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Objetivos

El objetivo principal de este trabajo es evaluar la viabilidad del uso de procesos
biolégicos anaerobios como tecnologia aplicable al tratamiento de aguas residuales
industriales con presencia de compuestos téxicos o de dificil biodegradacion.

Se han elegido, como gjemplos significativos, e formaldehido, presente en diferentes
aguas residuales industriales en proporciones variables, y dos tintes industriales, €l
Poly R-478, tinte polimérico de estructura compleja, y € Acid Orange 7, tinte azo de
estructura més sencilla, ambos pertenecientes a dos grandes grupos de colorantes
habitualmente empleados en la industria.

La metodologia seguida supone la redlizacién de un trabgjo en etapas, siendo
solamente vdlidas las conclusiones obtenidas al final del proceso. La primera etapa
consiste en la determinacion de la biodegradabilidad anaerobia. Para ello se realizan
ensayos en discontinuo, aplicando distintas concentraciones iniciales del compuesto,
lo que permite establecer su cinética de degradacién, empleando el método de las
velocidades iniciales, y el conocimiento del rango de concentracién recomendable a
emplear en los posteriores estudios.

A continuacion se aborda el estudio sobre la toxicidad que puedan ejercer estos
compuestos sobre la actividad microbiana. Para ello se evallia e efecto sobre €l
proceso de metanogénesis, el méas sensible a la presencia de téxicos. Se considera
tanto la toxicidad inmediata como su evolucién en el tiempo, con € fin de detectar
efectos acumulativos o, por €l contrario, procesos de aclimatacion del lodo a toxico.

Se intenta, ademas, dilucidar las rutas de biodegradacion (o biotransformacion) asi
como determinar la cinética del proceso, que permitan encontrar las etapas limitantes
y, en lo posible, definir la estrategia que permita superar esos limites. Es también
importante determinar si durante el proceso se produce la mineralizacion completa de
los compuestos en estudio o si, por el contrario, tiene lugar la formacién de
productos intermedios. En ese caso es de interés analizar las posibilidades de su



posterior degradacion o eliminacion, mediante sistemas complementarios. Se evalla,
también, la variacion (aumento o disminucion) de toxicidad tras el tratamiento.

Se considera también € uso de cosustratos como medio para favorecer tanto la
extension como la cinética de la degradacion. Es conocido que, en ocasiones, € uso
de estos cosustratos puede estimular la actividad de distintos grupos tréficos,
permitiendo de eses modo acelerar el proceso mediante la activacion de rutas
metabdlicas alternativas.

Una vez redlizados los estudios en discontinuo, que permiten dar luces sobre las
posibilidades del proceso asi como establecer las condiciones limites, se plantea €l
tratamiento en continuo cuyos resultados deben ser definitivos a la hora de
considerar el interés o no del proceso. En esta fase de obtienen los datos precisos
sobre conversiones y capacidades que, finamente, permiten obtener los pardmetros
de disefio y establecer las estrategias de operacion.



Capitulo 1

Introduccién

1.1. Nuevas perspectivas en la gestion de efluentes industriales

Muy frecuentemente se designha a pasado siglo XX como € siglo de la quimica
organica debido a desarrollo de miles de compuestos diferentes utilizados para la
elaboracion de una infinidad de nuevos productos. fibras sintéticas, pléasticos,
compuestos farmacéuticos, etc. Paraledlamente, esto ha supuesto e vertido a medio
ambiente en forma de efluentes liquidos, solidos o0 gaseosos, de un gran nimero de
estas sustancias, con un fuerte impacto asociado sobre el medio receptor. Este
impacto esta en numerosas ocasiones originado por € papel limitado que pueden
jugar estas sustancias en los ciclos naturales de descomposicién de la materia debido
a su carécter antropogénico y xenobiético. Un giemplo claro lo constituye laindustria
guimica y petroquimica, que tiene el dudoso honor de ser la principal fuente de este
tipo de residuos, completamente diferentes a los residuos generados por el sector
agroindustrial.

Por otra parte, uno de los principales puntos que tiene en cuenta la nueva legislacion
de la Uni6én Europea es la necesidad de adoptar procesos de produccion con “emisién
cero”, que pueden desarrollarse a partir de la minimizacion de la descarga de los
contaminantes generados por las actividades industriales. Para alcanzar ese objetivo,

la primera prioridad seria la reduccion de la emision de contaminantes en cada etapa
del proceso de fabricacion, mientras que la segunda se centraria en el tratamiento y
reciclaje de productos de deshecho.

Los procesos de fabricaciéon antiguos (Figura 1.1A) estaban basados en un consumo
considerable de agua limpia, lo que implica un caudal muy grande del efluente a



tratar. Ademés, debido ala complejidad de la composicion de esta corriente, la planta
de depuracion sera necesariamente grande y compleja.

Al contrario, los nuevos procesos de fabricacion tienen como uno de sus principales
objetivos la minimizacién de las necesidades de agua de proceso, por |o que se basan
en la adopcion on site de plantas de tratamiento especificas para tratar las corrientes
generadas por un proceso determinado. Este concepto implica unidades de
tratamiento més pequefias y especificas, que pueden producir agua reutilizable en
cada proceso. Solo la fraccion residual generada por estas unidades se trataria en una
planta general de tratamiento de aguas (Fig. 1.1B).

@
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Figura 1.1. Diferentes estrategias de gestion de aguas residuales en un proceso.



La siguiente prioridad seria la optimizacion de la seleccion y operacion de los
procesos de tratamiento de aguas residuales con e objetivo de combinar tanto la
deseada alta calidad del efluente final como la minimizacion del consumo energético.
La tendencia anteriormente comentada de reduccion del volumen de las aguas
residuales generadas por un proceso de fabricacion supone muy frecuentemente la
presencia de una peguefia corriente pero muy concentrada, que puede ser mas dificil
de tratar. El disefio final puede ser, por lo tanto, € resultado de la combinacion
apropiada de varios métodos de tratamiento de aguas residuales, como los procesos
anaerobios, nitrificantes, denitrificantes, etc. Por lo tanto, el desarrollo de tecnologias
avanzadas para € tratamiento de aguas residuales que puedan cumplir con los
objetivos anteriormente mencionados (alta calidad del efluente final, menor consumo
energético, reciclado) es atamente prioritario (Lemay Omil, 2001).

1.1.1. Procesos de tratamiento

Los procesos de tratamiento de las aguas residuales industriales cubren en la
actualidad una amplia gama de operaciones que han de ser adecuadamente
combinadas para conseguir € efluente final deseado. Sigue vigente la tradicional
clasificacion entre procesos hioldgicos y fisico-quimicos, segun las caracteristicas de
biodegradabilidad del vertido a tratar, pero lo mas comiin es la combinacion entre
varias de estas etapas.

Los procesos fisico-quimicos han sido tradicionamente empleados para la
separacion de las sustancias no deseadas, ya sea por medios puramente fisicos
(sedimentacion, flotacion, filtracion) o mediante una primera etapa en donde se
favorezca la creacion de particulas aglomerantes (precipitacion, coagulacion-
floculacion). Por ello, estos procesos no resuelven en su totalidad el problema ya que
lo que hacen es cambiar de fase el contaminante, postergando el problema de su
eliminacion. Ademas, en muchos casos esto supone un alto coste de operacion tanto
por €l coste de reactivos como, fundamentalmente, por el coste de la gestion de los
lodos generados.

Las aguas residuales con caracteristicas para ser tratadas bioldgicamente han sido
sometidas tradicionalmente a procesos de tipo aerobio, en donde se consigue una



eficaz mineralizacion de la materia organica. Sin embargo, estas unidades tienen un
coste de operacion considerable debido a la necesidad de aireacion y a su elevada
produccion de lodos. Ademas, la legislacién desarrollada en los dltimos afios ha
supuesto unas restricciones mas estrictas sobre e vertido de lodos, la contaminacién
del aire, e control de olores, etc. La combinacion de estos factores ha tenido un
impacto considerable que ha reducido significativamente la aplicabilidad de los
procesos aerohios en las aguas residuales industriales.

En este contexto, |0s procesos anaerobios de tratamiento de aguas residuales son una
dternativa cada vez méas consolidada. En comparacion con las plantas
convencionales de tratamiento aerobio, las principales ventgjas del tratamiento
anaerobio son; ad) menores costes de tratamiento; b) alta flexibilidad, ya que puede
aplicarse a efluentes de muy diverso tipo; ¢) operacién con atas cargas de materia
organica, lo que supone menores requerimientos de espacio; d) menor volumen de
los lodos en exceso; €) los organismos anaerobios pueden mantenerse sin
alimentacién durante largos periodos de tiempo.

1.1.2. Los procesos de tratamiento anaerobio: unatecnologia limpia

La adopcion de tecnologias limpias para € desarrollo de nuevos procesos de
fabricacion, asi como para la adaptacion de los existentes, es uno de los conceptos
fundamentales en los que esta basada la politica medioambiental de la UE. Este
concepto, que implica el progresivo abandono o madificacién de aquellas tecnologias
menos eficaces y que generen més corrientes residuales, también estid siendo
aplicado para las nuevas plantas de tratamiento de aguas residuales. Es en este campo
donde los procesos anaerobios suponen un paso importante, que se puede resumir en
los aspectos que se desarrollan a continuaci on.

Menor generacion de biomasa residual

La tecnologia anaerobia supone una produccién de lodos muy inferior a la de los
procesos aerobios (5-20%). En la situacion actual en Europa, con numerosos
vertederos a punto de cerrarse, grandes limitaciones para su uso en agricultura, etc.,
las tecnologias que generen menores cantidades de lodo residual estaran en una



situacion més ventajosa, ya que los lodos son a menudo considerados como solidos
peligrosos o toxicos, 1o que implica su procesado en plantas especificas.

M ayor es car gas or ganicas aplicadas y mayor es concentr aciones

En los sistemas anaerobios las cargas organicas aplicadas son muy altas, con un
rango de 5-20 kgDQO-m®d?, mientras que lo normal en los sistemas aerobios es
0,5-3 kgDQO-m*.d™. Esto implica una reduccion sustancia del volumen del reactor
y de la superficie necesaria, es decir, un coste menor de instalacién. Por otra parte,
algunas industrias estdn alcanzando hoy en dia atos niveles de reutilizacién de sus
aguas, y €l efluente final que generan, a pesar de tener un caudal pequefio, esta muy
cargado tal y como se muestra en la Figura 1.2, referente a la gestion de los vertidos
realizada en una factoria de tableros de fibra (Fernandez et al., 1995). Los procesos
basados en la tecnol ogia anaerobia estdn especiamente indicados para €l tratamiento
de caudales pequefios atamente concentrados. La comparacion entre las diferentes
tecnologias puede hacerse en términos de materia organica eliminada por unidad de
area requerida. Los sistemas aerobios convencionales (lodos activos, filtros
percoladores, etc.) tienen valores tipicos de 1-10 kg DBO eliminado-m?d® (Hu et
al., 1999). Los sistemas anaerobios industriales, sin embargo, estan incluidos en un
rango superior, de 20 a 40 kg DBO eliminado-m?.d™ (Fig. 1.3).

Estabilidad y menos problemas oper acionales

Un conocimiento cada vez mayor de los procesos que se llevan a cabo en los
reactores anaerobios, asi como €l desarrollo de nuevas aplicaciones tecnol égicas, esta
haciendo cada vez mas posible reemplazar numerosos procesos aerobios, que
continlian presentando numerosos problemas de operacién (bulking, pérdida de
biomasa) y de gestion de lodos. Al contrario, l0s reactores anaerobios de alta carga
desarrollados en las Ultimas décadas estan basados en biomasa inmovilizada tanto
mediante granulacion como adhesion, lo que minimiza los problemas de pérdida por
lavado de lodos.
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Figura 1.2. Efecto de la gestion de efluentes en laindustria de la fabricacidn de
tableros de fibra. Reduccidn del volumen de vertido especifico (relativo a la

produccion de tableros) y aumento de la concentracion de los vertidos
resultantes (Fernandez et al., 1995).

Tratamiento de aguas residuales estacionales

Una importante ventgja de la tecnologia anaerobia radica en su idoneidad para el
tratamiento de aguas residuales que se generan de forma estacional, como las
producidas por las factorias conserveras (Omil et al., 1996). El lodo anaerobio puede
mantenerse activo durante largos periodos de tiempo, con un pequefio descenso de su

actividad. El rearranque puede, por lo tanto, realizarse en periodos muy cortos de
tiempo.
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Figura 1.3. Comparacion de procesos aerobios y anaerobios en términos de
requerimientos de energiay espacio (Lemay Omil, 2001).

Biotransformacion y biodegradacion de xenobidticos

Las investigaciones recientes indican que ciertos compuestos organicos, no
biodegradables bajo condiciones aerobias, pueden transformarse anaerébicamente.
Por ejemplo, los procesos anaerobios pueden dehalogenar con éxito compuestos



organicos clorados tales como los AOX generados en la industria de la pulpa'y papel
(Parker et al., 1993). Esto implica un importante potencial de detoxificacion, que ya
en la actualidad se estéa mostrando como una razon muy importante para la seleccion
de etapas de tratamiento anaerobio.

Ademés, los procesos anaerobios han conseguido mineralizar completamente
NUMErosos compuestos antropogénicos. Compuestos aromaticos como fenoles y
cresoles, comunmente presentes en los vertidos de la industria petroguimica, han sido
degradados anaerdbicamente (Charest et al., 1999; Kennes et al., 1997). Una revision
muy completa acerca de los ultimos desarrollos y més recientes aplicaciones de las
tecnologias anaerobias sobre el tratamiento de efluentes complejos que contienen
acido tereftdico, resinas sintéticas, carboximetilcelulosa, &cido maleico, etc. ha sido
publicada por Macarie (1999), mostrando la Tabla 1.1 un peguefio resumen de los
datos aportados por este trabagjo.

Emision de compuestos or ganicos volatiles

El control estricto de las emisiones gaseosas que contienen compuestos organicos
volatiles se hace cada vez més extensivo no solo a los procesos productivas, sino a
las plantas de tratamiento de efluentes. En los reactores aerobios, muchos
compuestos contaminantes organicos pasan directamente a la atmésfera antes de
degradarse, mediante su desorcion desde a agua al aire suministrado a la unidad
(Speece, 1996). Esta es una de las principales ventgjas de la tecnologia anaerobia
cuando se realiza un balance medioambiental global de una planta de tratamiento.

Eficacia energética

El tratamiento anaerobio produce energia en forma de biogés (1,27-10" J-kg' DQO
eliminado) mientras que los procesos aerobios requieren entre 0.5 y 2 kW-h-kg* Oy,
dependiendo de la tecnologia aplicada (Speece, 1996). Esta caracteristica supone un
beneficio tanto econémico como ecoldgico. Parte de la energia puede usarse para
calentar el reactor, mientras que €l exceso de energia puede convertirse en
electricidad (1,05-10" J-kg™ requerido por 1 kW-h producido).



Una tecnologia flexible

La tecnologia anaerobia presenta una gran flexibilidad, siendo posible tratar muy
diversos tipos de aguas residuales: de alta, media y baja carga; corrientes calientes y
frias; efluentes simples y complgjos. La capacidad de adaptacién mostrada por la
biomasa anaerobia se ha citado frecuentemente como un factor clave en el desarrollo
de sistemas para tratar nuevos efluentes. Los trabajos llevados a cabo con las aguas
residuales generadas por las factorias conserveras de productos marinos han
mostrado el potencial de estos procesos incluso para el tratamiento de aguas con ato
contenido salino (Omil et al., 1996). Ademas, los procesos anaerobios son muy
adaptables a los medios disponibles en cada caso, habiéndose desarrollado plantas
extremadamente simples, Unicamente con un control de la temperatura. En € otro
extremo, hoy se dispone de tecnologias muy sofisticadas, como las usadas en los
reactores de lecho fluidizado, sistemas EGSB, etc., que requieren mecanismos
precisos para controlar la hidraulicay la estabilidad del proceso (Rebac et al., 1995).

Tabla 1.1. Reactores anaerobios que tratan aguas generadas por empresas no
relacionadas con la dimentacion y € sector agroindustrial (Macarie, 1999).

Tipo de aguas Tipo dereactor
AC AF UASB EGSB FB

Pulpay papel 14 4 75 - 3
Petroquimicay Quimica 4 17 23 9 1
Lixiviados - 1 17 - -
Farmacia 2 2 5 3 -
Caucho - 3 3 - -
Textil - - 3 - -
Curtidos - - 2 - -
Desulfuracién de gases - -2 58 - -

AC, contacto anaerobio; AF, filtro anaerobio; UASB, Reactor anaerobio de
lecho de lodos, EGSB, reactor de lecho expandido; FB, reactor de lecho
fluidizado



1.1.3. Fenémenos de inhibicién o toxicidad

Por encima de una determinada concentracion, practicamente cualquier sustancia
puede producir efectos inhibitorios, incluso compuestos utilizados como sustrato
para la biomasa. Sin embargo, a bajas concentraciones, muchos compuestos naturales
presentan efectos estimulantes para el metabolismo bacteriano. En aguas residuales
gue contienen compuestos solubles y facilmente biodegradables, los problemas de
toxicidad estdn normalmente limitados a la etapa metanogénica.

El agua residua puede contener numerosos compuestos inhibitorios de la
metanogénesis, que pueden clasificarse de acuerdo con su patrén de toxicidad en tres
tipos: metabdlico, fisioldgico y bactericida. El efecto de cada una de estas categorias
de toxinas en los componentes celulares de las bacterias y en su actividad
metanogeénica se describe en la Tabla 1.2.

Tabla 1.2. Patrones de toxicidad

Tipodetoxina Actividad Efecto en lasbacterias

Durantela Despuésde A largo
exposicion laexposicion  plazo

atdxica dta dta dta sin dafio
metabdlica bga dta dta sin dafio

L . . Componentes
fisolégica bga bga dta subcdulares dafados
bactericida bga bga bga Toda la célula dafiada

Hasta hace poco tiempo, la presencia de determinadas sustancias en € medio era
considerada como perjudicial, debido a que producian efectos inhibitorios sobre la
actividad de las bacterias anaerobias, especialmente las bacterias metanogénicas.
Entre estas sustancias destacan algunos cationes como €l sodio, sustancias
inorganicas como & amoniaco y € sulfuro de hidrégeno, y una gran variedad de



compuestos organicos, entre los cuales se puede citar el formaldehido, que, en
concentraciones relativamente bajas, es considerado como un agente bactericida.

La toxicidad de los compuestos cominmente inhibidores de la metanogénesis (como
los AGV, NH; y H,S) esta altamente influenciada por € pH ya que es la fraccion no
ionizada la que se considera como agente téxico. EI mantenimiento del pH en un
reactor que produzca un nivel alto de disociacién (pH alto para AGV y HS, mientras
gue bajo para NH), es una posible alternativa para reducir €l efecto téxico de estos
compuestos. La toxicidad que €ercen otros compuestos como metales pesados,
sustratos grasos y otros complejos (grasa, lignina, resinas) también esta relacionada
con el pH, pero através de un efecto indirecto sobre las reacciones de solubilizacién-

precipitacion. Un pH que causa un alto nivel de insolubilizacién presumiblemente va
a reducir su efecto téxico (por ello es recomendable un pH alto para metales pesados
y un pH bgjo para sustratos grasos), aunque de todos modos, tampoco es deseable
una gran acumulacion de sdlidos en el reactor ya que interfieren con la biomasa a
ocupar espacio y, en casos especificos, incluso pueden llegar a ser muy perjudiciales
para la misma.

El efecto inhibitorio de ciertos compuestos puede disminuir por adaptacion del lodo a
la toxina. Un buen gjemplo de esta adaptacion es el de la toxicidad causada por €l
NHs. La adaptacion metanogénica a la inhibicién puede ser real o un resultado
indirecto de la degradacion o modificacion biolégica de la toxina por otros
organismos del lodo anaerobio. Un caso de adaptacién indirecta es € que se presenta
con fenol, sustancia que se degrada por accion de las bacterias, y con sulfito,
compuesto que se reduce anaerdbicamente a H,S, mucho menos téxico. Con
frecuencia, el lodo anaerobio se adapta a toxinas orgénicas biodegradables. Para
favorecer la adaptacion, € lodo debe ser expuesto inicialmente a concentraciones
subinhibitorias de la toxina. Concentraciones crecientes podran ser toleradas una vez
gue el lodo pueda degradar la toxina.

En muchos casos los agentes toxicos sOlo causan este efecto mientras estan
presentes. Tan pronto como se reemplaza €l agente toxico del medio, el efecto tdxico
deja de ser apreciable. En este caso se dice que la toxicidad es reversible, causada por



el impedimento que gerce dicha sustancia sobre algin proceso metabdlico, pero sin
causar ningun dafio a las células. Un gemplo de esta toxicidad es la causada por el
sodio.

En otros casos la toxicidad permanece después de eliminar el agente téxico del
medio, pero la recuperacion de la actividad es mas rapida que |la regeneracién de las
bacterias metanogénicas. En este caso se dice que latoxicidad es recuperable. En este
tipo de toxicidad €l agente toxico dafa los componentes subcelulares (membranas y
enzimas intracelulares) sin causar la muerte de las células de las bacterias
metanogénicas. Los compuestos fendlicos son un gemplo de agentes téxicos que
causan este tipo de toxicidad.

La toxicidad bactericida o letal causa la muerte de las células. En este caso, después
de la eliminacion del agente toxico del medio, e periodo de tiempo necesario para
recuperar la actividad perdida es igual a necesario para la regeneracion de las
bacterias metanogénicas. El cloroformo o € formaldehido son ejemplos de agentes
gue causan toxicidad bactericida o letal.

1.1.4. Presencia de formaldehido y tintes en aguas industriales

El formaldehido es un compuesto téxico muy conocido, que esta presente en
numerosas aguas residuales industriales, tales como las generadas en € procesado
del petroleo o durante la fabricacion de tableros de fibras de madera a base de colas.
Estos dos sectores son importantes en Galicia, y es importante tener un conocimiento
mayor sobre los efectos que causa este compuesto en los procesos hiolégicos de
tratamiento anaerobio y aerobio.

Otro problema medioambiental importante lo suponen las industrias del sector textil,
también con una gran presencia en nuestra comunidad. Una de las principales
caracteristicas de los efluentes generados por estas factorias es su coloracion, debido
a la presencia de numerosos tintes. En este trabgjo se centraron los estudios
realizados en el tinte Acid Orange 7 por pertenecer al grupo de tintes azo, los méas
NUMErosos en cuanto a produccion y uso, y dentro de ellos, uno de los més
conocidos. Se usa ampliamente para dar color a numerosos materiales tales como



lana, cuero y papel. También se hicieron ensayos con €l Poly R-478, un tinte
polimérico de estructura més complejay peso molecular més elevado, por lo que su
tratamiento bacteriano presenta a priori un mayor grado de dificultad,
contemplandose por ello aternativas combinadas de bacterias y hongos.

1.2. Formaldehido

1.2.1. Generalidades

El formaldehido, también llamado formol, aldehido férmico o metanal, es un gas
voldil, ligeramente mas pesado que € aire, incoloro y muy soluble en agua. Fue
sintetizado por vez primera en 1868 a poner en contacto una corriente de are
cargada de metanol con una espiral de platino incandescente. Estd muy presente en la
naturaleza, por ejemplo, en la madera y en la fruta de forma natural. Se afiade a
diversos productos como adhesivos, pinturas, barnices y tegidos. Una alta
concentracién de formaldehido puede causar una reaccion aérgica. La produccién
anual de formaldehido esta en torno alos 3.7 billones de kilos, estando entre los 25
productos quimicos con mayor produccion en Estados Unidos (American Chemical
Society, 1996).

La estructura quimica del formaldehido se muestraen laFig. 1.4.

1.2.2. Propiedades fisicas y quimicas

En condiciones normales es un gas de olor caracteristico que irrita fuertemente las
mucosas y que, tras su condensacion, produce un liquido incoloro, con puntos de
ebullicion y fuson de —22°C y -92°C, respectivamente. Su temperatura de
autoignicion es 363 °C. Es bastante soluble en agua, pudiendo disolverse hasta un
52,5%. La solucién acuosa de formaldehido a 37% en peso (40% en volumen) se
denomina formalina o formol; ésta contiene ademés entre 10% y 15% de metanol
parainhibir su posterior polimerizacion a paraformaldehido (Coldicon et al., 1983).

La entalpia normal de formacién del formaldehido es de 108,6 kJ-mol™. Al disolver
el gas en agua, se forman hidratos, por eso € Unico modo de expulsar el gas por



completo de la disolucién es disminuyendo la presién a la vez que se aspira una
corriente de gas. En la degtilacion fraccionada de una disolucion de formaldehido
puro, sin emplear vacio, ni hacer pasar una corriente de aire, se obtiene una mezcla
de agua y formaldehido; si la disolucién es de formaldehido bruto, que todavia
contiene una fraccién de metanol, destila primero e metanol y después lo hace la
solucion acuosa de formaldehido. Las disoluciones diluidas de formaldehido con
sdlo pequefias cantidades de metanol pueden concentrarse hasta un 52,3% empleando
sulfato de cobre anhidro o acetato de sodio también anhidro. No pueden conseguirse
concentraciones mayores ya gque entonces se produce una separacion de porciones
sblidas de polimerizacion.

H—C (HCHO)

Figura 1.4. Estructura quimica del formaldehido

1.2.3. Metabolismo intermediario

El formadehido es un producto de la oxidacion del alcohol metilico o metanol
(Ec. 1.2).

%0,

HCH,OH————— > HCHO + H,0 [11]

Su elevada solubilidad le permite ser absorbido en las vias respiratorias altas, aunque
pequefias cantidades del gas inhalado pueden penetrar en los pulmones.
El adehido, una vez inhalado, se metaboliza fundamentalmente tanto en e higado



como en la sangre a acido formico (HCOOH) por la accién de la enzima
formaldehido deshidrogenasa (F. Desh.), como se muestraen laEc. 1.2.

1 0,
HCHO —— > HCOOH [1.2]
F. Desh.

También puede sufrir un proceso de oxidacion directa, aungue en menor proporcién
en los diferentes tegjidos.

El &cido férmico, a su vez, puede seguir diversos caminos metabdlicos, como :

0 Ser oxidado a didxido de carbono y agua (Clark, 1985)

0 Ser eliminado por la orina como sal sodica (NaHCOO)

O Entrar en el metabolismo de los compuestos de carbono inorganico
(Gottschling et al., 1984)

1.2.4. Principales reacciones

El formaldehido es un compuesto de gran reactividad. Se combina con casi todas las
sustancias organicas posibles, actuando no sélo como adehido H-CHO, sino también
como metilenglicol HO-CH,-OH. Reacciona con los compuestos de oxigeno,
nitrégeno y carbono. Destacan |as siguientes reacciones;

O Introduccion del grupo HO-CH, (oximetilo).
O Introduccién del grupo CH,
O Introduccién del grupo CHs

Bajo la accién de pequefias cantidades de dcali, por gemplo agua de cal, €
formaldehido sufre una polimerizacién de naturaleza completamente distinta. Por la
condensacion de carbono se llega a sustancias andlogas a los azlcares CgHi20s,
denominadas formosas, obteniéndose como producto intermedio e gliceraldehido. El



componente principal de la formosa es la acrosa-a, es decir, € azlcar de frutas
inactivo.

El formaldehido es un reductor enérgico en presencia de bases fuertes, asi puede
utilizarse como agente separador de diferentes disoluciones de metales, tales como
oro, plata’y mercurio. Calentandolo en presencia de lgjia sodica diluida se convierte
en metanol y &cido férmico; con lgjia sddica concentrada tan sdlo produce écido
formico y un desprendimiento simultaneo de hidrégeno.

1.2.5. Usos

El uso industrial mas importante del formaldehido es como materia prima para la
fabricacion de resinas, adhesivos o0 colas para madera (colas aminoplasticas).
Algunas de estas colas 0 resinas son las compuestas por Urea-formaldehido (UF),
fenol-formaldehido (PF), o fenol-formaldehido/resorcinol-formaldehido (PF/RF).
Las primeras son menos resistentes y dan resultados satisfactorios solamente en
interiores con bajo riesgo (Laidlaw). En ambientes de intemperie los mejores
resultados se obtienen con mezclas de resinas de melamina-formaldehido y urea
formaldehido (MF/UF). El p-tert-butilfenol es otra resina de formaldehido que se
emplea en moldeado y fundicion, muy especiamente en la fabricacién de zapatos,
automéviles y en la lana de vidrio; se puede encontrar en colas para madera, goma,
cuero, teléfonos y ruedas de timones. También se usa en colas empleadas para cerrar
cigarros puros y en adhesivos de algunas gomas arabigas usadas en litografia

Otro de los usos més conocidos del formaldehido esta asociado al hecho de ser
considerado como el “Fijador clésico”. Los fijadores quimicos son agentes que se
emplean para retardar y/o prevenir los cambios "post-mortem™ en células y tejidos.
L as técnicas histoldgicas se basan en el uso de estos agentes, procurando siempre que
los tejidos asi tratados permanezcan tan semejantes a los vivos como sea posible. El
formaldehido se usa como fijador desde hace aproximadamente 100 afios y, en la
actualidad, es e mas usado con estos fines en los laboratorios de Anatomia Humana
Normal y Patol6gica, a nivel de aulas de operacion y hospitales (Clark, 1985).



También se emplea desde hace tiempo como curtiente, por lo general, como auxiliar
de agun otro curtiente. Su empleo en este sector radica en su capacidad de
reaccionar con muchas sustancias organicas que contienen un aomo de hidrégeno
activo. En € curtido, esta capacidad se traduce en la formacion de un enlace cruzado
en la proteinay la estabilizacion de la curticion.

En laindustria de los tintes se usa como producto de partida en procesos de sintesis,
asi como en produccion de acabados textiles para aumentar la fijacion del color de
las fibras ya tefiidas. En la industria del papel, de tapicerias y en la textil se ha hecho
uso de su propiedad de insolubilizar la albiminay la gelatina

Existen otros usos y aplicaciones del formaldehido, tales como en microscopia
electronica, como embalsamador, como estabilizante fotogréfico, en algunas vacunas
antitetanicas, en tratamiento antipolilla de pieles, en fabricacion de zapatos, como
antimicdtico, desinfectante, preservador queratolitico (preparado antiverrugas o
callicida) y como germicida y fungicida, como preservador de plantas antes de ser
secadas, o de aimentos.

El formaldehido también se puede encontrar en los gases de escape de los motores
diesel, en cosméticos (en los cosméticos se pueden encontrar agentes liberadores de
formaldehido), papel envolvente de naranjas, en sdbanas de algodon de hospitales, en
aceite de higado de bacalao, en impresion offset y en métodos analiticos de la leche.

1.2.6. Toxicidad

Las propiedades del formaldehido en los procesos de preservacion y conservacion de
los tejidos se descubrieron en 1893. No obstante, en ese momento se desconocia su
ato potencial toxico (Perkins y Klimbough, 1986).

La EPA (Environmental Protection Agency) consideré gque el formaldehido es un un
probable cancerigeno humano (grupo By), sobre la base de estudios experimentales y
epidemioldgicos. Los estudios epidemioldgicos sugirieron un aumento en la
incidencia de tumores en el cerebro, leucemia y cirrosis hepética entre trabajadores.
Los estudios de laboratorio mostraron que €l formaldehido causaba cancer nasal en
ratas, mutaciones en bacterias, levaduras y células de mamiferos y humanos.



El formaldehido representa un factor de riesgo laboral de tipo quimico, ampliamente
estudiado, cuyo efecto toxico depende de su concentracion, tiempo de exposicion,
caracteristicas del individuo y presencia de otros contaminantes. Segun los estudios
de diversos autores, los niveles permitidos de exposicion ocupacional &
formaldehido deberian oscilar entre los limites inferiores de 1 ppm por un periodo de
tiempo de 30 minutos (segin lo establecido por € Ingtituto de Seguridad
Ocupaciona y Salud de los Estados Unidos, NIOSH) y concentraciones de 3 ppm en
periodos de 8 horas (Pabst, 1983; Imbus, 1985; Frigas et al., 1984; Clarck et al.,
1983; Coldicon et al., 1983). En la practica estos periodos estan estipulados entre 5 y
10 ppm, en periodos no mayores de 30 minutos. En Alemania, por gemplo, se
permite 1 ppm en periodos de 8 horas.

Pabst (1987) clasificd los efectos téxicos del formaldehido, dependiendo de su
frecuencia, del siguiente modo:

O lrritacién de las membranas mucosas.

O Irritacion de lapiel (dermatitis).

0 Efectos cancerigenos
Se comprobd en animales que la zona mas sensible a los vapores del formaldehido
era la mucosa nasal (Imbus, 1985; Kilbom et al., 1985; Halpering et al., 1983). El
25% de las ratas expuestas a una concentracion de 14,6 ppm presentaban lesiones en
las mucosas nasales (Walker et al., 1987). esto se debe a la elevada solubilidad del
formaldehido en € fluido nasal (Ballenger, 1984).

Comparando € formaldehido con e fenol (otro compuesto usado como
desinfectante), para la mayoria de los organismos en los que se hicieron pruebas, €l
formaldehido era mas toxico (Tider y Zagorc-Koncan, 1997; Gerike y Gode, 1990).

A continuacién se muestra una relacion entre las concentraciones ambientales de
formaldehido y los efectos sobre la sdud en humanos (Tabla 1.3) asi como
concentraciones ambientales de formaldehido medidas en lugares en los que se usa
con frecuencia (Tablas 1.4y 1.5).



Tabla 1.3. Efectos producidos por la inhaacion de formadehido, en funcién
de su concentracion ambiental (Pabst, 1987).

Concentracion ambiental Efecto
(Ppm)
No se observan efectos en € 50-70% de las
<005-15 personas expuestas
0,05-1 Umbrd olfativo (antes de la acomodacion)
0,05-1,05 Efectos neurofisiolégicos
0,05-2 Irritacion ocular
Irritacién de vias respiratorias superiores
01-25 .
(nariz y garganta)
5_130 Efectos pulmonares y en vias respiratorias
inferiores
50-100 Edema pulmonar, neumonia
> 100 Muerte

1.2.7. Presencia en aguas residuales

El formaldehido puede encontrarse en altas concentraciones en las aguas residuales
generadas en determinados procesos industriales. Por gemplo, en la produccién de
fibras de poliéster (3-5 g-L ™) (Bannik y Muller, 1951), colas industriales (0,2-4 g-L™)
(Garrido et al., 2000). Existen estudios acerca de los efectos dafinos que provoca el
vertido de contaminantes organicos de formaldehido (Grafstrom et al., 1985), por lo
cua las aguas residuales generadas en estas actividades deben ser tratadas antes de
ser vertidas.



Tabla 1.4. Concentraciones ambientales de formadehido (tomada de
COMPLUCAD® “La exposicion a formadehido”. Acta de Barcelona,
Sociedad Anatomica Espafiola, 1996. www.compucad.corm).

Referencia Operacion/L ugar Concentracién (mg-L™)
Bersteinetal., 1984 Sala de diseccion 22-79
Manipulacion de piezas 2-4
INSHT, 1989 Biopsias 1-4
Perfusiones 5-6
Akbar-Khanzadeh et al., 1994 Sala de diseccion 0,07 -2,94
Ddfradey Veasco, 1995 Sala de diseccién 0,96 -1,32
Ddfradey Veasco, 1995 Lab. Anatomia Patol6gica 0,25-1,39

Tabla 1.5. Concentracion ambiental de formaldehido en ocho hospitaes de
catalufia (tomada de COMPLUCAD® “La exposicion a formaldehido”. Acta
de Barcelona, Sociedad Anatomica Espafiola, 1996. www.compucad.cor)).

Formaldehido (ppm)
AREA Valor minimo Valor méaximo
Anatomia patol dgica

L 0,30 6,90
(preparacion de muestras)
Anatomia patoldgica
. 0,22 0,36
(archivo de muestras)
Autopsias
. 0,10 8,40
(sala de operaciones)
Autopsias
. 0,10 1,70
(concentracién de fondo)
Autopsias
1,10 1,60

(manipulacion de piezas de archivo)
Aire urbano 0,02 0,04




Las aguas residuales generadas en la elaboracion de colas industriales a partir de urea
y formaldehido, tienen una ata concentracion de DQO (0,4-4 g-L™) y de Nitrogeno
Orgénico (NTK) (0,1-0,8 g-L") y una bgja relacion DQO/NTK (Garrido et al., 2001).
Diversos autores han constatado la toxicidad del formaldehido en tratamientos
biolégicos anaerobios (Qu y Bhattacharya, 1997; Sharma et al., 1994; Vidal et al.,
1999). Se han encontrado valores de ICx, de fromaldehido entre 200 y 300 mg-L‘l,
para distintos ensayos anaerobios sin cosustrato (Pearson et al., 1980), y con
sacarosa (Todini y Hulshoff, 1992) o glucosa (Lu y Hegemann, 1998) como
cosustrato.

Garrido et al. (2000) emplearon un sistema de nitrificacién/desnitrificacion para
eliminar la materia organica y € nitrdgeno de un agua residual procedente de una
fébrica de resinas de Urea-formol, alcanzando una eliminacién de formaldehido
superior al 99%, con una reduccion del contenido de materia orgénica entre el 70 y
85%.

1.3. Tintes

1.3.1. Generalidades y clasificacion

La clasificacion més conocida para los tintes es el Colour Index (C.l1.), creado en
1924 por la Society of Dyers and Colourists Clasifica a los tintes asignando a cada
uno un nombre genérico, en funcion de sus caracteristicas de aplicacion y se le
asigna un nimero de constitucion en el Colour Index, dependiendo de su estructura
guimica.

En la Tabla 1.6 se puede ver € porcentgje de aplicacién de los distintos tipos de
tintes, seglin su estructura quimica (no se incluyen los tintes Sulfur porque su
estructura quimica es indefinida y no pueden ser incluidos dentro de ninguna
clasificacién quimica). Los sustratos a los que se aplica cada tipo de tinte, asi como
e método de aplicacién y naturaleza quimica se muestran en la Tabla 1.7.



En 1990 de los aproximadamente 2 000 tintes Acid registrados en el Colour Index, el
55% todavia estaban en uso. El siguiente tipo de tintes més comin eran los Direct
(alrededor de 1450, estando un 40% en uso) y los Disperse (alrededor de 1250,
estando en uso un 60%). El uso de los Reactive (75% en uso), Solvent (60% en uso)
y pigmentos (60% en uso) se incrementaba. Por €l contrario, € uso de los Vat (45%
enuso) y Mordant (33% en uso) parecia disminuir (Shore, 1990). En la Tabla 1.8 se
pueden ver algunos ejemplos de tintes Acid empleados para tefiir lana.

El crecimiento que ha experimentado e uso de los tintes Reactive es debido a
incremento del uso de las fibras de celulosa (Shore, 1990) y a limitaciones técnicas y
econémicas de otros tintes usados para estas fibras. Generamente, la tincién con
estos colorantes implica tres etapas (Gutiérrez y Crespi, 1999):

a) Sorcién del colorante en la fibra, que se lleva a cabo en nedio neutro y con
adicion de un electrolito (generamente NaCl o N&SQO;) para favorecer el
potencial del bafio y asi favorecer la sorcion del colorante sobre lafibra.

b) Reaccién del colorante con la fibra. Esta reaccién se inicia con la adicién de
una base a bafio de tintura; simultaneamente tiene lugar la reaccién secundaria
de hidrélisisdel colorante.

c) Eliminacién del colorante hidrolizado. El colorante disuelto se encuentra
hidrolizado en la fase acuosa, en la disolucion intermicelar y adsorbido por la
fibra. Su eliminacion se consigue por vaciado del bafio de tintura, sucesivos
lavados de la fibra en frio y, finalmente, se suele efectuar un lavado en
caliente.

Hasta la Primera Guerra Mundial, la mayoria de la facturacién de tintes sintéticos se
hacia en Alemania. Hoy en dia se fabrican por todo el mundo. El 50% de los tintes se
usan en laindustria textil.



Tabla 1.6. Porcentgje de distribucion de los distintos tipos de tintes segln su
estructura quimicay su rango de aplicacion (Shore, 1990).

%

glﬁ:l;mién Acid Basic Direct Disperse Mordant Pigment Reactive Solvent Vat
Acridina 92 4 4
Aminocetona 11 40 8 3 8 30
Antraquinon 15 2 25 3 4 6 9 36
a
Azina 39 39 3 19
Formazan 70 30
Indigoide 2 17 81
Azoico

metdlico 65 10 12 13
Metina 71 23 1 5
Nitro, nitroso 31 2 48 2 5 12
Oxazina 22 17 2 40 9 10
Ftalocianina 14 4 8 4 9 43 15 3
Qinoftalona 30 20 40 10
Estibeno 98 2
Tiazina 55 10 10 25
Tiazol 5 95
Tiaril metano 35 22 1 1 24 5 12
Azoico Mo L g5 g 12 12 6 10 5

metalico
Xaneno 36 16 9 2 2 38




Tabla 1.7. Sustratos y aplicacion de los distintos tipos de tintes (Kirk-Ohmer, 1993)

Tipo Sustratos M étodo de aplicacion
Acid N' I6n, lana, seda papdl, Generalmente en bafios neutros o &cidos de tinte
tintasy cuero
Componentes Algodon, rayén, Impregnacion de la fibra con componentes asociadosy
azoicosy celulosa, acetatoy y tratamiento con disoluciones de sales de diazonio
composiciones  poliéster estabilizadas
Basic Papgl, nilén mogiificado, En bafios &cidos de tinte
poliéster y seda
Di Algodén, rayon, papel, En bafios de tinte neutros o ligeramente al calinos, con
irect L - -
cueroy nilén electrolitos adicionales
- Finas dispersiones acuosas, a menudo aplicadas alata
Polyester, poliamida, 5 > X )
Disperse acetato, acrilicoy temperaturay presion o métodos de transferenciaabaja

plasticos

temperatura: el tinte puederellenar laropay
endurecerse o fijarse térmicamente

Intensificadores

Jabon y detergentes,

debrillo todaslasfibras, aceites, En disoluciones, dispersiones o suspensiones, en bruto
fluorescentes pinturasy plasticos
Dﬁrc(;)n;lsda, Comidas, drogasy
gasy cosméticos
cosméticos
Mordant Lana? cueroy aluminio En combinacion con sales quel antes de cromo
anodizado
Naturales Comidas Como lostintesMordant, vat, solvent, odirect y acid

Bases oxidantes

Pelo, piel sintéticay
algodén

Aminas arométicas y fenoles oxidados sobre el sustrato

Pinturas, tintas, plasticos

Se pintan sobre lafibracon resinas o dispersiones en

Pigmentos y telas bruto
L os componentes reactivos del tinte reaccionan con los
Reacti Algodoén, lana, seday grupos funcionales de lafibrapara unirse
eactive 2 . A .
nilén covalentemente a tinte bajo lainfluenciadel calory el
pH (alcalino)
Plésticos, gasolinas,
Solvent Ewa;rnégdesrzcﬁct’zs Disolucion sobre el sustrato
grasas, aceitesy ceras
Sustratos arométicos son mezclados en una cuba con
Sulfur Algodony rayon sulfuro de sodio y son oxidados sobre lafibraa
productos insolubles con contenido en azufre
Vat Algodén, nilény lana Son insolublesy se reducen con sodio para hacerlos

solubles




Tabla 1.8. Ejemplos de tintes Acid empleados en la tincion de lana con € color
resultante tras mezclar las proporciones marcadas en e método (Town End,
Leeds, plc. Industria Dyestuffs. http://mmw.dyes.co.uk/acid-dyes-wool .html)

M étodo detintura
Método &cido (Acid Método neutro (Neutral Dyeing
Levelling Dyes Duramine) Acid Dyes Evron)
Ydlow 2G Yellow R
Acid Yellow 17 Acid Yellow 42
Yellow T Yellow R
Acid Yellow 23 Acid Yellow 42
Yellow RP Brilliant Yellow 3GL
Acid Yellow 25 Acid Yellow 127
Yelow 2GP Yelow LNW
Acid Yellow 29 Acid Yellow 151
Yellow AE Yellow RX
Acid Orange 3 Acid Orange 67
Orange Il Orange 2G Acid
- Acid Orange 7 - Orange 116
Orange G Brown R
Acid Orange 10 - Acid Orange 51
Red 2G Red BG
B i | ([ iR
Red W Red VB
Acid Red 14 Acid Red 119
Floxine BL Brilliant Red 3B
Acid Red 37 Acid Red 129




1.3.2. Los tintes azo. Toxicidad sobre humanos y animales

Los tintes azo son los mas importantes en la produccion mundia de tintes sintéticos,
tanto en nimero, como en cantidad fabricada, significando aproximadamente el
60-70% de los mas de 10 000 tintes empleados en los procesos de las industrias
textiles (Carliell et al., 1995), y el 70% del mercado de tintes organicos. Se fabrican
principalmente en China, India, Corea, Taiwan y Argentina.

Estos compuestos se caracterizan por tener un enlace N=N a que se afaden
estructuras arométicas como sustituyentes. El enlace azo es el responsable del color y
su roturaimplica la pérdida de color del compuesto.

El gran problema derivado de los tintes azo es que se sintetizan a partir de aminas
aromaticas.

Las aminas arométicas son solidos a temperatura ambiente. Si no tienen otro grupo
funcional son incoloras. Son compuestos con una alta presion de vapor, dando un
olor caracteristico. Sélo son parcialmente solubles en agua. Son muy susceptibles de
ser oxidadas s son expuestas a aire durante largos periodos, cambiando a color
marrén o negro.

Los principales riesgos que presenta la exposicion a las aminas arométicas son la
formacién de methemoglobina y e céncer. Estos efectos estén atribuidos a los
productos de la oxidacion metabdlica del nitrégeno (Neumann y Wieland, 1973).

El contacto a través de la piel o inhalacion de estos compuestos podria provocar
deficiencias respiratorias debido a problemas en los sistemas de transporte del
oxigeno en la sangre, ya que € hierro del grupo hemo de la hemoglobina es oxidado
de Fe (1) aFe (111) y e producto resultante (methemoglobina) no puede combinarse
con € oxigeno o dioxido de carbono. Las arilhidroxilaminas son consideradas las
mas peligrosas en este sentido, ya que son las que tienen mayor poder para formar la
methemoglobina (Gerulis, 1985).

También es muy conocido e poder cancerigeno de las aminas arométicas. Este
problema se consider6 a principios del siglo XX como una epidemiologia de cancer
de origen industrial (Parkes, 1976 ).



Las primeras sospechas del poder cancerigeno de las aminas aromaticas se
produjeron en 1895, cuando se diagnosticaron casos de cancer de vejiga entre 1os
trabajadores del sector de los tintes, en Suiza (Rehn, 1895). Una serie de estudios
epidemiol6gicos y estudios sobre las aminas, concluyeron que las aminas arométicas
eran cancerigenas (Second Aminal Report on Carcinogenesis, 1981; International
Agency for Research on Cancer, 1974; International Agency for Research on
Cancer, 1978). El efecto cancerigeno de estos compuestos estd relacionado con
cambios en el ADN que originan la formacién de tumores. Se cree que son los
productos resultantes de la reaccion metabdlica de las aminas arométicas, y no éstas,
los que dafian el ADN. Estos productos de reaccién son electrofiilicos y forman
enlaces covalentes con las bases de los acidos nucleicos del ADN. Miller (1978)
propuso € siguiente mecanismo de reaccién en el cual ArNH, es la amina aromética:

oxid. pH<7 enlaces covalentes con

ArNH, %® ArNHOH %® ArNHO'H, %® ArN'H ® partes nucleofilicas en

macromolécul ascriticas

Esta secuencia de reaccién implica que factores estructurales en la amina aromaética
favorezcan la formacion de cationes, por ello, el tipo de anillo aromatico, posicién
del grupo amino, presencia y posicion de otros sustituyentes, son factores de
consideracion en el poder cancerigeno de las aminas arométicas.

En la actualidad, diferentes productos textiles, articulos de cuero, pieles, papeles,
cartones, aceites minerales y utensilios de pintura son susceptibles de contener tintes
azo. La exposicion de los consumidores a los tintes azo puede tener lugar solamente
s € tinte o pigmento se transfiere desde e sustrato hacia la piel humana. Los nifios
tienen mas riesgo de exposicion, ya que pueden chupar productos tefiidos y la
velocidad de absorcién oral del tinte es mayor que la cutanea. Hay que tener en
cuenta que las aminas aromaticas pueden estar presentes en peguefias cantidades en
el producto tefiido, ya que, la sintesis del tinte no es completa al 100%, o bien,
debido a procesos aislados de degradacion durante el procesado.



Pero aunque no se produzca la ingestién directa de las aminas arométicas, la
ingestion de los tintes azo es iguamente peligrosa, dado que pueden ser reducidos
por bacterias de la flora intestinal, generdndose aminas arométicas.

Los tintes azo fueron muy empleados como colorantes en alimentos tales como
refrescos, caramelos, perritos calientes, helados y cereales, y en drogas o cosméticos.
A principios de los afios setenta se usaban, aproximadamente, 68 000 toneladas al
ano dd tinte azo Amaranth en unos 60 paises en todo e mundo (Collins y
McLaughlin, 1972), estimandose que en América el consumo anual por persona de
estos tintes era proximo a 2 kg (Westoo, 1965).

Dado que € cancer de intestino era mas comin en sociedades altamente
industrializadas (Berg et al., 1973; Berg et a., 1974; Wynder y Ready, 1974), se
investigd la posible conexion entre estos tumores y el uso de tintes (Wolff y Oehme,
1974). Se encontré que varios tintes eran toxicos en animales, por gemplo, €l
Amaranth era toxico para los fetos de rata (Collins y McLaughin, 1973; Collins et
., 1975; Collinset €l., 1975b) y cancerigeno para las ratas (Daniel, 1962). Los tintes
azo son degradados por las bacterias del intestino in vivo (Jones et al., 1964; Roxon
etal., 1967; Larsen et al., 1976) y es posible que los efectos toxicos y/o cancerigenos
en e intestino sean debidos a sus productos de degradacion. Por ejemplo, €
1-amino-2-naftol, generado en la reduccion del Orange Il (C.I. Acid Orange 7)
induce a tumores en la vejiga (Bonser et al., 1956; Chung et al., 1975). Estudios
encaminados a identificar las especies bacterianas responsables de la reduccién y
degradacion de los tintes azo concluyeron que se trataba de enterobacterias
facultativas anaerobias, que constituian una pequefia parte de la microflora intestinal
(Roxon et al., 1966; Roxon et al., 1967b; Shelineet al., 1970; Walker et al., 1971).

L os tintes azo ingeridos no se absorben en el intestino delgado y son metabolizados
por las bacterias intestinales en el colon. Los metabolitos pueden ser excretados con
las heces o pueden ser absorbidos en el sistema circulatorio y ser excretados con la
orina (Ryan et al., 1968).

Entre 120 y 150 de los mas de 2 000 tintes usados corrientemente, son enormemente
susceptibles de causar cancer. Los tintes basados en derivados de benzidina y



diazobenzidina parecen ser los mayores causantes de cancer de entre todos ellos
(Feasold et al., 1999).

Las aminas arométicas también pueden causar procesos irritativos en ojos 'y piel. En
la Tabla 1.9 se recoge la recopilacion de los efectos causados por agunas aminas
aromaticas.

Entre 1997 y 1998 la Agencia Federal de Medio Ambiente de Austria investigo la
presencia de tintes azo en articulos de cuero, lana, felpa y telas. En este pais, una
ordenanza de Enero de 1999 penaliza la produccion de objetos que contuviesen tintes
0 pigmentos azo, cuyo contenido en alguna de las 20 arilaminas especificadas en la
Ley, excediese la concentracion de 20 mg-kg®. Las investigaciones concluyeron que
en € 6% de los productos analizados, € contenido de arilaminas sobrepasaba dicho
[imite. (Feasold et al., 1999).

En Alemania también ha sido penalizado recientemente e empleo de algunos tintes
azo por su uso en prendas textiles que estén en contacto con €l cuerpo y € carécter
cancerigeno de las aminas generadas en su degradacion (O'Neill et al., 1999). De
todos modos, tintes azo Acid o Direct que pueden liberar aminas tales como
bencidina, o-rolidinay o-dianisidina, todavia se usan (Oh et al., 1997).

1.3.3. Aguas residuales coloreadas: Generalidades y estrategias de
tratamiento

En 1978 se estimd que un 2% de las 450 000 toneladas de los tintes producidos a
escala mundial, se descargaban en los efluentes generados en los procesos de
produccion, mientras que el 9% era descargado en efluentes generados en industrias
de tincién. Estas cantidades suman un total de 50 000 toneladas (O’Neill et al.,
1999).



Tabla 1.9. Efectos provocados en la sangre, higado y veiga, por la
administracion crénica a perros de aminas primarias.

Formacién de

methemoglobina cancer (higado)

Toxicidad y/o

Cancer devejiga

4-Aminobifenil (Benner y Stevenson, 1952;
Kaufmann et al., 1966; Desai, 1981,
Desai, 1981b)

2-naftilamina (Denton, 1967; Henderson y
Sutherland, 1910; Petrov y Prosvirkina,
1956)

1-naftilamina (Radonski, 1979; Roth y
Lepke, 1972; Baumany Brown, 1959)

Bencidina (Benner y Stevenson, 1952
Hamilton y Spiegler, 1964; Japan
Dyestuff Industry Assn., 1982)

Anilina (a) (Pelster et al., 1965; Pelster et
al., 1967; Japan Dyestuff Industry
Assn., 1982; United Sates International
trade Comission, 1984b)

Diclorobencidina (Denton y Hammond,
1967; Cimerol et al., 1965; Desai, 1981,
Desai, 1981b)

Metilendiamina (Day y Peters, 1967; Igbal.
1976; Oster, 1961)

4,4-metileno-bis (2-cloroamina) (Baessler y
Mayer, 1973; Wilfong, 1972; United
Sates International trade Comission,
1984)

4,4-metileno-bis (2-metilamina) (Bohm y
Wissner, 1971; Bhutani, 1976; Albright
et al., 1967)

Anilina (b) (Stroh et al., 1957; Tsutsumi y
Terade, 1951; United Sates
International trade Comission, 1984;
Colour Index, 1971)

4-aminobifenilamina (Baessler y Mayer,
1973; Cogswell, 1984; Colour Index,
1971)

+++

+++

++

++




La composicion de los efluentes textiles varia en funcion del producto, ya que los
tintes se clasifican en funcién de la naturaleza del producto a tefiir. También hay
otros factores a tener en cuenta, como las tendencias de la moda, por gemplo, la
moda de los tejanos negros origind en una factoria de Bélgica efluentes altamente
coloreados, muy dificiles de tratar (O’ Nelill et al., 1999). También hay que tener en
cuenta factores econdmicos y técnicos para la eleccion de los tintes a emplear ya que,
en la industria textil moderna los tintes deben de ser resistentes a los agentes
guimicos, a la luz y a todas aguellas sustancias comunes con las que se ponen en
contacto (agua, jabones, detergentes, etc.) para mantener asi su estructuray color.

Asi pues, € esfuerzo por conseguir una mayor conservacion del colorante sobre €l
sustrato textil redunda en un mayor problema del tratamiento de los efluentes
textiles. Este problema se agudiza en los tintes reactivos, ya que contienen grupos
capaces de reaccionar con las fibras para formar enlaces covalentes colorante-fibra.
Estos tintes se aplican fundamentalmente a fibras celuldsicas, esencialmente algodon
y rayén. Los principales tipos de contaminacion identificados en aguas residuales
textiles se muestran en la Tabla 1.10.

La presencia de pequefias cantidades de tinte en el agua (menos de 1 ppm en algunos
casos) es visible y afecta a la transparencia del agua y a la solubilidad de gases en
riosy lagos (Bant, 1996). Los tintes presentan poca toxicidad para los mamiferos y
organismos acuaticos (Churchley, 1998). Clark y Anliker (1984) estudiaron la LCs
paralos peces de unos 3 000 colorantes, encontrando que s6lo en un 2% de éstos era
inferior a 1,0 mg-L™, mientras que un 96% tenia una LCs, de 10 mg-L*. El ojo puede
detectar concentraciones de 5 ng-L™ de tintes reactivos en agua (Shelley, 1994;
Wilmott et al., 1998; Pierce, 1994). Por €llo, las normas sobre niveles de vertido de
aguas coloreadas se aplican més por razones estéticas que por la prevencién de
efectos toxicos (O’ Neill et al., 1999). De todos modos, hay que tener en cuenta que
la presencia de tintes en cauces de rios dificulta la llegada de la luz a las zonas mas
profundas, repercutiendo en las especies acudticas que las habitan.



Tabla 1.10. Principdes efectos contaminantes de las aguas residudes
coloreadas (Correia et al., 1994; Sharma, 1989).

Contaminantes Naturaleza quimica PrlnClpaJ:S Principal impacto en procesos
q procesos de de tratamiento biolégico
origen
Hidratos de carbono, Altademanda en sistemas de
i asas, acel Desalado, aireacion
Carga Orgénica enzimas, grasas, aceltes Restriegue, '
ubricantes, ceras, agentes L avado Problemas de bulking en lodos
revestidores activos.
Acido acético Tincion
Color Tintes, impurezas de lana Tincion, Conversion insuficiente en
restregada Restriegue bioreactores.
En sistemas anaerobios no se
convierten.
_ Sales de amonio, urea, o Incremento de lacomplejidad y
Nutrientes (N, P)  tamponesfosfatoy Tincion sensibilidad en los procesos
secuestrantes aerobios (requerimientos de
eliminacion biolégicade
nutrientes).
Restriegue,
NaOH, &cidos Desalado,
Efectos de pH y minerales/organicos; cloruro  blanqueo, Inhibicion/colapso de
saes de sodio, silicatos, sulfitos, Mercerizado, bioreactores.
carbonato Tincion,

Reutralizacion

Sulfato, sulfito e hidrosulfito,

Reduccién de sulfato en

Azufre . L Tincion .
acido sulfdrico reactores anaerobios.
M etal es pesados, agentes
reductores (sulfuro), agentes  Desalado Inhibicién de grupos
Téxicos oxidantes (cromato, peréxido, blangueo, microbianos sensibles,
dicromato, persulfato), Tincion, (nitrificantes, metanogénicos) en
biocides, sales de amonio Acabado bioreactores.
cuaternario
. ) Restriegue Conversion insuficienteen
Revestimientos, tintes, ' ;
' ' bioreactores.
Conj;)_uestos resinas, saladores sintéticos Desal ado, ) .
organicos (pVA), organocl orados Blanqueo, Posible acumulacién en
refractarios ' ’ Tincion, Lavado, agregados/pel iculas de biomasa,

disolventes organicos

Acabado

Ilegando hastalainhibicion




La Agencia Medioambiental del Reino Unido, para prevenir los vertidos de efluentes
coloreados en sus rios, definié unos Estandares de Calidad Ambiental que delimitan
las concentraciones que no se deben sobrepasar aguas abajo del punto de vertido.
Estos estandares se expresan como absorbancia por longitud de onda. Las longitudes
de onda consideradas estan entre los 400 y 700 nm a intervalos de 50 nm. El limite

de color permitido en un vertido se calcula por la ecuacién 1.3 (Enviroment Agency,
Cardiff, UK perscomm, 1998).

(C.-R)- (C.Fu)

Cy = 3 [1.3]
Siendo:
Cq Color limite de vertido (absorbancia-cm™).
Cs Color estandar del cauce (absorbancia-cm™).
Cu Color natural del cauce aguas arriba del punto de vertido
(absorbancia-cmit).
Fq Caudal de vertido (ML-d'Y).
F Caudal total del rio corrientes abajo del punto de vertido (ML -d™).
Fu 95% del caudal del rio aguas arriba del punto de vertido.

A pesar de que algunos investigadores han usado aguas textiles artificiales para el
desarrollo de métodos de tratamiento, la concentracion de los tintes empleados varia
entre 0,01y 7 g-L™ (O'Neill et al., 1999). Esta variabilidad se debe a que es dificil
encontrar informaciéon actual acerca de las concentraciones de tintes en aguas
residuales y a que e contenido de tintes en los efluentes depende del tipo de tinte
empleado (Tabla 1.11). El uso de la absorbancia o de la medida ADMI (American
Dye Manufacturers Institute) es mas adecuado para describir los efluentes textiles
eln términos de carga contaminante. De todos modos, s se habla de distintos tintes,



no hay correlacion directa entre los valores de absorbancia y sus concentraciones, ya
gue cada tinte tiene distintos maximos de absorbancia.

Las aguas residuales generadas en los procesos de tincion de fibras naturales (a
excepcion de las generadas en la tincion de lana) suelen ser muy variables, si bien
poseen un bajo contenido en materiales coloidales y en suspensién, suelen ser pobres
en nutrientes, especialmente en nitrégeno y su carga organica suele aproximarse al
doble de la que posee un agua residual urbana (Gutiérrez y Crespi, 1999).

Tabla 1.11. Estimacion del grado de fijacion de distintos tipos de tintes al
sustrato de aplicacion y pérdidas en € efluente (Easton, 1995).

Grado de Pérdidas con €

Tipodetinte Fibra fijacion (%) efluente (%)
Acid Poliamida 89-95 520
Basic Acrilico 95-100 0-5
Direct Celulosa 70-95 5-30
Disperse Poliéster 90-100 0-10
Metal-Complex Lana 90-98 2-10
Reactive Cdulosa 50-90 10-50
Sulfur Celulosa 50-90 10-40
Vat Celulosa 80-95 5-20

M étodos de tratamiento fisico-quimicos

El método mas usado para € tratamiento de estos efluentes es € de coagulacion-
floculacién, si bien, ademés de una elevada generacion de fangos, e nivel de
eliminacion de DQO y DBO no suele superar € 75-80% (Gutiérrez y Crespi, 1999).

De entre los métodos no biolégicos para eliminar €l color de los efluentes coloreados
destacan la absorcion con carbono activo, la filtracion con membranas, la



decoloracién con ozono, los métodos de coagulacion-floculaciéon y las técnicas
electroquimicas (Cooper, 1993).

La adsorcion con carbon activo tiene el inconveniente de que el carbdn granular es
caro y larentabilidad de este tratamiento esta ligada una reutilizacion elevada de este
material. La desorcién de las moléculas de colorante es muy dificil, por lo que hay
gue pirolizarlas, incrementandose asi € coste del tratamiento. Una variante més
econdmica cuando la coloracién no es excesiva y el fléculo biolégico esta bien
formado, es afadir carbon activo en polvo al reactor bioldgico. El carbén activo se
guedaria retenido con el fléculo bioldgico en la fase de decantacion. La diferencia de
coste es de 0,09-0,11 €-m™ frente a los 0,45-0,60 €-m™ cuando se emplea carbono
granular (Crespi et al., 1986).

Con respecto a los tratamientos con membranas, Schafer et al. (1988) obtuvieron una
eliminacion de color del 99% y de DQO y COT del 90% con nanofiltracion.
También se pueden coseguir buenos niveles de decoloracién con ultrafiltracion
empleando agentes tensoactivos (Soma et al., 1988). Debe elegirse correctamente €l
tamafio de poro en funcidon del tamafio de las moléculas a retener ya que, en caso
contrario la limpieza de las membranas es complicada. Ademés de ser un método
caro, su principal problema es que a finalizar la operacion se obtiene un nuevo
efluente coloreado, con menor volumen pero mayor concentracion, que hay que
tratar (Gutiérrez y Crespi, 1999).

La oxidacion con ozono (puede estar inducida por radiacion UV o catdlisis) es un
método répido y eficaz para varios tipos de tintes, especialmente los Reactive
(Strickland y Perkins, 1995). La ozonizacion puede incrementar |a biodegradabilidad
de los efluentes textiles (Langley y Leist, 1994), aunque esto depende del tipo de
eflunte porque en otros casos también puede hacerlos més toxicos (Hill y Anderson,
191995). Para grandes vol imenes de efluente resulta un tratamiento caro.

Los tratamientos de coagulacién-floculacion dan buenos resultados cuando se
emplean como tratamiento terciario, después del sistema bioldgico. Si se redliza
antes de la etapa biolégica, la cantidad de coagulante a adicionar debe ser mayor y
una elevada concentracién de polielectrolito puede causar problemas en los procesos



de desnitrificacion (Gutiérrez y Crespi, 1999). Juhera y Ferre (1993) idearon un
sistema basado en una coagulacion-floculacion, seguida de un paso a través de un
filtro de arena y carbdn, requiriéndose una segregacion previa de los efluentes muy
coloreados o toxicos. El grupo Archaeus Technology (Removing Colour from
dyehouse efflents 1993) desarrollé un sistema con un adsorbente que es un
polielectrolito organico, provisto de un dispositivo de regeneracién automatico. Es
apropiado para tintes Reactive solubles, Acid, Direct y premetalizados. La empresa
Courtalds Textiles, en su planta de Leicester, emplea desde 1995 un sistema basado
en una combinacion de adsorcion y coagulaciéon (Reid, 1996). El adsorbente es un
polimero orgéanico denominado Macrosorb. El 50% del agua tratada es reutilizada.

Las técnicas electroquimicas se basan en la electrolisis de las moléculas organicas,
aunque, para no tener un consumo de energia demasiado elevado, solo se efectlia una
oxidacién parcia de las moléculas. Se trata de procesos limpios, que operan a baja
temperatura y que, en la mayoria de los casos, no necesitan la adicién de productos
guimicos (Ochoa, 1995). La decoloracion se obtiene por eletroxidacion con anodos
no solubles o por electrocogulacion con anodos solubles, en los que los hidroxidos
del metal resultantes adsorben el tinte (Gutiérrez y Crespi, 1999).

M étodos de tratamiento biol6gicos

En los dltimos afios se han producido una gran proliferacion de estudios de
investigacién en € tratamiento biolégico de los tintes industriales, bien con
complejos efluentes reales o con tintes especificos, para determinar como reaccionan
a determinados tratamientos. De estos trabajos se han derivado numerosas
publicaciones de decoloracion de tintes industriales, tanto con hongos como con
bacterias.

Procesos con hongos

Los primeros trabgjos con empleo de hongos para decolorar aguas residuales se
produjeron con aguas residuales generadas en procesos de fabricacion de pulpa y
papel. Los hongos empleados fueron Phanerochate Chrysosporium y Tincloporia
sp. (Eaton et al., 1980; Fukuzumi, 1980). Con Phanerochate Chrysosporium



también se consiguié decolorar tintes poliméricos tales como e Polimeric B-411,
Polimeric R-481, y Polimeric Y-606 (Glen y Gold, 1983). La primera publicacion de
decoloracién de tintes azo mediante hongos ligninoliticos aparecié en 1990 (Cripps
et al.,1990), cuando cultivos de Phanerochate Chrysosporium, en presencia de
oxigeno y bajo condiciones de limitacién de nitrégeno, decoloraron los tintes Acid
Orange 7, Acid Orange 6y Direct Red 28. La capacidad de ciertas especies de
hongos para degradar tintes azo esta relacionada con la sintesis de enzimas
extracelulares tales como lignina y manganeso peroxidasas o lactasas (Chivukula y
Renganathan, 1995; Helingfing et al., 1998; Klim y Shoda, 1999; Schliephake et al.,
2000).

La lignina y manganeso peroxidasa tienen un mecanismo de actuacion similar;
durante el ciclo catabdlico, el HO, las oxida y éstas, a su vez, oxidan € compuesto
(tinte azo) en dos etapas consecutivas de transferencia de el ectrones. Mientras que las
lignina peroxidasas oxidan compuestos aromaticos no fendlicos, en las manganeso
peroxidasas se oxida el Mn? a Mn'® y éste es capaz de oxidar diversas estructuras
fendlicas. Las lacasas son enzimas que contienen cobre y son sintetizadas por plantas
y hongos. Estas enzimas también son capaces de oxidar fenoles y aminas, en
presencia de oxigeno (Barr y Aust, 1994; Glenn et al., 1986; Thurston, 1994).

Procesos bacterianos

Tradicionalmente, el tratamiento de efluentes coloreados en sistemas convencionaes
de lodos activos no es demasiado efectivo y, en la mayoria de los casos, cuando se
consigue eliminar color, es por fendmenos de adsorcién del tinte sobre el lodo. Pagga
y Brown (1986) estudiaron la biodegradabilidad aerobia de 87 tintes, smulando las
condiciones de una planta de tratamiento de aguas residuales de lodos activos,
concluyendo que era improbable la degradacion de éstos en dichas condiciones y que
el principal mecanismo para eliminar €l color era por adsorcion sobre €l lodo. Glenn
et al. (1991) emplearon una planta piloto de lodos activos para estudiar la
biodegradabilidad de 18 tintes azo, de los cuaes 3 fueron aparentemente
biodegradados, 4 se adsorbieron en gran medida sobre el lodo y 11 permanecieron
sin aterarse. La adsorcion de tintes en una unidad de lodos activos también se ha



planteado como una alternativa para la eliminacion del color en aguas residuales.
Pagga y Klaus (1994) desarrollaron un método para estimar la posibilidad de
adsorcion de un tinte en un sistema de lodos activos. Mas recientemente, se han
publicado varios trabajos sobre decoloracion de tintes azo (Acid Orange 7, Acid Red
88, Acid Red 4, Acid Orange 8) en condiciones aerobias, por procesos reductivos y
en presencia de otras fuentes adicionales de carbono (Coughlim et al., 1997, 1999;
Dykes et al., 1994; Jang y Bishop, 1994; Sugiura et al., 1999). También hay
referencias acerca de la reduccion aerobia de tintes azo que son usados como Unica
fuente de carbono y energia por las bacterias (Dykes et al., 1994; Yatome et al.,
1993). De todos modos, hay muy pocos trabajos que demuestren fehacientemente
gue las bacterias utilizan €l tinte azo como Unica fuente de carbono y energia, en
condiciones aerobias. EI mecanismo de reduccion aerobia de tintes azo requiere la
presencia de enzimas (“azoreductasas aerobias’) que catalicen la reduccién en
presencia de oxigeno molecular. Estos enzimas fueron purificados y caracterizados
para dos cultivos distintos (Zimmermann et al., 1982, 1984) y usaban € NADH
como cofactor.

Los mayores esfuerzos investigadores en el tratamiento biolégico de los tintes
sintéticos (especialmente los azo) se han dirigido hacia los tratamientos bacterianos
en condiciones anaerobias. Los primeros estudios en este campo se dirigieron hacia
las bacterias presentes en € intestino de los humanos, que participaban en €
metabolismo de los tintes azo, ingeridos en los aimentos (Chung et al., 1978, 1992;
Brown, 1981), y hacia los mecanismos implicados en la reduccion de los tintes azo
(Hernandez et al., 1967a, 1967b; Gingell y Walker, 1971).

El carécter no especifico de la reduccion de los tintes azo en condiciones anaerobias
ha sido corroborado por diversos investigadores (Brown y Laboureur, 1983; Carliell
et al., 1994; Ganesh et al., 1994; Delée et al., 1998; Bromley-Challenor et al., 2000),
lo cua parece indicar un mecanismo no enzimatico. Gingell y Waker (1970) ya
habian propuesto la hip6tesis de una reaccién final no enzimética, de oxidacion-
reduccion, entre los flavin nucledtidos reducidos y los compuestos azo. Seglin este
mecanismo se comprende que el oxigeno (Roxon et al., 1066; Wuhrmann et al.,



1980) u otros compuestos aceptores de electrones, como €l nitrato o nitrito
(Wuhrmann et al., 1980; Carliell et al., 1994), inhiban la reduccion de los tintes azo,
ya que son mas oxidantes. Recientemente se ha comprobado la capacidad de las
flavinas reductasas para actuar como azoreductasas in vitro (Rush, 2000).

El hecho de que con extracto celular se alcancen mayores velocidades de reduccion
de los tintes azo (Walker, 1970; Wuhrmann et al., 1980; Mechsner y Wuhrmann,
1982) ha sido explicado tradicionalmente en base a la baja permeabilidad de la
membrana celular a compuestos azo con grupos sulfonicos, altamente polares, lo cual
implica un mecanismo de reduccién intracelular. Sin embargo, Brown (1981),
usando diversos cultivos, demostré que la velocidad de reduccion de tintes azo
poliméricos era similar a la de otros analogos de menor peso molecular, con lo cual
concluyd gue la reduccion de los tintes azo era un proceso extracelular ya que, era
improbable que los compuestos poliméricos atravesaran la membrana celular. Este
postulado esta en concordancia con otros que responsabilizan a pequefias moléculas
transportadoras de electrones, generadas enzimaticamente (como las flavinas
reducidas) y que atraviesan la membrana celular, de la reduccién de los tintes azo
(Gingell y Walker, 1971; Bronsted y Kopecek, 1992). Otros estudios avalan la teoria
de la reduccion extracelular ya que, la adicidn de transportadores de electrones, tales
como FAM y FADH (Gingell y Walker, 1971; Chung et al., 1978; Raffi et al., 1990)
o bencil viologen (Chung et al., 1978; Bragger et al., 1997) aceleran la reduccion de
los compuestos azo, incluso con extracto celular.

También hay otros compuestos, no generados enzimaticamente, que afadidos al
medio de reaccion incrementan la velocidad de reduccion. Asi Keck et al. (1997),
tras comprobar el incremento en la velocidad de reduccidn de los tintes azo d afiadir
guinonas (resultante de la degradacion aerobia del 2-naftalenosulfonato con cultivos
de Sphingomonas xenopaga BN6) concluyeron que las quinonas se reducian
enzimaticamente y, mediante una reaccidn quimica de oxidacién-reduccién, reducian
el tinte azo (Fig.15). Posteriormente, se comprob6 que la actividad
quinona-reductasa residia en la membrana celular de las células del cultivo empleado
(Sphingomonas xenopaga BN6) y, por lo tanto, ni € tinte ni las quinonas tenian que



entrar en la célula (Kudlich et al, 1997). El papel de los sistemas enzimaticos de la
membrana (como la NAD(P)H citocromo reductasa o €l sistema citocromo Pyso) en la
reduccion de los tintes azo ya habia sido apuntado anteriormente (Brown y de Vito,

1993; Zbaida, 1995;Hernandez et al., 1967a, 1967b).
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Figura 1.5. Mecanismo propuesto para explicar € pape del transferidor de
equivalentes redox (RM) en la reduccion de los compuestos azo empleando €

cultivo BN6 (Figuratomada de Keck et al., 1997).

Van der Zee et al. (2000) encontraron que € 1-amino-2-naftol generado en la
reduccién del Acid Orange 7, catalizaba la reduccion de dicho tinte azo,
posiblemente debido a la formacion de la aminoquinona correspondiente (Fig 1.6).



También se comprob6 que la adicién de una antraquinona incrementaba varios
ordenes de magnitud la velocidad de reduccion del Acid Orange 7 con sulfuro (Van
der Zee et al., 2000) y en un bioreactor anaerobio (Cervantes et al.,, 2001). El
mecanismo propuesto por Field et al. (2000) para explicar € incremento en la
velocidad de degradacion de los tintes azo en presencia de quinonas (Fig. 1.7) es
similar a propuesto por Keck et al.(1997).

HO 0
Wl e

Figura 1.6. Reaccidon de equilibrio entre e 1-amino-2-naftol y su amino-
quinona (Figuratomada de Van der Zee et al., 2000).

De los distintos tratamientos bioldgicos disponibles para el tratamiento de efluentes
coloreados, el tratamiento bacteriano anaerobio parece €l més apropiado, tanto por
aspectos operacionales, como de eficacia. En los Ultimos afios se han llevado a cabo
numerosos estudios, con tintes muy diversos, que han sido decolorados con bacterias
en condiciones anaerobias, especialmente tintes azo (Tabla 1.12).
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Figura 1.7. Mecanismo que explica € papel de la antraquinona AQS como
aceleradora de la velocidad de reduccion de los tintes azo (Figura tomada de
Fidld et al., 2000).

El principal problema del tratamiento anaerobio de los tintes azo es la generacion de
aminas aromaticas. La mayoria de estas aminas no son degradables en condiciones
anaerobias por lo que, s ademas de la decoloracién se desea acanzar la
mineralizacion de los tintes, hay que recurrir a procesos secuenciales o simultaneos
anaerobio-aerobio, ya que las aminas arométicas pueden ser degradas en condiciones
aerobias y con esta secuencia se puede alcanzar la mineralizacion del tinte azo
(Haugh et al., 1991). Los procesos simultaneos anaerobio-aerobio se llevan a cabo en
un mismo sistema en € que hay partes anaerobias y otras aerobias. Diversos
investigadores han desarrollado este tipo de sistemas consiguiendo resultados
satisfactorios (Kudlich et al ., 1996; Tan et al., 1999a, 1999h).



Tabla 1.12. Resultados obtenidos para determinados tintes reactivos incubados
anaerébicamente con una fuente de carbono suplementaria (Carlidl et al., 1994).

gllj?;{'cgac' on Decoloracion (%) -r:IeSnag?i o (h)
Tintes Reactive en polvo
C.l. Reactive Yellow 16 Azo 80-90 6.5
C.1. Reactive Red 1982 Azo 8590 2
C.l. Reactive Red 41 Azo 89-90 4.5
C.l. Reactive Blue 38 Ftalocianina 40 4.5
C.l. Reactive Blue 21 Ftalocianina 85-90 4.5
C.l. Reactive Blue 220 Azo 90-95 1
C.I. Reactive Black 5 Azo 80-85 4.5
Disoluciones de tinte Reactive
C.I. Reactive Yellow 95 Azo 0 -
C.l. Reactive Orange 12 Azo 90-95 23
C.l. Reactive Red 218 Azo 90-95 32
C.I. Reactive Red 24 Azo 90-97 32
C.I. Reactive Orange 13 Azo 85-90 50
*C.l. Reactivebrown 11 Azo 0 23
Blue PB complejo metdico 9% 2
C.l. Reactive Blue 49 Antraquinona 7-10 2
C.I. Reactive Black 39 Azo 70-75 25
*Black SG complegjo metalico 75-80 75
C.I. Reactive Blue 72 Ftalocianina 2530 50

* SinnP C.I. disponible
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Capitulo 2

Materiales y Métodos

2.1. Métodos Analiticos

Los métodos analiticos utilizados en este trabajo se describen brevemente a
continuacién, habiendo sido agrupados segun la fase analizada.

2.1.1. Fase liquida

pH

Las medidas de pH se redlizan utilizando un electrodo Ingold modelo U-455,
conectado a un medidor pH/mV Crison 506. Previamente a su medida se realiza €l
calibrado utilizando disoluciones tampdn Crison de pH 4,00 y pH 7,02 a 20 °C. La
sensibilidad del medidor es de + 1 mV. También se utiliza un equipo Knick (rango

0-14), conectado a un electrodo Schott Gerate. Previamente a su medida se redliza €
calibrado utilizando disoluciones tampén de pH 4,00y pH 7,02 a 20 °C.

Demanda Quimica de Oxigeno (DQO)

La Demanda Quimica de Oxigeno se determina mediante un método semi-micro
(Soto et al., 1989) que es una simplificacion del método 508 (A y B) descrito en €l
Standard Methods (APHA, 1985).

Carbono Organico Total (COT)

La determinaciéon del COT se redliza en un analizador de carbono organico total
Shimazdu modelo TOC-5000. La cantidad de COT viene determinada por la
diferencia entre el Carbono Total de la muestra (CT) y € Carbono Inorganico (Cl).

El CT se determina por medio de la lectura en un detector NDIR del CO, producido
en la combustion de la muestra. Esta combustion tiene lugar en un tubo a 680 °C en



presencia de un catalizador de la oxidacion. EI CO, producido se lleva por medio de
aire de alta pureza (150 mL-min™) a recipiente de reaccion del Cl en donde el gas se
enfria y se seca. Posteriormente pasa a través de un desorbedor de halégenos a la
cadmara de deteccion. El area dd pico de lectura es proporcional ala concentracién de
carbono. Para determinar e CI, la muestra se introduce por medio del inyector a
recipiente de reaccion de Cl en donde el gas portador (aire de alta presion) esta
borboteando en forma de pequefias burbujas en una solucién acida. El carbono
inorganico en formade CO; llega a detector NDIR donde se cuantifica.

Acidos Grasos Volatiles (AGV)

La composicion de los écidos grasos volétiles (acético, propiénico, n-butirico, iso-
vaérico y n-valérico), se analiza por cromatografia gaseosa mediante un
cromatégrafo Hewlett-Packard, modelo 5890A, dotado de un detector de ionizacién
de llama. La columna utilizada es de vidrio, de 2,27 m de longitud, con 100/120 de
mallay de 1/8" de didmetro externo. La columna es de uso comercial, rellena de
Chromosorb W-AW, impregnada con WPGA al 25 % y acido fosférico al 2 %. Se
usa un inyector automatico Hewlett- Packard, modelo 7673A.

Las temperaturas del inyector, columna y detector son 260, 105 y 280°C,
respectivamente. El gas portador es nitrogeno con un caudal de 24 mL-min?,
saturado con é&cido formico antes de entrar a inyector. Como gas auxiliar se utiliza el
aire y el hidrogeno con caudales de 400 y 30 mL/min, respectivamente. Los andlisis
se realizan empleando &cido trimetil acético (&cido pivalico) como patron interno.

Acid Orange 7 y Acido Sulfanilico

La medida de la concentracion de Acid Orange 7 (AO7) y Acido Sulfanilico (AS) se
hace mediante HPLC (High Liquid Performance Chromatography) empleando un
cromatografo Hewlett Packard 1090 Series |ll, dotado de un detector DAD. Se
emplea una columna Tracer PAH de 15 x 0,4 cm. Como eluyente se emplea una
mezcla metanol/agua (30:70), con un flujo de 0,5 mL-mi™.Para detectar € Acido
Sulfanilico se trabagja a 250 nm y para detectar el Acid Orange 7 a480 nm (Fig. 2.1).
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Figura 2.1. Cromatograma de HPLC a 250 nm con € pico correspondiente
a Acido Sulfanilico (A) y a 480 nm con e pico correspondiente a Acid
Orange7 (B).

Color

En los ensayos con Acid Orange 7 €l color se mide como e valor de la absorbancia
de las muestras, previamente centrifugadas a 8 000 r.p.m. durante diez minutos, a la
longitud de onda de 480 nm, que es €l punto de maxima absorbancia del AO7 en €
espectro visible (Fig. 2.2B). Las muestras se diluyeron en tampén fosfato (8,66 g-L™
de NaHPO, y 5,38 gL' de NaH,PO,2H,0) para obtener una medida de
absorbancia menor de 1. Estas medidas se realizaron con un espectrofotometro
Hitachi, modelo U2000.
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Figura 2.2. Espectros de absorcion UV-VIS de Acido Sulfanilico (A) y Acid
Orange7 (B).

2.1.2. Fase gaseosa

Biogas

El andlisis de la composicién del biogas se redliza por cromatografia gaseosa
empleando un cromatografo Hewlett-Packard, modelo 5890 Series |1, dotado de un



detector de conductividad térmica. La columna utilizada es de acero inoxidable, de
2 m de longitud y de 1/8'"’ de didmetro externo, rellena de Porapack Q 80/100 de
malla

Las temperaturas del inyector, columna y detector son 90, 35 y 100°C,
respectivamente. Como gas portador se utiliza Helio con un caudal de 15 mL-mi™. El
volumen de muestra inyectado es de 1 mL tomado con una jeringuilla, a través de un
septum a la entrada del depdsito de medida del gas.

Presion
La medida de la presion en las botellas se realiza mediante un transductor de presion

(Centrepoint Electronics Ltd., Galway, Ireland). El calibrado de este aparato se
realiza mediante un manémetro diferencial de mercurio.

2.1.3. Fase sdlida
Sdlidos en Suspension Totalesy Volétiles (SST, SSV)

Para determinar los SST primeramente se redlizan varios lavados de los sdlidos,
reduciendo finalmente &l volumen liquido hasta 20 6 30 mL, entonces se llevan a un
crisol de porcelana, previamente pesado en seco. A continuacion los solidos se ponen
a 105 °C, y una vez gque se ha eliminado € agua, €l aumento de peso con respecto a
crisol seco nos da el contenido en SST. Para obtener el valor de SSV selleva el crisol
con los SST a 550 °C. La pérdida de peso producida nos da el contenido en SSV.

2.2. Ensayos de ecotoxicidad: Microtox

Este ensayo de toxicidad bacteriana fue desarrollado en 1979 por Bulich, para
evaluar la toxicidad de microcontaminantes acuaticos. Este ensayo se realiza con la
bacteria marina Photobacterium phosphoreum, que se caracteriza por presentar en su
metabolismo fenémenos de bioluminiscencia, la cual decrece répidamente con la
presencia de sustancias téxicas en su medio. Esta reduccion en la luminiscencia es €l
parametro que se emplea para determinar el efecto téxico de una sustancia o una



muestra, ya que incide directamente en el metabolismo bacteriano (De Bellerin,
1990; Ribg, 1992; Blumy Speece, 1991; Kaiser y Palabrica, 1991).

En la reaccion responsable de la produccion de luz, la enzima luciferasa cataliza la
oxidacién del flavin mononucledtido. Esta reaccion estd ligada al sistema del
transporte de electrones en la respiracion celular y por tanto, es indicativo del estado
metabdlico de la célula. Una disminucion en la luminiscencia es indicativa de una
disminucion en la respiracion celular, es decir, en la produccion de energia.

La inhibicién de la luminiscencia depende de la naturaleza y concentracién del
toxico. La sensibilidad de la respuesta bacteriana depende de la temperatura y de la
salinidad del medio en €l que se redliza el ensayo.

La bioluminiscencia se mide a 490 nm. El ensayo se rediza a 15°C y con una
salinidad correspondiente al 2% en NaCl. Los reactivos empleados son: un cultivo
liofilizado de bacteria marina Photobacterium phosphoreum amacenado en
congelador (-20 °C); una solucion de reconstitucion, consistente en agua destilada
libre de téxicos; una solucidn de ajuste osmatico, consistente en NaCl al 22% y una
solucién diluyente, consistente en NaCl a 2%.

Los resultados de este ensayo se expresan en valores de ECs, es decir, la
concentracion que provoca una reduccion del 50% en la emision de luz. Estos
valores de ECs se suelen dar a distintos tiempos (5, 10 y 15 minutos). De todos ellos
es el vaor de ECs alos 15 minutos € que se emplea més a menudo.

2.3. Respirometrias

Es una técnica de medida de actividad y toxicidad microbiana en condiciones
aerobias.
M etodologia

Los ensayos se redlizan en viaes de 15 mL y con un volumen Util de 10 mL. La
velocidad de consumo de oxigeno de la biomasa se determina usando un “Biological



Oxygen Monitor (BOM)”, (Ginestet et al., 1998). En la Figura 2.3 se muestra un
esquema del equipo experimental usado.

Este sistema esta dotado de un electrodo de oxigeno (Polarigraphic oxygen sensor,
Orbisphere modelo 2120) encgjado en un soporte de Perspex, que se introduce
herméticamente en una celda dotada de un agitador magnético que contiene la
muestra de biomasa y €l resto de sustancias del medio de reaccién. Esta celda esta
termostatizada por medio de una camisa de Perspex en la que circula agua a la
temperatura que se desea llevar a cabo la reaccion. Las lecturas tomadas por el
electrodo son almacenadas en un ordenador mediante una tarjeta de adquisiciéon de
datos.

El procedimiento experimental seguido para la caracterizacion de la actividad de la
biomasa fue €l siguiente:

0 Seadicionan en la celdade 8 mL de tampon fosfato.

0 Se afiaden 2 mL de lodo previamente aireado y lavado con tampon fosfato varias
veces con la finalidad de eliminar los iones que pudiesen interferir en e ensayo.
El volumen afiadido proporcionaria una concentracion fina en € medio de
reaccion de aproximadamente 1 g SSV-L ™.

0 Se satura € medio de reaccién con aire durante 10-15 minutos a mismo tiempo
gue la celda permanece termostatizada a 25+0,1 °C. Se alcanza asi un 95-98% de
saturacién (alrededor de 8 mg O,-L-1) y el equilibrio térmico.

0 Se cierrala celda herméticamente con €l soporte en que se encuentra insertado el
electrodo de oxigeno, teniendo cuidado de que no quede ninguna burbuja en la
celda. Las burbujas de aire pueden salir a través de una pequefia hendidura que
posee e soporte en su parte latera y por la cual también se podra inyectar
posteriormente € substrato. Finalmente, se conecta €l agitador magnético.

O Seinicia € proceso de adquisicion de datos dejando pasar un tiempo prudencial
hasta que se defina el consumo de O, correspondiente a la respiracion endogena.
Se inyectan sucesivas dosis de substrato (Unicamente HAc o bien HAc con €
téxico) usando una jeringuilla Hamilton que permite inyectar una dosis minima



de 0,01 mL. Se observan las variaciones experimentadas en la velocidad de
consumo de oxigeno con cada adicion. En la Figura 2.4 se muestra la formatipica
de un respirograma para la adicién de una concentracion dada de substrato.
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Figura 2.3. Esquema del equipo empleado en la medida del consumo de
oxigeno. 1 Celda de medida; 2 Soporte del eectrodo; 3 Electrodo de oxigeno;
4 Camisa; 5 Amplificador; 6 Tarjeta de adquisicion de datos PCL-718; 7
Ordenador; 8 Agitador magnético; 9 Termostato.

O Sedeterminala cantidad de biomasa en cada experimento a través del ensayo por
el que se calculala concentracion de SSV.

O Se cadcula la actividad correspondiente a cada concentracién de sustrato,
expresada como gDQO consumida - g-1 SSV - d-1. Para ello £ usan las razones
de consumo de oxigeno con cada concentracion de substrato, teniendo en cuenta
el consumo de O, correspondiente a la respiracion endégena (Drtil et al., 1993).



3 I hyecci 6n de substrato
s - te endégena et esnsnsssens o e e
: : : i o i i

o
>
E
8 7 liteer  tesrer tesees siessrmessaanessannsasier seanes venner senseriansssnasssansenser sdmesr sesses eeiig@esee (O gag raener vesaarheneer sassemaestenadueer sesesr sesess seens
c
S
% [ Bl S RN PRS SIPSI: PR
g
c 51
o
O i
4
0 50 100 150 200 250 300 350 40C
Tiempo (s)
Figura 2.4. Respirograma tipico para la determinacion de la actividad
bacteriana.

Como medio de reaccién se usa un tampoén fosfato, que proporciona un pH de 7,0 +
0,1. La composicion de dicho tampdn se indica en la Tabla 2.1. El sustrato afladido
fue &cido acético, en una concentracion en torno a 30 mg-L™?, con la cual, e lodo
empleado alcanza su actividad méxima (Fig. 2.5).

Tabla 2.1. Composicion ddl tampoén fosfato usado como medio de reaccidn (en
gL aexcepcion de las trazas nitrificantes, en mL-L™).

Compuesto Concentracion (g-L'l)
KH,PO, 3,309
K, HPO, 3,970
M gSO47 Hzo 1,840
MgCl,-10 H,0O 1,520
NaCl 0,800

Trazas nitrificantes 5,000




El lodo empleado provenia de un sistema de lodos activos, que la empresa Luis
Calvo S.A. posee en su factoria de Carballo (A Corufia), dedicada a la elaboracion de
conservas de pescado, paratratar las aguas residuales generadas en la planta.
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Figura 2.5. Valores de actividad del lodo empleado para las respirometrias
para distintas concentraciones iniciales de HAc.
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Capitulo 3

Biodegradacion de formaldehido en

condiciones anaerobias

3.1. Introduccién

El formaldehido es un compuesto que se puede encontrar en los vertidos de aguas
residuales de distintos tipos de procesos industriales. En la produccion de resinas y
colas, el formaldehido, junto con la urea, son utilizados como materias primas, por lo
gue se encuentran presentes en los vertidos debido tanto a pérdidas como a uso de
aguas de lavado. Este tipo de industria tiene especial importancia en Galicia, ya que
gran parte de la produccién maderera se destina a la elaboracion de tableros, para lo
cual es necesario el uso de colas, de las cuales el formadehido es una materia prima
esencia. En la industria petroquimica, €l formaldehido se obtiene como producto
residual durante la produccion de dimetilterftalato; en la de pesticidas en el proceso
de obtencion del pentaeritritol y en la industria de plasticos, € formaldehido se
encuentra junto a sus derivados y otros compuestos toxicos, tales como el fenol.

Se han redlizado algunos estudios a nivel laboratorio para determinar la toxicidad
metanogénica y biodegradabilidad anaerobia del formaldehido (Parkin et al., 1983;
Chou, 1977; Hovious, 1973; Botte, 1991). Las concentraciones criticas de
formaldehido para un posible tratamiento anaerobio dependen de diversos factores
entre los que se puede mencionar € pH, tipo de lodos utilizados, adaptacion de la
microfloraa compuesto, etc.

Battacharya y Parkin (1988), estudiaron en condiciones anaerobias el efecto tdxico
del formaldehido y € cloruro de metilo sobre dos cultivos bacterianos en los que se
usd &cido acético y butirico como sustratos. La adicion en continuo de 51 mg-L™ de
formaldehido durante 40 dias a un reactor, previamente alimentado con acetato, no



produjo mayores efectos toxicos sobre la poblacion bacteriana. Sin embargo una
dosis de 128 mg-L* de formaldehido causd un efecto inhibitorio produciendo una
acumulacion en la concentracion de acetato. Este mismo efecto se pudo observar
cuando se usO propionato como sustrato. Del mismo modo a afiadir una
concentracion de formaldehido de 800 mg-L* durante 25 dias produjo, en los
cultivos correspondientes, una acumulacion de 1 000 mg-L™* y 150 mg-L™ de acetato
y propionato, respectivamente. Los porcentajes promedios de eliminacion de
formaldehido fluctuaron entre el 55 y 60%, observandose que se producia un mayor
efecto inhibitorio del formaldehido sobre los cultivos alimentados con acetato.
Asimismo también se observé cierto grado de adaptacion de las bacterias anaerobias
a formaldehido.

De Bekker et al. (1983), proponen que la toxicidad del formaldehido sobre las
bacterias se debe a la reaccion de este compuesto con las proteinas presentes en la
pared celular de los microorganismos. De esta manera las proteinas sufren una
desnaturalizacion produciendo en las bacterias una incapacidad para realizar sus
actividades metabdlicas. Considerando esta teoria, los autores calculan que se puede
producir un 100% de inhibicion con una concentracion de 0,89
gformaldehido-g* SSV.

Sin embargo, estudios realizados por Parkin y Speece (1983) muestran que €l efecto
téxico del formaldehido sobre bacterias anaerobias puede ser reversible debido a la
aclimatacion de las bacterias. Estos autores alimentaron a un reactor tipo Filtro
Anaerobio, que operé en continuo, concentraciones de 300, 600 y 1800 mg-L™* de
formaldehido observandose que se producia una metanizaciéon del sustrato, excepto
para e caso de la concentracion de 1 800 mg-L™ en donde apenas hubo produccion
de metano y la posterior recuperacion fue muy lenta. Por otra parte, Parkin et al.
(1983) redlizaron una experiencia que consistié en afadir 500 mg-L* de
formaldehido a un Filtro Anaerobio sin aclimatar por periodos de tiempo
progresivamente méas largos (1, 2, 4 y 7 dias) con intervalos de 5 dias, entre cada
adicion de formaldehido. Para los periodos de 2 y 4 dias no se observo efecto toxico
sobre los lodos, sin embargo, en €l dia 7 de adicion de formaldehido la produccion de



metano se hizo casi nula. Qu y Bhattacharya (1997) en un quemostato comprobaron
que con una concentracion de lodo de 444 mg SSV-L™ y con 14 dias de tiempo de
retencion de lodos, acanzaban una conversién de formaldehido del 99%, con una
concentracion de 1110 mg-L™* en @ influente.

Mas recientemente, los estudios realizados por Vidal et al. (1999) con una mezcla de
Acidos Grasos Volétiles (AGV), han puesto de manifiesto que e formaldehido tiene
un efecto inhibitorio sobre la actividad metanogénica a concentraciones mayores de
150 mg-L*, y que valores en torno a 200 mg-L'* provocan un 50% de inhibicion
sobre la metanogénesis. También se ha determinado la biodegradabilidad del
formal dehido en condiciones batch hasta con concentraciones de 250 mg-L™, aunque
se desconocen los metabolitos intermedios. En sistemas en continuo la
biodegradacion del formaldehido se favorece considerablemente, pudiéndose trabajar
con concentraciones en el influente de hasta 1 000 mg-L™ sin detectar problemas de
toxicidad en el reactor, donde su concentracion permanece por debajo de 100 mg-L™.

3.2. Materiales y Métodos

3.2.1. Biomasa

La biomasa que se utilizé en estos experimentos procede de los lodos generados en €l
reactor anaerobio de la factoria dedicada a la produccion de conservas de productos
marinos, que la empresa Luis Calvo S.A. posee en Carbalo (A Corufia), y que trata
efluentes de alta carga organica (Veiga et al., 1994).

3.2.1. Ensayos de actividad

Se llevaron a cabo dos ensayos diferentes para determinar la actividad metanogénica
y sulfurogénica especificas del lodo. Los ensayos se llevaron a cabo en botellas de
500 mL (250 mL de fase liquida), sin agitacion y con 1,0-1,2 g-L™* de solidos en
suspension volétiles (SSV). Previamente, todas las botellas fueron pesadas vacias y
llenas de agua, con lo cual, por diferencia de pesada, se obtienen los volimenes de
las fases liquida y gaseosa durante €l transcurso del experimento.



Las botellas se cerraron con unos tapones herméticos de goma, a través de los cuales
se redlizo la toma de muestra de las fases liquida y gaseosa. Las botellas sdlo se
abrieron a fina del experimento.

La secuencia de operacién fue siempre la misma a lo largo de los experimentos:
primero se pesan las botellas y se mide la presion interior; a continuacion se realiza
la toma de muestra gaseosa, que se andiza de inmediato; finalmente se hace la toma
de muestra del liquido y se despresurizan las botellas. El objetivo de eiminar la
sobrepresion interior es medir la produccion diaria de biogas y, mas concretamente,
de metano. Con esta secuencia de toma de muestra (primero la fase gaseosa y
después la liquida) se pretende evitar la alteracion en la fase gaseosa que podria tener
lugar si se hiciese en € orden inverso.

El medio de nutrientes estaba formado por

0 Macronutrientes (mg-L™): K.HPO, (250), NH,CI (280), MgSO,-7H,0 (111),
CaCl,-4H,0 (20), y extracto de levadura (20).

0 Micronutrientes (ig-L™): FeCl,-4H,0 (2000), HBO; (350), ZnCl, (50),
CuCh-2H,0 (38), MnChL.4H,0 (500), (NH4)sM0;024-4H,0 (50), AlCk-6H,0O
(90), CoCh-6H,O (2000), NiCl:6H,O (92), N&SO;3-5H,0 (164), EDTA
(1 000), Resazurina (200) y HCI (1 mi-L™?).

Se afiadié NaHCO; arazén de 0,5 g-g* DQO y, para eliminar el oxigeno disuelto, se
afadié NaS-9H,0, en concentracion de 100 mg-L™. El pH en las botellas se gjusto a
7,0+0,1, empleando para €llo disoluciones de HCl y NaOH. Finalmente, se hizo
pasar una mezcla N,/CO, (70:30) durante 5 minutos para retirar €l oxigeno y para
crear una atmésfera que permita aumentar la capacidad tampon del sistema. Las
botellas se mantuvieron en una camara termostatizada a 37-38 °C para operar en
rango mesdfilo.

Todos los ensayos se hicieron por duplicado. Se utilizaron dos mezclas distintas de
acidos grasos volatiles (AGV) como sustrato (M1 y M2). Ambas mezclas contenian
acido acético (HAc), &cido propiénico (HPr) y écido n-butirico (HBut), con una
relacion, en términos de DQO de 1:0,35:043 (M1) y 1:1:1 M2) y con una



concentracion total de DQO, de 3,8y 2,0 g-L™, respectivamente. En los ensayos para
la determinacién de la actividad sulfurogénica, junto con e sustrato M2 se afiadieron
4 g-L" de sulfato para obtener una relacion DQO/sulfato de 0,5. Se realizaron dos
adiciones para cada ensayo.

3.2.3. Ensayos abiéticos y de biodegradabilidad

Estos ensayos se llevaron a cabo por triplicado. Los ensayos de biodegradabilidad
anaerobia (B1-B5) se llevaron a cabo siguiendo el mismo procedimiento empleado
para los ensayos de actividad. En este caso el Unico sustrato fue el formaldehido, en
concentraciones que oscilaron entre 0-10 mM (0-300 mg-L™).

Los ensayos abidticos se llevaron a cabo para determinar la fraccion de formaldehido
gue podria ser eliminada por volatilizacion, adsorcién o por reaccion quimica. Para
este propdsito, el ensayo F1 se llevd a cabo sin lodo, y €l ensayo F2 se llevé a cabo
con lodo estéril, previamente sometido a 120 °C durante 2 horas en un autoclave.
Estos ensayos se Ilevaron a cabo con una concentracion inicial de formaldehido de
6,67 mM (200 mg-L™).

3.2.4. Ensayos de toxicidad

Estos ensayos se llevaron a cabo siguiendo |os mismos procedimientos descritos para
los ensayos de actividad, empleandose concentraciones de formaldehido
comprendidas entre 0 y 6,67 mM (0-200 mg-L'). Las mezclas de AGV M1y M2
fueron usadas como cosustrato, con una concentracion inicial de 3,75 y 2,0
gDQO-L?, respectivamente. Se redizaron dos series de experimentos, una con la
mezclaM1 (T1-T5) y otra con lamezclaM2 (T6-T9).

3.2.5. Andlisis

Metanol

La concentracion de metanol en las muestras se determina mediante un cromatégrafo
Hewlett-Packard, modelo 5890A, dotado de un detector de ionizacion de llama. La
columna utilizada es de vidrio, de 2,27 m de longitud, con 100/120 de malay de
1/8" de didmetro externo. La columna es de uso comercial, rellena de Chromosorb



W-AW, impregnada con WPGA al 25 %y acido fosférico a 2 %. Se usa un inyector
automéatico Hewlett- Packard, modelo 7673A.

Las temperaturas del inyector y detector son 260 y 280 °C, respectivamente. La
temperatura de la columna es 75°C, aplicAndosele una rampa ascendente de
10 °C-min’, hasta llegar a los 140 °C. El gas portador es nitrégeno con un caudal de
24 mL-min, saturado con é&cido formico antes de entrar a inyector. Como gas
auxiliar se utiliza el aire y e hidrégeno con caudales de 400 y 30 mL-min™,
respectivamente. Los andlisis se realizan empleando acido trimetil acético (&cido
pivalico) como patron interno.

Formaldehido

El formadehido (FA) se determina por espectrofotometria siguiendo una
metodologia basada en la reaccion de Hantzch (Nash, 1953). El tormaldehido en
disolucién acuosa reacciona, en presencia de iones amonio (acetato amonico 20%
peso-volumen') y acetilacetona (0,4 % peso-volumeri®), tras una digestion de 15
minutos a 40°C, produciendo diacetilhidrolutidina, que tiene un maximo de
absorbancia a 412 nm. La determinacion se realiza mediante un espectrofotémetro
Hitachi, modelo U2000.

La medida de Acidos Grasos Volétles, Carbono Orgénico Total, Sdlidos en
Suspension Volatiles, presion en las botellas y composicion del biogas estan
descritos en €l Capitulo 2.

3.2.6. Calculos

Deter minacién de actividades

En este trabgjo se cacula la actividad de degradacion de AGV, actividad
metanogénica (o de generacién de metano) y la actividad relativa a la degradacion de
formaldehido.

La metodologia usada ha sido la misma en todos los casos. una vez que se tienen
todos los perfiles de concentracion, se calculan las pendientes utilizando para ello los
puntos experimentales situados en las regiones de maxima pendiente. No obstante



hay que tener en cuenta algunas salvedades. Una de €ellas es que para calcular la
actividad de degradacion de AGV, € rango de puntos experimentales elegidos debe
ser tal que se haya producido a menos un 50 % de degradacion, en términos de
concentracién de DQO debida a estos &cidos. Por otra parte para ser coherentesy, ya
gue la mayor parte del metano producido va a proceder de la degradacion de los
AGV, yaque su concentracion es sensiblemente mayor que la del otro sustrato que se
degrada, deben elegirse los mismos puntos correlativos para calcular la actividad
metanogeénica, y asi poder comparar ambos valores.

M odelizacion de la degradacién de formaldehido

Para poder moddar la degradacion de formaldehido se utiliz6 € modelo de Monod,
basado en la Ec. 3.1.

m_>xS
me —M [3.4]
KS+S

en donde mes la velocidad de crecimiento especifico de los microorganismos (h);
m, es la velocidad de crecimiento especifico maximo (h%), S es la concentracion de
sustrato (mM) y Ks la constante de saturacion (mM).

Teniendo en cuenta que la cinética de degradacion de sustrato en discontinuo puede
escribirse segn la Ec. 3.2.

xS
V :ﬁ:ixn‘lln— [32]
S dt Yxs K +S

en donde:

Vs €s la velocidad de desaparicién de sustrato (mM -h'l), Yys €S el rendimiento celular
(g SSV-mol™* sustrato) y X la concentracion de microorganismos (g SSV-L™).



La velocidad de consumo especifico maximo de sustrato (o actividad especifica
maxima) se define como A, = M/ Yys (Mol sustrato-g* SSV -h™%). Considerando que
el crecimiento bacteriano es muy bajo, la concentracion de microorganismos puede
considerarse aproximadamente constante durante los ensayos. Por ello, el modelo
puede ser expresado tal y como se muestraen la Ec. 3.3.

S
V_ =X, XAC, *—— 3.3
S o Cm K + S [ ]
S
Para obtener los parametros cinéticos se aplicd la metodologia de velocidades
iniciales; para ello solo se consideraron los valores de la concentracion en las
primeras horas del proceso de degradacion.

El método de las velocidades iniciales se basa en e célculo de la velocidad de
desaparicion de sustrato a tiempo de reaccidon cero, momento en e que se puede
despreciar la influencia de otros compuestos intermedios o finales de degradacion, lo
gue simplifica el modelo; esta velocidad inicial se correlaciona con la concentracion
inicial de sustrato. Para el cdculo de las velocidades de degradacién del FA, unavez
obtenidos los valores de concentracion en funcidn del tiempo, con la ayuda de un
programa informético (Table Curve Windows v1.0) se busca una ecuacion
matematica que permita reproducir, con la mayor precision posible, la trayectoria de
los puntos; € valor de la derivada de esta funcion corresponde a la velocidad de
degradacion del FA en ese punto.

Balances
Balances globales

Durante cada uno de los ensayos se determiné € balance global de materia en
términos de DQO. Asi, se relacionaron en cada momento del transcurso de cada
experimento la cantidad de DQO existente en fase liquida (en forma de
formaldehido, AGV o metanol) con la cantidad de metano producido y presente tanto
en la fase gaseosa como en la fase liquida (a partir de la constante de Henry).



Determinacion del sulfuro total disuelto y del sulfuro de hidrégeno libre

A partir de la composicién dd biogés, de la temperatura y €l pH, considerando
condiciones de equilibrio, se pueden calcular el contenido en sulfuro de hidrégeno
libre (H,S) y el sulfuro total disuelto en e medio liquido (Omil et al., 1995). El
equilibrio entre el HS presente en el biogas y en € liquido esta regulado por la ley
de Henry, cuya constante a 37 °C es de 0,375 atm H,S-(g H.S-L ™)™

El H;S es un &cido débil, cuyas reacciones de disociacion son:
HaSU HS™ +H* k. = (0,382 - T(°C) + 1,892) - 10® mol L
HS O 8 +H* k:=1-10% mol.L (a25°C)

donde k; y k, son las constantes de equilibrio.

A pH 7-8 sblo el primer equilibrio es significativo. La concentracion de sulfuro total
disudto (H,S + HS + S*) puede entonces calcularse a partir de la concentracién de
sulfuro libre (H,S) obtenida mediante la ley de Henry, y la fraccién §; obtenida a
partir de k; y €l pH (Isaet al., 1986):

fz_ 1 [3.4]

gf[+ Ky 9
& 10" g

Porcentaje de DQO usado por las bacterias sulfato reductoras

El porcentgje de DQO usado por las Bacterias Sulfato Reductoras (BSR) puede
obtenerse a partir de la cantidad de sulfato reducido y de la DQO eliminada. La DQO
del sulfuro de hidrégeno es 64 gO,-mol™; por lo tanto, son necesarios 64 g de DQO
para cada mol de sulfato reducido. La cantidad de sulfato reducido se calcul6 a partir
de la produccion de sulfuro medida tanto en el biogas como en el medio liquido.



3.3. Resultados

3.3.1. Caracterizacién de la biomasa

En la Tabla 3.1 se muestran las condiciones experimentales para proceder a la
caracterizacion del lodo.

Tabla 3.1. Condiciones experimentales para la caracterizacion del lodo.

Ensayo AGV AGV 0,2  Adicion
HAc:HPr:HBut gDQO-L™
Al 2511 2 - 1,2
A2 111 2 - 1,2
A3 111 2 + 1,2

La actividad especifica maxima calculada en la primeray segunda adicion fue 0,75 y
0,88 gDQOcy-g* SSV-d?, respectivamente. El uso de un medio con mayor
proporcion de écidos propidnico y butirico (ensayos A2) produjo un descenso en la
actividad (0,32 gDQOacv-g*SSV-d?), que aumentd sensiblemente en la segunda
adicion (0,64 gDQOpcy-g* SSV-d?). En los ensayos llevados a cabo en presencia de
sulfato (ensayo A3) se alcanzd una actividad muy baja en la primera adicion (0,25
gDQOxcv-g*SSV-d?), aunque ésta fue mayor en la segunda adicion (0,53
gDQOxcv-g* SSV-d™Y). La presencia de sulfato originé la generacion de sulfuro, con
unas concentraciones de sulfuro libre y total, disuelto por encima de 50 y 122
mg-L™, respectivamente, 1o que indica que la DQO utilizada por las bacterias SRB
supuso €l 6 y e 12% de la DQO total, en la primera y segunda adiciones,
respectivamente.
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Figura 3.1. Vaores de concentracion de AGV (m), HAc (@), HPr (), HBut
() y CHy (O), en t&rminos de DQO, para los ensayos Al, A2 y A3
(Condiciones experimentales en la Tabla 3.1).



En la Figura 3.1 se muestra la evolucion de estos ensayos durante las dos adiciones
efectuadas y en la Tabla 3.2 se resumen los valores de actividades determinados para
estos ensayos. La actividad de degradaciéon de AGV es précticamente igual a la de
generacion de metano (como cabe esperar, dado que los AGV son e Unico sustrato
presente en los ensayos), a excepcion del ensayo Al, en la primera adicién. En este
caso, no se realizd un lavado del lodo previo, por lo cual habia carbono organico
adicional a de los AGV a comenzar € experimento; esto fue confirmado por la
medida de COT que fue superior a la que cabria esperar a partir de la concentracion
inicial de AGV.

Tabla 3.2. Valores de las actividades especificas de degradacion de AGV y de
generacion de metano (en g DQO-g™* SSV-d™h).

12 Adicion 22 Adicion
Ensayo AGV CHy4 AGV CHy
Al 0,75 0,99 0,88 0,88
A2 0,32 0,33 0,64 0,63
A3 0,25 0,26 0,53 0,46

3.3.2. Ensayos abi6ticos y de biodegradabilidad
El disefio experimental de estos ensayos se muestra en la Tabla 3.3.

Los ensayos llevados a cabo en ausencia de lodo (F1) mostraron que la fraccién de
formaldehido que desaparecid por procesos abidticos, tales como volatilizaciéon o
descomposicion quimica, fue del 10-11%, teniendo lugar durante €l primer dia de
operacién. Cuando se empled lodo estéril (ensayo F2) no hubo aumento significativo
en los valores de formadehido transformado observados en € ensayo F1 (Figura
3.2).



Tabla 3.3. Disefio experimental de los ensayos abidticos y de

biodegradabilidad.
Ensayo Lodo FA Adicion
mM
F1 ---- 6,67 1
F2 estéil 6,67 1
Bl Activo 1,67 1
B2 Activo 3,33 1
B3 Activo 5,00 1
B4 Activo 6,67 1

10,0

FA (mMM)

0 5 10 15 20 25 30 35

tiempo (d)

Figura 3.2. Evolucion de formaldehido en los ensayos abidticos F1 (O) y F2
(m) (Condiciones experimentales en la Tabla 3.3).

Los resultados de los ensayos de biodegradabilidad (Fig. 3.3) muestran que €l
formaldehido puede degradarse sin fuentes adicionales de carbono. En el ensayo de
control, llevado a cabo sin formaldehido (BO), se detectd generacion de metano
debida a la entrada en fase endégena del lodo (2,0-2,4 mM de metano). Este hecho
también ocurrié en e ensayo Bl, en € cua, a pesar de que habia una fuente de
carbono, la cantidad de metano generado fue sensiblemente superior a la que cabria



esperar de la degradacion del formaldehido. En este caso € metano generado estuvo
en torno a3 mM.
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Figura 3.3. Evolucion de la concentracion de formal dehido (m), metanol () y

metano (e) para los ensayos B1-B5 (Condiciones experimentales en la Tabla
3.3).

En los ensayos B1y B2, el FA se degradé completamente, genérandose metanol que,
mientras que en el ensayo B1 también se degradd, en el ensayo B2 se acumul6 en el
medio. En € ensayo B1 se alcanz6 una completa conversion del FA en metano,
detectandose metanol en pequefias concentraciones. En € ensayo B2, a pesar de la
completa conversion del FA, solamente un 62% se trasform6 en metano, siendo el
metanol acumulado el 44% de FA inicial. Podria considerarse entonces, que €l
metanol acumulado corresponde a la fraccion de FA no metanizada.



Cuando se emplearon concentraciones iniciales de FA mayores (ensayos B3 y B4) no
hubo generacion de metano y la conversion del FA fue baa (62 y 19%,
respectivamente). El metanol generado supone e 35 y 13% del FA inicid,
respectivamente.

3.3.3. Ensayos de toxicidad

En la Tabla 3.4 se muestra el disefio experimenta realizado para determinar la
velocidad de degradacion de una mezcla de AGV en presencia de diferentes
cantidades de formaldehido, determinandose de esta forma el posible efecto toxico
gue esta sustancia puede g ercer sobre una poblacién anaerobia.

Tabla 3.4. Disefio experimental de los experimentos de toxicidad anaerobia de
formaldehido en la degradacién de los AGV.

Medio Ensayo AGV AGV FA Adicién
HAC:HPr:HBut gDQO-L* mMm

M1 T1 28:1:12 3,75 0 1
T2 28:1:12 3,75 1,67 1
T3 28:1:12 3,75 333 1
T4 28:1:12 3,75 5,00 1
T5 28:1:12 3,75 6,67 1

M2 T6 1:1:1 2 1,67 1,2
T7 1:1:1 2 3,33 1,2
T8 1:1:1 2 5,00 1,2
T9 1:1:1 2 6,67 1,2

M2 T10 1:1:1 2 1,67 1,2
T11 1:1:1 2 333 1,2
T12 1:1:1 2 5,00 1,2
T13 1:1:1 2 6,67 1,2

NOTAS: 2": sin formaldehido.



En la Fig. 3.4 se muestran los valores medidos para los ensayos con € medio M1
(alta proporcion de HAC).

En el ensayo control (T1) se obtuvieron resultados similares a los obtenidos en el
ensayo A1, alcanzandose una actividad de degradacion de AGV practicamente igual
(Tabla 3.5). EI HACc se degrad6 répidamente, mientras que HPr y HBut empezaron a
degradarse cuando la concentracién de HAc era précticamente nula (dia 6). Mientras
gue e HBut se degradd rapidamente (dos dias), la degradacion del HPr fue mas
lenta.

Cuando la concentracion inicial de FA fue 1,67 mM, e FA y & HAc fueron los
primeros sustratos en degradarse, después lo hizo € HBut, mientras que e HPr
permanecié en e medio sin cambios. La degradacién del FA fue réapida (alrededor
del 90% en € primer dia de operacion). Se generdé metanol que permanecio en €l
medio hasta el octavo dia de operacion. En el ensayo T3 (3,33 mM de FA)
comportamiento es similar, s bien, e HAc no se degrad6 totamente y las
concentraciones de HPr y HBut no cambiaron significativamente. El FA se degrado
rapidamente originando metanol que, de nuevo, se degradd al final del experimento.

En €& ensayo T4 con una concentracion inicial de FA de 5 mM, se produjo una fase
de latencia de tres dias durante los cuales no se degradd ninguno de los AGV
presentes en e medio. Por € contrario, el FA se degraddé de manera continua,
generdndose metanol que, en este caso, permanecié en el medio (0,87 mM en €l dia
8). El HAc comenzé a degradarse a partir del dia 3, teniéndose € dia 8 una
concentracion de HAc de 593 mgDQO-L™. En el dia 3 la concentracion de FA y
metanol suponian e 10 y 14% del FA inicial, respectivamente; presumiblemente, el
resto del FA se habia convertido en metano.

En el ensayo T5, con una concentracion inicial de FA de 6,67 mM, la degradacién de
AGV fue muy baja (19% en e dia 8), mientras que la degradacion de FA fue més
lenta (se necesitaron seis dias para la degradacion completa). El metanol suponia el
30% del FA inicial en e dia 8, mientras que el metano generado fue equivalente al
FA y AGV convertidos.
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los ensayos T1-T5 (condiciones experimentales en la Tabla 3.4).
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Figura 3.4 (continuacién). Concentracion de HAc @), HPr (), HBut (),
CH,4 (O) y DQOacy (m), en mg DQO-L™ (A) y de FA (#) y Metanol (O) en
mM (B) paralos ensayos T1-T5 (condiciones experimentales en la Tabla 3.4).

Los ensayos con mayor concentracion inicial de FA (T4 y T5) se analizaron todavia
hasta el dia 30 de operacién. En dicho dia el metanol, HAc y HBut fueron totalmente
degradados, mientras que el HPr Unicamente se degradd en €l ensayo T4 (alrededor
de un 85%).

En la Fig. 3.5 se muestra € resultado de los ensayos |levados a cabo con e medio
M2 (T6-T9), en los que se emplearon las mismas concentraciones iniciales de FA
que las empleadas con el medio M1. En este caso se realizaron dos adiciones.

En d ensayo T6 (concentracion inicial de FA de 1,67 mM) el FA se degradd
répidamente (dos dias) sin que se apreciara la generacion de metanol. Esta



degradacién fue mas lenta en la segunda adicion. La degradacion de AGV se produjo
de manera continua, degradéndose primero €l HAc y después el HBut, mientras que
el HPr no se degradd en su totalidad.

En el ensayo T7 se vuelve a apreciar un descenso en la velocidad de degradacion de
FA en la segunda adicién. En este ensayo se detectd la presencia de metanol, siendo
mayores las concentraciones de este compuesto en la segunda adicion, degradandose
a final del experimento, cuando las concentraciones de HAc en el medio eran bajas.
En la segunda adicion se aprecié un descenso en la degradacion de AGV, siendo su
concentracion précticamente constante durante los cuatro primeros dias de operacion
(dias 8-12).
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Figura 3.5. Vaores de concentraciones de HAc (@), HPr ( ), HBut ( ), CH,4
(0) y DQOxgv (m), en mgDQO-L™ (A) y de FA #) y Metanol (O) en mM
(B) paralos ensayos T6-T9 (condiciones experimentales en la Tabla 3.4)
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Figura 3.5 (continuacion). Vaores de concentraciones de HAc (o), HPr (),
HBuUt ( ), CH, (0) y DQOagy (W), en mg DQO-L™ (A) y de FA (#) y Metanol
(O) en mM (B) para los ensayos T6-T9 (condiciones experimentales en la
Tabla 3.4).

En los ensayos con mayor concentracion inicial de FA e comportamiento fue muy
similar, observandose que durante la segunda adicion los AGV no se degradaron v,
como consecuencia de €llo, la generacion de metano fue nula. También se apreci6 un
acusado descenso en la velocidad de degradacion de FA durante la segunda adicion,
gue, en el caso del ensayo T9 origind que en €l dia 16 de operacion permaneciera un
12% del FA inicia en & medio. La concentracién de metanol en e medio fue mayor
en la segunda adicién.

En la Tabla 3. 5 se muestran los valores de la actividad y de velocidad de
degradacion cal culados en cada uno de estos ensayos de toxicidad (T1-T9).



Los valores obtenidos en los ensayos en los cuales se realizd una segunda adicion
(T6-T9) indican que la velocidad de degradacion de FA es menor en la segunda
adicion y también lo es la actividad de degradacion de AGV y de generacion de
metano.

Tabla 3.5. Vadores de actividad méaxima de degradacion de AGV, de
generacion de metano (en mg DQO-g* SSV-d?) y de degradacion de FA (en
mM.g* SSV-d’) en los ensayos T1-T9 (condiciones experimentaes en la

Tabla 3.4).
Ensayo 12 Adicion 22 Adicion
(FA)O Act aogy ACt cHa AcCtea (FA)O Act agvy  ACt cha (VO)FA
T1 - 0,69 0,69
T2 1,62 043 040 1,66
T3 3,18 040 0,37 2,36
T4 4,66 021 0,23 2,15
T5 6.26 0,03 0,08 241
T6 1,31 023 0,26 1,29 154 0,28 0,30 1,39
T7 2,83 0,17 0,22 1,88 | 3,18 0,11 0,16 1,47
T8 4,09 0,10 0,17 205 | 499 0,05 0,03 131

T9 519 011 0,10 1,89 | 6,63 0,01 0,00 0,93

En los ensayos T10-T13 se empled € medio M2, realizdndose dos adiciones, la
segunda de las cuales no contenia FA. En la Tabla 3.6 se muestran los valores de
actividades de degradacion de AGV y de generacion de metano y puede observarse
gue, para concentraciones iniciales de FA en torno a 1,67 y 3,33 mM, la actividad del
lodo aumenta sensiblemente en la segunda adicion, cuando el FA no esta presente en
e medio. Sin embargo, cuando las concentraciones iniciales de FA fueron mayores
(ensayos T12 y T13) la actividad del lodo fue nula en la primera adicién y € lodo no
se recuperd del efecto toxico causado por e FA, siendo también nula en la segunda
adicion.



Tabla 3.6. Vdores de la actividad maxima de degradacion de AGV y de
generacion de metano (en mg DQO-g* SSV-d?) en los ensayos T10-T13
(condiciones experimentales en la Tabla 3.4).

Ensayo 12 Adicion 22 Adicion
(FA)o Actacy Act cus | Act agy  Act cha
T10 1,67 0,19 0,25 0,75 0,73
T11 3,62 0,16 0,18 0,31 0,29
T12 4,96 0,00 0,00 0,01 0,00
T13 6,86 0,00 0,00 0,00 0,00

3.4. Discusioén

3.4.1. Caracterizacién de la biomasa

L os resultados obtenidos en los ensayos de actividad mostraron que €l lodo empleado
presentd una actividad metanogénica moderadamente alta en presencia de un sustrato
rico en HAc (ensayo Al), si bien esta actividad disminuyd cuando se empled un
medio con una mayor proporciéon de HPr y HBut (ensayo A2). De todos modos, €l
grado de aclimatacion de este lodo fue grande, a la vista de los valores de actividad
metanogénica obtenidos en la segunda adicion. En este sentido, cabe destacar el
incremento de la actividad que tuvo lugar en la segunda adicién del ensayo llevado a
cabo con presencia de sulfato en el medio, indicando el desarrollo de actividad
sulfato-reductora, como lo confirma el sulfuro de hidrégeno detectado en el biogés
generado.

3.4.2. Efecto de los cosustratos en la degradacién de formaldehido

Los ensayos de biodegradabilidad mostraron que la degradacién de FA generd
metanol. Para concentraciones de FA bagas (1,67-3,33 mM), éste se convirtio
completamente en metanol y metano. Sin embargo, para concentraciones iniciales de



FA mayores (5-6,67 mM) no se observé generacién apreciable de metano, siendo la
suma del metanol generado y el FA residual equivalente alamasainicia de FA.

En presencia de AGV & comportamiento del sistema fue similar. A excepcion del
ensayo T5 (1,67 mM, medio M2) el metanol se detectd en el medio y se degradd en
los ensayos con bajas concentraciones iniciales de FA (cuando la concentracion
inicial de FA fue 5 mM o mayor e metanol generado no se degradd). En todos los
casos se alcanzd la total degradacién (o conversion del formaldehido), incluso
cuando la concentracion inicia fue 6,67 mM, aunque la degradacion de los AGV se
vio afectada cuando la concentracion inicial de FA fue superior a 3,33 mM. Cuando
se realizd una segunda adicion, la velocidad de degradacion del FA disminuy6 hasta
€l punto de que para una concentracion inicial de 6,67 mM no se alcanzd la
eliminacion completa del FA en un periodo de operacion similar a de la primera
adicion.

En la Fig. 3.6 se muestran los valores de velocidades iniciales de degradacion de FA
en ausencia de cosustrato (ensayos B1-B4) y en presencia de cosustrato (ensayos
T5-T8, dos adiciones). Se puede observar que la presencia de los AGV aumenta €l
valor de lavelocidad inicial, si bien, en la segunda adicion, en la cual la degradacion
del cosustrato fue nula a partir de concentraciones de FA mayores de 3,2 mM, la
velocidad disminuye, aproximadndose a la obtenida sin cosustrato, para las
concentraciones iniciales mas elevadas. Estas velocidades se gjustaron a modelo
cinético de Monod, obteniéndose los valores de la actividad especifica maxima (Ac)
y de la constante de afinidad (Ks) que se muestran el la Tabla 3.7.

3.4.3. Toxicidad del formaldehido en la degradacién de los AGV

El FA gerce un efecto téxico sobre la degradacion de los AGV, especiamente en €
HPr y HBut (comparar Figuras 3.1, 3.4A y 3.5A) lo que sugiere una inhibicion
selectiva de | as bacterias hidrogenotrdficas, resultado coincidente con el obtenido por
Hickey et al. (1987). Solamente se detectdé la degradacion del HBut a bajas
concentraciones iniciales de FA (1,67-3,33 mM), mientras que en €l caso del HPr en
ningun caso se alcanzaron niveles significativos. EIl HAc se degradd completamente



cuando se emplearon concentraciones de FA bgjas, pero el proceso se vio afectado
con una concentracion inicial de 3,33 mM.

Tabla 3.7. Vaor de los parametros cinéticos calculados en los ensayos B1-B4
y T5-T8 (condiciones experimentales en las Tablas 3.3 y 3.4).

12 Adicion 2% Adicion
Ac, Ks r? ACnm, Ks r?
mmol-g* SSv-d> mMm mmol-g* SSv-d* MM
B1-B4 31 59 0,992
T5-T8 33 12 0,998 23 1,0 0,989

0 2 4 6 8 10
FA0 (mM)
Figura 3.6. Velocidad inicial de degradacién deformadehido para distintas

concentraciones, en los ensayos B1-B4 (@) y T6-T9 parala 1 ®m) y 22 [O)
adicion (condiciones experimentales en las Tablas 3.3y 3.4).

En la Fig. 3.7 se muestran los valores de actividad metanogénica, en términos de
DQO en funcidon de las distintas concentraciones iniciales de formaldehido, para las



mezclas de AGV empleadas (M1 y M2) en sus distintas adiciones. Se puede observar
gue la concentracion de FA que causa un 50% de inhibicion en la actividad
especifica del lodo (1Csp) ronda los 3,2 mM para €l ensayo con la mezcla M1y los
4,1 mM para la mezcla M2; sin embargo, una segunda adicion con el medio M2
disminuye € vaor de la ICs hasta 1,5 mM. Otros autores, operando con sacarosa
como cosustrato, obtuvieron valores en torno a 8 mM (240 mg-L™) usando lodo
procedente de una planta de tratamiento de aguas residuales de una industria
petroquimica, que disponia de biomasa aclimatada (Todini y Hulshoff Pol, 1992). A
pesar de que estos autores sugirieron que el hidrogeno procedente de la degradacion
acidogénica de sustratos como acido propiénico o butirico podia favorecer la
degradacién de formaldehido, en este trabajo no se observo este efecto y € empleo
de un medio con alta relacion de dichos compuestos (medio M2) provoco una ligera
disminucion en la velocidad de eliminacién de FA. En ensayos llevados a cabo
previamente en presencia y ausencia de HPr y HBuUt se obtuvo e mismo
comportamiento (Vidal et al.,1999).

Respecto a la posible reversibilidad del efecto toxico provocado por € formaldehido,
en los ensayos en los que se efectud una segunda adicion de un sustrato formado
Unicamente por AGV sobre un lodo expuesto a FA (ensayos T10-T13), se comprob6
gue para concentraciones de FA bgjas (que no causan un gran efecto téxico, 1,67-
3,33 mM), la actividad de un lodo se recupera; sin embargo, concentraciones
mayores causan gran toxicidad y la actividad no se recupera durante 30 dias de
operacion. En consonancia con estos resultados, Gonzélez et al. (2000) comprobaron
gue e formadehido produce la inhibicion de la metanogénesis y, a pesar de que a
concentraciones de formaldehido inferiores a 1,67 mM la produccion de metano se
recupera, esta recuperacion no es total. Asi, encontraron que €l grado de
irreversibilidad era proporcional a la concentracion inicial de biomasa, aunque era
independiente de la actividad acetoclasticainicia de la biomasa
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3.4.4. Mecanismo de degradacion anaerobia del formaldehido

En base a los resultados obtenidos se puede formular la hipbtesis de que €
formaldehido se transforma, por procesos biolégicos anaerobios, en metanol e
hidrégeno, que a su vez, dependiendo de la concentracion inicial de FA, puede
transformarse en metano. Esa hipdtesis est4 en consonancia con trabajos previos en
los que se observé que € hidrégeno era un intermedio importante en la degradacion
del FA (Hickey et al., 1987; Winner y Gottsohalk, 1989). Gonzdlez et al. (1999)
también proponen que la degradacion anaerobia de formaldehido se produce a través
de laformacion de metanol e hidrogeno molecular.

En los ensayos sin cosustrato hubo siempre presencia de metanol, acumulandose en
el medio cuando la concentracion inicial de FA fue superior a 3,33 mM. La répida
conversion a metano y las bajas concentraciones de metanol detectados en € ensayo
B1 (1,67 mM FA) sugieren que € hidrégeno generado en la conversion del FA fue
consumido por la metanizacion directa 'y por la formacién de metan (reacciones 6 y
2, Tabla 3.8). Como se observl en los ensayos B3 y B4 (no hubo produccién de
metano) la generacién de metanol puede estar favorecida por concentraciones



iniciales de FA mas altas. En |a Tabla 3.8 se muestran las dos posibles reacciones de
conversion del FA (reacciones 1 y 2), ambas dependen de la concentracion de
hidrégeno. A pesar de que la reaccion de degradacion via metanol esta favorecida
termodinamicamente en condiciones esténdar, la mineralizacion del FA por esta via
implica la accién sinérgica de las bacterias metanogénicas metilotréficas (reaccién 3,
Tabla 3.8), lo cual sugiere una competicion entre las reacciones 3y 6 (Tabla 3.8). De
este modo, cuando las bacterias metanogénicas autotroficas estan inhibidas y la
concentracion de hidrogeno empieza a aumentar en el medio, la generacion de
metanol se hace més favorable, tal y como como confirmaron experimentalmente
Todini y Hulshoff Pol (1992).

Tabla 3.8. Energias libre de diversas reacciones bioldgicas relacionadas con la
degradacion anaerobia de formaldehido, metanol y &cidos grasos volé&tiles (37 °C).

N°  Reacciones DG (kJ)
Formaldehido
1 HCOH + HLO ® 2H, + CO, -27,8
HCOH + H, ® CH;OH -44,0
M etanol
Metanogénesis
3 4CH;OH ® 3CH; +HCOs + H'+ H0 -314,6
Generacién de hidrogeno
4 CHOH + HHO ® 3H, + CO, +23,0
Acetogénesis
5 4CH3OH + 2HCOz ® 3CH3COO +H' +4H0 -221,6
Hidrogenoy AGV
6 4H, +HCOs +H" ® CH; + 3H0 -135,6
7 CH;COO +H0 ® CH4; + HCOs -31,0
8 CH3CH,COO + 3H,0® CH3COO + HCOs + 3H,+ H' +76,0
9 CH3CH,CH,COO + 2H,0 ® 2CHCOO- + 2H, + H' +48,1




En presencia de cosustrato (AGV), la velocidad de eliminacion del FA se hace
mayor, especialmente con el medio M1 (enriquecido en &cido acético), o que sugiere
gue este efecto puede estar causado por € HAc, ya que € HPr y e HBuUt se
degradaron muy poco en los ensayos T2-T5 (Figura 5.5). El efecto que gjerce el HAC
en la degradacion del FA puede estar relacionado con la generacion de carbono
inorganico, que permite a las bacterias autotréficas generar metano a partir de
hidr6geno bajo condiciones mas favorables (reaccion 6, Tabla 3.8).

Formaldehido:

HCOH+Hy0 — COg+2Hy
HCOH+H; —— CHsOH

Meianol:
HZ f CDz

cnson{———ron
N\ /

Figura 3.8. Posibles rutas de degradacion del formaldehido y metanol.

CHaCOCH

A pesar de que se ha observado que € metanol es € intermedio clave en todos los
ensayos, las concentraciones més atas de metanol en el medio se alcanzaron en los
ensayos sin presencia de cosustrato (comparense las Figuras 3.3, 3.4 y 3.5). Segun
estos resultados, parece claro que € metanol se degrada solamente cuando las
bacterias metanogénicas no se han visto afectadas por €l FA. Segun los estudios de
Florencio et al. (1994), en las condiciones experimentales de estos ensayos (bajas



concentraciones de acidos grasos volatiles no disociados y metanol), la conversién
directa de metanol a metano por parte de las bacterias metanogénicas metilotroficas
(reaccion 3, Tabla 3.8) deberia ser el mecanismo més favorable para la degradacion
del metanol, en competicién con las bacterias acetogénicas (reaccion 5, Tabla 3.8),
mientras que la via de generacién de metano a través de la formacién de hidrdgeno
no es favorable (ver valores termadinamicos de la Tabla 3.8). Por lo tanto, tanto la
conversion directa de metanol a metano como su transformacion a acético son las
principales vias por las cuales se consume & metanol, ya que ninguna de las dos
depende de la concentracion de hidrogeno en e medio. En la Fig. 3.8 se resume
graficamente las diferentes vias contempladas.
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Capitulo 4

Tratamiento bacteriano de Poly R-478

4.1. Introduccioén

El tratamiento de efluentes industriales coloreados presenta mdiltiples problemas,
debido fundamentalmente a la variedad y complegjidad de las sustancias quimicas.
Aunque pueden utilizarse técnicas bioldgicas convencionales para la eliminacién de
la fraccién organica biodegradable de estos vertidos (anaerobio, aerobio), en general
la eficacia en la eliminacion del color es pequefia, debido a que esta propiedad es
normalmente consecuencia de la presencia de pequefias concentraciones de
compuestos de naturaleza compleja.

La generacion de corrientes residuales coloreadas es comln en ciertos sectores
industriales, tales como el de refino de azlcar, textil, imprenta o fotografica. Los
colorantes usados en estos sectores son generalmente resistentes al agua, a los
detergentes, a la luz y agentes oxidantes, por 1o que su posterior degradacion es
dificil (Fewson, 1988). El carécter recalcitrante caracteristico de estas sustancias
tiene relacion con su estructura y peso molecular, siendo los compuestos mas
dificiles de degradar aguellos que presentan pesos moleculares méas elevados vy
complejas estructuras quimicas.

El disefio de un proceso de tratamiento que recoja los principios enunciados en el
Capitulo 1 acerca de conseguir una minimizacién global de su impacto en € medio,
junto con una mayor eficacia energética (Fig. 1.1), implica el desarrollo de sistemas
de tratamiento especifico para cadatipo de corrientes.

En el caso de los efluentes coloreados, esto supondria que antes de proceder a su
vertido final, estas corrientes fuesen tratadas en pequefias unidades situadas cerca de
los puntos de emision. Por gemplo, mediante un sistema de membranas podria



llevarse a cabo la separacion de los tintes presentes para generar asi una corriente de
pequefio caudal altamente concentrada en estas sustancias. La otra corriente, tendria
una concentracion de colorante lo suficientemente baja como para no requerir ningun
tratamiento especifico en la estacion depuradora final de la factoria.

Decolor acién de compuestos poliaromaticos. Poly R-478

Dentro de los tintes poliaromaticos, algunos de los mas estudiados son € Poly B-
411, Poly R-478 y Poly Y-606, que se han utilizado como sistemas alternativos para
la identificacion de las rutas de degradacion de lignina (Glenn y Gold, 1983). En
especial, se ha relacionado la velocidad de degradacion del Poly R-478 con la
degradacion de compuestos xenobiéticos, encontrandose que la decoloracion de este
compuesto es un buen indicador de la transformacion inicial que sufre este amplio
grupo de sustancias por parte de la enzima peroxidasa, producida por hongos (Field
et al., 1993). Adicionamente, también se han utilizado los estudios referentes a la
decoloracion del Poly R-478 para evaluar y estimar la capacidad de bioblanqueo de
algunos hongos de putrefaccion blanca (Moreira et al., 1997).

Por ello se ha elegido el Poly R-478, compuesto poliantrapiridénico, aniénico y de
color violeta (Fig. 4.1), para la realizacion de una serie de ensayos en los que se ha
estudiado la decoloracién de un tinte industrial, usando, dada su gran complejidad,
una tecnol ogia conjunta de tratamiento con hongos y bacterias.

Esta aproximacion esta justificada en trabajos anteriores, en donde se muestra que las
tecnologias de tratamiento anaerobio aplicadas directamente a efluentes con lignina y
otros compuestos de alto peso molecular sélo consiguen degradaciones reducidas (en
torno a un 50%) (Sierra Alvarez et al., 1991) sin alcanzarse una decoloracion
significativa. Sin embargo, se ha mostrado que el tratamiento anaerobio de los
efluentes industriales generados durante la fabricacion de pasta Kraft mejora
significativamente si se realiza tras una etapa de pretratamiento en donde se pongan
en contacto estos efluentes con micelio y liquido extracelular de Phanerochaete
chrisosporium. Las degradaciones acanzadas de esta manera llegan a 79%,
observandose asimismo una reduccion del color tras el pretratamiento con hongos,
algo que no se produce durante el tratamiento anaerobio (Feijoo et al., 1995).



Figura 4.1. Estructura quimica del Poly R-478.

La Fig. 4.2 muestra un esquema de una posible propuesta de tratamiento para aguas
residuales que contienen compuestos con una estructura compleja, considerando un
tratamiento conjunto con hongos y bacterias. Asi, tras la separacion de los
compuestos coloreados en unidades de membrana, las corrientes concentradas
generadas se tratarian en primer lugar en una unidad de tratamiento enzimatico, en
donde es posible eliminar €l color (Moreiraet al., 2001) generdndose un efluente con
concentraciones todavia importantes de materia organica ya que contiene los
metabolitos generados durante la ruptura de la molécula de tinte. Posteriormente,
estos efluentes podrén ser tratados de forma especifica en una unidad de tratamiento
bacteriano, o bien ser finalmente mezclados con € resto de aguas residuaes de la
factoria para su tratamiento final en una planta de depuracion aerobia convencional
con eliminacién simultanea de nitrégeno.
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Fig. 4.2. Tratamiento secuencia “on site” de los efluentes coloreados en un
reactor con enzimas inmovilizados y procesos bacterianos.

4.2. Materiales y Métodos

4.2.1. Biomasay reactivos

En los ensayos bajo condiciones anaerobias se utilizd biomasa procedente de los
lodos generados en un reactor anaerobio, a escala piloto, que poseia una factoria
dedicada a la fabricacion de tableros de madera (TAFISA) y que trataba parte del
efluente generado por esta actividad industrial. Este efluente contenia compuestos
ligninoceluldsicos sin presencia alguna de tintes, por lo cua € lodo utilizado no
estaba aclimatado a este tipo de compuestos. Sus caracteristicas fisicas eran las
propias de un lodo granular.

En los ensayos llevados a cabo bajo condiciones aerobias, se emple6 biomasa
procedente de los lodos generados en el tanque aerobio de una planta de tratamiento



de las aguas residuales generadas en la Refineria que la empresa REPSOL tiene en
A Corufia.

El Poly R-478 fue proporcionado por Sigma (Madrid, Espafia).

4.2.2. Ensayos en discontinuo en condiciones anaerobias

Los ensayos se realizaron en botellas de 500 mL de volumen total, con unos 250 mL
de volumen (til. Previamente, se pesaron todas las botéllas vacias y llenas de agua,
con lo cual, por diferencia de pesadas pueden obtenerse los volimenes de las fases
liquiday gaseosa, durante €l transcurso del experimento.

Las botellas utilizadas se cerraron con tapones de goma herméticos, a través de los
cuales se redizo6 la toma de muestra de las fases liquida y gaseosa. Las botellas sélo
se abrieron a final del experimento.

La concentracion de biomasa estuvo en torno a 1,0 g-L™* de sdlidos en suspensién
volatiles (SSV). Se afadid un medio de nutrientes para obtener las siguientes
concentraciones finales:

0 Macronutrientes (mg-L™): NH,CI (230), K.HPO, (37), MgSO, (6), CaCl (6).

0 Micronutrientes (ig-L™): FeCl,-4H,0 (2000), HBO; (350), ZnCl, (50),
CuCh-2H,0 (38), MnChL.4H,0 (500), (NH4)sM0;0,4-4H,0 (50), AlCk-6H,0
(90), CoChk-6H,O (2000), NiCl,-6H,O (92), Na&SO;-5H,0 (164), EDTA
(1 000), Resazurina (200) y HCI (1 ni-L™).

Se afadi6 igualmente NaHCO;3, a razon de 1 g: g DQO vy, para eliminar € oxigeno
disuelto, se afiadié N&S-9H,0 en concentracion de 100 mg-L™. El pH en las botellas
se gjusto a 7,0+0,1, empleando para ello disoluciones de HCl y NaOH. Se hizo pasar
una corriente de N,/CO, (70:30) a través del espacio libre de las botellas durante 5
minutos para eliminar cualquier traza de oxigeno y aumentar la capacidad tampo6n
del sistema.

La secuencia de operacién fue siempre la misma a lo largo de los experimentos:
primero se pesan las botellas y se mide la sobrepresion; a continuacion se redliza la
toma de muestra 'y, de inmediato, €l andlisis de la fase gaseosa. Finalmente se hace la



toma de muestra de la fase liquida y se despresurizan las botellas. El objetivo de
eliminar la sobrepresiéon es medir la produccion diaria de biogds y, mas
concretamente de metano. Con esta secuencia de toma de muestra (primero la fase
gaseosa y después la liquida) se pretende evitar la ateracion en la fase gaseosa que
podriatener lugar si se hiciese en €l orden inverso.

Se mantuvo la temperatura de operacion en el rango mesofilo, esto es, en 37°C, para
lo cual se mantuvieron las botellas en una cdmara termostatizada. Los ensayos se
Ilevaron a cabo por duplicado.

4.2.3. Ensayos en continuo en condiciones anaerobias

Los ensayos en continuo, en condiciones anaerobias se llevaron a cabo en tres
reactores de vidrio de 135 mL de volumen Util.

Para la alimentacion de los reactores se utilizaron bombas |smatec, modelo MS-CA2
860, con gomas Masterflex 07624-34 de 1,42 mm de diametro interno, que
proporcionan un caudal aproximado de 6 mL-min™. El funcionamiento de las bombas
se temporizd para conseguir un TRH de 2 dias.

La cantidad de biomasa utilizada en la inoculacién de cada reactor fue la precisa para
conseguir una concentracion de lodo en torno a los 15 gSSV-L™. En los reactores
gue operaron con medio sintético, la concentracion de nutrientes y de bicarbonato en
la aimentacion fue la misma que la descrita para los ensayos anaerobios en
discontinuo. Asimismo, en todos los casos, €l pH de la alimentacidn se gjust6 a 7,0.

4.2.4. Ensayos en discontinuo en condiciones aerobias

Estos ensayos se llevan a cabo en un sistema de fermentador mdltiple BIOSTAT® Q
(Braun Biotech.). Este equipo posee un sistema de medida y control digital de
temperatura, nivel de espuma, nivel del liquido, pH, agitacion, potencial redox y
porcentaje de oxigeno disuelto. En este caso, € equipo se operé conectado a un PC,
desde donde se gjecutaron las 6rdenes de control y se monitorizaron los parametros
de operacién mantenidos.



L os componentes basicos de este sistema son:

Tanques de cultivo, con un volumen total de 0,5 L y un volumen de trabajo
de 0,33L. Fabricados en vidrio borosilicatado. Todo € tanque esta
encamisado de forma que puede circular el agua del termostato, manteniendo
en todo momento la temperatura fijada. En € equipo se puede trabgjar hasta
con cuatro tangues de cultivo simultaneamente.

La parte superior del vaso de cultivo esta cerrada herméticamente por una
tapa de acero inoxidable en donde estéan situados |os puertos para la conexion
de los tubos de inoculacion y toma de muestra, sensores, entrada de gas a
difusor, condensador y salida del efluente (Fig. 4.3).

Unidad impulsora, que es la unidad sobre la que se ubican los tanques de
cultivo y las botellas de almacenamiento de las soluciones &cida y basica de
regulacién de pH. Incluye el soporte y motor para la agitacion magnética del
medio de cultivo de los tanques.

Unidad compacta, que consta de un sistema de monitorizacion digital y de
una unidad de control digital (DCU).

También consta de un termostato con un sistema de refrigeracién de agua,
presurizacion de aire, un sistema de purga de agua, un calentador eléctrico, con una
potencia de 1 kW y una bomba que aporta agua caliente (60 °C maximo), para el
sistema de control de temperatura, asi como un sistema de mezcla de gas que permite
un control més preciso del nivel de aireacion.

El sistema de control digital Digital Control Unit, DCU) permite la medida y
control de la temperatura, velocidad de agitacién, nivel de espuma y de medio de
cultivo, pH, potencial redox y concentracién de oxigeno disuelto. Este sistema de
control almacena en memoria todos los parametros gjustables por €l operador, tanto
los puntos de consigna como |os parametros de operacion; si bien, al estar conectado
a un PC, las ordenes de control se introdujeron desde éste y los parametros se
almacenaron en la memoria del PC.



Figura 4.3. Esgquema de los tanques de cultivo del BIOSTAT® Q.

Todos los lazos del sistema de mediday control actan como controles DDC (Digital
Direct Control) mediante un convertidor digital de datos. Los controladores de cada
una de las variables anteriores son controladores PID. Los accesorios del sistema de
control se resumen en la Tabla 4.1. En la Fig. 4.5 puede verse una fotografia de este
equipo.

Los accesorios adicionales del equipo son los siguientes:

Bombas. El equipo dispone de tres bombas peristélticas para la adicion de
acido, base y antiespumante. EI modo de operacion de las bombas es
mediante la conversién de los tiempos de dosificacion en volUmenes
teniendo en cuenta e periodo de impulsién de las mismas y su calibracion,
en funcion del diametro de la tuberia empleada.

Medidor de pH. El electrodo de pH (INGOLD, Alemania, P/N 10 405 4480,
405-DPAS-SC-K85/200) emplea un electrolito que es un gel, de modo que
se puede regular la presién en su seccion, 1o cual le da muchas ventgjas para



su utilizacion en medios de cultivo con presiones de operacién de hasta 2,5
bares.

Tabla4.1 Sistema de control y sensores del biorreactor BIOSTAT® Q.

Sistema de control Sensor

Temperatura TermOmetro, Sonda Pt-100
Nivel de espuma Sonda de espuma

Nivel de medio de cultivo Sonda de nivel

PH Electrodo de pH, INGOLD
Potencia de redox Electrodo de redox, INGOLD

Presidn parcial de oxigeno  Electrodo de oxigeno disuelto, INGOLD

Sistema de toma de muestra. El biorreactor BIOSTAT® Q esté dotado de un
dispositivo manual de toma de muestra que consiste en un tubo de muestra
con un soporte y una jeringa a la que se le puede adaptar un filtro estéril para
evitar cualquier contaminacién del exterior.

Medidor de oxigeno disuelto. Para la medida de oxigeno disuelto se emplea
un electrodo polarogréfico de O, esterilizable (INGOLD, P/N 34 100 1032,n
02-SENSOR-12/220). Consta de un anodo de plata y un catodo de platino
gue estan separados del medio de cultivo por una membrana de polimero
permeable al paso de gas. El anodo y € catodo estan conectados entre si,
mediante un electrolito que forma una capa delgada entre la membrana y €
anodo. La permeabilidad de la membrana depende de la temperatura, sin
embargo, para corregir un posible aumento en la corriente del electrodo
cuando aumenta la temperatura del medio se incorpora un termistor
integrado en €l electrodo que compensa automati camente este efecto.

Disolucion de acido y base. Como disolucion de écido y base para la
correccion del pH se emplearon soluciones de HCl y NaOH 1 M.



EnlaFigs. 4.4y 4.5 se muestra un esquemay una fotografia del equipo.

Condiciones de operacion

La velocidad de agitacion empleada fue de 129 rpm, e caudal de aireacion 0,5
L-min’, la temperatura de operacion 20 °C, el pH 7,0+0,1, la concentracion de lodo
empleada fue de 5 gSSV-L™.

El medio de nutrientes fue (en mg-L™%): NH,SO, (280), KH.PO, (280), NaCl (140),
CaCL,-3H,O (196) y MgSO,-7H,O (140), siendo estas las cantidades de cada
sustancia presentes en el medio de reaccién.
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Figura 4.4. Esquemadel BIOSTAT® Q.



Figura 4.5. Foto del BIOSTAT® Q.



4.2.5. Medida de color

Uno de los problemas inherentes a la medida de |la pérdida de color debida a una
degradacién bioldgica es que puede tener lugar simultaneamente una adsorcion fisica
de la sustancia coloreada, con lo cual los resultados podrian verse alterados. El Poly
R-478 presenta dos maximos de absorbancia en su espectro UV-VIS caracteristico,
uno a 520 nm (causante del color) y otro a 350 nm. Glenn y Gold (1983) observaron
gue tras una absorcion de este compuesto sobre unos pellets, la absorbancia en ambas
longitudes de onda disminuia en igual proporcién, mientras que si se produce una
degradacion bioldgica se produce un descenso notable en |a absorbancia a 520 nm,
manteni éndose préacticamente constante la absorbancia a 350 nm.

Por €llo, € color se mide como €l vaor de la absorbancia de |la muestra, tras ser
centrifugada durante 10 minutos a 8 000 rpm, a 520 nm, si bien, en los casos en los
gue se detecte un descenso en este valor, se compara también el valor de la relacion
de absorbancias Asx/Ass para comprobar si se trata 0 no de una degradacién
biol6gica.

4.3. Resultados

4.3.1. Ensayos en discontinuo en condiciones anaerobias

Se realizaron ensayos tanto con Poly R-478 como con €l efluente de un reactor de
tratamiento con hongos que trataba este compuesto, estando parciamente
decolorado. En la Fig. 4.6 puede verse |a apariencia de ambos medios.

En los ensayos que se llevaron a cabo directamente con Poly R-478 se empled una
concentracion inicial de 50 mg-L?, usandose glucosa como cosustrato, con una
concentracion de 2800 mg-L™. En los ensayos llevados a cabo con € tinte ya
parcialmente decolorado no se afiadid glucosa ya que € efluente tenia una cierta
concentracion de este compuesto. La dilucién del efluente del reactor de hongos en
las botellas en las que se llevaron a cabo los ensayos fue de 1:3.

Como se muestra en la Fig. 4.7, en ninguno de estos dos tipos de ensayos se
consigui6 decolorar e Poly R-478, a pesar de la larga duracion de los ensayos. En la



Fig. 4.8 se puede apreciar que la absorbancia de las muestras a 520 nm no varia, a
pesar de que la absorbancia en la zona ultravioleta sufre variaciones. Asi, por
egjemplo, el pico de absorbancia que hay hacia los 230 nm en €l dia 16 tiene menor
absorbancia que en € dia 0. Asimismo, en e ensayo con Poly R previamente
tratado, €l pico de absorbancia a 350 nm no aparece en el dia 16 (Fig. 4.8B).

Figura 4.6. Imagen de un ensayo anaerobio con Poly R-478 (izquierda) y con
efluente de un reactor de tratamiento con hongos (derecha).

El Poly R-478, sin embargo, no parece gjercer un efecto téxico importante sobre la
actividad metabdlica de las células ya que, en el caso del ensayo con Poly R-478 los
acidos grasos volétiles generados de la degradacion de la glucosa se consumieron
tras 16 dias. En € ensayo llevado a cabo con efluente de hongos, sin embargo,
permanece una DQO residual de 500 mg-L™ que, junto con e Poly R-478 no
degradado, también puede corresponder a los productos generados en la decoloracién
de una fraccion del Poly R-478, o a aguna otra sustancia proveniente del
metabolismo de los hongos.
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En base a este Ultimo punto, se realizé un nuevo ensayo con el efluente del reactor de
tratamiento de Poly R-478 con hongos en el cua, una vez consumida la DQO
biodegradable, se volvié a alimentar glucosa para obtener una concentracion similar
alaque habiaa principio del ensayo. Puede verse en la Fig. 4.9 que, en este ensayo,
la desaparicion de DQO biodegradable fue mas rgpida en las sucesivas adiciones, por
lo que también se puede descartar cualquier efecto téxico producido por el efluente
del reactor de hongos. En este ensayo tampoco hubo eliminacion de color por parte
de las bacterias anaerobias.
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Figura 4.9. Vaores de color (W) y concentracién de DQO (0).

4.3.2. Ensayos en continuo en condiciones anaerobias

El primer reactor (R1) operdé con un influente de 50 mg-L* de Poly Ry 3 g.L* de
glucosa, y un tiempo de residencia en torno a 2 dias. Se obtuvieron unos niveles de
eliminacion de DQO siempre por encima del 95% (Fig. 4.10). Comparando esta
eficacia con la obtenida en un reactor empleado como blanco, que operd en las
mismas condiciones que €l reactor R1, pero sin alimentar Poly R-478, y que estuvo
en torno a 98%, puede considerarse que no hubo efecto toxico del Poly R-478, ya
gue la pequefiisima diferencia que hubo en los porcentajes puede considerarse debida
ala DQO aportada por € tinte.
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Figura 4.10. Valores medios de concentracion de DQO para las corrientes de
entrada ([] ) y sdida (Jl] ) del reactor R1.

Los valores de color obtenidos durante los 80 dias de operacion de este reactor
muestran que no se produjo la decoloracién del Poly R-478. Por ejemplo, los
espectros de absorcion UV-VIS correspondientes a los dias de operacion 29 y 34
(Fig. 4.11) muestran que no se altera el pico de maxima absorbancia correspondiente
al visible (480 nm).

En otros dos reactores (R2, R3) se trabajo con el efluente proveniente de un reactor
de tratamiento con hongos, en donde se habia eliminado una fraccion de color de un
40%. Durante la operacién en ambos reactores se alcanzaron valores de eliminacién
de DQO de entre un 80-85% (Figs. 4.12).

En las Figuras 4.13 y 4.14 pueden observarse los espectros de absorcion UV-VIS
correspondientes a influente y efluente, en distintos dias de operacidon de estos
reactores. En ambos casos se aprecia que la absorbancia de las muestras de efluente
por debajo de los 400 nm es bastante inferior a la de las muestras de influente,
desapareciendo €l pico de absorbancia de los 350 nm. Sin embargo, no se aprecia
eliminacion de color y, aunque en la Fig. 4.14A se aprecia un descenso de color en el
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Figura 4.11. Espectros de absorcion UV-VIS para las muestras de

influente(C10) y efluente (%2%) del reactor R1 tomadas los dias 29 (A) y 34
(B) de operacion.

3,0 — 3,0
A (o
= — - B
2,5 2,5
2,0 < 200 L 1T [T
=
=@ 11 WF----1 HW----1 H-----
1,5¢ g 1,5¢
o I k-4 -4 Y-
1,04~ o 1,04
[a]
0,5} _I ostl L1 K1 I _I
0,0 0,0
1 2 3 4 5 6 1 2 3 4 5 6
tiempo (semanas) tiempo (semanas)

Figura 4.12. Valores de concentracion de DQO para las corrientes de entrada
([])y salida ([l ) de los reactores R2(A) y R3 (B).
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efluente, no se trata de una tendencia que se mantenga, como se puede observar en la
Fig. 4.15B.

4.3.3. Ensayos en discontinuo en condiciones aerobias

Estos ensayos se llevaron a cabo en los cuatro fermentadores descritos previamente.
En dos de ellos se trabaj6 con una disolucién de 50 mg:L™* de Poly R-478, mientras
gue en los otros dos se empled efluente de un reactor de tratamiento con hongos, en
el cua & Poly R-478 estaba parcialmente decolorado. Una vez eliminada la DQO
biodegradable, se detenia la operacién, dejando decantar €l lodo y retirando el
sobrenadante con una trompa de vacio, para realizar una nueva adicion, segin una
técnica SBR (Seguencing Batch Reactor).
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Figura 4.14. Espectros de absorcion UV-VIS para las muestras de
influente(CO) y efluente (¥ %) del reactor R3 tomadas los dias 28 (A) y 39
(B) de operacion.

En los ensayos con tinte no tratado, se emplearon 2,8 gL de glucosa como
cosustrato. En estos ensayos la DQO se degrad6 répidamente en 2-3 dias, quedando
un valor de residual en e medio de 0,2-0,4 g-L™* (Fig. 4.15A). Con respecto a color,
hay que decir que en las dos primeras adiciones €l tinte se adsorbié sobre la biomasa,
por lo cua € color resultante fue practicamente nulo. A partir de la cuarta adicién
podria considerarse que € lodo estaba saturado ya que en las sucesivas adiciones el
valor alcanzado inmediatamente tras su inyeccion, en términos de relacion de
absorbancias, fue précticamente constante. Sin embargo, atendiendo a valor de



absorbancia a 520 nm, éste siguié incrementandose en las sucesivas adiciones e,
incluso en algunos casos alcanzaba su valor méximo un dia después de la adicion.

En la4?y 52 adicion se observa que hay una reduccion de color. Segun las hipotesis
de Glenn y Gold (1983), los valores de Asx/Asse confirman que se trataria de un
proceso de degradacion. En las posteriores adiciones, los vaores medidos
permanecen relativamente estacionarios, si bien, los valores de absorbancia medidos
a 520 nm son superiores a los alcanzados en las anteriores adiciones y son mas
acordes a los correspondientes a la concentracion de 50 mg-L* (ver Fig. 4.7A), lo
cual podriaindicar que en este punto se alcanzo la saturacion en lo concerniente a la
capacidad de adsorcién del tinte sobre el lodo.
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Figura 4.15. A: Valores de concentracién de DQO (W). B: Medida de color
como Asyo (O) y Aszo/Asso (O). Los puntos negros en la figura B corresponden
alosvalorestraslaadicion.

Para comprobar si las reducciones de color apreciadas en dichas adiciones se deben a
un proceso de adsorcion sobre el lodo, se realizd un ensayo en recipientes de 500 mL
conectados a un circuito de aireacion. Se llevaron a cabo tres ensayos distintos, en
uno de ellos (ensayo PR1) se introdujo Poly R-478 en concentracion de 50 mg-L™,
junto con & medio de nutrientes; en otro ensayo (ensayo PR2) se afadi6 ademés lodo
aerobio en la misma concentracion que la empleada en los ensayos en los
fermentadores; en € tercer ensayo (ensayo PR3), ademas del Poly R-478, los
nutrientes y el lodo, se afiadi6 glucosa en concentracion de 2,8 g-L, de manera que



las condiciones de este ensayo fueron las mismas gue las llevadas a cabo en dos de
los fermentadores.

La Fig. 4.16 muestra los resultados de estos ensayos. Mientras que en el ensayo que
contenia solamente Poly R-478 (ensayo PR1) no hubo ninguna variacion de color, en
el ensayo con lodo sin glucosa hubo adsorcién del tinte en la primera adicion, si bien,
en las dos siguientes ya no hubo adsorcion, al menos, segin € valor medido de
absorbancia a 520 nm. En € caso del ensayo con presencia de lodo y glucosa (ensayo
PR2), en las tres adiciones hubo reduccion de color, que coincide en €l tiempo con el
momento en e cua la degradacién de la DQO es mayor. Podria considerarse
entonces que, la reduccion de color es debida a la adsorcion sobre e lodo, ya que en
€l caso de afadir glucosa, ésta se degrada répidamente permitiendo asi el crecimiento
de los microorganismos con €l consiguiente aumento de la superficie de adsorcion.
Esto contrasta con € ensayo en el que no hay glucosa ya que, en este caso, a no
haber crecimiento bacteriano por la ausencia de sustrato biodegradable, la saturacion
de la superficie de adsorcién se produce en la primera adicién y en las siguientes no
hay variacion de color.
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Figura 4.16. Vaores de absorbancia a 520 nm (A) y de la relacion de
absorbancias Aso/Asso (B) para los ensayos PR1 (W), PR2 ) y PR3 (@) y

valores de DQO para e ensayo PRLG (O).



En & ensayo llevado a cabo en los otros dos fermentadores, se adicioné efluente de
un reactor de tratamiento con hongos (dilucion 1:3) en el cual e Poly R-478 estaba
parcialmente decolorado (40% sobre una concentracion inicial de 100 mg-L™). No se
anadio glucosa ni nutrientes ya que dicho efluente ya contenia cantidades suficientes
de ambos.

La DQO se degrad6 rapidamente en 1-2 dias, permaneciendo en el medio un valor
residual de 0,1-0,3 g-L™* (Figura 4.17A). No se produjo descenso apreciable en los
valores de color, medidos como absorbancia a 520 nm.

4.4. Discusion

4.4.1. Ensayos en discontinuo en condiciones anaerobias

En estos ensayos no se produjo eliminacién de color. Puede apreciarse en la Fig. 4.8
gue € espectro de absorcion en la zona del visible no varia, ni siquiera cuando se
utilizd6 e efluente del reactor de hongos, con una fraccion de Poly R-478
parcialmente fraccionado en compuestos de menor peso molecular (Pama et al.,
1999). Sin embargo, en este caso, pese a no observarse reduccién de color, puede
producirse algin cambio estructural en e Poly R, ya que €l pico de absorbancia a
350 nm, caracteristico de este compuesto, desaparece (Fig. 4.8B).

Pese a no ser degradado, el Poly R-478 no egjerce toxicidad sobre los
microorganismos anaerobios, ya que la DQO al final del ensayo con Poly R estaba en
torno a los 120 mg-L™. En el ensayo con efluente parcialmente decolorado, la DQO
al final del ensayo estaba en torno a 500 mg-L™. La concentracion de glucosa de este
efluente estaba en torno a 2500-3 000 mg-L™, que tras aplicar una dilucion 1:3 para
realizar el ensayo se quedan en 800-1 000 mg DQO-L!. La DQO restante, hasta
completar los 1500 mg-L™ iniciales, debe estar proporcionada tanto por € Poly R
gue no se ha degradado, como por compuestos de menor peso molecular resultantes
de la degradacion e, incluso algin compuesto generado en el proceso metabdlico de
los hongos. Esta fraccion de DQO parece que permanece invariable, en torno a 500
mg-L* (Fig. 4.7B), sin embargo, en un ensayo realizado posteriormente, con



adiciones sucesivas de glucosa, se acanzaron niveles de DQO en & medio de solo
150 mg-L'* (Fig. 4.9). Esto indica que tampoco hay toxicidad en €l caso de trabajar
con un efluente de tratamiento con hongos.
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Figura 4.17. (A) Valores de concentracion de DQO (m)) y (B) B: Medida de
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4.4.2. Ensayos en continuo en condiciones anaerobias

Al tratar Poly R en sistemas anaerobios en continuo tampoco se aprecié eliminacién
de color y el espectro de absorcién UV-VIS no sufrié variaciones en la zona del
visible (360-800 nm) (Fig. 4.11). La eliminacién de DQO, en cambio, fue alta,
manteniéndose en valores en torno a 95%.

Cuando se operd con efluente parcialmente decolorado, resultante del tratamiento de
Poly R en un reactor de hongos, tampoco se aprecié eliminacién de color.
Observando los espectros de absorcién UV-VIS (Figs. 4.13 y 4.14), hay alteraciones
en la parte correspondiente a la zona ultravioleta (200-360 nm), desapareciendo €l
pico de absorbancia caracteristico del Poly R a 350 nm. La concentracién de DQO a
la salida de los reactores, cuando operaron con efluente del reactor de hongos, se
mantuvo entre 0,4-0,5 gL, Esto implica que no hay eiminacion de la DQO
aportada por otros compuestos distintos de la glucosa.



4.4.3. Ensayos en discontinuo en condiciones aerobias

En los ensayos llevados a cabo con € efluente del reactor de hongos, atendiendo
exclusivamente a los valores medidos de color (Asx), no hubo ningin descenso
significativo en ninguna de las adiciones. La DQO descendié rapidamente, después
de cada adicion, estabilizandose en valores en torno a 0,2-0,3 g-L™

Por lo que respecta a los ensayos con Poly R, se produjo una eliminacion de color,
aunque es dificil poder discernir entre mecanismos fisicos y biologicos. En las
primeras adiciones los valores medidos de color fueron muy bajos, debido a que €
tinte se adsorbié sobre el lodo. El principal problema es saber cuando se ha saturado
toda la superficie de adsorcion para poder, a partir de ese momento, considerar la
posibilidad de una eliminacion bioldgica. Si se toma como referencia e valor de la
absorbancia del Poly R a 520 nm, para una concentracion aproximada de 50 mg-L™,
gue es de 0,45-0,50 (Fig. 4.7A), se puede considerar que, cuando se alcanza este
valor, todo e Poly R que se afiade a medio (50 mg:L™) se encuentra disuelto. Este
valor se alcanza después de la 72 adicidon (ver Fig. 4.17B), en la cual, dicho valor
permanece constante en el transcurso del tiempo.

Esta Ultima observacion parece indicar que todas las reducciones en el color después
de las distintas adiciones se deben a procesos de adsorcion y no a una eliminacion
biolégica. De todos modos, e crecimiento bacteriano de los microorganismos
aerobios aumenta la superficie de adsorcion. Este crecimiento, a la vista de la
evolucion de la DQO en las distintas adiciones, se produciria en todas €llas, incluida
la72, por lo cual también deberia haberse producido un descenso en €l color.

Si la eliminacién de color fuese la consecuencia de un proceso de adsorcion, esto iria
en direccién opuesta a lo observado por Glenn y Gold (1983), segiin los cuales la
relacion de absorbancias Asx/Assy €s la que define cuando estamos ante una
eliminacion biologica o fisica. Sin embargo, en estas experiencias también se
produce una reduccién de dicha relacién.

En los ensayos complementarios PR1-PR3, cuando hay Poly R, €l color permanece
constante, sumandose en las sucesivas adiciones, y € valor de Asx/Asso €S constante.
Cuando hay lodo, en la primera adsorcién se adsorbe practicamente todo el Poly R,



saturando la superficie disponible, ya que en la siguiente adicién el valor obtenido
para el color es el correspondiente a 50 mg-L" y permanece constante. Cuando se
adiciona también glucosa, € Poly R desaparece en las dos primeras adiciones,
reduciendo su valor a la mitad en la tercera. Esta disminucion va acompafiada de la
degradacién de la DQO y, en consecuencia, € crecimiento microbiano y € aumento
en la superficie de adsorcion. Quizés el hecho de que el valor de color se estanque y
no siga disminuyendo, puede inducir a pensar que se trata de una adsorcién y no una
degradacion biol égica.

Estos resultados también ponen en duda los postulados de Glem y Gold (1983)
acerca de la utilidad de la relaciéon As,0/Asso para determinar si la decoloracion es
debida a una degradacién biolégica o a una adsorcion, ya que, por gemplo en €
ensayo PR2, en e cual no se adicion6 sustrato biodegradable para favorecer la
actividad exégena de los microorganismos, atendiendo a los valores obtenidos para
larelacion Asx/Asso, en las dos primeras adiciones deberia de haberse producido una
decoloracion bioldgica segun estos postulados, teniendo en cuenta que, incluso en la
segunda adicion no hubo descenso en la absorbancia a 520 nm, resulta dificil
mantener este postulado, a menos bajo la optica de estos resultados experimental es.
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Capitulo 5

Biodegradacion anaerobia de | tinte azo

Acid Orange 7 en discontinuo

5.1. Introduccién

El Acid Orange 7 (C.l. 15510), también conocido como Orange I, [1-(4-
sulfofenilazo)-2-naftol], es un tinte azo (Fig. 5.1) muy conocido desde hace muchos
anos, barato pero s6lo moderadamente rgpido en el proceso de tincién. Como tinte
para lanas pasd a tener un papel secundario, sin embrago se siguié usando en otras
areas tales como latincién de pieles o de papel. También se empled como colorante
en aimentos, asi, un estudio reciente llevado a cabo en Honk Kong revel6 que €
Acid Orange 7 se encontraba en algunos alimentos (comida vegetariana, productos
de reposteria) a pesar de estar prohibido para tal fin desde 1994 (Food and
Environmental Hygiene Department HKSAR, 2000).

OH
O N=— N4®7 SO;Na

Figura 5.1. Egtructuradel Acid Orange 7 (AO7).

El tratamiento anaerobio del AO7 provoca la rotura del enlace azo, generdndose
aminas arométicas. Dada |a estructura del AO7 las aminas resultantes serian € Acido
Sulfanilico (AS) y € 1-Amino-2-naftol (LA2N).



Hay numerosos estudios sobre la degradacion de este compuesto, en discontinuo,
tanto biol6gica como no biol6gica.

En referencia a estudios sobre la eliminacion de AO7 mediante métodos quimicos,
Bandar et al. (1997) estudiaron los pardmetros que influian en el proceso de
oxidacién fotoasistida, basada en la reaccion de Fenton, del AO7. Los agentes
guimicos usados para llevar a cabo esta reaccion son € peréxido de hidrogeno y €l
tricloruro de hierro. Con pH inferior a 5, consiguieron mineralizar € 88% del AO7
en 40 minutos bajo irradiacién de luz.

Liakou et al. (1997) estudiaron la oxidacion de AO7 usando ozono, consiguiendo la
eliminacion de 0,5 g-L™ de AO7 en 100 minutos. Los productos identificados como
intermedios generados en el proceso de oxidacion fueron oxalato, formiato y
bencenosulfonato.

Existen varios precedentes en e tratamiento biologico bacteriano del AO7,
especialmente en condiciones andxicas y anaerobias. En estas condiciones el enlace
azo del AO7 se rompe generandose aminas aromaéticas.

Wuhrmann et al. (1980) eligieron varios tintes derivados de la estructura 1-fenilazo-
naftol (entre los cuales estaba el AO7) para estudiar como afectaban a su velocidad
de reduccidn distintos factores, tales como temperatura, pH, tipo y concentracion de
cosustrato o presion parcial de oxigeno. Para ello, usaron cultivos de Bacilus cereus
aislados de un lodo, y otras bacterias aerobias 0 facultativas, bgo estrictas
condiciones de anoxia. Tras llevar a cabo ensayos con extracto celular y comprobar
gue las velocidades de degradacién de los tintes eran muy superiores a las alcanzadas
con las céulas enteras, asi como que la velocidad de degradacion era muy similar
para todos los tintes empleados (a diferencia de lo que ocurria a emplear células
enteras), postularon que se confirmaban las hipétesis de Gingell y Walker (1971) en
las que se decia que la reduccion de los compuestos azo era un proceso intracelular,
no enzimético, producido por € efecto de los flavin nucledtidos reducidos. En base a
esto, la etapa limitante de la velocidad de reduccion de los tintes azo seria la difusion
de los mismos a través de la membrana celular. Por ello la presencia de grupos



sulfénicos como sustituyentes en las estructuras arométicas de los tintes produciria
un efecto inhibitorio en la difusion.

En relacion con la permeabilidad de los tintes a través de la membrana celular,
Mechsner y Wuhrmann (1982) permesabilizaron las células de Bacilus cereus, y de
otros cultivos bacterianos, con tolueno. De este modo compararon las velocidades de
reduccion de varios tintes emparejando los que tenian la misma estructura con la
Unica diferencia de la sustitucion de un grupo carboxilico en lugar de un grupo
sulfonico. Asi, de las tres parejas de tintes estudiadas, en dos de €llas, mientras que
con células no permeabilizadas la velocidad de reducciéon del tinte con e grupo
carbonilo era mayor, a trabajar con células permeabilizadas la velocidad de
reduccion aumentaba y se invertia la situacion, siendo en este caso d tinte con €
grupo sulfénico el que mas répido se reducia. A partir de estos resultados postularon
gue la baja permeabilidad de las membranas celulares al paso de compuestos azo con
grupos sulfénico es un factor limitante en la velocidad de reduccion de éstos.

Bragger et al. (1997) usaron cultivos de Bacteroides fragilis para estudiar la
reduccion de varios tintes azo, entre los cuales estaba el AO7. La velocidad de
degradacion de cada uno de los tintes se correlaciono con e potencial redox en el
medio, de manera que cuanto menor era el potencial redox de una disolucién 0,2 mM
del tinte, mayor erala velocidad de reduccion del mismo.

Van der Zee et al. (2000) estudiaron la decoloracion del AO7 comparando los
resultados obtenidos con lodo granular y mediante sulfuro como agente reductor.
Para una concentracién inicial de AO7 similar, la velocidad de decoloracion en
presencia del lodo era muy superior.

5.2. Materiales y Métodos

5.2.1. Biomasay reactivos

La biomasa empleada en estos experimentos procede un reactor anaerobio a escala
piloto, instalado en una factoria dedicada a la fabricacion de tableros de fibra de
madera (TAFISA) (Fernandez et al.. 2001). Estos efluentes industriales contienen



compuestos ligninocelulésicos pero ningln tinte, por lo cual la biomasa utilizada no
estaba aclimatado a este tipo de compuestos. Su caracteristica fisica més importante
€es su constitucion granular.

La concentracion de lodos utilizada fue aproximadamente de 1-1,5gSSV-L™" en
todos los ensayos, tal y como se recomienda para los ensayos de actividad realizados
sin agitacion (Field et al ., 1988).

El Acid Orange 7 (85-95%) y el Acido Sulfanilico (99,9%) fueron suministrados por
Sigma (Madrid, Espafia). El 1-Amino-2-naftol hidrocloruro (90%) fue suministrado
por Aldrich Chemical Company (Madrid, Espaia).

5.2.2. Ensayos sin cosustrato

Los ensayos se llevaron a cabo en botellas cerrados de 500 mL (de los cuales 250
fueron ocupados por la fase liquida) sin agitacion y con 1,0-1,2 g-L* de solidos en
suspension voléatiles (SSV). Se afladio un medio de nutrientes para obtener las
siguientes concentraciones finales,

0 Macronutrientes (mg-L™): NH,CI (230), K.HPO, (37), MgSO, (6), CaCl, (6).

O Micronutrientes (ig-L™): FeCl,-4H,0 (2000), HBO; (350), ZnCl, (50),
CuCh-2H,0 (38), MnChL.4H,0 (500), (NH4)sM0;024-4H,0O (50), AlCk-6H,O
(90), CoCh-6H,O (2000), NiCl-6H,O (92), N&SO;3;-5H,0 (164), EDTA
(1 000), Resazurina (200) y HCI (1 ni-L™).

También se afadio NaHCO; a razén de 1 g: g DQO vy, para eliminar e oxigeno
disuelto, se afiadié NaS-9H,0 en concentracion de 100 mg-L™. El pH en las botellas
se gjusté a 7,0, empleando para ello disoluciones de HCI y NaOH. Se hizo pasar una
corriente de N/CO, (70:30) a través del espacio libre de las botellas durante 5
minutos para eliminar cualquier traza de oxigeno y aumentar la capacidad tampon
del sistema. Las botellas se mantuvieron en una camara termostatizada a 37-38 °C
para operar en rango mesofilo.

Todos los ensayos se hicieron por duplicado. Se emplearon concentraciones de AO7
comprendidas entre 0,06 y 0,65 mM (20 y 227 mg-L™).



5.2.3. Ensayos con cosustrato

Estos ensayos se llevaron a cabo por duplicado y se siguié el mismo procedimiento
empleado en los ensayos sin cosustrato.

L os cosustratos empleados en estos ensayos fueron: una mezcla de AGV, compuesta
por &cidos acético, propidnico y butirico (1 500, 350 y 350 mg-L™, respectivamente);
i) &cido propidnico (1 000 mg-L™); iii) glucosa (500-2 500 mg-L™).

5.2.4. Ensayos abiéticos

Estos ensayos se realizaron por triplicado. En primer lugar se hicieron experimentos
en ausencia de lodos, sin y con cosustrato (ensayos A y AS, respectivamente).
Posteriormente, se realizaron ensayos con lodo estéril, también sin cosustrato y con
cosustrato (ensayos E y ES, respectivamente).

El medio empleado en estos ensayos fue el mismo que e empleado en los ensayos
con lodo activo. En los ensayos E y ES & medio se esterilizo, junto con € lodo, en
un autoclave a 120°C durante 2 horas, afiadiéndose el AO7 en e momento de
comenzar |0s experimentos.

5.2.5. Calculos

En este trabajo se calcularon actividades metanogénicas a partir de la produccion de
metano, asi como referentes a la velocidad de degradacion de AO7.

Para calcular la actividad metanogénica, una vez que se tienen todos los perfiles de
concentracién de metano, se toman los puntos que proporcionan una pendiente
maxima, calculando esta pendiente. No obstante, los puntos elegidos para e célculo
de la pendiente deben suponer, a menos, e 50% del metano total generado.

Para el cédculo de las velocidades de degradacion del AO7, una vez obtenidos los
valores de concentracion en funcién del tiempo se busca una ecuacién matemética
gue reproduzca con la mayor precision posible la trayectoria de los puntos con la
ayuda de un programa informético (Table Curve Windows v1.0). El valor de la
derivada de esta funcion da la velocidad de degradacion del AO7 en cada punto.



5.3. Resultados

5.3.1. Ensayos abiéticos

El objetivo de estos ensayos fue comprobar si habia degradacion de AO7 por otros
mecanismos no biolégicos, como podrian ser adsorcion sobre la biomasa,
precipitacion o reduccion quimica (el medio contiene sulfuro, que es un agente
reductor). En la Tabla 5.1 se muestra e disefio experimental correspondiente a estas
experiencias.

Tabla 5.1. Disefio experimental y nomenclatura de los ensayos abi6ticos.

Ensayo Biomasa  Cosustrato [AO7]o (MM ymgL™
0,14 0,29 0,57
50 100 200
A - - Al A2 A3
E + (estéril) - E1 E2
AS - + AS2
ES + (estéril) + ES

Durante el periodo de tiempo que duraron los ensayos no se produjeron variaciones
apreciables en la concentracién de AO7, a excepcién del ensayo ES en €l cual, entre
el dia 11 y & 20 hubo una eliminacion de AO7 en torno d 20% (Fig. 5.2),
posiblemente debida a la pérdida de la esterilidad del medio, ya que, s esta
eliminacion fuese debida a mecanismos no bioldgicos deberia haberse producido al
comenzar el experimento.

Por lo tanto, se puede concluir que, bajo las condiciones estudiadas y en ausencia de
actividad biologica, no se produce la degradacion del AO7.
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Figura 5.2. Evoluciéon de la concentracion de AO7 para distintas
concentraciones iniciaes ((J) 0,24 mM, (M) 0,29 mM, (O) 0,57 mM para los
ensayos A (A), E (B), AS (C) y ES (D) (condiciones experimentdes en la

Tebla3.2).

5.3.2. Ensayos en ausencia de cosustrato

25

Aunque diversas referencias bibliogréficas recomiendan |a presencia de un cosustrato
para la degradacion anaerobia de los tintes azo, ya que éste actlla como donante de
electrones para la reduccion del enlace azo (Carliell et al., 1995), se ha pretendido
evaluar la viabilidad de la degradacion anaerobia de AO7 sin afiadir otra fuente de

carbono.

EnlaTabla5.2 se muestra el disefio de experimentos para estos ensayos.



Tabla 5.2. Concentraciones iniciales de AO7 en los ensayos realizados en
ausencia de cosustrato.

Ensayo [AOT7] o [AQ7]o

mM mg-L*
Bl 0,06 21
B2 0,32 112
B3 0,65 227

En estos ensayos (B1, B2 y B3) se consiguié eliminar totalmente el AO7 (Fig. 5.3),
s bien el tiempo necesario para alcanzar esta degradacién varié en funcion de la
concentracion inicial. La velocidad maxima de eliminacién coincidié en los tres
ensayos con la velocidad inicial y aumenté proporcionalmente al aumento en la
concentracion inicial de AO7 (Tabla 5.3).

Los vaores de Carbono Organico Total (COT) obtenidos en estos tres ensayos
muestran que probablemente no hay una mineralizacion del AO7, ya que en los tres
ensayos la concentracion de este pardmetro permanecid practicamente constante
(Fig. 5.4).

Tabla 5.3. Vaores de los pardametros cinéticos cal culados.

Ensayo [AO7]o Vo Vm
mM mM-d*  mMm.d*
Bl 0,06 0,006 0,004
B2 0,32 0,032 0,017

B3 0,65 0,059 0,033
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5.3.3. Ensayos con presencia de cosustrato

Una vez que comprobado que en ausencia de cosustrato € AO7 se elimina
totalmente, aunque de manera lenta, se realizaron ensayos con una fuente de carbono
adicional para determinar si esto modificaba la velocidad de degradacion del tinte.

En primer lugar se realiz6 un estudio con distintos cosustratos para determinar €l méas
idéneo para conseguir altas velocidades de degradacion de AO7. Luego se probaron
distintas concentraciones iniciales y una vez que se encontré una concentracion
inicial optima de cosustrato, se emplearon distintas concentraciones iniciales de AO7
para ver su efecto sobre la degradacion.

Ensayos con Acidos Grasos Voléatiles

En estos ensayos se usaron dos cosustratos distintos, el primero fue una mezcla de
Acidos Grasos Volétiles (AGV), que contenia &cidos acético (HAC), propionico
(HPr) y n-butirico (HBu). El segundo cosustrato contenia Unicamente acido
propiénico. En la Tabla 5.4 se muestran las concentraciones de cosustrato empleadas
en cada ensayo.

La concentracion inicial de AO7 empleada estuvo en torno a 0,30 mM (100 mg-L™).



Tabla 5.4. Concentraciones de los cosustratos empleados.

Cosustrato Ac. acético  Ac. Propiénico  Ac n-butirico

mg-L* mg-L™ Mg-L™
AGV 1500 350 350
HPr - 1000 -

La degradacion de AO7 fue muy similar en los dos ensayos (Figura 5.5). Aunque con
el uso como cosustrato de AGV se logra una velocidad de degradacion ligeramente
superior, alcanzandose un valor de velocidad méxima de 0,056 mM-d™, mientras que
en el ensayo con &cido propidnico ésta fue de 0,046 mM-d™* (Tabla 5.5). En ambos
casos la velocidad méxima no se alcanzo a tiempo cero (como cabria esperar de una
degradacion que sigue una cinética de primer orden), sino que la velocidad aumenta
a partir del instante inicial, decreciendo cuando la conversion se aproxima a la
unidad.

En e ensayo con AGV se necesitaron 20 dias para degradar € 90% de la DQO
biodegradable, mientras que con HPr fueron necesarios 30 dias. En un blanco
realizado en las mismas condiciones que e ensayo con AGV, pero sin AO7, se
necesitaron 17 dias para alcanzar este porcentgje de eliminacién de DQO (datos no
mostrados). Estos datos evidencian una baja actividad del lodo empleado.

Tabla 5.5. Vaores de velocidad inicid (vg), maxima (Vmax) y media (Vi) para
cadaensayo.

Ensayo Vo Vimax Vim
mMd®  mMd!  mMd?
AGV 0,041 0,056 0,044
HPr 0,031 0,046 0,038




1,00

0,80

0,60

Conversion

0,40

0,00

1,00

0,80

0,60

Conversion

0,20

0,00

Figura 5.5. Conversion (m) y velocidad de degradacion () de AO7 para los

AGV

=

s

I

0

N

4

tiempo (d)

HPr

e

T

el

T

o /

tiempo (d)

o

8

- 0,10

0,08

0,06

0,04

0,02

0,00

0,10

0,08

0,06

0,04

0,02

0,00

ensayos AGV y HPr (condiciones experimentales en la Tabla 5.4).

Ensayos con glucosa

Se redlizaron ensayos con glucosa como cosustrato, empleando distintas
concentraciones iniciales, para determinar su posible influencia sobre la velocidad de
degradacion del AO7. En la Tabla 5.6 se muestran las concentraciones iniciales de
glucosa empleadas. Las concentraciones iniciales de AO7 estuvieron en torno a 0,30

mM.

v (mM-d™h

v (mM-dh)



Tabla 5.6. Concentraciones iniciales de glucosay de AO?7.

Ensayo Glucosa AO7 AO7
mgL* mM mgL®

Gl 0 0,29 100
G2 600 0,34 117
G3 1200 0,29 101
G4 1800 0,31 107

En todos los ensayos € AO7 se degrada totalmente, generandose Acido Sulfanilico
(AS) en concentraciones estequiométricas (Fig. 5.6). La glucosa se degrad6
répidamente en todos los ensayos que la contenian (2 dias, datos no mostrados)
generéndose pequefias acumulaciones de &cidos acético y propionico. La velocidad
con la que se degrad6 e AO7 en los ensayos G1 y G2 fue bastante similar, siendo
superior en e ensayo G3, aunque la mayor velocidad de degradacién se obtuvo
cuando se utilizd la mayor concentracion inicia de glucosa, en € ensayo G4 ya que
tras cuatro dias no se apreciaba la presencia de AO7 en & medio.

A partir de un gréfico comparativo de los ensayos G2-G4 (Fig. 5.7) se puede ver que
las conversiones de los ensayos G2 y G3 siguen una trayectoria similar. En cuanto a
la velocidad de degradacion, mientras que en los ensayos G3 y G4 ésta es
descendente desde €l inicio del experimento, en los ensayos GO (datos ho mostrados)
y G1 lavelocidad alcanza su valor maximo €l dia 1 de operacion, teniéndose un valor
de velocidad muy similar durante los dos o tres primeros dias de operacion (Tabla

5.7).
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Tabla 5.7. Vaores de las velocidades inicia (o), maxima (Vmax) Y media (vi,) para los

ensayos G1-G4.

Ensayo Vo Vimax Vim
mMd®  mMd!  mM.dt
Gl 0,009 0,04 0,034
G2 0,071 0,079 0,049
G3 0,111 0,111 0,048
4 0,183 0,183 0,092
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Empleo de diferentes concentracionesiniciales de AO7

En este experimento se trata de determinar el efecto que tiene la concentracion inicial
de AO7 sobre la velocidad de degradacion. Se empled glucosa (2 000 mg-L™) como
cosustrato.

En la Tabla 5.8 se muestran los distintos ensayos realizados con las respectivas
concentraciones iniciales deAO7.



Tabla 5.8. Concentraciones iniciales de AO7 usadas con 2 g.L™ de glucosa como
cosustrato.

Ensayo AO7 AO7 | Ensayo AO7 AO7
mM  mgL™ mM  mgL?

G5 0,06 22 G8 0,58 197

G6 0,14 49 G9 0,77 288

G7 031 110 G100 0% 314

En la Fig. 5.8 se muestran los valores de la evolucion de la concentracion de AO7,
AS (s6lo en agunos ensayos), DQO total y metano generados en términos de
concentracién de DQO.

En los ensayos con menor concentracion de AO7 (G5 y G6), hubo una total
degradacion tras dos dias. En € resto de los ensayos € tiempo necesario para
completar la degradacion fue cuatro dias. La concentracion inicial de glucosa estuvo
en torno a los 2000 mg-L™*, s bien, en los ensayos G9 y G10 fue ligeramente
superior. Precisamente fue en estos dos Ultimos ensayos en los cuales, durante los
seis primeros dias de ensayo no se degradd la mayor parte de la DQO y como
consecuencia de ello, el metano generado apenas superd los 1 000 mg DQO-L™,

En la Fig. 5.9 se puede apreciar la eliminacion de color alcanzada en e ensayo G7,
transcurridos cinco dias.

Con respecto a AS, mientras que en € ensayo G5 se generé una concentracion
equimolar al AO7 eliminado, en los ensayos G9 y G10, la concentracién de AS fue
sensiblemente inferior a la que cabria esperar.

S se comparan los resultados obtenidos para varias concentraciones iniciales
(Fig. 5.10 A), se observa que cuando la concentracion inicia es bagja (0,06 mM) la
conversién total se completa rapidamente. Sin embargo, para concentraciones
inicidles de 0,31 mM o0 superiores, a pesar de su similar comportamiento, la
evolucion es mas lenta, obteniéndose en el tercer dia de operacion una conversion
superior a 0,8 en todos los casos.
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Figura 5.9. Muestra de la decoloracion alcanzada en € ensayo G7, para una
concentracion inicial de 0,32 mM (100 mg-L™Y), tras 5 dias.

La velocidad de degradacion aumenta a medida que aumenta la concentracion inicial
de AO7 (Fig. 5.10 B). Esta tendencia, sin embargo, no se hace tan notoria en €
instante inicial, ya que en los ensayos G7 y G10 la velocidad inicia es similar, y en
el ensayo G8 es ligeramente superior. Es en los valores de la velocidad méaximay de
la velocidad media (Tabla 5.9) donde mas se aprecia la influencia de la
concentracion inicial en la velocidad.

5.3.4. Toxicidad de AO7

En primer lugar se llevaron a cabo ensayos anaerobios para determinar posibles
efectos toxicos del tinte bajo estas condiciones. En la Tabla 5.10 se muestran las
actividades metanogénicas calculadas para los ensayos G5-G10, asi como la
concentracién de DQO biodegradable al comienzo de cada ensayo y el porcentgje de
metanizacion de esta DQO en € sexto dia de operacion.
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Los valores de actividad metanogénica maxima no fueron muy altos en ninguno de
los ensayos, obteniéndose valores similares independientemente de la concentracion
inicial de AO7. Sin embargo, en los ensayos G9 y G10 el porcentaje de metanizacion
fue inferior a alcanzado en los otros ensayos. Dado que en estos ensayos la
concentracion inicial de DQO hiodegradable fue superior, teniendo en cuenta la
evolucién del conjunto de los pardmetros, la inferior metanizacion puede achacarse a
un insuficiente periodo de evaluacioén mas que a un posible efecto téxico del AO7.



Para determinar la toxicidad del AO7 en condiciones aerobias se realizaron ensayos
de respirometria, empleando &cido acético (30 mg-L™) como fuente de carbono y
concentraciones de AO7 de manera que larelacion HAc : AO7 variase entre 0 y 0,5.
Se obtuvieron valores de actividad de consumo de oxigeno entre 0,58 y 0,53
gDQO-gSSV .d?, sin que hubiera aparentemente ningin efecto toxico del AO7.

Tabla 5.9. Parametros cinéticos calculados para diferentes valores de concentracion

inicial de AO7.
Ensayo [AO7]o Vo Vimax Vi
mv mMd! mMm.d? mMmd?

Gb 0,06 0,016 0,033 0,024
G6 0,14 0,050 0,082 0,0
G7 0,31 ,060 0129 0,082
G8 0,58 0,089 0212 0,127
G9 0,77 0,084 0311 0,153

G10 0,90 0,068 0392 0,209

Tabla 5.10. Valores de actividad metanogénica y de porcentaje de metanizacion para
ensayos con distinta concentracion inicial de AO7.

Ensayo [AO7]p [DQO]o ActMetanogénica % Metanizacion

mMm mgL? gDQO.g SV td? (6 dias)
G5 0,06 2 200 0,26 75%
G6 0,14 2 050 0,26 8%
G7 0,31 1900 0,31 95%
G8 0,58 1950 0,29 95%
G9 0,77 2650 0,25 49%

G10 0,90 2600 0,21 46%




Posteriormente se realizd otro ensayo con concentraciones de AO7 mas dtas y la
misma concentracion de HAc (30 mg-L™). Aunque en este ensayo la actividad del
lodo fue més baja, a pesar de las elevadas concentraciones de AO7 no se observé
efecto toxico (Fig. 5.11).
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Figura 5.11. Actividad obtenidos en un ensayo de respirometria, para distintas
concentraciones iniciales de AO7, con 2000 mg-L™ de glucosa como fuente de
carbono.
Finalmente se realizaron ensayos de toxicidad utilizando un método general basado
en la emision de luz de organismos |uminiscentes como € Microtox. Se uso tanto €l
AQO7 como con los intermedios generados en su reduccion (AS y 1A2N). Los
resultados de ECsy (15 minutos) obtenidos para € AO7, AS y 1A2N fueron 0,033
(11), 2,312 (400) y 0,058 (11) mM (mg-L™), respectivamente.

5.3.5. Metabolitos generados en la reduccion del AO7

Se ha detectado, en la mayoria de los ensayos, una presencia de AS en condiciones
estequiomeétricas a la reaccion del AO7. En un ensayo efectuado empleando distintos
cosustratos (glucosa, AGV) se comprobd €l carécter recalcitrante a tratamiento
anaerobio de este compuesto, por lo que, deberia de descartarse un sistema de



tratamiento que contemplase una mayor duracion en vistas de su posible
degradacion.

El otro compuesto, el 1A2N, no ha podido ser detectado en los distintos ensayos
debido a su carécter inestable. En la Fig. 5.12A se presenta un cromatograma de una
muestra obtenida en el ensayo de degradacion en e que se empleaba una mezcla de
AGV como cosustrato, y en la que se tomd la precaucion de evitar €l contacto con
oxigeno. Se observan dos picos, a 2,6 minutos, correspondiente al AS, y a los 20
minutos, aproximadamente, cuyo espectro de absorcion UV-VIS se muestra en la
Fig. 5.12B. Este espectro resulta muy similar a obtenido en el andisis
espectrof otométrico de una muestra de 1,2-Naftoquinona.

En laFig. 5.13 se muestra el cromatograma de la misma muestra, tras ser sometida a
una exposiciéon al aire. Se comprueba la completa desaparicion del pico con un
tiempo de retencion de 20 minutos.

Se prepard una disolucion de 1A2N (1-amino-2-naftol-hidrocloruro) borboteando el
medio con N, para evitar la presencia de oxigeno en el medio (Fig. 5.14A). Tras 5
horas se dejé de borbotear N, (Fig. 5.14B). A las seis horas, la disolucién, que
inicialmente era transparente, empezo a adquirir tonalidad amarilla. A las 24 horas la
disolucion era totalmente amarilla, con aparicion de un precipitado en el fondo (Fig.
5.14C). Se observa un pico con un tiempo de retencion de 20 minutos que se
impurifica a medida que €l medio se va oxidando. El espectro de absorcién UV-VIS
correspondiente a este pico se muestra en la Fig. 5.15, observandose que, en €
instante inicial (Fig.5.15A), el espectro es similar al observado para e pico que
aparecia a los 20 minutos en la muestra de AO7 degradado (Fig. 5.12B) y d
observado con una disolucion de 1,2-Naftoquinona.
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Figura 5.12. Cromatograma de HPLC para una muestra del ensayo con AGV
sin exponerse d aire (A) y espectro de absorcién UV-VIS correspondiente al
pico con 20 minutos de tiempo de retencién (B).

Figura 5.13. Cromatograma de HPLC para una muestra del ensayo con AGV
expuestad aire.
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Figura 5.14. Cromatogramas resultantes del andlisis por HPLC de las muestras
obtenidas de una disolucion de 1A2N cuando era borboteada con N, (A),
cuando se par6 € borboteo de N, 4 horas después de su preparacion (B) y 24
horas después de su preparacion (C).
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Figura 5.15. Espectros de absorcion UV-VIS correspondientes al compuesto
CUyo pico aparece con un tiempo de retencién de 19-20 minutos, en las
muestras de 1A2N analizadas cuando la solucion se borboteaba con N, (A) y a

las 24 horas de ser preparada, 19 mas tarde del borboteo con N,. (B).

Por dltimo se muestra el cromatograma correspondiente a la 1,2-Naftoquinona (Fig.
5.16A) en € que se observa un pico a 23 minutos, similar a encontrado en la



muestra de AGV y en la disolucién de 1A2N y su espectro de absorcién UV-VIS
correspondiente a este pico (Fig. 5.16B) también es similar.
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Figura 5.16. Cromatograma de HPLC para una muestra de una disolucion de
12NQ (A) y espectro de absorcion UV-VIS correspondiente a pico con 22
minutos de tiempo de retencién (B).



5.4 Discusién

5.4.1. Ensayos abiéticos

En los ensayos abidticos, a excepcion del ensayo ES, no hubo variaciones
significativas en la concentracion de AO7 lo que permite descartar efectos fisico-
guimicos en la transformacién del AO7. En un ensayo con lodo inactivado se
produjo, entre los dias 11 y 22 de operacion, un descenso de un 21% en la
concentracién de AO7 y de un 15% en €l color. Dado que este descenso se produjo
cuando el ensayo ya estaba muy avanzado y se trataba de un ensayo con cosustrato,
es probable que este descenso se debiera a una actividad biolégica derivada de la
pérdida de esterilidad del medio.

5.4.2. Ensayos en ausencia de cosustrato

En los ensayos con biomasa activa realizados en ausencia de cosustrato se alcanzé
una eliminacion practicamente completa de AO7, si bien el tiempo transcurrido hasta
alcanzar esta conversion total dependié de la concentracion inicial de AO7. Asi,
cuando la concentracion inicial fue 0,06 mM fueron necesarios 15 dias para la
conversion total, mientras que cuando la concentracién inicial fue 0,59 mM se
alcanzd6 un 90% de eliminacién a cabo de 23 dias.

Sin embargo, la eliminacion del AO7 no estuvo acompafiada de una disminucién del
carbono organico disuelto en & medio, con lo cual se puede concluir que no se
produjo una mineralizacion del AO7, sino una biotransformacion anaerobia que da
como resultado la aparicién de nuevos metabalitos en el medio.

La velocidad de degradacion de AO7 descendio en los tres ensayos a medida que
transcurrid e ensayo y la concentracion de AO7 fue disminuyendo, y fue mayor
cuanto mayor fue la concentracion inicial de AO7. Esto, junto con € hecho de que la
velocidad inicial aumentd de un ensayo a otro proporcionalmente a la concentracion
inicial, parece indicar una cinética de degradacion de AO7 de primer orden, en
concordancia con estudios previos acerca de la decoloracién de tintes azo bajo
condiciones anaerobias (Larsen et al., 1976; Wuhrman et al., 1980; Mechsner y



Wuhrman, 1982; Kremer, 1989 y Carliell et al., 1995). Esta cinética esta regida por
la siguiente ecuacion:
- d—C =kC [5.1]
dt

Integrando esta ecuacién, tomando como condiciones iniciales t=0 y C=C,, se tiene:
0
In & +=-kt p C=Ce" [5.2]
Coo
Empleando los resultados de los ensayos B2 y B3 (0.32 y 0.58 mM) y aplicando €

modelo cinético de primer orden (Figura 5.17), se ha obtenido un valor de la
constante cinéticak de 0,11 d* (el valor del coeficiente de correlacion r? fue 0,99).
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Figura 5.17. Conversion de AO7 en ensayos sin cosustrato. Datos
experimentales (® ), modelo cinético de primer orden (¥ %a).

5.4.3. Ensayos con presencia de cosustrato

La primera conclusion que se extrae de estos ensayos es que la presencia de un
cosustrato asimilable permite aumentar sensiblemente la velocidad de eliminacién de
AQ7. Este hecho también fue observado por Carliell et al. (1995) cuando estudiaron



la decoloracion del Reactive Red 141, encontrando que, tras gjustar los valores a un
modelo cinético de primer orden, la constante cinética incrementaba su valor unas 37
veces cuando se afiadia otra fuente suplementaria de carbono.

En los ensayos en los que se empled como cosustrato AGV y HPr las velocidades
iniciales no fueron muy distintas a las alcanzadas en los ensayos sin cosustrato, con
una concentracién inicial de AO7 similar (comparar \, en las Tablas 5.3 y 5.5). Sin
embargo, tanto las velocidades maximas como las velocidades medias fueron
sensiblemente superiores a las alcanzadas en el ensayo sin cosustrato.

Los ensayos con glucosa mostraron gque este compuesto es el mejor cosustrato de los
ensayados, ya que incluso con una concentracion inicial de glucosa de 600 mg-L™* las
velocidades méxima e inicial de degradacion de AO7 fueron superiores (ver Tablas
5.5y 5.7). El efecto de la adicion de glucosa como cosustrato sobre la velocidad de
reduccion de los tintes azo fue asimismo observado por otros autores (Wuhrman et
al., 1980; Haug et al., 1991 y Carliell et al., 1995), y se piensa que es debido a que
permite aumentar la velocidad de formacion de equivalentes reductores (flavin
nucledtidos), que se reoxidan mientras se reduce € compuesto azo. Gingell y Walker
(1971) publicaron que € principal factor limitante en la reduccion del tinte azo Red
2G era la velocidad de formacion de estas flavinas en forma reducida. Teniendo en
cuenta que la respiracion catabdlica de estos sustratos por parte de las bacterias
anaerobias es la responsable de la generacion de las flavinas reducidas, no es de
extrafiar que la disponibilidad de un sustrato susceptible de ser respirado por las
bacterias, tenga gran influencia en la velocidad de reduccion de los compuestos azo.

De las tres concentraciones de glucosa empleadas, la de 1800 mg-L™ fue la que
favorecié en mayor medida la velocidad de degradacion del AO7, si bien este dato no
debe tomarse como algo concluyente ya que es la velocidad de respiracion de la
glucosa la que acelera la reduccion del tinte azo, por lo que hay que considerar que
concentraciones de glucosa inferiores a las citadas satisfacen los requerimientos de
electrones necesarios para la reduccion del AO7 en las concentraciones de trabajo.
Asi, Haugh et al. (1991) a estudiar la mineralizacion del tinte azo Mordant Yellow
3, con un tratamiento anaerobio-aerobio, determinaron gque para una concentracion



inicial de tinte en torno a 8 mM, en la etapa anaerobia solamente se consumié una
pequefia parte de glucosa (68 mg-L™?). Del mismo modo, Wuhrmann et al. (1980), al
estudiar el efecto de diversos factores sobre la velocidad de degradacion, en
condiciones anaerobias, de varios tintes azo, entre los cuaes estaba e AO7,
determind que una concentracion de extracto de levadura de 100 mgL* era
suficiente para proporcionar los electrones necesarios para la reduccién de los
enlaces azo, a velocidades altas.

En los ensayos con distintas concentraciones iniciales de AO7 (G5-G10) se observo
gue la degradacion de AO7 no tuvo lugar segun un perfil de velocidad descendente,
sino que la velocidad aumentdé a medida que se empez6 a degradar € AQ7 vy
descendié cuando la concentracién en € medio era baja. Esto puede indicar una
cinética de degradacion autocatalitica, expresada por ecuaciones del tipo de la Ec.
5.3.

- (jj_? =kC+k,C(C,- C)" [5.3]

Tras gjustar los valores experimentales a esta ecuacién, se comprobd un buen gjuste
a emplear e factor n=1.

Al integrar la Ec. 5.3 para n=1, tomando como condiciones iniciales t=0 y C=C,, se
obtiene la Ec. 5.4.
¢, et Cye e
0 - (ki+k2Co)
kl + k2C:Oe t

C [5.4]

Para calcular la velocidad méaxima segun este modelo cinético se iguala la derivada
delaEc. 5.4 aceroy se obtiene la ecuacion de segundo orden, 5.5.
2k, C? - 3K, (K, +k,Cy)C + (k, +k,C,) =0 [5.5]

La resolucion de esta ecuacidon permite encontrar los valores de concentracion
corresponidientes a la velocidad méxima (Ec. 5.6).



— k, +k,Cq C. = k, +k,Co
2

C
! k, 2k,

[5.6]
Dado que la solucion C; da un valor mayor que Co, la solucidn correcta en este caso
serdlasolucién C,, siempre y cuando € valor de k, no sea demasiado pequefio, ya
gue, en ese caso, larelacion entre k; y k, seria mayor que (Cy/2) y consecuentemente,
C, seriamayor que Co. Si esto Ultimo no se cumpliese, la expresion para la velocidad
maxima seglin este modelo cinético seria laindicada en la Ec. 5.7.

v = kl k1 +k2C0 + k1 +k2Co % - k1 +k2C0 9 [5.7]
mex 2k, 2 X,

En la Fig. 5.18 se puede observar e correcto gjuste de los datos experimentales a la
Ec. 5.4. Las constantes cinéticas obtenidas con estos gjustes son, a excepcion de las
obtenidas para € ensayo G8, muy similares, estando k; en torno a 0,1 d* y k; en
torno a2,0-2,7 mM*d* (Tabla5.11).

La k; obtenida es muy similar a la obtenida en los ensayos sin cosustrato, 1o que
parece indicar que es el término autocatalitico el que acelera la degradacion de AO7
con respecto alos ensayos con ausencia de cosustrato.

Tabla 5.11. Vdores de las constantes cinéticas resultantes de los gjustes y de
velocidades de degradacion calculadas a partir del modelo.

Ensayo ki ko Vo Vimex r?
d* mvmid* mmdt mMmdt
G/ 025 3,49 0,07 013 1,000
G8 008 2,67 0,04 023 1,000
G9 013 1,98 0,10 035 099

G10 0,09 2,30 0,08 051 1,000
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Figura 5.18. Conversion de AO7 en los ensayos G7-G10. Datos
experimentales (@), ecuacion 5.4 (%4 %4).

Van der Zee et al. (2000) estudiaron la decoloracién biologica y quimica de varios
tintes entre los que estaba el AQ7, y comprobaron que mientras en los procesos
biolégicos una ecuacion cinética de primer orden (Ec. 5.1) reproducia los procesos
de decoloracion de los distintos tintes, cuando se llevd a cabo la decoloracion
guimica con sulfuro, la mayoria de los tintes estudiados sufrian una desviacion de la
ecuacion cinética de primer orden. Esta desviacion se debia a que habia una fase de
latencia inicial y, cuando se habia decolorado una pequefia fraccién del tinte, la
velocidad aumentaba. Esto les indujo a postular una ecuacion cinética con un término
gue tenia en cuenta la cantidad de tinte reaccionado (ecuacién andloga a la Ec. 5.3).
Dicha ecuacion reprodujo la decoloracion de AO7 y se comprobd que € 1A2N



catalizaba la reaccion. El papel catalizador del 1A2N lo explica en base a que este
compuesto estd en el medio en equilibrio con su aminoquinona (ver Capitulo 1, Fig.
1.6). Diversos estudios (Kudlich et al., 1997; Bechtold et al ., 1999) han demostrado
el aumento en la velocidad de reduccion de varios tintes azo provocado por la
presencia de quinonas, que actdan como transportadores de electrones, facilitando el
paso de éstos desde |a fuente donde se generan hasta el enlace azo.

Mientras que en los ensayos sin presencia de cosustrato no se observé € efecto
catalitico, en los ensayos con cosustrato si se aprecid. Esto podria ser debido a que,
en la degradacion del cosustrato se genera un gran excedente de equivalentes
reductores, siendo € transporte de estos equivalentes hacia e enlace azo la fase
limitante en la velocidad de degradacién del compuesto azo, en los ensayos sin
cosustrato los equivalentes se generan a partir de procesos de lisis celular, con lo que
podria ser iguamente limitante la fase de transporte de los equivalentes, o su
generacion.

La velocidad de degradaciéon de AO7 aumenta a medida que lo hace la concentracion
inicial, lo que contrasta con otros estudios llevados a cabo con tintes azo. Asi,
Carlidl et al. (1995) en sus estudios con €l tinte azo Reactive Red 141 observaron €l
efecto contrario, la velocidad disminuia a aumentar la concentracion inicia de tinte,
lo cual explicaron debido a efectos inhibitorios provocados por e tinte o sus
intermedios. Andlogo resultado encontré Hu (1998) cuando estudié la degradacion
del tinte azo RP,B con la enzima azoreductasa extraida de una cepa de Pseudomas
Luteola proveniente del lodo de una planta de tratamiento de aguas residuales con
tintes.

En este caso, a representar los valores de velocidad especifica de degradacién de
AQ7 (valores de velocidad inicial de la Tabla 5.9), frente a la concentracién inicial,
los valores se gjustan a modelo cinético de Haldane que tiene en cuenta el efecto de
inhibicidn por sustrato. Su expresién matematica se indica en la Ec. 5.8.
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en donde mes la velocidad de crecimiento especifico de los microorganismos (d*);
m es la velocidad de crecimiento especifico maximo (d?), S es la concentracion de
sustrato (mM), Ks la constante de saturacion (mM) y K; la constante de inhibicién
(mM).

El modelo de Haldane predice que la velocidad de crecimiento especifico de la
biomasa aumenta con la concentracion de sustrato, hasta que ésta comienza a ser
inhibitoria para los microorganismos.

La cinética de degradacion de sustrato en discontinuo puede seguir la Ec. 5.9.

_ds_ X m S

Vo=— =% ~ (59
XS gK +S+—_
¢ S .
e ]

en donde v es la velocidad de degradacion de sustrato (mmol-d™), Y,s e rendimiento
celular (gSSV-mmol*sustrato) y X la concentracion de microorganismos
(gSSV-L?).

La velocidad de consumo especifico maximo de sustrato (o actividad especifica
maxima) se define como Ac,= /Yy (mmol sustrato-g* SSV-h?). Considerando

gue la concentracion de microorganismos puede considerarse constante durante 1os
ensayos, el modelo puede expresarse seguin la Ec. 5.10.

V= X, XAG, * > [5.10]

ﬁ( +S+S_2(.;j
g K.

S 8




Definiendo la velocidad especifica rs como (rs/Xo ) (mmol-g* SSV-d™), se obtiene la
Ec. 5.11.

S
v =Ac, % - [5.11]
es 2
a:['( + S+ S_g
£ K

Para obtener los parametros cinéticos se aplicd la metodologia de velocidades
inicidles, para ello sdlo se consideraron los valores de concentraciones de las
primeras horas del proceso de degradacién.

El gjuste de los datos experimentales a esta ecuacion proporciond unos valores de
1.66 mmol-g* SSV-d*, 5,87 mM y 0,04 mM para Acy, Ks Y Ki, respectivamente. Para
concentraciones iniciales superiores a 0,50 mM, la velocidad inicial comienza a
descender (Fig. 5.19). Sin embargo, considerando la velocidad méaxima o la
velocidad media (Fig. 5.19, escala secundaria), no se observa, en e rango de
concentraciones de trabajo, efecto inhibitorio.
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Figura 5.19. Velocidades especificas inicial (@), mé&xima [d) y media (®)
para distintas concentraciones iniciales de AO7 (ensayos G5-G10).



Los valores de velocidad de eliminacion de AO7 son semejantes a los obtenidos por
otros autores, empleando condiciones anaerobias y ensayos en discontinuo.

Van der Zee et al. (2000) lograron un 100% de decoloracién de AO7 en dos dias,
para una concentracion inicial de 0,3 mM, si bien la concentracion de biomasa
empleada fue 3g SSV-L™, con lo cua, e vaor de la velocidad especifica seria
inferior al obtenido en el ensayo G7. El cosustrato que empleaban era una mezcla de
AGV de 2,0 gDQO-L*. Mechsner y Wuhrmann (1982) con una concentracion
inicial de AO7 de 8mg-L™ (0,02 mM), alcanzaron una velocidad de eliminacion de
AO7 de 0,45 mg AO7-g* biomasa-h’(0,03 mmol AO7-g* biomasad') que es
inferior a valor de velocidad media alcanzado en € ensayo G5 (0,06 mM de AQ7).
Sin embargo, cuando estos autores emplearon como biomasa células
permeabilizadas, la velocidad que acanzaron fue 3,29 mgAO7-g* biomasa-h*
(0,23 mmol AO7-g* biomasa-d®). Como cosustrato emplesban 100 mg-L™* de
extracto de levadura'y 1 imol.L™ de FAD. Empleando también extracto de levadura
(100 mg-L™) como cosustrato, Wwhurmann et al. (1980) necesitaron 15 horas para
eliminar 20 mg-L'* (0,06 mM) de AO7. La concentracion de biomasa era 4,5 g-L™,
con lo cual la velocidad especifica alcanzada fue 0,020 mmol AO7-g* biomasa-d™
gue es similar a alcanzado en el ensayo G5 (0,06 mM de AQ7).

5.4.4. Toxicidad de AO7

La toxicidad de los tintes azo sobre los microorganismos se asocia con fenémenos de
estos compuestos en los pares de bases del ADN de las células microbianas (Ogawa
et al., 1988). Esto implica € paso de las moléculas de tinte a través de la membrana
celular y su acoplamiento entre los pares de bases del ADN, lo cual es dificil debido
a las complgjas estructuras que poseen estos compuestos. Sin embargo, los
compuestos intermedios generados en su degradacién tienen estructuras menos
complejas y podrian penetrar en las células con mayor facilidad. De hecho, la
toxicidad microbiana producida por compuestos aromaticos generados en la
degradacién de tintes azo ha sido comprobada por varios investigadores (Chung,
1983; Ganesh et al., 1994). También se ha publicado que con ciertos tintes la
velocidad de decoloracién disminuye cuando la mayor parte del tinte se ha reducido



(Wuhrmann et al., 1980). Carliell et al. (1995) cuando estudiaron la degradacion
anaerobiadel Reactive Red 141, encontraron efectos de inhibiciéon a concentraciones
altas de tinte (a partir de 100 mg-L'"), sin embargo, estos fendmenos de inhibicion no
se dieron con biomasa aclimatada.

En los ensayos llevados a cabo en este trabajo, los valores de actividad metanogénica
obtenidos para las distintas concentraciones iniciales de AO7 (Tabla 5.10) no
parecen indicar un efecto toxico, no obstante, |os porcentajes de metanizacion (Tabla
5.10), a concentraciones de AO7 superiores a 0,58 mM son ligeramente inferiores a
50%. En estos ensayos (G9 y G10) la DQO biodegradable inicial era algo superior y
guizés seria necesario contabilizar €l porcentaje de metanizacion en un periodo de
tiempo superior a seis dias. A este respecto también cabe afiadir que en un ensayo
control realizado paralelamente a los ensayos G9 y G10, con similar concentracién
inicial de DQO biodegradable, se obtuvo un porcentgje de metanizacion del 50%. Se
puede considerar por lo tanto que no hay efecto téxico dd AO7, ni de sus
intermedios, sobre la metanogénesis. Esta afirmacion también la refrenda el hecho de
gue, una segunda adicién de medio sin AO7 redizada en algunos ensayos
(concentraciones iniciales de AO7 de 0,07 y 0,43 mM) 40 dias después de la primera
adicion, cuando el AO7 ya estaba totalmente degradado, no produjo ninglin cambio
en la actividad metanogénica con respecto ala primera adicion.

L os ensayos respirométricos realizados con e AO7 tampoco indicaron ningun efecto
téxico de este compuesto sobre las bacterias aerobias empleadas.

Los ensayos de toxicidad de Microtox no indicaron una disminucién de toxicidad de
los intermedios generados en la reduccion del AO7, con relacion a la del propio
compuesto. Asi, e AS presenta menor toxicidad que e AO7, mientras que la
toxicidad del 1A2N sobre las bacterias luminescentes es similar aladel AO7.

5.4.5. Metabolitos generados en la reduccion del AO7

El acido sulfanilico permanecié en el medio resultante de la degradacion del AO7.
Esto no resulta extrafio ya que no se conocen referencias acerca de la degradacion de
este compuesto en condiciones anaerobias. El cardcter recacitrante de este



compuesto viene dado en parte por € grupo sulfénico. Leidner et al. (1980)
estudiaron e efecto del grupo sulfénico en la biodegradabilidad de estructuras
basadas en cadenas de alquilbenceno sulfonatos (que se empezaron a emplear en los
detergentes en los primeros afios sesenta) concluyendo que, mientras que los
compuestos con grupo carboxilico se degradaban, sus analogos con grupo sulfonato
permanecian estables. Por ello, la oxidacion total de estos compuestos depende de la
capacidad de los microorganismos para eliminar €l grupo sulfénico. La presencia del
grupo sulfénico como factor limitante en la degradacion de tintes azo en condiciones
anaerobias también ha sido tenido en cuenta por otros autores (Wuhrmann et al.,
1980; Mechsner y Wuhrmann, 1982).

Bajo condiciones aerobias existen referencias de la degradacion del acido sulfanilico.
Brown y Hamburger (1987) acanzaron una degradacion del 100% con un lodo no
especifico y un tiempo de incubacion de 28 dias, aungue los resultados obtenidos no
son muy reproducibles entre distintos ensayos. Tan et al. (1999) eliminaron mas de
un 50% del AS generado en la degradacién del Mordant Yellow 10 (unos 0,5
mmoles-L™) con un cultivo mixto de lodo granular anaerobio y lodo aerobio con
capacidad para degradar aminas arométicas, y bagjo unas condiciones especificas en
cuanto a porcentaje de oxigeno presente en el espacio libre de los recipientes
empleados. Thurneer et al. (1988) consiguieron degradar completamente varios
bencenosulfonatos, entre los cuales estaba el acido sulfanilico, empleando mezclas
de cultivos puros, de los que previamente se habia estudiado su capacidad para
mineralizar alguno de estos compuestos (Thurneer et al., 1986). Feigel y Knackmuss
(1993) mineralizaron el é&cido sulfanilico empleando dos cultivos bacterianos, €l
primer paso era la eliminacion del grupo amino, que sélo uno de los cultivos era
capaz de llevar a cabo. Mas recientemente, Perei et al. (2001) lograron convertir en
biomasa € AS, en un porcentaje superior a 98 6 70%, cuando su concentracion
inicial era de 10 6 50 mM. Para conseguirlo emplearon un cultivo de Pseudomonas
paucimobilis aislado de un lugar contaminado. No se han encontrado, sin embargo,
referencias de la degradacion de AS en sistemas en continuo.



El 1-amino-2-naftol esta considerado como un compuesto cancerigeno (Bonser et al.,
1956; Chung et al., 1975; Garner et al., 1984). Se trata de un compuesto dificil de
detectar ya que es muy sensible a la oxidacion en presencia de aire (Conant y
Corson, 1943). En general, los aminonaftoles se oxidan répidamente en disoluciones
alcainas (Booth, 1985). Esta facilidad para oxidarse en presencia de oxigeno
también la tienen los amino-benzenosulfonatos que poseen un grupo hidroxilo en
posicion orto (Grinanger, 1978). La oxidacion del 1-amino-2-naftol genera la
1,2-naftoquinona, de hecho, uno de los métodos para la obtencién de este compuesto
es mediante la oxidacion de 1-amino-2-naftol hidrocloruro con Fe (11) (Fieser, 1943).

Los picos de maxima absorbancia de la 12NQ aparecen a 249, 342 y 412 nm (Keck
et al., 1997). Los espectros de las Figs. 5.12B y 5.15A, poseen picos en el entorno de
los 249 y 342 nm por lo cual, el compuesto detectado en dichos cromatogramas, con
un tiempo de retencion de 20 minutos, seria la 12NQ. Esta hipétesis se ve reforzada
al comprobar gque dichos picos tienen un tiempo de retencién similar a encontrado en
la muestra de 12NQ (Fig. 5.16A), que presenta un espectro de absorcion también
similar. La explicacion a que una disolucion de 1A2N preparada en un medio
anoxico contenga 12NQ puede ser que €l reactivo de partida ya estuviera oxidado, de
hecho, dicho reactivo, con e tiempo, fue oscureciendo su color claro original. De
este modo, la degradacion del AO7, en condiciones anaerobias, seguiria la ruta
indicada en laFig. 5.20.

Keck et al. (1997) encontraron que el 12NQ se descompone espontaneamente en
condiciones aerobias a 30°C, teniendo una vida media de 90 minutos, cambiando €l
color de la disolucion desde amarillo hasta marron. De esta descomposicion se
generaron dos productos con picos de méaxima absorbancia en 270 y 342 nm
(producto A) y 250, 280 y 238 nm (producto B). Uno de estos productos generados
en esta descomposicion es € 4-[3,4-dihidroxinaftil-(1)]-naftoquinona-(1.2) (Fieser y
Peters, 1931; Cassebaum, 1957), mientras que el otro producto generado en la
descomposicion de la 12NQ es € 2-hidroxi-1,4-naftoquinona (Fieser y Peters, 1931),
aunque Keck et al. (1997) solo pudieron corroborar la presencia del primero de ellos
(producto B).



Kudlich et al. (1999) estudiaron las reacciones de autooxidacion de varios o-
Aminohidroxinaftalenos, generados durante la reduccion anaerobia de agunos tintes
azo con grupo sulfénico. Para ello las disoluciones que contenian estos compuestos
se exponian al aire. En el caso del 1-amino-2-hidroxinaftaleno-6-sulfonato (misma
estructura que €l LA2N pero con un grupo sulfénico) comprobaron que se formaba la
naftoquinona correspondiente, que reaccionaba con e compuesto no oxidado
generandose un dimero.

Kremer (1989) estudi6 la degradacion anaerobia de los tintes azo Acid Orange 7'y
Acid Red 88. El 1A2N es un metabolito generado en la reduccion de ambos tintes.
Este autor propone que el 1A2N en el propio medio de reaccion se transformaen 1,2-
dihidroxinaftaleno, que a su vez puede dehidrogenarse para formar la 1,2-
naftoquinona, o puede dehidroxilarse para formar 2-naftol. Ambos compuestos
fueron identificados como metabolitos en la degradacion del Acid Red 88. A pesar de
gue esto parece indicar un mecanismo competitivo, dicho autor apunta que € 1A2N
puede ser transformado directamente por los microorganismos a 2-naftol. En
presencia de otra fuente de carbono adicional, la 12NQ se encontré de forma
continua en el efluente, mientras que el 2-naftol aparecia tras siete semanas. En estas
condiciones también se detecto la presencia de la isoquinolina y la quinacridona,
ademas de otro producto no identificado. Estos dos Ultimos compuestos se formarian
directamente de la transformacién del 1A2N, el primero de ellos por un proceso de
polimerizacion (posee 5 anillos arométicos) y €l segundo por un proceso de rotura
del anillo aromatico. En ausencia de otra fuente adiciona de carbono, Kromer
detectd la presencia de la 12NQ y € 2-naftol a partir de la séptima semana de
operacion, si bien, durante la segunda y tercera semanas detect6 la formacion de tres
compuestos no identificados, alguno de €ellos bastante estable. Todo esto indica que
la presencia de otra fuente de carbono afecta tanto al mecanismo de formacién de los
metabolitos, como alavelocidad de formacion de éstos.
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Figura 5.20. Rotura, en condiciones anaerobias, del enlace azo del AO7.

Teniendo esto en cuenta, resulta complicado determinar cudles son los productos
findles (una vez que las muestras son expuestas a aire) derivados de la
transformacion del 1A2N, ya que, si bien en condiciones andxicas se ha detectado la
12NQ, la exposicion a aire hace que dicho compuesto no se detecte (Fig. 5.13), lo
cual esté relacionado con las observaciones de Keck et al. (1997). De hecho, tras la
exposicion a aire de las muestras de AO7 decolorado, adquiere una tonalidad
marron, a igual que ocurria en la descomposicion de la 12NQ descrita por Keck et al
(1997); ago similar ocurri6 con las disoluciones de 1A2N tras prolongadas
exposiciones a aire, de hecho, la evolucion que sigue el pico correspondiente a la
12NQ en los cromatogramas de la Fig. 514 puede ser indicativo de la
descomposicién de la 12NQ tras su exposicion prolongada a aire.



La capacidad de acelerar la velocidad de reduccién de los compuestos azo ha sido
tradicionalmente asociada a las quinonas y compuestos humicos (Field et al., 2000;
Kudlich et al., 1997), a actuar como transportadores de electrones hasta €l enlace
azo. La presencia en e medio de la 12NQ, explicaria € efecto autocatalitico
observado en la degradacion anaerobia del AO7 en presencia de cosustrato.
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Capitulo 6

Biodegradacion anaerobia del tinte azo

Acid Orange 7 en continuo y semicontinuo

6.1. Introduccion

El objetivo de los estudios de degradacion en discontinuo de compuestos
potencialmente recalcitrantes o toxicos, como algunos compuestos utilizados en los
procesos de tincion industrial, es determinar la viabilidad y, en su caso, las
condiciones 6ptimas de operacion para € disefio de un sistema de tratamiento
continuo o semicontinuo para efluentes que contengan este tipo de sustancias.

En €l caso concreto de aguas que contengan tintes tipo azo, los procesos biol 6gicos
en continuo més desarrollados son los basados en sistemas bacterianos aerobio y
anaerobio y, en menor medida, sistemas de tratamiento con hongos.

En relacion con estos Ultimas, recientemente se ha operado un reactor de relleno con
Phanerochaete chrysosporium durante mas de 30 dias, con una €ficacia de
decoloracion de AO7 superior a 95% a una velocidad de carga de 0,2 g AO7-L*d*
(0,57 mM-d%). El reactor operd a 37°C con adicion pulsante de oxigeno, si bien,
cuando se operd con aire la eficacia cay6 por debajo del 55% (Mielgo et al., 2001).
Zhang et al. (1999) demostraron que con hongos de putrefaccion blanca se podia
conseguir decolorar el Acid Orange 7 en un reactor, operando en continuo de manera
estable durante dos meses. A pesar de ello, hay serios problemas que interfieren en la
utilizacién de estos sistemas para e tratamiento de aguas residuales coloreadas
(Stolz, 2001). Por una parte, las plantas residuales no son € hébitat natural de los
hongos ligninaliticos y ademas, las lignino-peroxidasas tienen una actividad éptima a
un pH comprendido entre 4,5 y 5,0, que exigiria un pH ligeramente &cido en €
sistema; esto supondria un gran gasto, ya que no es un pH habitual en estos sistemas



y ademés, podria inhibirse el crecimiento de otros microorganismos Utiles (Swamy y
Ramsay, 1999a). Ademés, los enzimas ligninoliticos de los hongos de putrefaccion
blanca, en la mayoria de los casos, se expresan sOlo durante e metabolismo
secundario de estos hongos, cuando crecen en condiciones de limitacién de carbono
y nitrégeno Esto exigiria la adicién de una fuente de carbono adiciona para
conseguir el crecimiento de estos microorganismos, ya que ni la lignina ni otros
contaminantes degradados por estos enzimas son utilizados como fuente de carbono
0 energia por estos hongos (Swamy and Ramsay, 1999b). Por otro lado, las lignino-
peroxidasas son muy poco especificas y en aguas residuales con mezclas complejas
de distintos compuestos (como podria ocurrir con un aguaresidual industrial) podria
producirse la oxidacion no deseada de alguno de estos compuestos.

A pesar de que hay trabajos acerca de la decoloracion bacteriana en condiciones
aerobias de compuestos azo por mecanismos reductores (incluso con grupos
sulfénicos, como es el caso de Acid Orange 7, Acid Orange 10, Acid Red 4, Acid Red
88 6 Acid Orange 8), en presencia de otras fuentes adicionales de carbono (Coughlin
et al., 1997; Dykes et al., 1994; Jiang and Bishop, 1994; Sugiura et al., 1999) e
incluso, utilizando e compuesto azo como Unica fuente de carbono y energia
(Overney, 1979; Kulla, 1981; 1984; Contzen et al., 2000; Coughlin et al., 1999), la
opcién de usar EDAR convencionales para el tratamiento de aguas con tintes azo
tampoco es aconsegjable, ya que, en general, la mayoria de los compuestos azo no son
degradados por estas bacterias y, en ocasiones, se produce una adsorcion fisica de
estos compuestos sobre el lodo (Clarke y Anliker, 1980; Shaul et al., 1991;Pagga y
Brown, 1986; Paggay Taeger, 1994).

La reduccién de los compuestos azo en un sistema anaerobio de tratamiento de aguas
residuales parece ser una buena alternativa para la decoloracion de aguas que
contienen tintes azo. Este proceso presenta una serie de ventajas (Stolz, 2001), dado
gue estos procesos tienen lugar a valores de pH neutros y la velocidad del proceso se
incrementa cuando hay otras fuentes de carbono presentes, ya que, durante la
oxidacion anaerobia de éstas, se generan eguivalentes reductores que son usados para
la reduccion del compuesto azo. El principal problema que plantea el tratamiento



anaerobio de aguas residuales que contienen tintes azo es la formacién de aminas
arométicas que, en la mayoria de los casos no son degradadas por las bacterias
anaerobias aunque si por bacterias aerobias. La combinacion de los tratamientos
anaerobio y aerobio, secuencial (en sistemas independientes o en € mismo sistema),
0 simultaneamente, para conseguir la mineralizacion de estos compuestos, es por
tanto una excelente opcién a considerar.

En este sentido, Tan et al. (1999a) realizaron ensayos en discontinuo con € tinte azo
Mordant Orange 1 con lodo metanogénico expuesto a oxigeno, concluyendo que la
reduccion de un tinte azo en presencia de oxigeno es posible siempre que haya una
fuente de carbono disponible, utilizada mayoritariamente por bacterias facultativas
aerobias, y que proporciona equivalentes reductores para la reduccion del tinte. En
base a estos resultados, pusieron en marcha un reactor EGSB (Expanded Granular
Sludge Bed) en e cual se combinaban condiciones anaerobias y aerobias (la
aireacion se introducia en la corriente de recirculacion) para tratar € tinte azo 4-
fenilazonaftol. Mientras que en otro reactor que operaba sin aireacion se eliminé el
tinte pero no sus intermedios, en € reactor con aireacion se consiguié la total
eliminacién del tintey los intermedios (Tan et al., 1999b). Operando con un sistema
secuencial basado en un reactor anaerobio EGSB y un reactor aerobio, consiguio
mineraizar € tinte azo Mordant Yellow 10, con una velocidad de carga de 210
MQ-Lreactor -0Y. Para conseguir la mineralizacion del tinte se inoculé un cultivo
enriquecido en e reactor aerobio, que presentaba actividad degradativa de Acido
Sulfanilico, procedente de un sedimento del Rhin, ya que este compuesto se generaba
en lareduccion del Mordant Yellow 10 (Tan et al., 2000).

Kudlich et al. (1996) emplearon un sistema basado en lainmovilizacion de células de
un cultivo mixto de bacterias capaces de degradar naftalenosulfonato sobre bolas de
alginato sadico. El sistema estaba aireado y se obtenian perfiles de concentracion de
oxigeno en las bolas, de manera que en € interior las condiciones eran précticamente
anaerobias y se conseguia la reduccion del tinte azo, oxidandose en la parte exterior
de las bolas las aminas arométicas generadas. Este sistema sirvié para la
mineralizacion de los tintes azo Mordant Yellow 3, Amaranthy Acid Red 1.



Raaguru et al. (2000) emplearon un sistema secuencial anaerobio-aerobio,
congtituido por un reactor anaerobio de lecho fijo y un reactor aerobio de tanque
agitado. Para los dos reactores emplearon un cultivo mixto de lodo procedente de la
planta de tratamiento de aguas residuales de una industria textil. Con este sistema
consiguieron mineralizar los tintes azo Orange G, Amido Black 10B, Direct Red 4BS
y Congo Red.

Cruz y Buitron (2000) consiguieron decolorar €l tinte azo Disperse Blue 79, con
eficacias del 95%, en un reactor SBR (Secuencing Batch Reactor) con relleno,
aunque no consiguieron mineralizarlo. Lourenco et al. (2000) también alcanzaron
altos niveles de decoloracién con € tinte azo Remazol Brilliant Violet 5R operando
con un reactor SBR, pero sin conseguir la mineralizacién. Quezada et al. (2000)
también usaron un reactor SBR con relleno para degradar tintes azo (Acid Red 151 y
un efluente textil que contenia los tintes Basic Blue 41, Basic Red 46y 16,y Basic
Yellow 28 y 19). En el caso del Acid Red 151 comprobaron que el 73% del tinte se
mineralizaba.

El objetivo de este trabajo fue € estudio de la degradaciéon del tinte azo Acid
Orange 7 en condiciones anaerobias, en sistemas en continuo y semicontinuo
(sistemas en discontinuo con adiciones sucesivas). En € caso de los sistemas
semicontinuos, se realizaron tres adiciones sucesivas de tinte sin cosustrato, con
cosustrato solo en la primera adicion o en todas, para estudiar como evolucionaba la
velocidad de degradacién del tinte en las sucesivas adiciones, en funcion de las
condiciones aplicadas. En los sistemas en continuo se estudiaron las condiciones que
permitian la degradacién del tinte, operando con una velocidad de carga alta y una
eficacia de degradacién elevada.

6.2. Materiales y Métodos

6.2.1. Biomasa

La biomasa que se utilizé en estos experimentos procede de los lodos generados en
un reactor anaerobio a escala piloto instalado en una factoria dedicada a la



fabricacion de tableros de fibra de madera (TAFISA) (Fernandez et al.. 2001). Estos
efluentes industriales contienen compuestos lignocelulésicos aunque ningun tinte,
por lo cual € lodo utilizado no estaba aclimatado a este tipo de compuestos. Su
caracteristica fisica més importante es su constitucion granular.

6.2.2. Ensayos en discontinuo con adiciones sucesivas

Los ensayos se llevaron a cabo en botellas de 500 mL (de los cuales, 250 fueron
ocupados por la fase liquida) sin agitacién. El medio de nutrientes estaba formado
por (mg-L™): NH,Cl (230), K,HPO, (37), MgSO, (6), CaCl, (6), junto con los
siguientes elementos traza (ig-L™): FeCh-4H,O (2 000), HBO; (350), ZnCh (50),
CuChL-2H,0 (38), MnChL4H,O (500), (NH4)sM0;0,4-4H,0 (50), AlCk-6H,O (90),
CoCl,-:6H,O (2000), NiCl-6H,O (92), N&SO;3;-5H,O (164), EDTA (1 000),
Resazurina (200) y HCI (1 mL-L™). Se afiadio NaHCO; arazon de 1 g: g DQO y para
eliminar e oxigeno disuelto se afiadio N&S-9H,O en concentracion de 100 mg-L™.
El pH en las botellas se gjusté a 7,0+0,1, empleando para €llo disoluciones de HCI y
NaOH. El espacio libre de las botellas fue gasificado con una mezcla N,/CO, (70:30)
durante 5 minutos para retirar el oxigeno y aumentar la capacidad tampédn del
sistema. Las botellas se mantuvieron en una camara termostatizada a 37-38 °C para
operar en rango mesdfilo..

Las concentraciones de lodos fueron aproximadamente de 1,0-1,2gSSV-L™, td y

como se recomienda para los ensayos de actividad realizados sin agitacion (Field et
al., 1988).

Todos los ensayos se hicieron por duplicado. Se emplearon concentraciones de AO7
comprendidas entre 0,06 y 0,90 mM (20 y 315 mg-L™Y). En los ensayos con
cosustrato se afiadio glucosa en concentracion en torno a2,0-2,5 g-L ™.

El procedimiento de operacion fue el mismo en todos los ensayos. Asi, cuando se
detectaba la degradacion del tinte se procedia a la adicién de un nuevo volumen de
disolucion concentrada de tinte para lograr una concentracion similar alainicial. En
los ensayos con cosustrato, en algiin caso también se adicioné glucosa.



6.2.3. Ensayos en continuo

Se pusieron en marcha dos reactores UASB de vidrio con un volumen (til de 750 mL
(Fig. 6.1). Uno de €ellos operd inicialmente con una concentracion de AO7
alimentada de 0,29 mM (100 mg L%), una concentracién de glucosa en torno a los
2g L'y un TRH de 2 dias, posteriormente este TRH fue reducido hasta 0,5 dias y la
concentracion de AO7 alimentada se aumentd a 0,43 mM (150 mg L™) y finamente
a0,57 mM (200 mg L™). El otro reactor se operd inicialmente con una concentracion
de AO7 de 0,29 mM y una concentracion de glucosa de 1 g L™ que, posteriormente
se redujo a 0,5 g L. El TRH iniciamente fue de 2 dias y posteriormente se redujo
hasta 0,5 dias.

El caudalimetro empleado para medir el gas producido ha sido descrito por Veiga et
al. (1990). Los reactores se mantuvieron en una camara termostatizada a 37+1 °C. La
concentracion de biomasa en ambos reactores fue aproximadamente 15 g SSV-L™.

La alimentacion a los reactores se realizé mediante bombas peristalticas de caudal
fijo (Masterflex Cole Pharmer Mod. 7544-02 y 7544-06) equipadas con tubos
Masterflex Phar-Med 6485-25, que suministraban unos caudales de 2,2 y 4,3
mL-min™, respectivamente.

Para la recirculacion se empled una bomba peristdltica Masterflex Cole Pharmer
Mod. 7554-20 de velocidad variable (6-600 r.p.m.). La bomba disponia de dos
cabezales que permitieron € uso de una sola bomba para recircular ambos reactores,
generando €l mismo caudal de recirculacion. Los tubos empleados fueron Masterflex

Phar-Med 6485-16. El caudal empleado para la recirculacion de los rectores fue de
90-100 mL-min™.

6.3. Resultados

6.3.1. Ensayos en discontinuo con adiciones sucesivas

En todos los casos se redizaron tres adiciones. En la Tabla 6.1 se muestra un
esquema de las caracteristicas de |os tres ensayos realizados.
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Figura 6.1. Esquema de los reactores UASB de 750 mL.

Tabla 6.1. Esgquema de los distintos tipos de ensayos realizados con adiciones
sucesivas.

Ensayo 12 adicion 22 adicion 3 adicion
AO7 Glucosa  AO7 Glucosa  AO7 Glucosa

FB1 + - + - + -

FB2 + + + - + -

FB3 + + + + + +




En € ensayo realizado sin cosustrato (FB1), la concentracién inicial de AO7 fue
0,06-0,07 mM. La segunda adicién se realizd € dia 33 de operacién, mientras que la
tercera serealizo € dia 56.

Se observd un considerable aumento de velocidad en la segunda adicion, con
respecto a la primera (Fig. 6.2); necesitandose 9 dias para convertir todo € AO7,
frente a los 15 que fueron necesarios en la primera adicion. En la tercera adicion no
se produjo un aumento de velocidad significativo, con respecto a la segunda. La
comparacion de los valores de velocidad inicial, maximay media (Tabla 6.2) en la 12
y 3 adicion, permite establever un incremento superior a 100% en dichos
parametros.

En e ensayo FB2 solamente se afiadié cosustrato en la primera adicion. Las
concentraciones inicidles de AO7 estuvieron en torno a 0,30-0,35 mM vy la
concentracion de DQO biodegradable a comienzo del experimento fue 2,4 g-L™*
(valores no mostrados). En la primera adicién la eliminacién de AQ7 fue répida (4
dias), siendo la velocidad inicial de 0,03 mM-d?, alcanzando en los dias 1y 2 de
operacion unos valores méximos en torno a 0,12 mM-d* (Fig. 6.3). La concentracion
de DQO al realizar la segunda adicion estuvo en torno a 1,0 g-L™%, siendo del &cido
propionico el principal aporte ya que permanecio en el medio en concentraciones en
torno a 0,6 g-L* (valores no mostrados). El tiempo necesario para eliminar e AO7
fue précticamente e mismo que en la primera adicion (0,92 de conversion en el dia
4), s bien la velocidad fue siempre descendente, con un valor mé&ximo de 0,19
mM-d™*. En esta segunda adicion apenas hubo degradacion de DQO ya que, la
concentracion de DQO biodegradable tras la tercera adicion fue 0,85g-L" y la
concentracién de acido propionico durante esta Ultima adicion se mantuvo en torno a
0,4-0,5 g.L'!. La velocidad de eliminacion de AO7 en esta Ultima adicion fue
apreciablemente menor gque en las dos anteriores (Tabla 6.2) y en e dia 6 de
operacion todavia no se habia al canzado una conversion del 90%.
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ensayo FB3 (ay b) (con cosustrato en las tres adiciones).



El ensayo FB3 se rediz6 afiadiendo en todas las adiciones, tanto tinte como
cosustrato. En este caso las concentraciones de AO7 adicionadas fueron altas,
realizandose dos variantes; en una de ellas (FB3a) las concentraciones iniciales de
AQO7 estuvieron entre 0,60-0,75 mM, mientras que en la otra (FB3b) estuvieron entre
0,80-0,90 mM. En ambos casos € comportamiento fue muy similar (Fig. 6.4),
necesitandose 5 dias para la total conversién del AO7 durante la primera adicion vy,
solamente 2 dias durante la segunda y la tercera. Las velocidades medias en cada una
de las tres adiciones, paralas dos variantes de este ensayo se muestran en la Fig. 6.5.

El objetivo de este experimento es el estudio de la velocidad de degradacion del
AQO7, d margen de la degradacion de la DQO y por €llo, cuando se redizd la
segunda adicion € dia 6, todavia no se habia degradado la DQO aportada por la
glucosa, por lo cua se acumulé una gran concentracion de DQO (posiblemente en
formade AGV) y, a pesar de que la tercera adicion se realizo el dia 34 de operacion
para permitir que la DQO se degradara, no fue asi y es de suponer que la
metanogénesis resulté inhibida por una alta concentracién de AGV.
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Figura 6.5. Velocidad media de eiminacion de AO7 media en cada una de las
tres adiciones paralos ensayos FB3a ([ ] ) y FB3b( M).

Paralelamente a estos ensayos se realizd un blanco en las mismas condiciones que |os
ensayos FB3a y FB3b, pero sin AO7. El efecto toxico sobre la metanogénesis se



produjo también en € blanco (Fig. 6.6) por lo que dicho efecto txico en los ensayos
FB3 no debe ser achacable el AO7 ni a sus intermedios.

Tabla 6.2. Vaores de velocidad inicid (vg), maxima (Vmax) Y media (Vi) para
los ensayos en discontinuo con adiciones sucesivas.

Ensayo Adicién [AO7]o Vo Vimax Vim
mM mM-d*  mMd!  mM.d?
12 0,06 0,006 0,006 0,004
FB1 22 0,07 0,010 0,011 0,008
3 0,07 0,014 0,014 0,010
12 0,30 0,031 0,120 0,062
FB2 22 0,35 0,187 0,187 0,074
3 0,31 0,070 0,070 0,047
12 0,77 0,30
FB3a 22 0,66 0,52
3 0,61 0,50
12 0,90 0,19
FB3b 22 0,90 0,37
3 0,82 0,37

6.3.2. Ensayos en continuo

El reactor R1 se operé durante 230 dias (Fig. 6.7). Durante este periodo hubo
distintas etapas de operacion. En la primera etapa la concentracion de AO7
alimentado fue en torno a0,29 mM (100 mg-L™) y e TRH medio estuvo en torno a 3
dias. Este primer periodo, de 27 dias, fue basicamente de puesta en marcha. En €l
segundo periodo la concentracién de AO7 aimentada fue la mismay € TRH se
redujo a 0,5 dias; este periodo de operacion durd 36 dias. En €l tercer periodo, de 41
dias de duracion, el TRH se mantuvo pero la concentracion de AO7 en € influente se
increment6 a 0,43 mM (150 mg LY. El cuarto y dltimo periodo de operacién fue el



mas largo, ya que durd 119 dias. En este periodo €l TRH estuvo en torno a 0,4 dias y
la concentracion de AO7 en € influente fue 0,58 mM (200 mg L?). En la Fig. 6.9 se
muestra el nivel de decoloracion alcanzado.
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Figura 6.6. Vaores de concentracion de DQO iniciad biodegradable ( W ),
DQO eiminada (" ) y DQO generada como metano [ ) para los ensayos
FB3 (a, b y blanco), para cada adicion.



0.80
A :
- m ] m
—~ 0.60 N . ...é. ..................................
S ;? [T l-.l m L™
é O o : O
%) u| o1 O O
< 0.40 H]FE% Bogto O
Ny
5w Rt
[ ]
< .20 4O o
DI:I o . °
o 0o
0.00 __._.‘_”_P_..! .QP'?.'.W; O o
3.00
B
o~ 2.50
o B g
s 2.00 N "
¢ 15 e
< |
<~ 1.00 EE 0.0 o H
o m}
< 5.50 . e
o% o
0.00 __casioe®e 00 ® " Y °
0 40 80 120 160 200 240
tiempo (d)
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En todos los periodos el porcentgje medio de eliminacion de AO7 se mantuvo por
encima del 90% y el porcentaje de eliminacion de color se mantuvo por encima del
85% (Tabla 6.3). El AS se obtuvo en el efluente en concentraciones practicamente
estequiométricas. Las desviaciones méas importantes de la concentracién
estequiométrica se produjeron en el 12 'y 4° periodos (26% y 13%, respectivamente).



Figura 6.9. Vista del reactor R2 (izquierda) en e momento de su puesta en
marchay del reactor R1(derecha) en un estado estacionario de su operacion.

El nivel de eliminacién de DQO se mantuvo alto, incluso cuando se alimentaron 0,59
mM de AO7 (Figura 6.8), estando proximo a 80%. Este valor seria del 87% s se
considera sélo la DQO biodegradable, suponiendo que la DQO aportada por € AO7
no sufre variaciones en el reactor, lo cua es probable ya que no se observé
mineralizacion. Puede decirse entonces que no hubo efecto tdxico significativo
producido por €l tinte o las aminas aromaticas generadas en su degradacion.

El porcentaje de metano y CO, en & biogas generado fue del 60-65% y 16-25%,
respectivamente, en los distintos periodos de operacién.

En la Tabla 6.3 pueden verse los valores medios de los parametros mas importantes
en estos periodos de operacion.
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El reactor R2 (Fig. 6.10) operd con una concentracion de AO7 en la alimentacién en
torno a 0,29 mM (100 mg L™) y una concentracion de glucosa en torno a1 g L. En
este periodo e TRH se mantuvo en 2 dias. En estas condiciones la eliminacion de
AQ7 fue superior a 85% y la eliminacién de DQO proxima a 80% (Tabla 6.4). En
€l segundo periodo de operacién, la concentracion de glucosa alimentada se redujo a
0,5g L'y el TRH fue inferior a del primer periodo (en torno a 1,5 dias). En estas



condiciones, la eliminacién de AO7 se mantuvo con respecto a los valores obtenidos
en e primer periodo, a pesar de la disminucion del TRH y de la concentracién de
glucosa dimentada. La eliminacion de DQO fue inferior, debido a que e porcentaje
de DQO aportada por € tinte aumenta y ésta se mantiene debido a que no se
consigue la mineralizacion del compuesto. En el siguiente periodo se redujo todavia
més e TRH hasta un valor medio de 0,5 dias, manteniéndose e resto de los
pardmetros de operaciéon. En este periodo la eliminaciéon de AO7 disminuyé
ligeramente hasta un valor medio del 78% que, no obstante, es ato teniendo en
cuenta las condiciones de operacion.

Tabla 6.3. Vaores medios de las propiedades mas importantes medidos para
los digtintos periodos de operacion del reactor R1.

Periodo 1 2 3 4
Ne dias 27 36 41 119
TRH d 33 05 04 03
AO7 Entrada mM 0,27 0,29 0,44 0,58
Sdida mM 0,01 0,01 0,02 0,05

Eliminacion % 93 % % 2
AS Sdida mM 0,19 0,30 0,38 0,46
Color Eliminacion % 91 89 20 86
DQO Entrada gL™ 26 25 27 27
Sdida gL? 0.2 04 04 06

Eliminacion % 92 84 84 78

VCO Entrada gL'd*! 13 55 74 81

Sdida gL™d? 01 09 11 18
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Figura 6.10. (A) Concentracion de AO7 en la entrada (W) y en la sdida (@)

del reactor R2 y de AS en la sdlida @) en mM. (B) Velocidad de carga de
AO7 en laentrada (W) y en lasdida (@) y de AS (O) en lasdidaen mM-d™.

Antes de finalizar la operacion se cambiaron los parametros de operacion de los dos
reactores, de manera que ambos se mantuvieron en las mismas condiciones. De esta
manera, €l reactor R1 fue operado en las mismas condiciones del periodo 4 pero
disminuyendo la concentracion de glucosa, primero a1 g-L* y después a 0,5 g-L™.
Mientras, el reactor R2 oper6 en las mismas condiciones que en e periodo 3 pero la



concentracion de AO7 aimentada se increment6 primero hasta 0,42 mM y después
hasta 0,57 mM.

Tabla 6.4. Valores medios de las propiedades mas importantes medidos para
los digtintos periodos de operacion del reactor R2.

Periodo 1 2 3
Ne dias 27 36 41
TRH d 21 14 05
AO7 Entrada mvl 0,31 0,27 0,30
Sdida mvi 0,04 0,04 0,07
Eliminacion % 86% 84% 78%
AS Sdida mvi 0,20 0,18 0,20
Color Eliminacion % 83% 7% 70%
DQO Entrada gL? 0-96 0-38 0,48
Sdida gL? 0,21 0,14 0,23
Eliminacion % 78% 63% 53%
VCO Entrada gL*d? 0,45 0,28 1,04
Sdida gL™d? 0,11 011 0,52

Mientras que el reactor R2 perdi6 eficacia a trabajar con altas concentraciones de
AQ7 en la alimentacion (Tabla 6.5), € reactor R1 mantuvo un elevado porcentaje de
eliminacion de AO7 pese atrabajar con bajas concentraciones de glucosa. En base a
los valores medios de AO7 eliminado (Fig. 6.11), se puede observar que mientras en
el reactor R1 la disminucion de la alimentacion de glucosa de 2,5 a 0,5 g-L™ supone
eliminar un 12% menos de AO7, e reactor R2, con un TRH similar duplica su
capacidad de degradacién de AO7 a aumentar la concentracion alimentada hasta
0,57 mM y reducir ligeramente el TRH hasta 0,3 dias. De todos modos, pese a este
aumento en la cantidad de AO7 dliminado, solamente se elimina € 54% del AO7
alimentado.



Tabla 6.5. Valores medios de las propiedades mas importantes medidos para
los Ultimos periodos de operacion de los reactores R1y R2.

R1 Periodo 5 6
N° dias 14 10

TRH d 04 03

AOQ7 entrada mvi 0,56 0,52

sdida mvl 0,12 0,11

eliminacién % 8% 7%

Color eiminacion % 78% 76%

DQO entrada gL* 10 06

sdida gL* 04 03
R2  Periodo 4 5
N° dias 12 6

TRH d 05 03

AO7 entrada mMvi 0,42 0,57

sdida mvl 0,15 0,27

eliminacién % 63% 54%

Color eliminacién % 57% 49%

DQO entrada gLt 0,53 0,55

sdida gL? 0,35 0,41

Cuando e reactor R1 operaba en unas condiciones de 0,29 mM de AO7 en la
alimentacién y un TRH aproximado de 0,5 dias (periodo 2), se tomaron muestras de
influente y efluente, determinando la toxicidad por Microtox. El valor de la ECs
obtenido para un tiempo de respuesta de 15 minutos fue del 2% para el influente y
del 67% para € efluente. Esto indica que, a pesar de gque en la reduccién biolégica
anaerobia de los tintes azo se generan aminas arométicas, la toxicidad del efluente
resultante de este tratamiento en continuo para el AO7 es del orden de un 67% menos
toxico, segin € método Microtox.
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6.4. Discusion

6.4.1. Ensayos en discontinuo con adiciones sucesivas

En € ensayo sin presencia de cosustrato (Fig. 6.1) se produjo un gran aumento en la
velocidad de eliminacion de AO7 en la segunda adicion, duplicandose la velocidad
inicial, mientras que en la tercera adicion no hubo grandes diferencias con respecto a
la segunda. Teniendo en cuenta que los factores que parece que determinan la
velocidad de eliminacion (ademés de la naturaleza del tinte que en este caso no es
una variable) son la velocidad de generacion de equivalentes reductores y la
velocidad del transporte de éstos al compuesto azo (y, en consecuencia, la presencia
de compuestos que actlien como aceleradores de este transporte), ambos factores se
ven potenciados en la segunda adicion. Por una parte, teniendo en cuenta que no hay
una fuente de carbono externa respirable por las bacterias anaerobias, es la entrada en
fase enddgena del lodo lo que genera los equivalentes reductores, tras 33 dias de
operacién (periodo transcurrido hasta la segunda adicion) es de suponer que haya en
el medio una mayor cantidad de equivalentes. Ademés también hay presente en €
medio 1-amino-2-naftol (y/o 1,2-naftoquinona) generado en la transformacién del



AQ7 en la primera adicion, con lo cual, debido a comportamiento transportador de
electrones de este compuesto, o de los generados en su transformacion (van der Zee
et al., 2000), también se ve favorecido e segundo factor que determina la vel ocidad
de eliminacion del AO7 (Tabla 6.6).

En e ensayo FB2 sdlo se adiciond glucosa en la primera adicion. El periodo de
tiempo necesario para alcanzar la conversion total del AO7 en las dos primeras
adiciones fue muy similar (4-5 dias), s bien, en la segunda adicion la velocidad
maxima se produjo en €l inicio del experimento y en la primera adicién en los dias 1
y 2 de operacion. Esta diferencia pone de manifiesto el posible efecto del
1-amino-2-naftol (o los productos de su transformacién) que, en la segunda adicion
esta presente desde €l principio. Se dan entonces en esta segunda adicién dos factores
gue actlan de distinta manera sobre la velocidad de degradacion del AO7, por un
lado, el 1A2N favorece € transporte de electrones hacia €l tinte, y, por otro lado,
pese a que todavia permanece materia organica en el sistema que aporta DQO (Fig.
6.12), parece que no es biodegradable, ya que, tras la segunda adicién, se mantuvo
entre valores de 1 400-1 200 mg L™, o cual hace que no se generen eectrones. En la
tercera adicion parece que la escasa generacion de electrones debida a la actividad
catabolica de las bacterias limita mas la velocidad de degradacion de lo que la
favorece la presencia de 1A2N, con € consecuente descenso en la velocidad de
degradacion.

En los ensayos FB3, los dos factores que en el ensayo FB2 actuaban en sentidos
opuestos (Tabla 6.6), actian en el mismo sentido, favoreciendo la degradacion del
AO7 a mayor velocidad, alcanzdndose valores de velocidad elevados y que se
mantuvieron estables en la segunda y tercera adiciones. Hay que destacar que, a
pesar de que la metanogénesis se vio inhibida en las Ultimas adiciones, posiblemente
por una elevada acumulacion de acidos grasos volétiles en el medio, esto no afectd a
la velocidad de degradacion del AO7, ya que probablemente en € proceso de
degradacién de la glucosa a compuestos més oxidados se generan los electrones
necesarios para la reduccion de los compuestos azo. Esta inhibicién de la
metanogénesis en las alimentaciones sucesivas también se produjo en el blanco, por



lo cua no debe ser asociado con un efecto téxico provocado por € AO7 0 sus
intermedios.
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Figura 6.12. Evolucion del AO7 (M) y [aDQO () en porcentgje sobre el
valor inicia

Se ha empleado la Ec. 5.4 (modelo cinético de 1¥ orden que considera los procesos
autocataliticos) para ajustar los valores de concentracion de AO7 del ensayo FB2.

Para la 2° y 32 adicion la ecuacion tuvo que modificarse, ya que en estos casos la
ecuacion cinética estaria representada por las Ecs. 6.1y 6.2.

- %—f =kC+k,C(C,+C,-C) [6.1]
dc _ P
- TKC+K,C(C, +C+C, " C) [6.2]

Co, Gy C,' son las concentraciones inicides en la 13 22 y 3 adicion,

respectivamente. La Ec. 6.1 se aplica ala segunda adicion y la Ec. 6.2 se aplicaala
3k



Tabla 6.6. Factores que pueden tener influencia en la velocidad de degradacién
de AQ7, paralos ensayos FB1-FB3.

Ensayo Adicion Glucosa 1A2N  DQOacy  Vaor*

12 O O 0 434
FB1 28 O + O i)
F 0 + O &
12 + O 0 i
FB2 O + + 0
3 0 + + &
12 + O O 1
FB3 + + + 10
3 + + + 0

* Muy baja (¥ 4); bgja (¥); intermedia (<); dta (1); muy ata (1 1).

Integrando las ecuaciones se obtiene la Ec. 6.3 y laEc. 6.4.

_ [kl +k, (C, + Co')] g latka(CotCo)]t
C= CO 1A Tkatko (Co+ Gy
k, +KCo + kG 'e

[6.3]

_ o [k k(G + Cpegy ] et enl

C =
"k +k,C, +k,Cy+k,C, e T GGG

[6.4]

El guste de los datos experimentales a estas ecuaciones fue muy correcto (Fig. 6.13).
Un andlisis comparativo de los valores de las constantes obtenidas en cada adicion
(Tabla 6.7) permite conocer que k; permanece constante, mientras que k, dismunuye
mucho en la 22 adicién y précticamente se anula en la 32 Teniendo en cuenta que



cuando se redlizaron la 22 y 3 adiciones habia 1A2N en & medio, € efecto
autocatalitico en estas adiciones no se debe notar tanto como en la 12 ya que, quizas
la cantidad de 1A2N generada en la degradacion de la primera adicion de AO7 sea
suficiente para catalizar la degradacion de las adiciones posteriores, con lo cua una
concentracion mayor de este compuesto no afiada un mayor efecto sobre la vel ocidad
de degradacion del AO7. Entonces, en este caso la degradacion de AO7 en las
sucesivas adiciones seria practicamente de 1¢ orden (como en efecto ocurre) y seria
la constante k la que se veria afectada por las condiciones del sistema. Asdi, la
presencia de 1A2N hace que en la 28y 32 adiciones, la velocidad inicial (que coincide
con la velocidad méxima) es mayor que en la 12 adicién, s bien, la ausencia de
equivalentes reductores procedentes de la actividad catabdlica de las bacterias hace
gue la velocidad global del proceso, que en la 22 adicidn practicamente se mantiene,
en la 32 adicién sea bastante inferior.
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Figura 6.13. Concentracion de AO7 (M) y vaor smulado mediante las
ecuaciones 5.4, 6.3y 6.4 ( % ) parad ensayo FB2.



Tabla 6.7. Vaores de los pardmetros del modelo cinético basado en la [Ec. 5]
(Capitulo 5), coeficientes de corrdacion y velocidades iniciad y maxima
calculadas segiin el modelo, para e ensayo FB2.

Adicién Ky kz r? o I max
d* mM-d* mv-d?  mmd?
12 0,12 5,76 0,999 0,036 0,152
2 0,12 1,03 0,999 0,152 0,152
s 0,12 0,20 0,990 0,078 0,078

6.4.2. Ensayos en continuo

El reactor R1 operé siempre con una eficacia de eliminacion de AO7 superior a 90%
(ver Tabla 6.3). Al aumentar la concentracion de AO7 en €l influente y reducir €l
TRH, €l nivel de eliminacién de tinte apenas se ve afectado. Asi, durante el periodo 4
se lleg6 a alcanzar una velocidad de eliminacion de AO7 media de 1,55 mM-d* (542
mg-L™.d™). Esta cantidad es superior a la alcanzada en otros trabajos de tratamiento
de tintes azo en continuo. Por giemplo, Rgjaguru et al., (2000) trataron varios tintes
azo en continuo, en un sistema secuencial anaerobio-aerobio, con un TRH total de 3
dias. Las velocidades maximas de eliminacion alcanzadas para el Amido Black 10B,
Congo Red y Direct Red fueron 0,08 mM-d* (51,3 mg L™*d?), 0,19 mM-d* (135
mg-L*d™) y 0,15 mM-d* (112 mg L™*.d™), respectivamente. El consumo de glucosa
en todos los casos fue en torno a 3,5 g-d’. Un estudio més cercano fue e de
Cervantes et al. (2001) que estudiaron € efecto de la adicion de una quinona
(AQDS) a un reactor anaerobio UASB que trataba AO7. Las concentraciones de
AQ7 usadas fueron entre 1,71 y 3,43 mM-d*, oscilando la conversion del AO7 entre
el 99% y algo menos del 90%, para la méxima velocidad de carga con una relacién
AQDS:AQ7 de 0,01. Sin embargo, en ausencia de la quinona, la conversion del AO7
baja a 70% cuando la velocidad de carga es de 3,43 mM-d . Laszlo (2000) alcanzd
velocidades de reduccion de AO7 entre 20y 90 imol -L *-h* (0,48 y 2,16 mM-d™?), si
bien, empled una relacion AQDS:AQ7 de 6,25.



Otro hecho a destacar fue que durante el periodo 4 se operé con una velocidad de
carga organica media de 8 gDQO L™*-d* y un porcentaje de eliminacion de DQO de
casi el 80%. El aumento de la concentracién de AO7 alimentada desde 0,27 (periodo
2) hasta 0,58 mM (periodo 4) supuso una pérdida en la eficacia de eliminacion de
DQO de un 7%, s bien, considerando Unicamente la DQO biodegradable, este
descenso seria del 2%, préacticamente despreciable, sobre todo teniendo en cuenta
gue € aumento en la velocidad de carga organica biodegradable entre estos dos
periodos fue del 32%. Estos resultados comparan favorablemente con los de
Cervantes et al. (2001), ya que, con una velocidad de carga organica de 5,3 ¢
DQO-L*.d™ obtienen una eliminacion de DQO entre el 80 y 87%, dependiendo de la
concentracion de ADQS empleada.

En la Fig. 6.14 se aprecia que & aumento en la carga de AO7 eliminada también se
ve correspondido con un aumento en la DQO total eliminada, debido a que €
porcentgje de eliminacion se mantiene a pesar de la reduccién en e TRH en los
sucesivos periodos y del aumento en la concentracion de AQO7 alimentado.

AO7 (mM-d ™Y
VCO (gDQO-Ld™Y
w
o
o

Periodo

Figura 6.14. Valores medios de DQO eliminada ([] ) en g DQO-L™.d" y de
AO7 diminado ([l] ) en mM-d*, para cada periodo.



El reactor R2 oper6 en condiciones més restrictivas de alimentacion de carbono
organico adicional y esto se vio reflgjado en las eficacias de eliminacién de AO7. Si
no tenemos en cuenta el aporte de DQO del AO7, en los dos primeros periodos la
eliminacion de DQO biodegradable seria proxima a 100%, pero en el tercer periodo
seria del 78% que es un vaor bajo, teniendo en cuenta que la velocidad de carga
orgénica en este periodo fue en torno a 1 g DQO-L™-d™. Esta actividad puede ser
debida a que la bagja aimentacion de glucosa provoco la inactividad de una parte
importante del lodo, ya que, posiblemente el aporte de carbono no era suficiente para
mantener la actividad de toda la biomasa.

Asi, los porcentgjes de eliminacion de AO7, que oscilaron entre el 86 y 78%, fueron
sensiblemente inferiores a los alcanzados en €l reactor R1, que operd con una carga
de AO7 mayor. Cabe sin embargo destacar el alcance de una conversion de AQ7,
proxima a 80% y una decoloracion del 70%, operando con 0,60 mM-d* (200
mg-L".d") de AO7, con un aporte minimo de carbono adicional, lo cual se considera
bastante significativo.

Cuando los dos reactores operaron en las mismas condiciones, el comportamiento
fue distinto, ya que €l reactor R1, pese a ser aimentado con una baja concentracion
de glucosa, solamente perdid un 14% de eficiencia de eliminacién de AO7. mientras
gue € reactor R2 perdi6 un 30% de €ficacia y practicamente la mitad del AO7
dimentado fue recogido en € efluente (Fig. 6.11). Esta diferencia de
comportamientos podria durar mientras € lodo del reactor R1 mantuviese su
actividad con un aporte tan pequefio de carbono biodegradable.
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Conclusiones

En e trabgo incluido en esta memoria se estudian los distintos factores que
determinan la viabilidad y, en su caso, las condiciones adecuadas, para € tratamiento
biolégico anaerobio de formaldehido y de los compuestos Poly R-478 y Acid
Orange 7, representativos de dos grandes grupos de colorantes de amplio uso en la
industria, estudidndose de modo especifico los siguientes aspectos:

Biodegr adacién de formaldehido en condiciones anaer obias

Se estudia la biodegradabilidad y toxicidad anaerobia del formaldehido, asi como las
posibles rutas de degradacion que sigue este compuesto. Para ello se realizan ensayos
en discontinuo.

Se comprueba que e formaldehido se elimina totalmente del medio hasta una
concentracion en torno a 3.33 mM (100 mg-L™). Esta degradacion transcurre a través
de la formacion de metanol que, Unicamente cuando la concentracion inicial de
formaldehido es baja (1,67 mM), se mineraliza completamente a metano y CO..

En presencia de otra fuente de carbono adicional (AGV) el formaldehido se puede
degradar a mayor velocidad, alcanzandose una eliminacion total, incluso para una
concentracién inicial elevada (6,66 mM). Sin embargo, solo para concentraciones
inferiores a 3,33 mM € proceso de degradacion se completa hasta la fase final de
metanizacion, mientras que a concentraciones superiores tiene lugar la acumulacion
de metanol. En experimentos con adiciones sucesivas de formaldehido a ata
concentraciéon (superior a 3,33 mM) se observa una acumulacion progresiva de
metanol. Una explicacion razonable es que, en esas condiciones, se ve inhibida la
metanizacion directa del formaldehido, transcurriendo el proceso Unicamente a través
de la via de formacién de metanol. Este resultado podria, por otra parte, ser debido a
la inhibicién en la metanizacion de metanol. En ambas hip6tesis se considera €l
efecto toxico sufrido por la biomasa en su prolongada exposicion al formaldehido.



Adicionalmente, e formaldehido eerce un efecto toxico sobre los procesos de
degradacién de los AGV, més acusado en € caso del medio con alta proporcion de
acetato (ICs 3,3 mM) y més leve en e del medio enriquecido en butirato y
propionato (4,1 mM), y resulta especialmente importante en exposiciones sucesivas,
descendiendo €l vaor de la|Csp, hasta 1,5 mM, cuando se emplea este Ultimo medio.

A su vez, e metanol generado en la degradacion del formaldehido puede
transformarse en metano directamente, o bien a través de su conversion en acetato.
Una tercera ruta, a través de la formacion de hidrogeno, resulta poco favorable por la
inhibicién de las bacterias metanogénicas consumidoras de hidrégeno.

Tratamiento bacteriano de Poly R-478

Se estudia la degradacion bacteriana del Poly R-478 como base de un posible
tratamiento directo, o bien como un post tratamiento, realizado en combinacion con
un tratamiento con hongos ligninoliticos. En este estudio, ademés de operar en
condiciones anaerobias se realizaron también ensayos en condiciones aerobias.

En condiciones anaerobias, tanto operando en discontinuo como en continuo, no se
consigue la decoloracion de Poly R. Tampoco se consigue una mejora de calidad del
efluente, parcialmente decolorado, resultante de un tratamiento previo con hongos.
Sin embargo, en este Ultimo caso el tratamiento anaerobio de estas aguas produce
cambios apreciables en el espectro de absorcién UV-VIS que, s bien no afectaron
apreciablemente a color, evidencian la posibilidad de una alteracién en la estructura
de lamolécula.

En condiciones aerobias se observa una cierta decoloracion en el medio, si bien no se
pudo discernir si se trata de un proceso exclusivamente fisico o si, por € contrario,
transcurre en paralelo con una degradacion biol 6gica.

Tanto en condiciones anaerobias como aerobias, no se aprecia efecto toxico alguno
del Poly R ni de los compuestos generados en la rotura parcial de la molécula tras
someterse a un tratamiento con hongos.



Biodegradacién anaerobia del tinte azo Acid Orange 7 en discontinuo

Inicialmente se lleva a cabo € estudio de la degradacion del tinte azo AO7 mediante
ensayos en discontinuo. Los resultados indican que este compuesto se degrada por
mecanismos biol6gicos incluso cuando es la Unica fuente de carbono presente en el
medio.

El uso de una fuente adicional de carbono permite aumentar considerablemente la
velocidad de eliminacion del AO7. De todos |os cosustratos empleados, la glucosa es
e més favorable, posiblemente debido a que estimula la formacion de los
equivalentes reductores, responsables de la reduccién del enlace azo. Empleando una
concentracion inicia de glucosa en torno a 2 g-L™* se acanza la mayor velocidad de
degradacion de AO7.

En ausencia de cosustrato el AO7 se degrada siguiendo una cinética de primer orden,
mientras que en presencia de cosustrato, en la mayoria de los casos, la cinética
corresponde a la tipica de un proceso autocatalitico.

La degradacion del AO7 produce, estequiométricamente, acido sulfanilico que, a
pesar de los intentos efectuados, ha resultado ser recacitrante a tratamiento
anaerobio. El otro compuesto generado en el tratamiento anaerobio, €
1-amino-2-naftol, no se detecta en e medio, aunque si la 1,2-naftoquinona que se
produce tras la oxidacion del 1-amino-2-naftol. Considerando que las quinonas
favorecen el transporte de electrones, es probable que la 1,2-naftoguinona sea el
compuesto responsable del carécter autocatalitico de la degradacion del AO7.

Mediante el uso del méodo de las velocidades iniciales, se confirma que, en
presencia de glucosa, la degradacion de AO7 responde a un modelo cinético de
Haldane, que tiene en cuenta lainhibicién por sustrato.

Ni el AO7 ni los compuestos generados en su degradacién causan efecto tdxico sobre
la metanogénesis. Ademés, la realizacion de un ensayo de Microtox indica que €
tratamiento anaerobio de aguas con AO7 disminuye |a toxicidad.



Biodegradacién anaer obia del tinte azo Acid Orange 7 en continuo y
semicontinuo

Se estudio, en primer lugar, la operacion en estrategia fed-batch, mediante adiciones
sucesivas de AO7 sobre el medio en el que habia sido previamente degradado. En los
ensayos sin cosustrato, la adicion sucesiva de AO7 produjo un considerable aumento
de velocidad, reduciéndose el periodo necesario para eliminar 0,06-0,07 mmoles-L*
de AO7 desde 15 hasta 9 dias. La velocidad inicial en la tercera adicion fue superior
a doble de la alcanzada en la primera adicion.

Cuando se emplea glucosa como cosustrato, en las distintas adiciones, la velocidad
de degradacion de AO7 también fue superior en la segunda y tercera adicién. Asi, la
velocidad media del proceso, que habia sido 0,3 mM-d™ en la primera adicion, fue de
0,5 mM-d* en las siguientes. Este efecto observado, tanto en ausencia como en
presencia de cosustrato, es posiblemente debido a la presencia de 1,2-naftoquinona
en el medio, que permite acelerar €l transporte de equivalentes reductores hasta el
enlace azo. Cuando solo se incorpord glucosa en la primera adicion, la velocidad de
degradacién de AO7 disminuy6 notablemente (sobre todo en la tercera adicion)
debido a la escasa generacion de equivalentes reductores.

En € posterior estudio del tratamiento en continuo de AO7 en reactores UASB se
llegd a operar a una velocidad de carga de AO7 de hasta 1,7 mM-d* (590 mg-L™-d™?),
con una eficacia de eliminacion superior al 90%. Las condiciones de operacién
fueron 2,5 gL' y 0,58 mM de glucosa y AO7 en e influente, respectivamente,
aplicando un TRH de 0,3 dias. La eliminacion de DQO en estas condiciones fue
proximaa 80%.

Operando con 0,5 g-L™* de glucosa en @ influente, la eficacia de eliminacion de AO7
a una velocidad de carga de tinte de 0,6 mM-d™ (213 mg-L™d™) fue dd 70%. La
concentracion de AO7 en €l influente fue 0,30 MM y & TRH 0,5 dias.

Cuando los dos reactores operan en las mismas condiciones (TRH y concentracion
de AO7 y glucosa), la eficacia de eliminacion de AO7 fue muy superior en el reactor
gue habia operado con una alta concentracién de glucosa en €l influente (79% frente
a54%),).



En los ensayos en continuo no se observa efecto toxico alguno sobre la biomasa. La
realizacion de un ensayo de Microtox mostré que el tratamiento anaerobio de AO7
permite disminuir notablemente la toxicidad.






[AOT7]o
12NQ
1A2N
A520
A520/A350
Acn

AGSB
AGV
AO7
AS

Co
Co
Co’
coT
DQO

Nomenclatura

Velacidad de crecimiento especifico de los microorganismos
Velocidad de crecimiento especifico maximo
Concentracién inicial de Acid Orange 7
1,2-Naftoquinona

1-Amino-2-naftol

Absorbancia a 520 nanémetros

Relacion entre las absorbancias medidas a 520 y 350 nm
Velocidad de consumo especifico maximo de sustrato o
actividad especifica maxima

Expanded Granular Sludge Bed

Acidos Grasos Volétiles

Acid Orange 7

Acido Sulfanilico

Concentracion

Concentracion inicial

Concentracion inicial en la segunda adicién
Concentracion inicial en latercera adicion

Carbono Orgénico Total

Demanda Quimica de Oxigeno



ECso

FA
FAD
FADH
HAC
HBut
HPr
ICso

Ks
LCso

NAD
NADH
NADP

SBR

SSv

TRH
UASB

Concentracion gque reduce en un 50% la emision de luz de la
bacteria marina Photobacterium phosphoreum (método
Microtox). Habitualmente el periodo de tiempo considerado
es de 15 minutos.

Formaldehido

Flavin Adenina Dinucleétido

Flavin Adenina Dinucleétido reducida

Acido Acético

Acido Butirico

Acido Propiénico

Concentracién gue reduce un 50% la actividad metanogénica
de las bacterias.

Constante de inhibicién

Constante de saturacion

Concentracion que mata al 50% de |os organismas vivos. Se
utiliza principalmente en ensayos con peces. Habitualmente
el periodo de tiempo considerado es de 96 horas.

Nicotinamida Adenina Dinuclettido
Nicotinamida Adenina Dinucledtido reducida
Nicotinamida Adenina Dinuclettido Fosfato
Concentracion de sustrato

Secuencing Batch Reactor

S6lidos en Suspensién Totales

S6lidos en Suspension Volatiles

Tiempo de Residencia Hidradlico

Upflow Anaerobic Sludge Blanket
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VCO

Ultravioleta— Visible

Veocidad inicia

Velocidad de Carga Organica
Velocidad media

Velocidad méxima

Velocidad de desaparicion de sustrato
Concentracion de microorganismos

Rendimiento celular



