capitulos anteriores, son
metandgenos hidrogenotrdéficos que emplean hidrégeno, formiato e isopropanol
para la formacién de metano, pero son incapaces de utilizar alcoholes primarios
como el etanol. La dominancia de los microorganismos de este género junto con la
ausencia de metandgenos capaces de utilizar el etanol, indica que la degradacién
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hasta metano del sustrato organico alimentado se produjo mediante interacciones
sintréficas entre bacterias y microorganismos metanogénicos. La baja
concentracién de 4cido acético en los reactores evaluados, particularmente en los
ensayos del Capitulo 5 y del Capitulo 6, la alta abundancia de metandgenos
hidrogenotréficos y la baja abundancia relativa de arqueas metanogénicas
acetocldsticas, sugieren que la ruta de oxidacién sintroéfica del acetato pudo tener
lugar durante el tratamiento del agua residual contaminada con los disolventes
organicos. No obstante, se requieren estudios especificos para confirmar esta
hipétesis.

Asi pues, en todos los experimentos, las bacterias de los géneros Geobacter y
Desulfovibrio, y los metandgenos hidrogenotroficos del género Methanocorpusculum
fueron predominantes, pese a que se evaluaron condiciones operacionales
diferentes, como la concentraciéon de disolventes en el afluente, el tiempo de
retencién hidraulico, la carga organicay la velocidad ascensional del liquido, ademas
del patréon de alimentacion del sustrato. Por todo ello, se puede concluir que la
fuente de carbono organico suministrado fue el factor determinante en la variacion
de la estructura de las comunidades microbianas de los reactores de alta carga
empleados para el tratamiento de los disolventes organicos de interés industrial
estudiados en esta tesis doctoral.

7.4 CONCLUSIONES

En el estudio presentado en este capitulo se ha evaluado la formacién de
biomasa granular en dos reactores de flujo ascendente alimentados de mantera
intermitente con un agua residual sintética contaminada con los disolventes
orgdanicos etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol, adicionados periédicamente
con quitosano. Las conclusiones que se extraen a partir de los resultados obtenidos
se exponen a continuacion.

Se ha demostrado que es posible desarrollar un fango granular anaerobio a
partir de un fango en suspensién en reactores de flujo ascendente alimentados
intermitentemente con el agua residual sintética que contiene los disolventes
organicos etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol.
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Se pusieron en marcha dos reactores de flujo ascendente, R1 y R2, operando
con velocidades ascensionales del liquido diferentes, de 0.05-0.15m h*y 3.0 m h'%,
respectivamente, y con adiciones periddicas de quitosano. En ambos sistemas se
efectud el tratamiento de una carga orgdnica maxima de 13 kg DQO m3 d aplicada
en un patrén intermitente de 16 h al dia durante 7 dias a la semana, obteniendo
eficacias de eliminacion superiores al 90 %. Los resultados demostraron, ademas, la
capacidad de los sistemas para alcanzar un estado pseudo-estacionario bajos los
ciclos de operacién aplicados, demostrando a su vez la adaptabilidad de los
microorganismos a los periodos sin suministro de sustrato organico y la
recuperacion de su actividad cuando la reanudaciéon del mismo tiene lugar. No
obstante, durante las fases de operacidon con alimentaciéon intermitente se
obtuvieron rendimientos de metano relativamente bajos, en el intervalo
comprendido entre 0.189 y 0.242 Nm?3 CH4 kg DQO gegradada €N €l reactor R1y entre
0.180 y 0.233 Nm3 CH4 kg DQOegradada €N €l reactor R2. El cambio a alimentacién
continua de sustrato en la ultima fase del experimento evidencié la obtencidn de
rendimientos de metano méas cercanos al valor estequiométrico: 0.313 + 0.031 Nm?
CHg kg DQO " degradada €N el reactor R1y 0.304 + 0.014 Nm3 CH4 kg DQO " gegradada €n el
reactor R2. Este resultado indicé que la dindmica operacional de los reactores en
condiciones de alimentacién intermitente afectd a la captaciéon de metano.

En cuanto a las caracteristicas de la biomasa granular, tras 20 dias de operacién
se evidencid la presencia de granulos en porcentajes del 62.6 % en el reactor R1y
del 51.9 % en el reactor R2. El porcentaje de granulos en las distintas fases del
estudio vari® aumentando tras las adiciones de quitosano. El suministro
intermitente de sustrato afecté negativamente a la maduracion de los granulos
formados, observandose reducciones en el porcentaje de granulos en los periodos
sin adicidon de quitosano. Tras 98 dias de alimentacion intermitente de sustrato
organico, el cambio a alimentacién continua mostré un aumento en el porcentaje
de granulo y en su tamafio.

Las caracteristicas fisicoquimicas de la biomasa granular obtenida se
encuentran dentro de los intervalos especificados en la bibliografia para describir
granulos anaerobios de buena calidad, con una velocidad de sedimentacién préxima
a un valor de 20 m h' y actividades metanogénicas especificas del orden de
500 NmL CH4 g SSV-1d*y de 100 NmL CH4 g SSV* d™ con etanol y 1-etoxi-2-propanol
como sustratos, respectivamente. La mayor velocidad ascensional del reactor R2
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propicio la formacién de granulos menos resistentes a las fuerzas de cizalladura en
comparacién con los granulos del reactor R1.

La estructura de las poblaciones microbianas al finalizar el estudio fue similar
en ambos reactores, evidenciado un cambio respecto a las comunidades
microbianas predominantes en el indculo. En ambos reactores destacé la
predominancia de bacterias del orden Bacteroidales y del orden Clostridiales, de
microorganismos acetogénicos pertenecientes al género Geobacter y de bacterias
sulfatoreductoras del género Desulfovibrio. Asimismo, destacé la predominancia de
metandgenos hidrogenotréficos del género Methanocorpusculum, confirmando
que la metanogénesis hidrogenotréfica desempefia un importante papel en la
conversion de la mezcla de disolventes organicos de interés a metano.

Se ha realizado un estudio comparativo de la estructura de las comunidades
microbianas del fango desarrollado en los experimentos en los que se utilizé
guitosano como coadyuvante del proceso de granulacion. Los resultados muestran
gue en todos los fangos granulares analizados se obtuvo una estructura de las
comunidades microbianas similar, con predominancia de bacterias pertenecientes
a los géneros Geobacter y Desulfovibrio y arqueas metanogénicas del género
Methanocorpusculum.
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La presencia de particulas inertes o bioportadores para la adhesion de los
microorganismos es uno de los factores que contribuye a la formacién de biomasa
granular a partir de un fango en suspension (Hulshoff Pol et al., 2004; Teo et al.,
2000). Estas particulas actian como nucleos inertes sobre cuya superficie los
microorganismos pueden adherirse, iniciando asi la formacién de biopeliculas que,
posteriormente, se convierten en granulos debido al crecimiento de los
microorganismos adheridos (Hulshoff Pol et al., 2004; Lettinga et al., 1980). En
diversos estudios se ha investigado el efecto de diferentes materiales para acelerar
la granulacidn de fangos anaerobios y, por tanto, la puesta en marcha de reactores
de alta carga. Entre los materiales que se reportan en la bibliografia se encuentran
las esferas de gel de alcohol polivinilico (PVA). Este material ha demostrado
promover la formacién de granulos en virtud de su microestructura porosa —
apropiada para la retencidon de microorganismos— y de su adecuada gravedad
especifica. Wenjie et al. (2008) encontraron que, en comparacion con otros
materiales inertes como el carbén activado o la arena, las esferas de PVA tienen una
densidad similar a la de los granulos formados de manera natural, 1.03-1.08 g mL™*
(Schmidt y Ahring, 1996), lo cual podria favorecer la adhesién microbiana al
propiciar el contacto entre el material de soporte y los microorganismos.

En este capitulo se presenta el estudio de la puesta en marcha de un reactor
anaerobio empleado para el tratamiento de un agua residual sintética contaminada
con etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol, los disolventes organicos de
interés durante el desarrollo de esta tesis doctoral, en presencia de esferas de PVA.
El estudio tiene como objetivo evaluar la puesta en marcha del reactor a partir de
un fango anaerobio en suspensidn, utilizando esferas de PVA como portadores de
biomasa para la formacién de biomasa granular.

El estudio se realizé en un reactor UASB operado a temperatura ambiente y
bajo condiciones de alimentacidn continua del agua residual sintética contaminada
con etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol (relacion masica 7:2:1), con el
objetivo de alcanzar una operacién estable tratando al menos una carga orgéanica
volumétrica de 15 kg DQO m=3d™. La puesta en marcha se llevé a cabo en tres fases
operacionales. Al iniciar la primera fase de operacion (Fase 1), el reactor UASB se
inoculd con el fango en suspensién y con las esferas de PVA, previamente
elaboradas de acuerdo con el método descrito en el apartado 4.7 de Materiales y
Métodos. En esta fase se aplicaron cargas organicas volumétricas bajas a fin de
conseguir la adaptacion del indculo a los disolventes organicos, tal como se realizé
en los estudios previos de esta tesis doctoral. En la siguiente fase de operacién, Fase
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Il, se aplicaron cargas organicas volumétricas mayores y se realizé una segunda
adicion de esferas de PVA que se diferenciaron de las primeras en su método de
elaboracién. En la tercera fase, Fase lll, se efectud el aumento de la carga orgdnica
hasta alcanzar condiciones de operacién estables a 15 kg DQO m=3d™.

8.1 PLAN DE TRABAJO

En los siguientes apartados se describe el plan de trabajo realizado para
evaluar la

puesta en marcha del reactor UASB en el tratamiento en continuo de un agua
residual contaminada con disolventes organicos en presencia de esferas de PVA.

8.1.1 Puesta en marcha y operacion del reactor UASB

Al inicio del estudio se elaboraron las esferas de PVA y se evalud la actividad
metanogénica especifica del inéculo a fin de determinar la carga organica inicial
para la puesta en marcha del reactor. El estudio se realizé a temperatura
ambiente y bajo condiciones de alimentacidon continua del agua residual
sintética contaminada con los disolventes orgdnicos. En la Tabla 8.1 se
presentan las condiciones de operacion que se establecieron durante las
diferentes fases del estudio.

Tabla 8.1. Condiciones de operacién durante la puesta en marcha del reactor
UASB en presencia de esferas de PVA.

Fase | Fase Il Fase Il
Tiempo (dias) (0-37) (38 - 83) (84 - 100)
CO (kg DQO m3d?) 0.6-3.5 4.0-10 15.0
Ce(gDQOL?) 1.7-4.4 5.0 6.3
TRH (d) 3.0-1.3 1.3-0.5 0.42
Va(m h?) 0.03-0.08 0.08-0.2 0.24
Temperatura (°C) 21.3+3.2 22.6+2.2 226+1.2

El experimento se realizd con la configuracién de reactor de 7.8 L de volumen
efectivo que se muestra en la Figura 4.1 sin corriente de recirculacién. El indculo
empleado fue el fango en suspensién, denominado Indculo Il, procedente del
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digestor anaerobio de la estacién depuradora de aguas residuales de Quart-
Benager. Las caracteristicas fisicoquimicas de este fango anaerobio se muestran en
la Tabla 4.1 del capitulo de Materiales y Métodos. La inoculacion del reactor se llevo
a cabo con 2.5 L del fango anaerobio y con 1 L de las esferas de PVA. La estrategia
empleada para la puesta en marcha y para acelerar la formacién de biomasa granular
consistio en la aplicacidn de cargas organicas crecientes mediante el aumento de la
concentracion de disolventes organicos en la corriente de entrada del reactor y/o el
aumento del caudal de agua contaminada. En la primera fase de operacién (Fase |,
dias 0-37) se aplicaron cargas orgdanicas entre 0.6 y 3.5 kg DQO m3 d, y el tiempo de
retencién hidraulico se redujo desde un valor inicial de 3 dias hasta 1.3 dias. En esta
primera fase, que corresponde a la fase de adaptacién al sustrato organico, la carga
organica se incrementé en el momento en que se alcanzaron eficacias de
eliminacion superiores al 70 % verificando que no se produjera un lavado de
biomasa en el efluente del reactor perjudicial para el proceso de tratamiento. En la
segunda fase de operacion (Fase |l, dias 38-83) la carga orgdnica se incremento entre
4y 10 kg DQO m3 d1y se afiadié un segundo volumen de esferas de PVAde 0.6 L a
la vista de los resultados en cuanto a la formacién de biomasa granular. En la
siguiente fase (Fase lll, dias 84-100), la carga organica se incrementd hasta el valor
establecido de 15 kg DQO m 3d 2. El incremento de la carga orgdnica durante las
fases de operacidn Il y lll se efectud al alcanzar eficacias de eliminacion superiores
al 85 % con variaciones de menos del 5 % durante al menos tres veces el tiempo de
retencién hidraulico aplicado. Durante la realizacién del experimento, la
concentracién de disolvente organicos en la corriente de entrada del reactor varié
en el intervalo comprendido entre 1.7 y 6.3 g DQO L.

8.1.2  Evaluacion de las caracteristicas fisicoquimicas del fango anaerobio

La granulacidn en presencia de esferas de PVA, actuando como bioportadores
para la formacién de biomasa granular, se evalué atendiendo a la variacién temporal
de las caracteristicas fisicoquimicas del fango anaerobio. Para ello se tomaron
muestras del reactor en los dias 0, 30, 62, 83 y 100 y se determiné la distribucién de
tamafio de particula. Al finalizar el estudio, se determind el coeficiente de
integridad, la velocidad de sedimentacidn, la actividad metanogénica especifica, el
potencial bioquimico de metano y la morfologia de los granulos formados.

Los ensayos para estimar la actividad metanogénica especifica y el potencial
bioquimico de metano se efectuaron utilizando como sustrato organico la mezcla
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ternaria de disolventes compuesta por etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol
(relaciéon mdsica 7:2:1), y con cada componente de la mezcla como fuente Unica de
sustrato organico. La concentracién de sustrato se establecié en 3.0 g DQO L'y la
relacidn inéculo sustrato en 2.1 g SSV g DQO™. Los ensayos se realizaron por
triplicado a 25 °C.

8.1.3 Analisis de las comunidades microbianas

El andlisis de las comunidades microbianas y su variacidon temporal se llevd a
cabo mediante la técnica de DGGE. Las muestras objeto de estudio corresponden al
inéculo y a aquéllas tomadas del reactor en los dias 36, 50, 64 y 100.

8.2 RESULTADOS Y DISCUSION

8.2.1 Operacion del reactor UASB

En este apartado se detallan los resultados obtenidos relativos al rendimiento
y a la estabilidad del reactor UASB durante el experimento. En la Tabla 8.2 se
presentan los resultados promedio correspondientes a cada fase operacional. De
los valores obtenidos destaca la menor eficacia de eliminacién obtenida durante la
Fase | en comparacion con las siguientes fases. Como en los otros estudios que
componen esta tesis doctoral, en los que se ha evaluado la puesta en marcha de
reactores anaerobios con un fango en suspensién no adaptado a la degradacion de
disolventes organicos, la menor eficacia de eliminacién obtenida en la Fase | y su
variabilidad evidencian la necesidad de un periodo de adaptacion para la
degradacion del sustrato alimentado. Durante la Fase Il fue necesario aumentar el
suministro de bicarbonato desde un valor de 4 g NaHCOs L' a 4.5 g NaHCOs L a fin
de mantener el pH en valores préximos a la neutralidad al aumentar la carga de
disolventes en esta fase de operacién. El aumento en la alcalinidad resulté en una
mayor conductividad en esta fase.
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Tabla 8.2. Resultados experimentales obtenidos en las fases operacionales del
estudio.

Fase | Fase ll Fase lll
Tiempo (dias) (0-37) (38 - 83) (84 - 100)
CO (kg DQO m=3d) 0.6-3.5 4.0-10 15.0
EE (%) 60 + 29 86+7 83+7
COe2p (kg DQO M3d?) 0.06-0.37 0.42-1.06 1.58
EEe2r (%) 59 +11 73+5 64+7
Produccién de CHa (L CHa d%) 3.7+1.8 14.6+6.1 28.3+23
Y CHa (Nm?3 CHs kg DQO Ydegradada) 0.280+0.064 0.330+0.056 0.295 +0.024
pH 7.7+0.3 7.5+0.2 7.4+0.3
Conductividad (mS cm™) 5.5+0.8 5.8+0.5 5.5+0.6
Alcalinidad (g CaCOs L) 24+06 2.7+0.3 2.4+0.5

Y CHa: rendimiento de metano.

En la Figura 8.1 se muestra la variacion temporal de la carga organica
volumétrica aplicada al reactor, de la eficacia de eliminacidn de la materia orgdnica
y de la concentracién de acidos grasos volatiles. El primer dia de operacidon se
observé una eficacia de eliminacion baja (15 %), pese a que el Unico disolvente
detectado en el efluente del reactor fue el 1-etoxi-2-propanol, y a que la
concentracion de acidos grasos fue inferior a 50 mg L. En el dia de operacidn 3 se
observaron también resultados similares. Los andlisis de la DQO y del carbono
organico total soluble del efluente del reactor en este dia indicaron una concentracién
de materia organica superior a la alimentada: 2.4 gDQO L'y 0.7 g C L' en el efluente
respecto a 2.3 g DQO L y 0.6 g C L! en la corriente de entrada al reactor. Los
resultados obtenidos se asociaron a la desintegracion de algunas esferas de PVA
débilmente formadas, cuyo contenido orgdnico pudo contribuir a la concentracién
de materia organica en el efluente del reactor, afectando a la estimacién de su
rendimiento. Posteriormente, operando a una carga orgdnica de 1.1 kg DQO m3d!
en el dia 7, se obtuvo una eficacia de eliminacion del 70 %. También en este caso el
unico disolvente organico detectado en el efluente fue el 1-etoxi-2-propanoal,
representando sélo un 20 % de la concentracién de la materia organica soluble del
efluente; en este dia no se detectaron 4cidos grasos volatiles (Figura 8.2b). Estos
resultados sugieren que los productos asociados a la desintegracion de las esferas
de gel de PVA: PVAy alginato, pudieron estar presentes en el efluente. Sin embargo,
las concentraciones observadas fueron inferiores a la del dia 3, bien debido al lavado
del material desintegrado, o bien debido a la degradacion del mismo. En el caso del
PVA, Kawai y Hu (2009) sefialaron que en condiciones anaerobias la degradacion de
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este compuesto ocurre de manera lenta y estd influenciada por su peso molecular.
Matsumura et al. (1993) realizaron ensayos en reactores en discontinuo para
determinar la biodegradabilidad de PVA con pesos moleculares de 2000 y 14000
utilizando un fango anaerobio de una estacidon depuradora de aguas residuales y
sedimentos anaerobios de un rio. Estos autores reportaron eficacias de eliminacion
del carbono orgdnico total superiores al 60 % tras 40 dias en el caso del PVA de peso
molecular de 2000, y 150 dias para el PVA de peso molecular de 14000. La
degradacion anaerobia del alginato, un polisacarido lineal que contiene acidos
carboxilicos, puede ser llevada a cabo por microorganismos anaerobios facultativos
(Kita et al., 2015).
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Figura 8.1. Variacién temporal de: a) la carga organica volumétrica (—) y la eficacia

de eliminacién (®), y b) la concentracidn de acidos grasos volatiles en el efluente del
reactor UASB (A).
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La carga orgénica se incrementd en el dia 8 a un valor de 2.5 kg DQO m= d?,
ocasionando el descenso de la eficacia de eliminacion hasta el 57 %. Este descenso
en la eficacia de eliminacion estuvo asociado a la acumulacion de acidos grasos
volétiles, con una concentracién en torno a 1200 mg L%, tal como se observa en la
Figura 8.1b. No obstante, tras 11 dias operando a esta carga, la concentracion de
acidos grasos volatiles en el efluente disminuyd hasta 124 mg L' y se observd el
aumento concomitante de la eficacia de eliminacion hasta el 71 %. Al finalizar el
periodo de adaptacién, con una carga organica de 3.5 kg DQO m=3 d}, se obtuvo una
eficacia de eliminacidn del 89 % y una concentracidn de acidos grasos volatiles en el
efluente de 217 mg L. Las altas concentraciones de dacidos grasos volatiles
observadas durante la Fase | indican el desequilibrio entre la cinética del consumo
de sustrato por parte de los microorganismos acetogénicos y la conversiéon a metano
por parte de los metandgenos. Dicho desequilibrio pudo estar ocasionado por el
rapido incremento de la carga organica que se efectud durante esta fase. No
obstante, se observo el aumento gradual de la eficacia de eliminacion, reflejando la
adaptacion de los microorganismos a la degradacién del sustrato orgdnico.

Cabe sefialar, ademas, que durante la Fase | se registraron temperaturas de
operacion inferiores a 18 °C entre el dia 16 y el dia 27. Atendiendo a la sensibilidad
de los metandégenos a los cambios de temperatura y a su baja velocidad de
crecimiento en el intervalo psicrofilico, las bajas temperaturas de operacién en el
periodo indicado pudieron afectar al proceso de degradaciéon derivando en una
mayor inestabilidad.

Durante la Fase Il, que inicid en el dia 38, se obtuvieron eficacias de eliminacién
superiores a las observadas en la Fase I. El aumento de la carga orgdnica en esta fase
ocasiond un descenso de la eficacia de eliminacién para cada carga organica
aplicada, relacionado con la diferencia entre las velocidades de produccién y de
consumo de los acidos grasos volatiles (Figura 8.1). No obstante, para cada
incremento aplicado se obtuvieron eficacias de eliminacién finales superiores al
85 %. A la vista de los resultados obtenidos de formacién de biomasa granular que
se presentan en la seccion 8.2.2, en el dia 70 se afiadid al reactor un volumen de
0.6 L de esferas de PVA. Para la formacion de estas esferas se empled, ademas de
una solucidn saturada de 4cido bérico y cloruro de calcio, una solucidn de sulfato de
sodio como agente de gelificacién para reforzar su estructura siguiendo las
indicaciones de Takei et al. (2011). Pese al cambio de método para la elaboracion
de las esferas se observé de nuevo un descenso en la eficacia de eliminacion, desde
el 88 % en el dia 69 hasta el 60 % en el dia 71, probablemente debido a la presencia
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de PVAy/o alginato en el seno del reactor. A partir de este momento la recuperacién
del reactor fue rapida y, en el dia 83, al finalizar esta fase de operacién, la eficacia
de eliminacidén fue del 94 % operando a una carga orgdnica de 10 kg DQO m™3 d,
con concentraciones de acidos grasos volatiles en el efluente inferiores a 200 mg L™
gue indicaron una mayor capacidad de tratamiento del agua residual sintética
alimentada.

Al iniciar la Fase lll, en el dia 84, se incremento la carga organica hasta el valor
de 15 kg DQO m=3 d?, resultando en la disminucion de la eficacia de eliminacién
hasta un 75 % y en el aumento de la concentracién de acidos grasos volatiles en el
efluente con valores que oscilaron entre 493 y 881 mg L durante los primeros 10
dias de esta fase. Posteriormente, de manera progresiva, la eficacia de eliminacidn
aumenté hasta alcanzar valores superiores al 90 % con una concentracion de acidos
grasos volatiles en el efluente de 72 mg L al finalizar el experimento en el dia 100.

La concentracién de acidos grasos volatiles en el efluente del sistema se
mantuvo en valores relativamente altos durante las tres fases de operacién (370 +
276 mg L'Y). No obstante, el reactor alcanzd la carga orgénica de 15 kg DQO m™3 d*!
con altas eficacias de eliminacién en un periodo de aproximadamente 3 meses,
periodo relativamente corto considerando que el periodo de puesta en marcha de
reactores UASB que se indica en la bibliografia puede variar entre 2 y 8 meses (Liu
et al., 2003). El tiempo requerido para la puesta en marcha varia en funcién de las
caracteristicas del indculo, la composicién del agua residual a tratar y las
condiciones de operacion del reactor, y esta relacionado con el tiempo que requiere
el sistema para el desarrollo de la biomasa granular que permita la aplicacion de la
carga organica de interés (Ghangrekar et al., 1996; Liu et al., 2003; Tiwari et al.,
2006). Show et al. (2004) reportaron un periodo similar de 115 dias para alcanzar
una carga organica de 16 kg DQO m3 d! durante la puesta en marcha de un reactor
UASB que trataba un agua residual sintética contaminada con glucosa. Por su parte,
Oktem et al. (2007) reportaron un periodo de puesta en marcha de 97 dias para el
tratamiento de un agua residual procedente de una industria farmacéutica
compuesta por acetato de n-butilo, dimetil formamida, isopropanol, acetato de etilo
y cloruro de metileno en un reactor UASB hibrido, aplicando una carga organica de
3 kg DQO m3 dl. Sudmalis et al. (2018) consiguieron la operacién estable de
reactores UASB que trataban un agua residual compuesta por glucosa, acetato,
triptona y altas concentraciones de sodio (5-20 mg Na* L) en tan sélo tres semanas,
operando a cargas organicas bajas de 1 a 1.4 kg DQO m3d, y en 100 dias, operando
a una carga organica maxima de 16 kg DQO m=3d.
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La Figura 8.2 muestra la produccién y el rendimiento de metano para cada carga
organica aplicada durante las diferentes fases del estudio. En dicha figura se puede
observar que la produccién de metano aumentd de acuerdo con el incremento en la
carga orgdnica. En la primera fase de operacion el rendimiento de metano, estimado
a partir de la degradacion de la materia organica suministrada en el alimento, varié en
el intervalo comprendido entre 0.172 y 0.402 Nm?3 CHs kg DQO gegradada. EI méximo
valor se obtuvo en el dia 10, donde la producciéon fue superior al valor
estequiométrico, un hecho que podria asociarse con la presencia de materia
organica procedente de la desintegracion de las esferas en el efluente del reactor.
En la Fase Il se obtuvieron valores mas préoximos al estequiométrico, con un valor
promedio de 0.330 + 0.056 Nm3CH, kg DQOgegradada, aunque en el dia 71 se observo
un coeficiente de rendimiento de 0.490 Nm?3CHz kg DQO™ degradada. Este rendimiento
inusualmente alto puede atribuirse al incremento de la materia orgdnica en el
efluente como producto de la adicion de las nuevas esferas de PVA (Figura 8.1a), y
a su degradacion, resultando en un aumento de la produccién de metano, que en
este dia fue de 16.8 NL d. Este valor excede la produccidn diaria promedio de
12.2 £ 0.3 NL d! observada con anterioridad a la adicion de las esferas, y sugiere
qgue los microorganismos presentes en el reactor podrian haber efectuado la
degradacion de una fraccidon del PVA-alginato disponible en el medio, lo cual
muestra a su vez la adaptacion de dichos microorganismos a la degradacion de estos
sustratos. Posteriormente, el rendimiento de metano se mantuvo en los valores
habituales cercanos a 0.32 Nm3 CHa kg DQO gegradada. EN la Gltima fase el rendimiento
de metano descendid a un valor de 0.295 + 0.025 Nm?3 CHs kg DQO" gegradada debido al
aumentode la carga orgdnica hasta 15 kg DQO m3d™.
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Figura 8.2. Carga organica aplicada (—), produccion de metano (O) y rendimiento
de metano durante las diferentes fases del estudio (A )2.

En la Figura 8.3 se ilustra la produccidon de metano en funcién de la carga
organica degradada en el reactor, considerando los valores obtenidos al alcanzar
eficacias de eliminacidn estables para cada incremento de la carga organica
aplicada. La produccién de metano aumentd (coeficiente R? de 0.9924) al aumentar
la carga organica, con un rendimiento de 0.304 + 0.006 Nm3 CHs kg DQO Yqegradada. El
rendimiento de metano obtenido se encuentra en el intervalo reportado en la
bibliografia para el tratamiento de aguas residuales que contienen disolventes
organicos (Bravo et al., 2017; Enright et al., 2009; Ferrero et al., 2018; Lafita et al.,
2015), y es similar al rendimiento obtenido para los reactores que se estudiaron en
el Capitulo 5. El contenido de metano en el biogas varié entre el 71y el 75 % durante
las tres fases de operacion.

2Los rendimientos de metano estimados durante los primeros 6 dias del estudio no se
consideraron para la realizaciéon del grafico debido al aumento de la materia organica en el
efluente como consecuencia de la desintegracidn de las esferas de PVA.
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Figura 8.3. Produccion de metano en funciéon de la carga organica degradada en el
reactor UASB.

Durante este estudio se evalud la composicion del efluente del reactor con el
propdsito de determinar la eficacia de degradacion de los disolventes alimentados.
De nuevo, los disolventes etanol y acetato de etilo se eliminaron con eficacias de
eliminacion superiores al 99 % en todas las fases del estudio. La eficacia de
degradacion del 1-etoxi-2-propanol fue inferior. En la Figura 8.4 se muestran la
variacion temporal de la carga organica de 1-etoxi-2-propanol aplicada (g DQO d!),
la concentracion de 1-etoxi-2-propanol en el afluente del reactor y su eficacia de
eliminacion. La eficacia de eliminacién inicial presentd un valor de sdélo el 38 %, y
aumenté de manera progresiva pese al aumento de la carga organica de entrada
hasta alcanzar un valor maximo del 72 % en el dia 26. La concentracion de 1-etoxi-
2-propanol en el efluente del reactor se mantuvo relativamente estable en un valor
de 126 + 19 mg L, excepto en el periodo comprendido entre los dias 28 y 37,
cuando el aumento en la carga ocasiond el descenso de la eficacia de eliminacién
hasta un valor del 54 %. En la Fase ll, la concentracion en el efluente del reactor
oscilé entre 98 y 211 mg L? debido al aumento de la carga de 1-etoxi-2-propanol;
no obstante, respecto a la Fase |, |a eficacia de eliminacidon aumenté a un valor del
73 £ 4 %, indicando una mayor capacidad de eliminacidon de este disolvente
organico. En la Fase lll, el aumento de la carga orgdnica condujo a la acumulacién
de 1-etoxi-2-propanol en el efluente con concentraciones de hasta 280 mg L%, y
con la consecuente diminucién de la eficacia de eliminacién hasta valores en



272 |Puesta en marcha de un reactor UASB en presencia de esferas de PVA

torno al 60 % que se mantuvieron hasta finalizar el estudio. Asi, el aumento de
la carga desde 8.2 hasta 12.4 g DQO d*! afecté a la actividad de los
microorganismos capaces de llevar a cabo la degradacion de este compuesto.
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Figura 8.4. Variacidén temporal de la carga orgdnica de 1-etoxi-2-propanol aplicada

(—), concentracion de 1-etoxi-2-propanol en el efluente (O) y eficacia de
eliminacion durante las diferentes fases del estudio (m).

En la Figura 8.5 se muestra la variaciéon temporal de la concentracion de sélidos
suspendidos volatiles en el efluente del reactor. El lavado de biomasa disminuyé
desde un valor de 320 mg SSV L? al iniciar la Fase I, hasta valores préximos a
100 mg L! a partir del dia 10 y hasta finalizar el experimento; con excepcién del dia
71 en el que se observd una elevada concentracion de sélidos suspendidos volatiles
en el efluente del reactor como resultado de la desintegracion de las esferas de PVA
y del incremento en la produccién de biogas.
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Figura 8.5. Variacion temporal de la concentracidon de sélidos suspendidos volatiles
(SSV) en el efluente del reactor.

Los resultados obtenidos en cuanto al rendimiento del sistema indican una
evolucién satisfactoria de la eficacia de eliminacién de la materia organica
alimentada, con una produccién de metano cercana al valor estequiométrico y una
pérdida de sdlidos estable. A pesar de las condiciones estresantes a las que operd
el reactor UASB, se consiguio la puesta en marcha del sistema a partir de un fango
anaerobio en suspensién, alcanzando la carga organica de 15 kg DQO m?3 d
establecida con eficacias de eliminacion superiores al 90 %.

8.2.2 Formacion de biomasa granular en presencia de esferas de PVA

Como se ha mencionado previamente, durante la realizacién del estudio se
observé la desintegraciéon de las esferas de PVA. No obstante, no todo el material
adicionado se desintegro; se observaron esferas de PVA en el efluente, en la parte
superior del reactor flotando y otras en la zona del manto de lodos, entre el lecho
de reaccién y el separador GLS. Tras la segunda adicién de esferas, fabricadas con
Na,SO, para reforzar su estructura, se observd el mismo fendmeno de
desintegracion.

En la Figura 8.6 se muestra una imagen obtenida por microscopia electrdnica
de barrido realizada a las esferas de PVA. A diferencia de una superficie porosa que
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pudiera propiciar la adhesién de los microorganismos, la superficie de las esferas de
PVA fabricadas inicialmente presentd un aspecto bastante liso. Las esferas
obtenidas con Na;SO4 presentaron una superficie diferente semejante a una matriz
de sustancias poliméricas; aun asi, dista de la morfologia reticular que se ha
reportado en la bibliografia para esferas de gel de PVA-alginato obtenidas en
condiciones similares (Takei et al., 2011) o de adquisicidn comercial (Chaikasem,
2015; Jin et al., 2016; Wenjie et al., 2008). La desintegracidon de las esferas de PVA
estaria asociada a una gelificacidn inestable que propicié la pérdida del PVA de
aquéllas esferas inicialmente formadas.

2um

MAG: 10000 x . MAG: 10000 x.

Figura 8.6. Microscopia electrdnica de barrido de la morfologia de las esferas de
PVA: a) Esferas de PVA al iniciar el experimento, b) Magnificacidn de la superficie de
las esferas al iniciar el experimento (5000x), c) Magnificacion de la superficie de las
esferas al iniciar el experimento (10000x) y d) Magnificacion de las esferas de PVA
elaboradas con Na;SO4 (10000x).

Con el propésito de evaluar el efecto de las condiciones operacionales
establecidas sobre la formacién de biomasa granular, asi como una posible
influencia del PVA-alginato en dicha formacidn, se evaluaron las caracteristicas del
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fango anaerobio. Durante el estudio se determind la variacién temporal del tamafio
de particula vy, al finalizar éste, se evaluaron otras caracteristicas del fango como la
velocidad de sedimentacion, la resistencia de los granulos y la actividad
metanogénica especifica. En esta seccidn se detallan los resultados obtenidos.

Evolucion del tamafio de particula

En la Tabla 8.3 se presenta la distribuciéon de tamafio de particula de las
muestras de biomasa extraidas del reactor UASB en el trascurso del estudio. Los
resultados también se presentan en la Figura 8.7 facilitando la visualizacién. La
distribucidn de tamafio de particula de la muestra correspondiente al inéculo
evidencia su naturaleza dispersa o en suspension, con un porcentaje de particulas
con un tamafio inferior a 100 um del 74.7 % y un didmetro medio de particula de 85
pum. Tras 30 dias de operacion, el didmetro medio de particula aumentd
considerablemente hasta un valor de 441 um, y el porcentaje de granulos (particulas
con un tamafio >300 um) fue del 64.3 %. El aumento del tamafio de particula,
ademads de corresponder a la formacién natural de granulos, también podria
relacionarse con la presencia de esferas de PVA. No obstante, la ausencia de
particulas con un tamafio superior a 2000 um, pese a que el 80 % de las esferas
elaboradas presentaban un tamafo superior a éste valor al iniciar el experimento,
indica la desintegracién de las mismas. En la muestra correspondiente al dia 62 el
porcentaje de granulos y el didmetro medio de particula descendieron debido al
lavado o a la desintegracion de esferas de PVA, tal como se deduce de la
desaparicién de particulas con un tamafo superior a 1100 um, que alcanzaba un
valor del 3.9 % en la muestra anterior. Los valores obtenidos al final de la Fase Il
muestran que la adicién de las nuevas esferas de PVA en el dia 70 no influyd
significativamente en la distribucién de tamafio de particula, como se podria intuir,
tras los resultados obtenidos del rendimiento del reactor que indicaron una
desintegracion de las esferas: pérdida de biomasa, aumento de la concentracién de
materia orgdnica en el efluente y una produccién de metano superior al valor
estequiométrico.
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Tabla 8.3. Distribucion de tamafio de particula (%) de las muestras de biomasa
tomadas en el transcurso del estudio.

% (um) Fase | Faselll Fase lll
Dia 0 30 62 83 100
<100 74.7 18.6 24.4 22.0 13.2
100-300 19.6 17.1 24.2 28.6 21.5
300-600 5.5 30.8 33.4 31.3 41.5
600-1000 0.2 29.5 18.1 16.6 23.6
1000-1500 0.0 3.3 0.0 1.1 0.2
1500-2000 0.0 0.6 0.0 0.4 0.0
>2000 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0
>300 5.7 64.3 51.5 49.5 65.3
& (um) 85 441 317 330 387

: didmetro medio de particula.
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Figura 8.7. Variacién temporal de la distribucién de tamafio de particula.
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Al finalizar el estudio (dia 100) se observé el aumento en el tamafio medio de
particula hasta un valor de 387 um y el aumento del porcentaje de granulos,
alcanzado un valor del 65.3 %. En la Figura 8.8 se muestra una imagen de
microscopia electrénica de barrido de los granulos formados en el reactor UASB. Los
granulos presentaron una estructura rigida con una superficie regular y densa
(Figura 8.8a), con una comunidad microbiana heterogénea compuesta por
microorganismos con morfologia de filamentos, cocos y bacilos (Figura 8.8b).

2 fm Tl 5-"':5'
Figura 8.8. Microscopia electrénica de barrido de la morfologia de los granulos al
finalizar el estudio: a) Superficie de los granulos y b) Magnificacion de los granulos

(4500x).

En contraste con los resultados obtenidos en este estudio, Wenjie et al. (2008)
reportaron la mejora del proceso de granulacién en un reactor UASB que trataba un
agua residual sintética compuesta por licor de maiz al usar esferas de PVA como
portadores de biomasa. Aproximadamente el 80 % de las esferas que se anadieron
al inocular el reactor sirvieron como nucleos para la formaciéon de granulos, los
cuales exhibieron una velocidad de sedimentacién de 200 m h™! y una cantidad de
biomasa adherida de 0.93 g SSV g PVAl; mientras que la formacién natural de
agregados no se alcanzd con éxito. Jin et al. (2016) obtuvieron resultados similares
durante el tratamiento de un agua residual contaminada con etilenglicol en un
reactor EGSB inoculado con esferas de PVA, alcanzando una cantidad de biomasa
adherida a las esferas de 0.83 g SSV g PVA™. En ambos estudios se usaron esferas de
PVA de adquisicién comercial.

Si bien es cierto que, debido a los aspectos anteriormente indicados no se
puede determinar si las esferas que permanecieron en el sistema intervinieron
directamente en la formaciéon de granulos actuando como bioportadores de
biomasa, el hecho de que éstas permanecieran fluidizadas en el manto de lodos
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sugiere una menor posibilidad de contacto con la biomasa, un aspecto fundamental
para propiciar la adhesién de los microorganismos a cualquier tipo de particula de
naturaleza orgdnica o inorganica que actie como centro de nucleacién o portador
de biomasa (Hulshoff por et al. 2004). Sin embargo, los resultados positivos respecto
a la formacion de biomasa granular en un corto tiempo de operaciéon podrian
asociarse, entre otros factores, a la presencia del alginato, un polisacarido que
puede favorecer la agregacién entre microorganismos. De acuerdo con Sobeck and
Giggins (2002), entre las EPS que los microorganismos pueden producir se
encuentra un polimero extracelular similar al alginato, un polisacdrido extracelular
lineal que se compone de dcido manurdnico y acido glucurédnico, y que, en presencia
de Ca?*, forma una estructura reticular con propiedades gelificantes que propicia la
unién entre las células. En estudios acerca de la composicidn de las sustancias
poliméricas extracelulares que dan lugar a la formacién de granulos aerobios, se han
identificado también polisacaridos extracelulares similares al alginato que acttan
como geles para la formacién de granulos (Ding et al., 2015; Y. Li et al., 2014; Lin
et al., 2013; Seviour et al., 2012; Yuan et al., 2014). Y. Li et al. (2014) desarrollaron
con éxito granulos aerobios en presencia de altas concentraciones de alginato
(180 mg g SST1), y propusieron la gelificacidn como el principal mecanismo para la
granulacion. Por consiguiente, se podria esperar que la presencia de este polimero
en el reactor, como consecuencia de la desintegracion de las esferas, tuviera un
efecto en la formacién temprana de agregados, considerando ademas que el agua
residual sintética se alimentaba al reactor con una concentracién de 150 mg Ca? L.

La biomasa granular obtenida al finalizar el experimento exhibié una velocidad
de sedimentaciéon de 30.2 m h', similar a la obtenida para el fango granular del
reactor de control en el estudio que se expuso en el capitulo 5, 26.4 m h', y algo
superior a la del ensayo de granulacidn con alimentacion intermitente (Capitulo 7).
Los valores del coeficiente de integridad (Cl) de la biomasa granular fueron 75.4,
63.8 y 60.9 % después de 2 (Cl,), 3 (Cl3) y 5 (Cls) minutos de agitacidn en los ensayos
de resistencia, respectivamente, indicando una alta resistencia de los granulos al
esfuerzo cortante inducido. Sudmalis et al. (2018) obtuvieron un Cl, de 60.2 % para
granulos desarrollados durante el tratamiento de un agua residual con una elevada
salinidad (5 g Na* L%). El valor de Cls fue similar al obtenido para los fangos del
ensayo presentado en el Capitulo 7.
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Actividad metanogénica especifica y potencial bioquimico de metano

Una vez finalizado el estudio se determind la actividad metanogénica
especifica y el potencial bioguimico de metano del fango granular desarrollado. Para
la realizacién de los ensayos se empled como sustrato cada componente de la
mezcla ternaria de disolventes orgdnicos: etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-
propanol, y la mezcla con una relacién masica 7:2:1. La concentracion de sustrato
se establecié en 3.0 g DQO L1y la relacién indculo sustrato en 2.1 g SSV g DQO™.
Todos los ensayos se realizaron por triplicado a 25 °C.

En la Figura 8.9 se muestra el volumen acumulado de metano producido para
cada sustrato evaluado. Como en el resto de ensayos realizados durante el
desarrollo de esta tesis doctoral para evaluar la actividad metabdlica del fango
anaerobio, el 1-etoxi-2-propanol evidencié una menor biodegradabilidad respecto
a los otros disolventes organicos, que posiblemente estd relacionada con la
limitacidn cinética de la etapa de hidrélisis para la escision del enlace éter que da
lugar a los productos intermediarios, los cuales posteriormente se convierten en
metano. Fueron necesarios alrededor de 5 dias para la conversion del 1-etoxi-2-
propanol a metano; mientras que los otros sustratos evaluados fueron degradados
casi en su totalidad en menos de 30 horas. Los datos correspondientes al potencial
bioguimico de metano (PBM) y a la actividad metanogénica especifica (AME) de la
biomasa tras los 100 dias de duracién del ensayo se presentan en la Tabla 8.4.
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Figura 8.9. Produccion de metano acumulado durante la degradacién de 3.0 g DQO L
de los disolventes de interés: a) etanol, acetato de etilo y la mezcla ternaria y b) 1-etoxi-
2-propanol (E2P).
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Tabla 8.4. Potencial bioquimico de metano y actividad metanogénica especifica de
la biomasa para los distintos sustratos evaluados.

Sustrato organico Etanol Acetato de etilo :ﬂ::::l- Mezcla
PBM (NmL CH4 g DQO™) 312+11 333+3 329+98 295+3
AME (NmL CHa g SSV1d?Y) 422 +3 34514 1105 37016
Recuperacién de CHa (%) 89+3 95+1 94 +2 84+1
EEcot (%) 96 +2 93+1 95+3 94 +2

EEcor: eficacia de eliminacidn del carbono organico total alimentado.

La evaluacidn de la actividad metanogénica mostré un resultado mayor para el
etanol, como era de esperar, con un valor de 422 + 3 NmL CH4 g SSV! d-%, seguido
de la mezcla ternaria de disolventes con 370 + 16 NmL CH4 g SSV! d-1, el acetato de
etilo con 345 + 4 NmL CH4 g SSV? d-! y el 1-etoxi-2-propanol con un valor de
110.4 +5.0 NmL CH4 gSSV-1d?. Los resultados obtenidos muestran la misma
tendencia que en los ensayos anteriores.

8.2.3  Analisis de las comunidades microbianas

La variacidon temporal de las poblaciones microbianas durante el estudio se
analizé6 mediante la aplicacién de la técnica de electroforesis en gel con gradiente
desnaturalizante (DGGE) y la secuenciacion del gen ARNr 16S de las bandas
predominantes. En la Figura 8.10 se muestran los perfiles de DGGE de las
poblaciones del dominio Bacteria (Figura 8.10a) y del dominio Arquea (Figura 8.10b)
para el indculo y para cuatro muestras de biomasa correspondientes a los dias 36,
50, 64 y 100 del estudio. En dicha figura se indican las bandas predominantes
aisladas del gel y posteriormente secuenciadas. En la Tabla 8.5 se presenta la
identificacidn de las secuencias del gen ARNr 16S de las bandas aisladas, el nimero
de acceso, el porcentaje de similitud en relacién con las secuencias de la base de
datos GenBank y su afiliacién filogenética.

A partir del gel del dominio Bacteria se aislaron 12 bandas, 5 de las cuales
estaban presentes en el indculo (Inéculo 11): B1, B2, B3, B5 y B11. Cuatro de estas
bandas permanecieron en las diferentes fases del estudio (B1, B2, B5 y B11) junto con
las bandas restantes: B4, B6, B7 B8, B9 B10 y B12, evidenciando asi el aumento en la
diversidad de las poblaciones de bacterias en comparacién con el inéculo. El aumento
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a) b)

Dia 0 36 50 64 100 Dia 0 36 50 64 100

Figura 8.10. Variacion temporal de los perfiles de DGGE de |la biomasa tomada del
reactor durante el experimento. a) DGGE de bacterias y b) DGGE de arqueas.

del nimero de bandas puede relacionarse con el cambio en las condiciones de
operacion en el presente experimento respecto a las condiciones aplicadas en el
digestor del cual procedia el indculo, por ejemplo, el cambio del sustrato orgdnico
o de la temperatura. Otros autores han reportado resultados similares. Xing et al.
(2009) observaron un aumento de la diversidad de las comunidades de bacterias al
disminuir la temperatura de operacion de 20 a 15 °C en un reactor EGSB aplicado al
tratamiento de un agua residual sintética de cerveceria. Asimismo, Kovacik et al.
(2010) encontraron que el paso de un agua residual sintética de cerveceria a sélo
acetato en un reactor UASB produjo un incremento transitorio de la diversidad de
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bacterias. Lafita (2016) también observd un aumento en la diversidad de las
poblaciones de bacterias de reactores EGSB que trataban disolventes organicos, y
cuyo indculo procedia de una industria cervecera. En el presente estudio los perfiles
de bandas muestran, ademas, que a partir del dia 36 las poblaciones de bacterias
predominantes prevalecieron en el reactor hasta finalizar el estudio en el dia 100.
No obstante, la intensidad relativa de algunas bandas aumentd o disminuyd a lo
largo del experimento. En este sentido, la banda B7 presentd una mayor intensidad
en el dia 36, y posteriormente, su intensidad disminuyd. Por otra parte, la intensidad
de la banda B9 aumentd de manera progresiva desde el dia 36 hasta el final del
estudio en el dia 100. Buzzini et al. (2006) también observaron que la estructura de
las poblaciones de bacterias de un reactor UASB que trataba el agua residual de una
planta de pulpa de papel prevalecié tras 180 dias de operacidn.

Las secuencias del gen ARNr 16S de las 12 bandas de bacterias predominantes
pertenecen a los filos Bacteriodetes (3), Firmicutes (2) Proteobacteria (5), Chloroflexi
(1) y Spirochaetes (1). El filo Bacteriodetes estuvo representado por las bandas B1,
B4 y B5. Las bandas B1 y B5 se identificaron como Paludibacter propionicigenes y
Paludibacter jiangxiensis. Ambas bacterias son microorganismos anaerobios
estrictos que crecen en el intervalo de temperatura de 15 a 35 °C, y que utilizan
varios azlUcares, entre ellos glucosa y fructosa, para la producciéon de acetato y
propionato, principalmente (Qiu et al., 2014; Ueki et al., 2006). Paludibacter sp. se
ha identificado en reactores de alta carga que operan a bajas temperaturas (O’Reilly
et al., 2010). La banda B4, que presentd similitud con Dysgonomonas alginatilytica,
no se detectd en el indculo. Esta bacteria se ha descrito como un microorganismo
anaerobio facultativo que crece en el intervalo de temperatura comprendido entre
20 y 37 °C, y que utiliza para su crecimiento alginato, ademads de otros sustratos
como glucosa, lactosa, arabinosa, sacarosa, malato y lactato (Kita et al., 2015). La no
deteccion de este microorganismo en el indculo, y su presencia en todas las
muestras analizadas durante la operacion del reactor, demuestra que el alginato
derivado de la desintegracién de las esferas de PVA sirvié como sustrato para su
crecimiento.
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Pertenecientes al filo Firmicutes se identificaron los microorganismos
Clostridium cellulolyticum (B2) y Cellulosilyticum lentocellum (B12), ambos del orden
Clostridiales. C. cellulolyticum es una bacteria mesofilica anaerobia capaz de
efectuar la fermentacién de celulosa, formando principalmente etanol, acetato,
lactato, formiato, CO; e hidrégeno, con una temperatura éptima de crecimiento en
el intervalo entre 32 y 35 °C, y una temperatura minima de 25 °C (Petitdemange
et al., 1984). Aunque este microorganismo estuvo presente en el reactor durante el
experimento, la intensidad de la banda (B2) disminuyé respecto al inéculo (Figura
8.10a), posiblemente debido a la temperatura de operacion del reactor (inferior a
25 °C) y a la composicidn del sustrato. Cellulosilyticum lentocellum también puede
efectuar la fermentacion de celulosa; no obstante, este microorganismo crece en
un amplio intervalo de temperatura comprendido entre 15 y 47.5 °C (Cai y Dong,
2010).

La banda B3 corresponde a Anaerolinea Thermophila, un microorganismo
termofilico cuya temperatura dptima de crecimiento es de 55 °C (Chu et al., 2005).
Esta bacteria se observé en el indculo, pero no fue detectada posteriormente en
ninguna de las muestras evaluadas. La temperatura mesofilica subéptima a la que
se llevé a cabo el experimento (22.0 + 2.6 °C; Tabla 8.1) pudo causar la desaparicion
de este microorganismo. La banda B11 presenté similitud con Treponema Zuelzerae,
una bacteria fermentativa que puede utilizar varios azlicares como sustrato y que
requiere CO; para su crecimiento, el cual tiene lugar en el intervalo de temperatura
comprendido entre 20 y 40 °C (Veldkamp, 1960).

Las bandas B6 a la B10 se detectaron durante la operacién de los reactores,
pero no se observaron en el indculo, lo cual sugiere que su presencia estd
determinada por el sustrato organico alimentado y las condiciones de operacion del
reactor. Los microorganismos asociados a las bandas indicadas pertenecen al filo
Proteobacteria: Pelobacter propionicus, Geobacter psychrophilus, Geobacter
chapellei, Smithella propionica y Wolinella succinogenes. A excepcion de Wolinella
succinogenes, todos los microorganismos mencionados han sido previamente
identificados y sus particularidades descritas en los analisis microbioldgicos de los
experimentos llevados a cabo durante la realizacién de esta tesis doctoral. La
presencia de estos microorganismos en la biomasa anaerobia desarrollada en los
diferentes experimentos, pone de manifiesto su importancia dentro de la estructura
microbiana que efectla la degradacién de la mezcla de disolventes organicos de
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interés, a partir del inéculo del digestor anaerobio de Quart-Benager. La banda B9
corresponde a Wolinella succinogenes, un microorganismo anaerobio que oxida el
hidrégeno con nitrato como aceptor de electrones (Cord-Ruwisch et al., 1998). Esta
bacteria puede oxidar acetato en asociacion sintréfica con Geobacter
sulfurreducens, obteniendo como productos CO; y amonio a través de un
mecanismo —diferente al mecanismo de transferencia de hidrégeno entre
especies— en el que la cisteina media la trasferencia de electrones entre los dos
microorganismos (Cord-Ruwisch et al., 1998; Kaden et al., 2002).

En la Figura 8.10b se muestran los perfiles de bandas obtenidos en el analisis
de las poblaciones de arqueas del inéculo y de las muestras del reactor UASB
tomadas a lo largo del estudio. La diversidad poblacional en el dominio Arquea fue
considerablemente mas baja que en el dominio Bacteria, tal como se ha observado
en otras investigaciones (Collins et al., 2003; O’Reilly et al., 2010; Oz et al., 2012) y
en los ensayos de la presente tesis. En el indculo se observaron tres bandas
predominantes, Al, A2 y A3. La banda A3 desparecioé tras 36 dias de operacion;
mientras que las bandas Al y A2 permanecieron en todas las muestras evaluadas,
indicando asi la estabilidad de las comunidades de arqueas pese al cambio de los
pardmetros operacionales, como la carga orgdnica o el tiempo de retencion
hidraulico, durante la puesta en marcha del reactor. Bravo et al. (2017) también
observaron la disminucién de la diversidad de las poblaciones de arqueas durante
la operacién de un reactor EGSB que trataba una mezcla de disolventes organicos.
Los autores atribuyeron este efecto al cambio en la fuente de carbono, desde un
agua residual compleja, a un agua residual compuesta por pocos disolventes
organicos.

La Banda Al presenté una similitud idéntica con Methanocorpusculum
aggregans, una arquea metanogénica que utiliza como sustratos H,-CO, y formiato,
Yy que requiere acetato y extracto de levadura para su crecimiento. Este
microorganismo, predominante en el indculo y en las muestras tomadas durante la
operacion del reactor, se caracteriza por formar pequefios agregados (Ollivier et al.,
1985; Xun et al., 1989).

La banda A2 fue identificada como Methanosaeta concilii. Como se ha
mencionado durante el desarrollo de esta tesis doctoral, las especies del género
Methanosaeta son metandgenos acetocldsticos cominmente predominantes en
reactores anaerobios, en particular, en sistemas que operan con concentraciones
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bajas de acido acético debido a su alta afinidad por este sustrato respecto a otros
metandgenos acetoclasticos pertenecientes al género Methanosarcina (Jetten
et al., 1992; Leclerc et al., 2004; Mclnerney, 2001). Sin embargo, en las muestras
evaluadas no se detectd ningln microorganismo asociado a Methanosarcina,
aunque la concentracidn de 4cido grasos se mantuvo en valores relativamente altos
(370 + 276 mg L) durante las tres fases de operacién, y a que las especies que
conforman este género pueden utilizar otros sustratos para la formacién de metano
como H,-CO, y formiato. Al respecto, se ha sefialado que ademas de la
concentracién de acetato, otros factores como la carga organica, la carga hidraulica,
y la concentracién de nutrientes determinan la presencia de estos dos
microorganismos en reactores anaerobios (Liu y Whitman, 2008; Schmidt y Ahring,
1996). Debido a la sensibilidad de Methanosarcina a la turbulencia y al estrés
hidraulico, la estrategia de puesta en marcha del reactor con un aumento rapido de
la carga orgdnica pudo favorecer la presencia de Methanosaeta, en virtud de su
eficiente adhesidn y su participacion en la formacidn de granulos.

La banda A3, correspondiente a Methanobacterium formicicum, se observé en
elinéculo y posteriormente no fue detectada en el resto de las muestras analizadas.
Las especies del género Methanobacterium son microorganismos hidrogenotréficos
que producen metano a partir de H,-CO,, formiato e isopropanol-CO;, con una
temperatura éptima de crecimiento en el intervalo entre 37 y 45 °C (Liu y Whitman,
2008). La temperatura de operacion del reactor pudo ejercer una presion selectiva
sobre este microorganismo causando su desaparicién.

Aligual que en los andlisis microbiolégicos realizados en los otros capitulos que
conforman esta tesis doctoral, las arqueas metanogénicas del género
Methanocorpusculum fueron predominantes en el fango obtenido tras 100 dias de
operacion, indicando su funcionalidad en la ruta hidrogenotrdfica y acetogénica
para la degradacién anaerobia del agua residual de interés hasta metano.

8.3 CONCLUSIONES

En este capitulo se ha evaluado la puesta en marcha de un reactor UASB
aplicado al tratamiento continuo de un agua residual sintética de interés industrial,
a partir de un fango en suspensién en presencia de esferas de PVA. Las principales
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conclusiones extraidas de los resultados que se discuten en el presente estudio se
exponen a continuacién:

La puesta en marcha del reactor UASB empleado para el tratamiento continuo
de un agua residual sintética que contiene etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-
propanol a temperatura ambiente y a partir de un fango en suspension, se consiguid
de manera satisfactoria en un tiempo de operacién de 100 dias, alcanzando la carga
orgdnica de tratamiento establecida de 15 kg DQO m3 d con una eficacia de
eliminacion superior al 90 %.

Los resultados correspondientes al seguimiento del reactor evidenciaron la
desintegracion de las esferas de PVA. Puesto que en la bibliografia se han descrito
las esferas de gel de PVA como un material eficaz para la formacion de granulos en
sistemas de tratamiento de aguas residuales, se deduce que el método empleado
para su elaboracién no fue el adecuado para garantizar su estabilidad en el medio
en presencia de los disolventes. Los resultados muestran, ademds, que dada la
naturaleza orgdnica de los compuestos utilizados para la formacién de las esferas —
PVA vy alginato—, su presencia en el sistema pudo afectar a la estimacién de los
parametros de rendimiento del reactor, tales como la eficacia de eliminacién de la
materia orgdnica soluble y el rendimiento de la produccién de metano. Pese a ello,
este Ultimo pardmetro presentd un valor de 0.304 + 0.006 NmL CH4 kg DQOgegradada
a partir de los datos de los periodos de operacién en los que no se observé
desintegracion de esferas de PVA.

Como se ha demostrado en otros experimentos llevados a cabo en esta tesis
doctoral, la eficacia de eliminacién del disolvente 1-etoxi-2-propanol en reactores
de lecho granular es moderada. En este estudio la capacidad de eliminacion resulté
ser del 66 % aplicando cargas orgdnicas bajas comprendidas en el intervalo entre
0.06 y 1.58 kg DQO m3 d.

La desintegracion de las esferas de PVA durante el transcurso del estudio
impide determinar su influencia en el sistema como bioportadores para la
formacién de biomasa granular. No obstante, la estrategia de puesta en marcha del
reactor con un incremento gradual de la carga organica y posiblemente la presencia
de alginato en el medio —un polisacarido que ha sido identificado como parte de
los polimeros extracelulares que secretan los microorganismos durante la
formacién de granulos— permitié la formacién rdpida de biomasa granular, tal
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como lo indicé el incremento del tamafio medio de particula desde 85 hasta 441 um
tras 30 dias de operacion. Las caracteristicas fisicoquimicas de los granulos
formados se ajustaron a los valores reportados en la bibliografia.

El analisis de la evolucidon microbioldgica del fango anaerobio evidencié el
aumento de la diversidad de las poblaciones en el dominio Bacteria respecto al
indculo. Las poblaciones de bacterias predominantes en la biomasa granular
pertenecen, en su mayoria, a los filos Bacteriodetes y Proteobacteria. Los
microorganismos que representan este Ultimo filo se identificaron en todas las
muestras analizadas, excepto en el indculo, lo cual demuestra que su presencia
pudo estar asociada a la composicion del agua residual sintética de interés y a las
condiciones de operacidon del reactor. Dichos microorganismos presentaron
similitud con los géneros Pelobacter, Geobacter, Smithella y Wolinella, asociados a
la degradacion sintréfica de sustratos organicos, incluidos alcoholes y acidos grasos
volatiles. El andlisis de las comunidades de bacterias demostrd, ademas, que el
alginato pudo servir como sustrato para el crecimiento de algunos microorganismos
como Dysgonomonas alginatilytica.

Del analisis de las poblaciones de arqueas destaca, tal como se ha presentado
en los diferentes estudios de esta tesis doctoral, la predominancia del género
Methanocorpusculum. En este estudio, en particular, se identificd la especie
Methanocorpusculum aggregans, un microorganismo capaz de formar pequefios
agregados. La predominancia de Methanocorpusculum refleja su importancia para
efectuar la conversion de disolventes organicos de interés industrial en reactores
inoculados con un fango en suspensién, actuando en asociacion sintroéfica con
bacterias acetogénicas. Si bien la concentracién de acidos grasos volatiles presenté
valores relativamente altos durante las tres fases de operacién, Methanosaeta fue
el Unico metandgeno acetoclastico identificado en el reactor, demostrando que
ademads de la concentracidon de acidos grasos en el medio, otros pardmetros
operacionales determinan la prevalencia de este microorganismo en reactores de
tipo UASB.
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En esta tesis doctoral se ha estudiado la formacién y la evolucién de biomasa
granular en reactores anaerobios de alta carga empleados para el tratamiento
anaerobio de un agua residual sintética contaminada con los disolventes organicos
etanol, acetato de etilo y 1-etoxi-2-propanol, e inoculados con fangos anaerobios
en suspensioén. Las principales conclusiones que se pueden extraer de este trabajo
se enuncian a continuacion:

I Es posible formar biomasa granular con buenas caracteristicas
fisicoquimicas durante el tratamiento de un agua residual que contiene los
disolventes organicos indicados en reactores de tipo UASB, inoculados con
un fango en suspensidn y operando a una temperatura mesofilica
subdptima tanto en condiciones de alimentacidn continua de sustrato,
como en condiciones de alimentacién intermitente.

Il.  Los resultados del presente trabajo han puesto de manifiesto la eficacia
del polimero natural quitosano como coadyuvante del proceso de
formaciéon de biomasa granular en reactores anaerobios que tratan
disolventes orgdnicos de interés industrial. La adicion de dos dosis Unicas
de quitosano durante la puesta en marcha de reactores UASB operando
con alimentacién continua de agua residual permitié reducir entre 58 y
115 dias el tiempo necesario para el desarrollo de granulos, posibilitando
la disminucién del tiempo requerido para alcanzar las cargas organicas
seleccionadas con altas eficacias de eliminacién. La adecuada dosificacidn
de quitosano durante la puesta en marcha de reactores UASB, operando
con alimentacion intermitente de agua residual en un patrén de 16 horas
al dia durante 7 dias a la semana, afectd positivamente al proceso de
granulacion, alcanzandose un porcentaje de biomasa del 51.9-62.6 % en
tan sélo 20 dias de operacién. Sin embargo, la alimentacion intermitente
de sustrato orgdnico afecta a la etapa de maduracion de los agregados que
se forman mediante la adicién del polimero.

lll. En los sistemas evaluados fue posible favorecer la formacién de biomasa
granular propiciando una presidn selectiva del fango en suspensién, al
aumentar la carga organica volumétrica. El aumento de la carga hidraulica,
ligado a la disminucidn del tiempo de retencion hidraulico, y el aumento
en la produccién de biogds conforme se produjo el aumento de la carga
orgdnica, propiciaron la formaciéon de biomasa granular. La adicién de
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VI.

VII.

VIII.

guitosano favorecio la formacion de agregados en un menor tiempo,
disminuyendo asi el periodo requerido para tratar las cargas orgdnicas
seleccionadas con resultados superiores en cuanto a rendimiento.

La dosificacion de quitosano, tanto de manera puntual como periddica,
demostré un efecto positivo sobre la eficacia de operacién de los
reactores. Los reactores operados con la adicidn de quitosano mostraron
una degradacion mas estable del sustrato orgdnico alimentado, con
rendimientos de metano superiores y un lavado inferior de biomasa, en
virtud de la mejora del proceso de formacién de biomasa granular, en
comparacién con los reactores de control a los que no se afiadid el
polimero.

Se ha demostrado la eficacia de los reactores UASB para el tratamiento en
continuo del agua residual sintética contaminada con los disolventes
orgdnicos. Los reactores presentaron eficacias de eliminacidn superiores
al 90 % y rendimientos de metano entre 0.292 + 0.008 y 0.335 + 0.005
Nm3 CHs kg DQOYgegradada tratando cargas organicas de hasta 20 kg DQO
m=3d*con untiempo de retencién hidraulico de 6 horas. Del mismo modo,
se demostrd la robustez del tratamiento intermitente del agua residual
contaminada con disolventes orgdnicos al obtener una operacion estable
con eficacias de eliminacién superiores al 94 % al aplicar cargas organicas
de hasta 50 kg DQO m3 d.

En este estudio se ha demostrado que es posible obtener altas eficacias
de eliminacidn durante la puesta en marcha de reactores de tipo UASB
inoculados con fango en suspensién y alimentados intermitentemente con
agua residual contaminada con disolventes orgdnicos, aplicando cargas
orgdnicas volumétricas moderadas de hasta 13 kg DQO m3d.

La alimentacion intermitente del agua residual afecté al rendimiento de
metano de los reactores, obteniéndose valores inferiores a los registrados
durante la operacidn con alimentacién continua.

Ha quedado demostrado que después de 8 horas sin alimentacion de
sustrato organico es posible la rapida recuperacion de la actividad
metanogénica especifica en reactores UASB operando con altas cargas
orgdnicas entre 20 y 50 kg DQO m3 d'. Los periodos de interrupcién mas



Conclusiones y perspectivas|295

extensos, de 56 horas, afectaron en mayor medida a la actividad
metabdlica de los microorganismos anaerobios, con una mayor
concentracion de &acidos grasos volatiles en el efluente y menores
rendimientos de metano.

IX. En esta tesis se ha comprobado que, durante el tratamiento intermitente
del agua residual con los disolventes organicos de interés y aplicando altas
cargas organicas, se puede producir la pérdida parcial de la estabilidad
estructural de los granulos. No obstante, el balance dinamico entre el
deterioro de los granulos y la agregacién de las particulas permitié
mantener un alto porcentaje de granulos. Los resultados sugieren que la
pérdida de la integridad de los granulos se produce por el estrés
hidrodindmico causado durante la operacién intermitente de los
reactores, y no debido a un efecto adverso de la composicion del afluente
sobre la biomasa.

X.  El método empleado para la elaboracién de las esferas de PVA, utilizadas
como bioportadores de biomasa para la puesta en marcha de un reactor
UASB, no fue el adecuado para garantizar su estabilidad en el medio en
presencia de los disolventes organicos, produciéndose su desintegracion.
La estrategia de puesta en marcha del reactor con un incremento gradual
de la carga orgdnicay, posiblemente, la presencia de alginato en el medio,
permitio la formacién rapida de biomasa granular.

Xl. La biodegradabilidad anaerobia del disolvente orgdnico 1-etoxi-2-
propanol es moderada bajo las condiciones de operacion evaluadas. Los
resultados del seguimiento de la operacion de los reactores y el analisis de
la actividad metanogénica especifica del fango granular indicaron que la
etapa la escisidn del enlace éter de glicol seria la etapa limitante para la
conversion de este compuesto organico en metano.

XIl. Las caracteristicas fisicoquimicas del fango granular desarrollado en los
diferentes estudios se ajustaron a los intervalos de valores que se recogen
en la bibliografia para describir fangos granulares de buena calidad. En
particular, en todos los ensayos realizados destaca la alta actividad
metanogénica del fango formado en condiciones mesofilicas subdptimas.
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X1,

XIV.

El estudio de la dindmica de las poblaciones microbianas demostré que en
los reactores evaluados en los diferentes ensayos se establecié una
comunidad de microorganismos similar, caracterizada por la
predominancia de las arqueas metanogénicas del género
Methanocorpusculum y de las bacterias sintréficas de los géneros
Geobactery Desulfovibrio. La fuente de carbono orgdnico suministrada fue
el factor determinante en el cambio de la estructura de las comunidades
microbianas de los reactores de alta carga empleados para el tratamiento
de los disolventes organicos de interés industrial estudiados en esta tesis
doctoral, e inoculados con fangos en suspensién.

La predominancia de metandgenos hidrogenotrdficos y la ausencia de
metandgenos capaces de utilizar el etanol como un sustrato para la
formacién de metano, indica que la degradacion hasta metano del agua
residual se produjo mediante interacciones sintrdficas entre bacterias y
microorganismos metanogénicos. A partir de los resultados del estudio de
las poblaciones microbianas se sugirié que la ruta de oxidacion sintroéfica
del acetato pudo tener lugar durante el tratamiento del agua residual
contaminada con los disolventes orgdnicos. No obstante, se requieren
estudios especificos para confirmar esta hipdtesis.

En esta tesis doctoral se ha evaluado de forma integral la formacién y

evolucion de biomasa granular durante el tratamiento de efluentes
contaminados con una mezcla de disolventes organicos representativa de las
emisiones atmosféricas de la industria flexografica. Esta tesis abarca aspectos
operacionales, fisicoquimicos y microbioldgicos que aportan informacién sobre

el proceso de granulacién de fangos en suspension, con la novedad del sustrato
organico utilizado. Con el fin de profundizar en la viabilidad de sustituir el uso
de fango granular por un fango en suspension para el tratamiento de este tipo
de efluentes en reactores de alta carga, se propone continuar trabajando en:

El estudio del proceso de formacién de biomasa granular en presencia de
otros disolventes orgdnicos de interés en el sector de la impresion
flexografica, por ejemplo, el isopropanol, y de mezclas con composicidon
variable. Asimismo, resulta de interés, como un escenario mas préximo a
condiciones de operacién industrial, el estudio del efecto de la variacién de
la composicion del agua residual sintética sobre las caracteristicas
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fisicoquimicas y microbiolégicas de fangos granulares que tratan
disolventes organicos.

El estudio de la formacion de biomasa granular utilizando otros polimeros
0 materiales como coadyuvantes.

A fin de optimizar el proceso de degradacidon anaerobia de efluentes
contaminados con disolventes organicos, resulta necesario profundizar en
el efecto del sustrato y de la procedencia del fango indculo sobre la
estructura de las comunidades microbianas en experimentos a largo plazo.

La realizacidn de estudios cinéticos y microbiolégicos mas completos que
permitan determinar las rutas metabdlicas que tienen lugar durante la
degradacion de los disolventes organicos de interés y os microorganismos
y factores operacionales asociados.
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ABR
ADN
AGV
AME
AMPTS
ARNr
ASBR
ATP
BLAST

Ce
Ce

cl

Cl

C

co
coT
cov
COVNM
CcT
DGGE
dNTP
DQO
E2P
EC
EDAR
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Anaerobic baffled reactor

Acido desoxirribonucleico

Concentracion de acidos grasos volatiles (mg CH;COOH L?)
Actividad metanogénica especifica (ml CH4 g SSV d1)
Automatic Methane Potential Test System

Acido ribonucleico ribosémico

Anaerobic sequencing batch reactor

Adenosin trifosfato

Basic local alignment search tool

Citosina

Concentracion afluente

Concentracion de metano en el espacio de cabeza después del
equilibrio (mg L)

Carbono inorgéanico

Coeficiente de integridad

Concentracidn de metano en la fase liquida (mg L?),
Carga organica (kg DQO m=d?)

Carbono organico total

Compuestos organicos volatiles

Compuestos organicos volatiles distintos de metano
Carbono total

Denaturing gradient gel electrophoresis
Deoxyribonucleotide triphosphate

Demanda quimica de oxigeno

1-etoxi-2-propanol

European Comission

Estacién depuradora de aguas residuales
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EDTA
EE
EEA
EEca
EEe2p
EGSB
EPS
EU
FADH;

GAC

MAPAMA
MDT
NADH
oMs

PAC

PBM

PCR

PEG

ppm

Ethylenediaminetetraacetic acid

Eficacia de eliminacion de la DQO (%)
European Environment Agency

Eficacia de recuperacién de metano (%)
Eficacia de eliminacion del 1-etoxi-2-propanol (%)
Expanded granular sludge bed reactor
Extracellular polymeric substances

European Union

Flavin adenin dinucledtido Guanina

Guanina

Granular activated carbon

Constante de la ley de Henry

Internal circulation reactor

Infrarrojo

indice volumétrico de fangos (mL g SST)

Light emitting diode

1-metoxi-2-propanol

Ministerio de Agricultura, Pesca y Alimentacion
Mejores técnicas disponibles

Nicotinamida adenina dinucledtido
Organizacion Mundial de la Salud

Powered activated carbon

Potencial bioquimico del metano (mL CH; g DQO™)
Polymerase chain reaction

Polietilenglicol

Partes por millén



ppmy
Pr
PVA
PVC

R1
R2
R3
SST
SSv

TAE
TRH
TRS
UASB
UNT
USEPA
V.

Vs
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Partes por millédn volumétricas

Presidn total (atm)

Polyvinyl alcohol

Polyvinyl chloride

Reactor

Reactor 1

Reactor 2

Reactor 3

Sélidos suspendidos totales (mg L)
Sélidos suspendidos volatiles (mg L)
Tiempo

Tris-acetate-EDTA

Tiempo de retencién hidraulico (d)
Tiempo de retencién de sélidos (d)
Upflow anaerobic sludge blanket reactor
Unidad nefelométrica de turbidez
United States Environmental Protection Agency
Velocidad ascensional del liquido (m h?)
Velocidad de sedimentacién (m h?)

Fraccidn molar del gas en el agua, mol gas mol* agua

Letras Griegas

AG”
AGadh

Cambio en la energia libre de Gibbs (k) reaccién?)
Energia libre de adhesién (kJ reaccion™)

Diametro medio de particula (um)
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