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Resumen 

RESUMEN 

Se estudió el proceso anaerobio/aerobio integrado con el fin de mineralizar compuestos tóxicos 
que son dificiles de tratar por procesos anaerobios o aerobios. Se observó que los compuestos 
tóxicos fueron biotransformados en la fase anaerobia generando productos secundarios 
fácilmente degradados aeróbicamente. Las secuencias de fases anaerobiasc--Y--aerobias se -
obtuvieron usando reactores discontinuos secuenciados (SBR). 

El tratamiento de compuestos nitroaromáticos y un colorante azo se estudió usando un reactor 
anaerobio/aerobio discontinuo secuencial. El estudio se dividió en cuatro etapas. En la primera 
etapa, se determinaron las características fis_icas del material de soporte del biofiltro, las pérdidas 
abióticas debidas al p-nitrofenol (PNF), que fue el compuesto modelo para el estudio y la 
factibilidad del tratamiento anaerobio/aerobio integrado en un reactor, realizando pruebas de 
biodegradabilidad para evaluar de manera sencilla y rápida el potencial de biotransformación y 
degradación del PNF. En la segunda etapa, se realizó la evaluación del proceso anaerobio/aerobio 
en la mineralización del PNF utilizando un biofiltro piloto operado en SBR. En la tercera etapa se 
trató un efluente real de la industria químico-farmacéutica en el sistema anaerobio/aerobio y 
finalmente en la cuarta etapa se evalúo el proceso en el tratamiento del colorante mono azo azul 
disperso 79, en un reactor SBR con biomasa suspendida. 

La mineralización del PNF se llevó a cabo en un biofiltro empacado con tezontle. El biofiltro 
operó durante 596 días. El proceso se realizó en dos fases: en la primera fase anaerobia el PNF 
fue reducido a p-aminofenol (PAF) utilizando un co-sustrato como fuente de electrones y de 
energía y en la segunda fase oxidativa el PAF fue mineralizado a C02 , HiO, y nitrógeno 
inorgánico en fomrn de N-NH4+, N-N02" y N-N03-_ Los resultados mostraron que la remoción 
global del PNF fue de 98 % y la biotransfonnación de PNF a PAF fue de 85 %. En la fase 
aerobia la remoción del PAF fue de 98 %. Los tiempos de reacción fueron de 4 h de fase 
anaerobia y 3.5 h de fase aerobia. Se alcanzó la destoxificación del efluente con reducción de la 
toxicidad de 14.3 unidades de toxicidad a niveles no detectados en el efluente. 

Para el tratamiento del efluente de la industria farmacéutica, el biofiltro operó durante 150 días y 
la biomasa se fue aclimatando al agua residual industrial incrementando la carga orgánica de 1 a 
7.7 kg DQO/m3-d. La remoción global de DQ01 fue de 95 %. En la fase anaerobia la remoción 
de DQO, en promedio fue de 70 % y en la fase aerobia de 25 % para valores de DQ01 hasta de 
28 400 mg/L en el efluente, con un tiempo de retención de 24 h (18 h de fase anaerobia y 6 h de 
fase aerobia). Se realizaron pruebas de toxicidad para evaluar la reducción de la toxicidad del 
efluente y se alcanzó la reducción de 82 % de la toxicidad del efluente industrial. 

Para el tratamiento de agua residual sintética conteniendo colorante azo azul disperso 79 
(AD79), por un reactor discontinuo con biomasa suspendida, la remoción global fue de 92 %. En 
la etapa anaerobia la biotransformación a aminas aromáticas fue de 65 %. La mineralización de 
las aminas producidas por la ruptura del enlace azo fue de 96 %. Con relación a la reducción de la 
toxicidad, el colorante AD79 es un compuesto no tóxico, que da origen a aminas aromáticas 
tóxicas (14 unidades de toxicidad). Después del tratamiento anaerobio/aerobio secuenciado, la 
toxicidad fue eliminada a niveles no detectados en el efluente. 
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Abstrae/ 

ABSTRACT 

An anaerobic/aerobic integrated process was studied with the purpose of mineralize · toxic 
compounds that are diffícult to treat by the anaerobic or aerobic processes alone. ·rt was observed 
that the toxic compounds were partially degraded by the anaerobic process· generating more 
easily aerobic biodegradable by-products. The sequences of anaerobic and aerobic phases were 
obtained by using sequencing batch reactors (SBR). 

The treatment of nitroaromatic compounds and azo-dye was studied using the anaerobic/aerobic 
SBR. For this, the study was divided in four stagcs. On the first stage, the physical characteristics 
of the packing material and the abiotic removal of the p-nitrophenol (PNP), used the model 
compound were determined. In this stage presumptive biodegradability test, to evaluate the 
biotransfommtion potential and degradation of PNP, were also conducted. The second stage was 
conducted in order to evaluate the degradation of PNP in the anaerobic/aerobic reactor. A real 
effluent from the industry of organic synthesis, containing a high COD concentration and o
nitroaniline was treated in the third stage. Finally, in the fourth stage, the performance of the 
process with suspended biomass was evaluated to biodegrade the azo-dye disperse bluc azo 79. 

The mineralization ofthe p-nitrophenol was carried out in a biofilter packed with puzolane. The 
biofilter operated during 596 days. The process was carried out in two phases: in the first phase 
anacrobic PNP was reduced to p-aminophenol (PAP) using a co-substrate as source of electrons 
and of energy and in the second phase aerobic PAP was mineralized to C02, H 20, and inorganic 
nitrogen in fonn ofN-NH4+, N-No2• and N-N03-. The results showed that the efficiency ofglobal 
rcmoval of PNP was 98 % and the biotransfommtion efficiency to PAP it was of 85 %. In the 
aerobic phase the removal efficiency of P AP was of 98 %. The reaction times were 4 h for the 
anaerobic phase and 3.5 h of aerobic one. The detoxification of the effluent was achieved, 
obtaining a toxicity reduction from 14.3 toxicity units to levels not detected in the effluent. 

The biofilter was operated during 150 days to treat the effluent ofa phannaceutical industry. The 
biomass was acclimated to the industrial wastewatcr increasing, stepwise, the organic load from 
1 to 7.7 kg DQO/m3-d. The global removal effíciencies, as COD, were of 95 %. For the 
anaerobic phase the average removal efficiency was 70 % (as COD) and 25 % for the aerobic 
phase. It was possible to treat efficiently initial cffluent concentrations up to 24 800 mg COD/L 
with 24 h ofretention time (18 h ofanaerobic phase and 6 h ofaerobic phase). lt was obtained 82 
% of toxicity reduction in the effluent with the anaerobic/aerobic process. 

A global removal cfficiency of 92 % was obtained during the treatment of a synthetic wastewater 
containing the azo-dye dispersed blue 79 (DB79), by the SBR with suspended biomass. In the 
anaerobic stage the azo-dye was transformed to amines and the biotransfonnation efficiencies 
wcre of 65 %. Thc amines werc mineralized in thc aerobic phase with 96 % of efficiency. It was 
observed that the synthetic wastewater containing DB79 was not toxic, but the water generated 
during the reduction step was toxic (14 toxicity units). However, after the aerobic stage, the 
toxicity was diminished to levels not detected in the effluent. 
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TRH Tiempo de retención hidráulica 

UASB Reactor anaerobio de lecho fluidizado 

US EPA Agencia de Protección Ambiental de los Estados Unidos de Norteamérica 

UT Unidades de toxicidad 

UV-VIS Ultra violeta-visible 

V;n1 Volumen de intercambio al finalde cada ciclo, (L) 

V Volumen de operación del rector, (L) · 

X Concentración de biomasa en elreactor, (mg SSV /L) 

Xcr Concentración de biomasa en el efluente, (mg SSV/L) 

Xm Cantidad de adsorbato para formar una monocapa sobre un gramo de 
adsorbente, (mg AM/g de piedra) 

Xo Concentración de biomasa inicial inoculada al reactor, (mg SSV /L) 

Yx/s Producción de biomasa, (mg SSV/mg sustrato) 
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INTRODUCCIÓN .. 

El agua es un elemento importante para la industria. Se utiliza directamente en el proceso 
productivo como solvente o mezcla, o de manera indirecta en los lavados y procesos de 
enfriamiento. Sin embargo, el deterioro en la calidad del agua ha aumentado debido al alto 
contenido de contaminantes producidos por el hombre a través del avance industrial. 

En México, de acuerdo con cifras del Programa Hidráulico 1995-2000, la demanda de agua en la 
industria es de 244 m3/s y se descargan 65 m 3/s como agua residual. En términos de carga 
orgánica total, la industria genera 1.6 millones de toneladas anuales. El crecimiento explosivo de 
la industria durante las últimas décadas ha generado un aumento considerable de las aguas 
residuales, su complejidad y variabilidad, sobresaliendo el sector económico de la manufactura, 
con un total de 265 346 industrias en tocio el país. Con relación a las sustancias químicas la 
producción para 1996 fue de 20 346 822 toneladas. Entre las industrias que más contaminan el 
agua, se encuentran 16 giros industrialcs, destacando la industria química y petroquímica (INE, 
1999). 

La industria química de síntesis orgamca está integrada por diversos sectores como son las 
industrias de polímeros y resinas sintéticas, plaguicidas, pinturas y química farmacéutica. Las 
descargas de estas industrias tienen como característica una elevada carga orgánica y 
sobretodo, la elevada toxicidad de muchos de los compuestos presentes teniendo un efecto 
acumulativo, bioestático o de inhibición sobre los sistemas biológicos de tratamiento. Por la 
complejidad de este tipo de aguas residuales, resulta dificil tratarlas por procesos convencionales 
aerobios o anaerobios siendo necesario buscar métodos alternativos para su tratamiento o bien la 
integración de los existentes. Actualmente existe gran interés por remover compuestos químicos 
orgánicos tóxicos del agua residual, debido a las condiciones de calidad del agua cada vez más 
estrictas para la disposición del agua tratada a cuerpos receptores y sistemas de alcantarillado, 
para cumplir con la Legislación vigente. 

Tradicionalmente los sistemas de tratamiento biológico aerobio de agua residual fueron 
empicados como sistemas costo-efectivo confiables para la remoción de DBO. La digestión 
anaerobia es considerada una tecnología madura para el tratamiento de aguas residuales. Su éxito 
está relacionado con los bajos costos, comparado con los sistemas de tratamientos biológicos 
aerobios o ílsico-químicos. Su desventaja es que raramente produce un efluente de calidad 
su ficicnte para ser descargado directamente al medio ambiente, por lo que las aguas residuales 
tratadas por via anaerobia requieren un postratamicnto el cual es generalmente biológico de tipo 
aerobio (Macaric y Guiot, 1996). · 

Un método costo-efectivo para el tratamiento de Jos efluentes de la industria de síntesis orgánica 
es el proceso discontinuo secuenciado anaerobio/aerobio integrado en un biofiltro SBB 
(Sequencing Batch Biof11tcr, por sus siglas en inglés). La determinación de Ja aplicabilidad del 
proceso y la posibilidad de adaptación de los microcultivos a la composición química de estas 
aguas residuales con alta carga orgánica y compuestos tóxicos inhibitorios, contribuirá al 
desarrollo de tecnología de tratamiento apropiada y a la solución de la problemática para el 
control de la contaminación que el sector químico está causando al medio ambiente. 
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Problemática de la industria quím-ica de síntesis orgániCa en México 

Las aguas residuales de los procesos de síntesis orgánica contienen alta carga orgamca y 
compuestos tóxicos que presentan efectos de bioacumulación, causando efectos nocivos al medio 
ambiente y a la salud humana. 

Los tratamientos de aguas residuales que actualmente se están utilizando en México para el 
tratamiento de estos efluentes no tienen la eficiencia necesaria para cumplir con la normatividad 
vigente. Generalmente el único tratamiento que se les da en las instalaciones de la empresa es un 
tratamiento primario. Con este proceso no se alcanza la calidad del agua requerida para descargar 
a los cuerpos receptores; en muchas ocasiones estas descargas en los sistemas de drenajes 
pueden provocar alteraciones en los procesos de las plantas de tratamiento municipales, debido a 
la alta toxicidad aún presente. 

En relación con el tratamiento de las aguas residuales industriales en México la situación es la 
siguiente (CNA, 1999): 

De un gasto total de 22 021 Lis de aguas residuales provenientes de las plantas industriales en 
el país, principalmente del tipo de lodos activados y sistemas lagunares, se tienen 1 367 plantas 
de tratamiento de aguas residuales en operación. Un resumen de los tratamientos de aguas 
residuales que se da en las industrias es el siguiente: 

Tratamiento primario: 
Tratamiento secundario: 
Tratamiento terciario: 
Tratamiento no específico: 

Plantas 

534 
769 

54 
22 

Volumen (Lis) 

5 597 
15 270 

1 133 
21 

El nivel de tratamiento más utilizado en las plantas de aguas residuales industriales es el 
secundario, con 769 plantas y un gasto de operación de 15 270 Lis. En segundo nivel está el 
tratamiento primario con 534 plantas y un volumen de tratamiento industrial de 5 597 L/s y en 
tercer nivel el tratamiento terciario con 54 plantas y un volumen de agua tratada de 1 132 
Lis. 

Del total de las plantas de tratamiento, 4 75 cumplen con las condiciones particulares de descarga 
fijadas por la Comisión Nacional del Agua, tratando un gasto de 7 621 Lis; 892 plantas no 
cumplen con las condiciones particulares de descargas con un gasto total de 14 666 Lis, lo que 
significa que del total de plantas sólo el 35 % cumplen con las condiciones particulares de 
descarga para descargar a cuerpos receptores o sistemas de drenaje (CNA, 1999). En total sólo se 
cumple con un tratamiento efectivo pata 7 621 Lis del total de aguas industriales. 

Como puede observarse los tratam icntos que actualmente se están uti !izando para el 
tratamiento de efluentes industriales, no tienen la eficiencia necesaria para cumplir con la 
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nomrntividad vigente, por lo que es necesaria la introducción de nuevos sistemas de tratamiento o 
bien la combinación de los existentes para producir efluentes que cumplan con los 
requerimientos de la Legislación Mexicana dentro del desarrollo sustentable. 

Con relación a los compuestos xenobióticos tóxicos que son dificiles de degradar 
anaeróbicamente, pueden ser fácilmente biotransfomrndos mediante reacciones de reducción 
(Field et al., 1995). Los productos de la biotransfomrnción anaeróbica resisten la mineralización 
anaerobia, pero son buenos sustratos para la biodegradación aerobia, por lo que en la 
mineralización total de muchos contaminantes tóxicos, la mejor estrategia que debería utilizarse 
es el tratamiento anaerobio/aerobio secuenciado (Zitomer y Speece, 1993). El tratamiento 
biológico combinado anaerobio/aerobio es en muchos casos la única forma de mineralizar 
compuestos tóxicos que no pueden ser completamente degradados por un sólo proceso 
convencional aerobio o anaerobio, pero que pueden ser parcialmente transformadas aeróbica o 
anaeróbicamentc en productos biodegradables por el tratamiento opuesto. 

En este trabajo se implementó un proceso anaerobio/aerobio integrado en un solo biofiltro 
operado en fomrn SBR, para el tratamiento de aguas residuales industriales con alta carga 
orgánica y compuestos xcnobióticos, que presentó ventajas respecto a los tratamientos 
convencionales debido a que el uso de un solo reactor integrado ofreció la reducción de espacio, 
costos y además un intercambio permanente de metabolitos entre los microorganismos aerobios y 
anaerobios, lo que favoreció el establecimiento de cadenas tróficas. 

El compuesto modelo que se eligió fue el p-nitrofenol (PNF), que es una estructura sencilla que 
ha sido estudiada tanto en ambientes anaerobios como aerobios, conociéndose la 
biotransformación anaerobia a p-aminofenol (PAF); se alcanzó la mineralización del PAF en 
una fase aerobia en secuencia a la reducción anaerobia, combinando los metabolismos de 
ambos microorganismos. Una vez que se tuvo el control del proceso, se evaluó éste en el 
tratamiento del colorante mono azo azul disperso 79 (AD79) y en el tratamiento de un efluente 
industrial de la industria químico-famrncéutica de síntesis orgánica. 

En el área ambiental el PNF es un contaminante prioritario según la clasificación de la U.S. 
E.P.A., ya que presenta actividad mutagénica y carcinogénica y es ampliamente utilizado como 
materia prima o intermediario en la fabricación de explosivos, productos farmacéuticos, 
plaguicidas, pigmentos, colorantes, preservadores para madera y plásticos. En México no está 
considerado dentro de las sustancias tóxicas de atención prioritaria, pero se utiliza como 
intermediario en la fabricación de plaguicidas que sí se encuentran en este grupo (!NE, 1997), de 
aquí la importancia de su estudio ya que como se mencionó antes, los tratamientos anaerobios 
han logrado dcstoxificar el PNF a PAF en sistemas anaerobios, pero no la mineralización total 
del PAF, del que se ha logrado sólo parcialmente alrededor del 22 % (Donlon et al., 1997) 
proponiendo una fase aerobia posterior para lograr la completa bioclcgradación del compuesto. 

Por otra parte, el colorante AD79 es uno ele los colorantes azo que más aplicación tiene en la 
industria textil (Weber y Adams, 1995). El AD79 por sí mismo no es tóxico, pero en ambientes 
rcductivos produce aminas aromáticas que se ha comprobado son carcinogénicas a los 
microorganismos y al hombre de aquí el gran interés en realizar estudios para su degradación. 
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La aplicación de los procesos de tratamiento secuenciales es importante debido a que las 
condiciones de descarga de efluentes industriales son cada más estrictas y los procesos 
combinados son una alternativa viable para degradación de compuestos orgánicos específicos, 
incluyendo compuestos orgánicos volátiles que se liberan a la atmósfera, fenoles policlorados, 
nitrobencenos, nitrotoluenos, colorantes azo, bifenilos clorados y plaguicidas. 

El conocimiento a cerca de la exposición de una població-11 bacterial expuesto a secuencias 
anaerobias/aerobias en un solo reactor para el tratamiento de compuestos tóxicos es escaso y se 
deben desan-ollar más investigaciones para conocer los beneficios de los procesos en 
ambientes secuenciales. 

En el capítulo 1 de la presente investigación se presentan' Jos antecedentes relacionados al 
proceso anaerobio/aerobio integrado y el tipo de compuestos' sobre los que es factible su 
aplicación. En el capítulo 2 se presentan los objetivos y la hipótesis de Ja investigación. La 
metodología de los experimentos realizados se encuentra en el capítulo 3 y finalmente en el 
capítulo 4 los resultados y las conclusiones obtenidas de la investigación. En Ja sección de anexos 
se presentan los resultados analíticos y técnicas de _análisis, así como una lista de las 
publicaciones generadas de la investigación. 
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Capítulo 1 

ANTECEDENTES 

1.1. BIODEGRADACIÓN ANAEROBIA/AEROBIA 

Muchos compuestos xenobióticos que son refractarios bajo condiciones aerobias, pueden ser 
transformados anaeróbicamentc. Los productos transfommdos y/o parcialmente degradados 
pueden ser completamente mineralizados por microorganismos aerobios (Beunink y Rehm, 1990; 
Shen et al .. 1995; Macarie y Guiot, 1996). Estos hechos sugieren que los tratamientos anaerobios 
y aerobios son complementarios y que la mineralización total de compuestos xenobióticos puede 
realizarse a través de una serie de etapas reductivas y oxidativas por procesos secuenciales 
anaerobios/aerobios, en los que la digestión anaerobia es un tratamiento primario para 
suministrar parcial o completamente compuestos destoxificados para el pulimento aerobio 
(Zitomer y Speece, 1993). 

Los procesos de tratamiento biológico anaerobio y aerobio convencionales pueden ser 
combinados acoplando ambientes anaerobios/aerobios secuenciales en unidades separadas o 
integrados en un reactor, para remover compuestos químicos orgánicos tóxicos del agua residual 
ya que en muchos casos es la única fomia de mineralizar estos compuestos, para dar 
cumplimiento a la normatividad ambiental cada vez más estricta tendiente a la reducción de 
toxicidad de los cíluentes. 

En un sistema anaerobio/aerobio secuencial se utilizan dos reactores: el primero bajo 
condiciones anaerobias y el segundo bajo condiciones aerobias por lo que las funciones de las 
bacterias anaerobias y aerobias en las unidades separadas se complementan una y otra. Este tipo 
de configuración de reactores se ha utilizado principalmente en el caso la biodegradación de 
compuestos tóxicos para reducir toxicidad y en la degradación de colorantes azo y compuestos 
nitroaromáticos, sin embargo en varios casos no existen evidencias claras de la mineralización 
de los compuestos reducidos. 

En un sistema anaerobio/aerobio integrado, se utiliza solo un reactor en el que las condiciones 
anaerobias y aerobias son creadas bajo periodos de no-aireación y de aireación en los que los 
microorganismos cooperan benéficamente en una sola biopclíeula favoreciendo la formación de 
micro ecosistemas con mecanismos que integran nichos óxicos y anaerobios creando sincrgismo 
entre los catabolismos de reducción y de oxidación (Zitomer y Shrout, 1998). 

La coexistencia de microorganismos anaerobios y aerobios en ambientes óxicos y anaerobios 
indican la posibilidad de supervivencia de estos en sistemas combinados (Gerritse y Gottschal, 
1992 y 1993). Bajo condiciones limitadas de oxígeno, la respiración aerobia de los 
microorganismos puede mantenerse evitando la completa inhibición de los anaerobios. Aún en 
los procesos aerobios, el consumo de oxígeno por las bacterias aerobias de la periferia de una 
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biopclícula inmovilizada, resulta formador de un gradiente de oxígeno (Beunink y Rehm, 1990), 
dejando la capa interna de la biopelícula libre de oxígeno para prevenir su toxicidad. Las 
bacterias facultativas sobre la periferia crean un gradiente elevado de oxígeno en el lodo, que 
ayuda a prevenir la toxicidad del oxígeno a las bacterias metanógenas sensitivas al oxígeno 
localizadas en el centro del lodo (MacLeod et al., 1990). Las bacterias anaerobias estrictas en el 
lodo granular tienen la habilidad de supervivencia cuando se exponen a condiciones limitadas de 
oxígeno, siempre y cuando existan bacterias facultativas para su protección (Kato et al., 1993 b; 
Gcrritse et al., 1990; Field et al .. 1995). 

1.1.1. Biodegradación anaerobia/aerobia integrada 

Recientemente se ha comenzado a explorar la biodegradación anaerobia /aerobia integrada en un 
solo reactor con el fin de mineralizar completamente compuestos tóxicos recalcitrantes, mediante 
el ca-metabolismo de las poblaciones bacterianas anaerobias, aerobias y facultativas en una 
biopelíeula manteniendo baja difusión y concentración de oxigeno con el fin de crear 
micronichos anaerobios y aerobios (Tan, 2001 ). También ha surgido un reciente interés en 
sistemas de microorganismos co-inmovilizados ya sea en perlas o en reactores con biopelicula. 
Estos sistemas son altamente eficientes para conducir dos o más bioprocesos comensalistas 
consecutivos. Un proceso comensalista anaerobio/aerobio (o anóxico) se puede acoplar de 
manera eficiente debido al gradiente de oxigeno. La proximidad de las dos etapas acelera el 
proceso completo siendo esta una ventaja que no se puede tener en la operación de dos unidades 
separadas. La co-inmovilizaeión de microorganismos anaerobios, aerobios y facultativos provee 
la completa transforniación del sustrato y maximiza las velocidades de biotransfommción debido 
al acortamiento de las vías de difusión y a la rápida eliminación de intennediarios tóxicos 
(Tartakovsky et al., 1998). En otro estudio realizado por Shen et al., (1995), demostraron que un 
reactor acoplado anaerobio/aerobio puede ser exitosamente operado bajo condiciones limitadas 
de oxígeno siendo un ecosistema ideal ele ingeniería que integra nichos óxicos y anaerobios. 

De acuerdo con estudios realizados por Tan et al .. (1999 b), la integración de condiciones 
anaerobias y aerobias en un biorrcactor único es una buena estrategia para la mineralización ele 
colorantes azo mediante una biopelicula expuesta a oxigeno, siempre y cuando esté presente un 
co-sustrato, ya que estimula la respiración de oxígeno; los autores estudiaron el efecto del 
oxigeno sobre la reducción del colorante sulfonaclo azo naranja mordante I, utilizando frascos 
con lodo granular mctanogénico, medio basal, etanol o acetato como ca-sustrato y colorante, 
incubándolos por 24 h a 30 ºC en condiciones anaerobias, después de este periodo eliminaron los 
gases producidos y aplicaron oxigeno en el mismo volumen que se eliminó y reportaron la 
importancia que tiene el ca-sustrato ya que es metabolizado aeróbicamente por las bacterias 
anaerobias facultativas que efectúan el consumo del oxigeno presente, además de proveer los 
equivalentes reductores a los microorganismos anaerobios para la reducción del colorante azo. 
Sin embargo en la presencia ele oxigeno no lograron la degradación de las aminas aromáticas 
debido a la carencia ele una población aerobia aclecuacla en el lodo granular. 

En trabajos realizados por Haug et al., ( 1991 ), mostraron la mineralización del colorante 
sulfonaclo azo amarillo mordante 3 con un tratamiento anaerobio/aerobio, utilizando un cultivo 
mixto aerobio adaptado a la degradación del ácido 6-aminonaftalcno-2-sulfónico como fuente ele 
carbono y energía. Para las transfomiaciones anaerobias el cultivo mixto fue incubado a 30 ºC 
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durante 3 días en tubos Hungate, adicionando glucosa como ca-sustrato y el colorante. Bajo 
condiciones anaerobias el colorante fue reducido a las aminas 6-amino-2-naftalensulfonato y 5-
aminosalicilato. El mismo cultivo que llevó a cabo la reducción fue transferido a matraces que 
fueron agitados aeróbicamente, llevándose a cabo la mineralización de las aminas fomiadas bajo 
condiciones aerobias presentándose la formación de compuestos obscuros que indicaron que 
parte del 5-aminosalicilato fue perdido por auto-oxidación. Este colorante también fue estudiado 
por Kudlich et al.,(1996), inmovilizando la bacteria Sphi11go111011as sp BN6 en perlas de alginato 
de calcio, efectuando la incubación bajo condiciones aerobias con el colorante y concluyeron que 
las células del centro anaerobio de las perlas de alginato redujeron el colorante amarillo mordante 
3 a 6-amino-2-naftalensulfonato y que éste fue oxidado a 5-aminosalicilato por las células que 
fueron inmovilizadas en las zonas aerobias externas de las perlas de alginato, verificando los 
gradientes de oxígeno con micro electrodos. Los autores sugieren que para el desarrollo 
tecnológico del proceso se debe buscar un material más rígido para la inmovilización, combinado 
con la habilidad de los microorganismos para permitir un gradiente de oxígeno. 

Para alcanzar la degradación de las aminas aromáticas algunos autores han enriquecido los lodos 
granulares anaerobios con cepas degradadoras de aminas aromáticas, como Peres et al., (1998), 
quienes reportaron la mineralización del nitrobenceno en un reactor único con una población 
mezclada proveniente de un consorcio reductivo capaz de reducir el nitroaromático a anilina y 
una cepa de Co111a111011as acidovorans que le confirió al consorcio una nueva habilidad 
metabólica para mineralizar la anilina. La reacción ca-metabólica requirió de una mezcla de 
glucosa y succinato de sodio como donador de equivalentes de reducción. La anilina fue 
mineralizada a C02 en menos de dos días. Por otra parte Tan et al., (1999 b) investigaron la 
degradación de los colorantes azo 4-fenilazofenol y amarillo mordante 1 bajo condiciones 
integradas anaerobias/aerobias fomiando ca-cultivos con lodo granular anaerobio y cultivos 
enriquecidos con bacterias degradadoras de aminas aromáticas utilizando frascos con lodo 
granular mctanogénico y sedimentos aerobios adaptados a la degradación de aminas aromáticas, 
medio basal, etanol como ca-sustrato y colorante, incubándolos por 24 h a 30 ºC en condiciones 
anaerobias, después de este período eliminaron los gases producidos y aplicaron oxígeno en el 
mismo volumen que se eliminó etanol como ca-sustrato. Los resultados mostraron la formación 
de las aminas aromáticas 4-aminofenol y anilina de la reducción del 4-fenilazofenol, ácido 5-
aminosalicílico y ácido sulfanílico de la reducción del amarillo mordante 10, las cuales fueron 
degradadas por bacterias facultativas aerobias presentes en el lodo granular anaerobio, excepto 
p-aminofenol que presentó auto-oxidación. 

En los trabajos descritos antes se sugiere el uso de lodo granular anaerobio como soporte de la 
biopelícula ya que presenta alta tolerancia al oxígeno, pero también puede utilizarse otro material 
de soporte por ejemplo tezontle y poblaciones bacterianas mixtas, por que con relación a las 
poblaciones mixtas se pueden establecer procesos ca-metabólicos que pem1iten la degradación de 
compuestos tóxicos, en relación al soporte, las poblaciones anaerobias se desarrollaran en la 
parte interna del material y en las capas externas crecerán las bacterias facultativas y aerobias. 

Las condiciones anaerobias/aerobias en un reactor también pueden crearse a partir de periodos de 
aireación y no-aireación a una frecuencia determinada, éste esquema de operación ha sido 
aplicado en el tratamiento de aguas residuales municipales (González y Wilderer, 1991; 
rernández-Polanco y García, 1994) pero se han reportado pocas aplicaciones en el tratamiento de 
compuestos tóxicos. Tai y Shieh (1999), reportaron la biodegradación de aminobenceno, que fue 
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utilizado como fuente de carbono y nitrógeno en un reactor de lecho fluidizado con volumen de 
1.0 L operado en fonna discontinua de modo anóxico/óxico por ciclos de aireación y no-aireación 
de 6 h cada uno a temperatura ambiente de 22 ± 2 ºC, sin recirculación. El aminobenceno fue 
removido con eficiencias mayores al 91 % y aproximadamente del 53-63 % de remoción de 
nitrógeno total. El balance de nitrógeno en el reactor indicó que el N-NH2 fue oxidado a N-N03 
mediante nitrificación y también fue utilizado como fuente de nitrógeno en la síntesis celular. 

En trabajos realizados por Lourenc;o et al., (2000), estudiaron la remoción biológica del color de 
un eíluente textil sintético conteniendo el colorante reactivo azo violeta remazol brillante SR 
utilizando un reactor discontinuo de volumen de 1.0 L operado en SBR con ciclos de 24 h, con 
fases de reacción no aireadas de 13 h y fases aireadas de 8 h, utilizando como inóculo lodos 
activados. La temperatura de operación fue de 22-27 ºC. Los principales resultados que 
obtuvieron fueron un 90 % de remoción de color debida a la conversión biológica del colorante a 
aminas aromáticas base benceno y naftaleno durante la fase anaerobia; también encontraron que 
los iones nitrato influyeron en la decoloración del sistema, disminuyendo la eficiencia de 
remoción, sugiriendo que los nitratos pueden competir con el colorante por los equivalentes 
reductores fonnados durante la fase de no-aireación. Durante la fase aerobia no lograron la 
mineralización de las aminas formadas debido a la ausencia de una población aerobia capaz de 
metabolizar las aminas aromáticas, como también fue observado por Tan et al., (1999 a). 

1.1.2. Co-cultivos anaerobios/aerobios 

El tratamiento biológico secuenciado de cloroaromáticos, nitroaromáticos y colorantes azo en 
fases separadas anaerobias y aerobias sugieren que la biodegradación de estos contaminantes 
persistentes puede ser mejorada por las actividades combinadas de distintos consorcios 
microbianos. El consorcio puede estar separado en diferentes reactores o en un solo reactor. Los 
anaerobios estrictos pueden existir en micronichos anaerobios localizados dentro de biopelículas 
y gránulos ya que pueden tener habilidad para sobrevivir periódicamente expuestos al oxígeno. 
Cada célula de bacterias de crecimiento aerobio es capaz de efectuar bioconversiones típicamente 
anaerobias bajo condiciones de limitación de oxígeno, por lo que las capacidades 
biodegradativas anaerobias y aerobias pueden ser utilizadas sincronizadamente en un solo 
biorreactor (Ficld et al., 1 995). Las bacterias aerobias crean ambientes anaerobios por el consumo 
de oxígeno. El oxígeno tiene baja solubilidad y lenta difusibilidad en agua. El tratamiento 
aerobio de agua residual es originado por la fuerza eonvectiva del transporte de oxígeno en el 
mezclado. Aún en sistemas bien aireados cuando hay una batTera para el mezclado (biopelícula), 
el oxígeno es limitante de la velocidad ya que hay resistencia a la transferencia de masa 
convcctiva (Cussler, 1992), por lo que el abastecimiento de oxígeno a los niveles profundos es 
limitado a los lentos procesos de difusión (De Beer, 1993). Basados en estas observaciones, se 
espera que los micronichos anaerobios se formen a los lados de las partículas matrices localizadas 
en macro ambientes aerobios. En los biorreactores aerobios con biomasa inmovilizada, la 
limitación de oxígeno es debida a la propia biopelícula donde las concentraciones de oxígeno 
disminuirán hacia el centro y la penetración dependerá de la difusión y consumo de oxígeno. La 
difusión será más influenciada por la concentración de oxígeno en la fase líquida y el espesor de 
la biopelícula, mientras que el consumo de oxígeno es iníluenciado por la presencia de sustratos 
realmente metabolizablcs. Generalmente el gradiente de oxígeno disminuye de las capas óxicas 
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externas a las capas anox1cas en el centro (Peters et al., 1987). Cuando la concentración de 
bacterias activas aerobias excede de 1 g/L de biomasa de fase inmovilizada, el oxígeno 
raramente penetra más de unos pocos cientos de µm debido a su rápido consumo comparado con 
su lenta difusión. En los sistemas con sustrato limitado, como suelos, la velocidad de consumo 
de oxígeno es más lenta y consecuentemente puede esperarse una más profunda penetración de 
oxígeno. Los microperfiles de oxígeno de suelos indican una penetración de 3 mm (Tiedje et al., 
1984 ). La existencia de micronichos anaerobios en ambientes aerobios es ilustrada por el 
aislamiento de anaerobios estrictos de lodos activados aerobios. La presencia de metanógenos en 
lodos aerobios se demostró cuando Methanothrix soehngenni fue enriquecido a partir de 
muestras de lodos (I-luser el al., 1982); Methano bacteriwn, Metha11ococc11s y Metlwno sarcina 
se observaron en lodos activados floculentos y lodos granulares anaerobios (Wu et al., 1987). 
Los lodos activados frecuentemente son utilizados como inóculo para el arranque de reactores 
anaerobios para los tratamientos de aguas residuales (Noyola y Moreno, 1994). El éxito puede ser 
atribuido a la presencia de bacterias metanogénicas en el lodo aerobio. 

1.1.3. Tolerancia de anaerobios estrictos al oxígeno 

El oxígeno es considerado como un compuesto tóxico para varios metanógenos que son 
anaerobios estrictos (Rol fe et al., 1978). El oxígeno es poderosamente reactivo debido a que 
reduce especies como superóxidos y peróxidos de hidrógeno que son espontáneamente 
generados como radicales tóxicos potenciales a todas las células vivientes (Spain, 1995). El 
efecto tóxico puede dañar el DNA cromosomal, como fue sugerido para Roseburia cecico/a que 
es un anaerobio estricto intolerante al oxígeno (Martin y Savage, 1988). Las bacterias anaerobias 
obligadas. contrariamente a las bacterias aerobias y facultativas, pueden ser definidas como 
aquellos microorganismos incapaces de sintetizar una cadena respiratoria con oxígeno como 
aceptar terminal de electrones y oxidar sustratos orgánicos a dióxido de carbono y agua, además 
de que viven estrictamente sin oxígeno. Por otro lado puede esperarse que todas las anaerobias 
estrictas toleren oxígeno a cierta concentración sí están presentes en un cultivo mixto junto con 
bacterias facultativas que consumen el oxígeno, fonnando micronichos protectores (Field et al., 
1995). Las bacterias aerobias y facultativas poseen mecanismos protectores apropiados contra 
los radicales oxígeno. Las principales hipótesis para los mecanismos de protección son Ja 
habilidad para producir dos enzimas, la superóxido-dismutasa (SOD) y la catalasa. La SOD es 
indispensable para todos los aerobios, a pesar de la advertencia de que algunos aerobios carecen 
de ellas. La carencia total de SOD también ha sido sugerida como la razón para la intolerancia al 
oxígeno entre anaerobios estrictamente obligados (Rolfe et al., 1978). Los anaerobios obligados 
difieren en su sensitividad al oxígeno variando desde aquellos con intolerancia estricta a otros 
que poseen alguna tolerancia intrínseca. 

Los cultivos mixtos naturales representan un consorcio complejo de microorganismos, donde el 
consumo de oxígeno en un reactor anaerobio puede ser probable que ocu1Ta debido a la presencia 
de bacterias facultativas en los lodos anaerobios. Cuando el oxígeno fue adicionado a 
quimiostatos (Ge1Titse et al., 1990; Shelton y Tiedje, 1984) o frascos (Kato el al., 1993 a) 
conteniendo consorcios metanogénicos naturales, el consumo de oxígeno inició inmediatamente. 
La actividad específica inicial consumiendo oxígeno de lodo granular anaerobio recuperado de 
varios reactores UASB y alimentados con etanol en rangos de 1 a 11 g de 02 g" 1SSV d"1

, indicó 
una amplia actividad de las bacterias facultativas en cultivos mezclados de bacterias anaerobias. 
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Debido a los problemas de la tolerancia intrínseca que había sido reportada para algunos 
anaerobios estrictos como los metanógenos, la creación de ambientes anaerobios por bacterias 
facultativas es probablemente el factor más importante para la protección de metanógenos en 
lodos anaerobios contra la exposición a oxígeno (Kato et al., 1993 b). 

1.1.4. Actividad anaerobia de procesos aerobios 

La actividad anaerobia no está restringida a bacterias estrictamente anaerobias. Los procesos 
aerobios son capaces de realizar reacciones típicamente anaerobias en ambientes reducidos 
gracias a las bacterias facultativas. Debido a que los microorganismos aerobios pueden crecer 
más rápido que los microorganismos anaerobios, utilizando bacterias aerobias podría facilitarse la 
implantación de un proceso mezclado anaerobio/aerobio. Muchas bacterias aerobias facultativas 
son capaces de reducir sustituyentes aromáticos electro-aceptores cuando se incuban 
anaeróbicamente como anaerobios (Field et al., 1995). En un estudio realizado por Liu et 
al.,( 1984 ), los lodos activados incubados anaeróbicamente causaron la reducción de 2,4-
dinitrotolueno a 2-nitroso-4-nitrotolueno, 4-nitroso-2-nitrotolueno, 2-amino-4-nitrotolueno y 4-
amino-2-nitrotolucno cuando un donador de electrones adecuado fue adicionado. Igualmente, las 
células de lodos activados decoloraron varios colorantes azo bajo condiciones anaerobias 
(Wuhmrnnn et al.. 1980). En sistemas de reactores secuenciados anaerobios/aerobios para la 
biodegradación de colorantes azo, la biomasa recuperada de la etapa de post-tratamiento aerobio 
del amarillo mordante 3, fue reciclada a la etapa anaerobia donde los enlaces azo fueron abiertos 
reductivamente (Glaesser et al., 1992). Estos estudios muestran que la reducción de xenobióticos 
con sustituyentes electro-aceptores no está necesariamente restringida a consorcios anaerobios 
maduros. 

1.1.5. Coexistencia de anaerobios y aerobios 

La coexistencia de anaerobios y aerobios en co-cultivos no sólo requiere que los anaerobios estén 
protegidos de la toxicidad del oxígeno, sino también deben ser capaces de competir por el 
sustrato para sobrevivir períodos grandes. Los aerobios facultativos heterótrofos que utilizan 
oxígeno para la respiración, pueden obtener grandes niveles de energía del sustrato y 
consecuentemente se espera que crezcan más rápido que las bacterias anaerobias que compiten 
por el mismo sustrato (Field et al., 1995). Los microorganismos anaerobios pueden ser 
mantenidos en co-cultivos anaerobios/aerobios sí el abastecimiento de sustrato en términos de 
DBO es más grande que la transferencia de oxígeno en la fase líquida. Como las bacterias 
aerobias o facultativas consumen adecuadamente el abastecimiento limitado de oxígeno, la 
concentración resultante de oxígeno disuelto será muy bajo. Estudios con co-cultivos 
anaerobios/aerobios revelan que los metanógenos pueden ser mantenidos en condiciones 
aireadas si el abastecimiento de oxígeno no es excesivo (Gerritse et al., 1990; Gerritse y 
Gottschal, 1993). En biopelículas complejas, los co-cultivos anaerobios/aerobios pueden 
mantenerse en ambientes sin límite de oxígeno. Un lodo anaerobio granular tolerante al oxígeno 
convirtió de 3 a 25 'Xi de etanol a metano en tres días, mientras de 23 a 2 mg/L de oxígeno 
disuelto prevalecieron en el medio. El metano fue producido en condiciones donde el 
abastecimiento de oxígeno excedió al sustrato DBO. Estos hallazgos solo pueden ser explicados 
por la existencia de micronichos profundos microaerof11os o anaerobios a los lados de la 
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biopelícula donde el contenido de oxígeno es tan bajo que la velocidad de respiración aerobia es 
limitada debido al bajo flujo de oxígeno. El etanol y los ácidos grasos volátiles tenían más altas 
solubilidades acuosas que el oxígeno, por lo que tuvieron más alta difusión de transporte de masa 
dentro de la biopelícula que el oxígeno. Por lo que estos sustratos penetraron potencialmente la 
biopelícula más que el oxígeno y estuvieron presentes en los micronichos anaerobios a 
concentraciones adecuadas (Kato et al .. 1993 b). 

La existencia de zonas anaerobias en biopelículas aerobias fue inicialmente vista como una 
limitante de la velocidad en las cinéticas promedio de bioconversiones aerobias. Sin embargo, 
esta desventaja puede ser ahora usada para promover la biodegradación completa de compuestos 
aromáticos típicamente recalcitrantes y xenobióticos caracterizados por sustituyentes 
electroaceptores. Las zonas anaerobias que se desarrollan dentro de las biopelículas pueden ser 
usados como nichos de los microorganismos que despliegan actividad anaerobia hacia la 
reducción de estos sustituyentes xenobióticos. Concomitantemente los microorganismos en las 
zonas aerobias pueden ser usados para mineralizar los productos reducidos capaces de beneficiar 
el tratamiento de secuencias anaerobias/aerobias en un reactor. 

Las actividades metabólicas anaerobias y aerobias son un prerrequisito para la completa 
biodegradación de contaminantes aromáticos xenobióticos que contienen sustituyentes 
electroaceptores (Field et al .. 1995). Mientras los contaminantes aromáticos con sustituyentes 
cloro, nitro y azo son frecuentemente recalcitrantes o problemáticos para el ataque oxigenolítico 
por aerobios, estos sustituyentes son fácilmente reducidos por microorganismos anaerobios y por 
células en reposo de microorganismos aerobios incubados anaerobiamente. De hecho los 
productos reducidos son aromáticos menos clorados o aminas aromáticas resistentes a la 
degradación anaerobia. Sin embargo son mineralizados por bacterias bajo condiciones aerobias. 
La biotecnología ambiental deberá intentar mejorar ambos ambientes anaerobios y aerobios para 
promover la mineralización de estos contaminantes xenobióticos. Los ambientes anaerobios y 
aerobios pueden ser mejorados en reactores en secuencia. Sin embargo como los micronichos 
anaerobios son fácilmente establecidos en biopelículas aerobias, lo mejor de ambos ambientes 
puede ser obtenido en un solo biorreactor. La naturaleza recalcitrante de aromáticos polinitro y 
policloro así como colorantes azo puede ser sobrellevada por la utilización de co-cultivos 
anaerobios/aerobios. (Field et al., 1995; Zitomer y Spcece, 1993). 
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1.2. COMPUESTOS NITROAROMÁTICOS 

Los compuestos nitroaromáticos son liberados a la biosfera casi exclusivamente de fuentes 
antropogénicas. En general son contaminantes resultado de numerosas aplicaciones industriales y 
agrícolas (Spain, 1995). Algunos compuestos son producidos por combustión incompleta de 
combustibles fósiles y otros son usados en la producción de compuestos químicos, plásticos, 
farmacéuticos, colorantes, plaguicidas y explosivos (Gorontzy et al., 1993). La mayoría de los 
compuestos nitroaromáticos son altamente tóxicos a los microorganismos y pueden desestabilizar 
el proceso continuo de los sistemas de tratamiento de aguas residuales por inhibición (Bruhn et 
al., 1987), frecuentemente son resistentes a la biodcgradación y tienden a acumularse en el 
medio ambiente (Ficld et al., 1995; Spain, 1995). Los nitroaromáticos son considerados como 
uno de los más importantes mutanógenos y carcinógenos en el ambiente (Matsushita et al., 1986). 
La reacción más común del grupo nitro en sistemas biológicos es la reducción. La secuencia de 
reacciones involucradas en la reducción del grupo nitro a aminas produce intermediarios 
altamente reactivos del tipo de grupos nitroso e hidroxilamina, que son elcctrofilos que pueden 
interactuar con biomoléculas para causar efectos tóxicos, carcinogénicos y mutagénicos. Los 
compuestos nitroaromáticos como nitrofenoles, nitrobencenos, nitrotoluenos y nitrobenzoatos 
son de considerable importancia en la industria química y petroquímica (Marvin - Sikema y de 
Bont, 1994). 

1.2. 1. Toxicidad de compuestos nitroaromáticos 

Los compuestos nitroaromáticos son altamente tóxicos al hombre y a los mamíferos, son 
fácilmente reducidos por enzimas a derivados nitroso e hidroxilaminas. Estos derivados permiten 
la formación de metahemoglobina que es incapaz de ligarse al oxígeno o a nitrosaminas que son 
carcinógenas. La mayoría de nitroaromáticos son altamente tóxicos a las bacterias y pueden 
inhibir el crecimiento microbiano. De hecho la toxicidad y la pobre biodegradabilidad de estos 
compuestos, es el principal problema para la aplicación de procesos de tratamiento biológico al 
agua residual que los contiene (Field et al., 1995). La toxicidad de los compuestos 
nitroaromáticos del tipo de nitrofenoles y sus metabolitos ha sido atribuida al hecho de que 
actúan como agentes desacopladores en la fosforilación oxidativa, esto es que se interrumpe la 
fosforilación oxidativa y el hidrógeno eliminado en el ciclo de los ácidos tricarboxílicos queda 
sin utilizar cncrgéticamcntc. Tan solo puede utilizarse el fosfato rico en energía fomiado en la 
hidrólisis de la succinil-CoA. Por lo que, cuando hay desacoplamiento, la regulación se pierde y 
la velocidad de respiración celular continúa incrementándose hasta que las reservas intracelulares 
son agotadas (Okcy y Stcnscl, 1998). 

Don Ion et al .. ( 1995 ), estudiaron la toxicidad de compuestos nitroaromáticos a la actividad 
mctanogénica acctoclástica utilizando acetato como co-sustrato, debido a que es un pobre 
donador de electrones que modifica al mínimo al compuesto, y demostraron que estos 
compuestos fueron muy tóxicos a los metanogénos con valores ICso de 0.014 a 0.12 mM. Las 
aminas aromáticas fueron menos tóxicas con valores IC50 de 3.2 y 67 mM. Los compuestos 
nitroaromáticos fueron en promedio 500 veces más tóxicos que su análogo aminado, indicando 
que la reducción que ocurre en ambientes anaerobios puede ser responsable de la disminución de 
la toxicidad a los metanógenos. También relacionaron su estructura con la toxicidad a las 
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bacterias metanogénicas acetoclásticas, la cual dependió de la apolaridad del compuesto (log P) 
y concluyeron que los fcnoles nitrosustituidos tenían una toxicidad de más de dos órdenes de 
magnitud que los clorofcnoles o alquilfenoles, mostrando que la reactividad química de los 
nitroaromáticos es muy importante y demostraron la habilidad de los consorcios anaerobios 
para remover y destoxificar los grupos nitro en aminoaromáticos y la posibilidad de utilizar el 
tratamiento anaerobio seguido de un post-tratamiento aerobio para completar la mineralización 
del compuesto. 

Razo-Flores et al., ( 1996), reportaron la biodegradabilidad de aromáticos nitrosustituídos en 
condiciones metanógenicas con lodo no aclimatado y con lodo aclimatado a 2-nitrofenol, 
observándose la reducción del período de degradación del 2-aminofenol de 11 O a menos de 5 
días respectivamente. También señalaron la mineralización parcial del 4-aminofenol y la 
mineralización del 5-aminosalicilato y del 4-aminobenzoato bajo condiciones anaerobias. 

1.2.2. Química del grupo aromático nitro 

El grupo nitro existe como un híbrido de resonancia debido a que los átomos de oxígeno son más 
electronegativos que el átomo de nitrógeno, la polarización del enlace nitrógeno-hidrogeno causa 
que el átomo de nitrógeno tenga una carga parcial positiva y sirva como electrofilo. Sin embargo, 
la mayoría de las reacciones del grupo nitro en sistemas biológicos son de reducción, la cual 
procede por mecanismos de uno o dos electrones (figura 1.1). El Fe (JI) y otros metales y 
compuestos reductores de azufre pueden servir corno reductores en la reducción no enzimática de 
compuestos nitroaromáticos. Los grupos nitro y amino son relativamente estables pero la 
secuencia de reacciones involucradas en la reducción del grupo nitro a amino produce 
intcm1ediarios altamente reactivos como grupos nitrosos e hidroxilaminas (Spain, 1995). 

El mecanismo de un electrón para la reducción del grupo nitro produce un radical nitro anión, que 
puede ser oxidado al compuesto no reducido por el oxígeno molecular con la producción 
concomitante de superóxido. Es debido a este ciclo, que se ha llamado a las enzimas que 
catalizan la reducción de un electrón del grupo nitro como "enzimas sensitivas al oxígeno" 
(Bryant y De Luca, 1991 ). Estas reacciones son catalizadas por bacterias estrictamente anaerobias 
como C/ostridi11111 spp. bacterias facultativas como Escherichia co/i y Enterobacter spp, así como 
por plantas y animales. 

La reducción del grupo nitro por la adición secuencial de pares de electrones es "insensitiva al 
oxígeno" debido a que no se producen radicales. Las nitrorreductasas de este tipo convierten 
grupos nitro a hidroxilaminas o aminas por la adición de pares de electrones donados por 
reducción de nucleótidos piridina. La vía de reacción incluye derivados nitrosos, pero son 
diticiles de detectar debido a que son muy inestables y reactivos. La alta reactividad de los 
intermediarios nitroso e hidroxilamina son responsables de la toxicidad y carcinogenicidad 
atribuida a los compuestos nitroaromáticos (Weisburger, 1978). 

La fácil reducción del grupo nitro depende de la naturaleza de los otros sustituyentes del anillo y 
de la potencial reducción del ambiente. Los grupos electroaceptores activan la molécula para la 
reducción del grupo nitro, mientras que los grupos electrodonadores hacen al anillo más 
susceptible al ataque electrofilico. En el caso de los nitrotoluenos, la probabilidad de reducción se 
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incrementa y la probabilidad de ataque electrofilico disminuye cuando el numero de grupos nitro 
aumenta, por lo que la reducción de un grupo nitro del trinitrotolueno (TNT) es muy rápida bajo 
una variedad de condiciones, incluyendo aquellas donde prevalecen cultivos en crecimiento de 
bacterias aerobias. En contraste, la reducción de 2-amino-4,6-dinitrotolueno (ADNT) requiere de 
bajos potenciales rcdox; la reducción de 2,4-diamino-6-nitrotolueno (DANT) requiere un 
potencial redox abajo de -200 m V (Funk et al., 1993 ), debido a que las propiedades 
clectrodonadoras de los grupos amino incrementan la deficiencia de electrones de fainolécula. 
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Figura 1.1. Reducción de gruposnitro por mecanismos de uno o dos electrones. 
· (Fuente: Spain, 1995) 

1.2.3. Degradación microbiana de compuestos nitroaromáticos 

La degradación microbiana de compuestos nitroaromáticos homocíclicos puede ocurrir por vías 
metabólicas aerobias y anaerobias bajo los siguientes mecanismos: 

1. Reacción inicial de oxigenación produciendo nitritos . . 
2. Reducción inicial produciendo aminas aromáticas, que después puedenser metabolizadas 
3. Eliminación rcductiva completa del grupo nitro produciendo nitritos · . 
4. Reducción parcial del grupo nitro a hidroxilamina, la que después de un rearreglo, es 

metabolizada · 
5. Reducción del nitroaromático al aminoaromático correspondiente 

Los mecanismos del 1 al 4 corresponden a la degradación aerobia vías catecol y prCÍtocatehuato, 
donde las bacterias utilizan el compuesto como fuente de carbono y energía y en aigunos casos 
como fuente de nitrógeno. El mecanismo 5 corresponde ala degradación anaerobia de 
nitroaromáticos ( Marvin-Sikkcma y de Bont, 1994). 
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1.2.3.1. Remoción oxigcnolítica 

La remoción oxidativa del grupo nitro del núcleo aromático produciendo nitritos se ha 
demostrado en varias bacterias y en la degradación de varios nitroarómaticos (figura 1.2). Las 
enzimas responsables de remover el grupo nitro como nitrito han sido aisladas y purificadas en 
una cepa de Moraxella que degrada PNF por un ataque inicial oxígenasa que libera nitritos y 
acumula hidroquinona, requiriendo dos moles de NADPH para oxidar cada mol de PNF, siendo 
el mecanismo de reacción una monohidroxilación y la enzima una flavoproteina monooxígenasa 
(Spain y Gibson, 1991 ). La hidroquinona producida sirve como sustrato para la reacción de 
rompimiento del anillo catalizada por iones ferrosos dependientes de dioxígenasas; el producto es 
oxidado a ácido malcilacético que es reducido a P-cetoadipato, requiriendo cantidades catalíticas 
de NAO+. La cepa de Arthrobacter sp. degrada p-nitrofenol vía 4-nitrocatecol, produciéndose 
1,2,4-bencenotriol por reacciones iniciales y después es oxidado a ácido maleilacético. La enzima 
no ha sido estudiada (Spain, 1995). Bacterias como jlavobacteriwn sp. convierten el nitrofenol a 
nitrocatecol como paso inicial del ataque y algunas Pse11domo11as y Nocardia transforman el 
nitrobenceno a nitrocatecol. En algunos organismos convierten el nitroaromático a nitrocatecol 
catalizadas por enzimas codificadas por el plásmido TOL. En Nocardia sp ambas rutas están 
presentes, la predominancia de alguna depende de la presencia del plásmido TOL (Delgado et al., 
1992). La remoción oxigenolítica también se ha observado en nitroaromáticos con dos y tres 
grupos nitros. 
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Figura 1.2. Vía de degradación oxidativa del p-nitrofenol por Moraxel/a sp y 
Arthrobacter sp. (Fuente: Spain, 1995) 

TRsm CON 
li'AT 11: , •.· ·"'..,N l' ··-'···.l .c.'/ • .. ülV.i:! 

... _ .... - ..... -~-·-~----:. ;J_ 

12 



Compuestos nitroaromáticos 

1.2.3.2. Degradación de nitroaromáticos por reacciones iniciales de reducción 

Varios microorganismos degradan nitroaromáticos por reducción inicial del grupo nitro a una 
amina por nitrorrcductasas. La reducción procede vía grupos nitroso e hidroxilamina. El producto 
aminoaromático es después degradado en la presencia de oxígeno por anilina oxígenasas a 
amoniaco y catecol, el cual es después mineralizado por reacciones de rompimiento del anillo 
(figura 1.3). Esta vía involucra la degradación de nitrobenzoatos, nitrotoluenos y nitrofenoles. 
Algunas bacterias no son capaces de mineralizar nitroaromáticos completamente después de la 
reducción del grupo nitro, pero usan el amoniaco liberado como fuente de nitrógeno (Boopathy et 
al., 1993). 

YR NADPH ~R NADPH yr \. ·-r \_ , .. 
NADP NADP 

N02 NO HNOH 

NADPH cyR 02 y(H \. ·r \. ·r 
NADP NH3 

NI-12 OH 

Figura 1.3. Vía de remoción del grupo nitro de nitroaromáticos por reacciones iniciales de 
reducción. (Fuente: Marvin-Sikkema y de Bont, 1994) 

1.2.3.3. Remoción reductiva completa del grupo nitro 

Esta vía de degradación (figura 1.4) es caracterizada por la completa remoción reductiva del 
grupo nitro como nitritos y la fomrnción de un complejo hidruro de Meisenheimer indicando que 
la degradación empieza con un ataque nucleofilico sobre el anillo aromático (Lenke y 
Knackmuss, 1992). 

1.2.3.4. Degradación de nitroaromáticos vía reducción parcial y reacciones de 
reemplazamiento 

Una cuai1a vía degradación de nitroaromáticos empieza con la reducción del grupo nitro a 
hidroxilamina, y conversión de ésta a aminofenol (figura 1.5). Esta reacción equivale al arreglo 
de Bamberger. La reacción es catalizada por nitrorreductasas que requieren NAD(P)H como 
cofactor ya que estabiliza o activa la enzima. No se tienen evidencias claras del mecanismo. Se 
sugiere que la reacción procede vía arilnitreno (Groenewegen et al., 1992). Nishino y Spain 
( 1993 b) aislaron Pse11do111011as psewloalcalige11cs que desarrolla una conversión parecida. El 

TESlS r.ni\T 
FALLA DE; un1UEN 
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Compuestos nitroaromáticos 

organismo degradó nitiobenceno a hidroxilall1ihobenceno, pero no lo-éonviíffó -a catecof s-ino a 
aminofenol. Esta reacción mediada por enzimas es semejante al rearreglo químico de Bamberger. 

Ác. Pícrico 
Complejo hidruro de Meiscnhcimcr 

[Hj [H:J 

4,5-Dinitrohexanoato 
2,4-Dinitrofenol 

Figura 1.4. Vía metabólica propuesta para la remoción redudiva c~inpleta -de un grupo nitro del 
· ácido pícrico. (Fuente: Spáin; 1995) 

(a) 

NAO(l'Jll 
\ . • • 

NAD(I') 

TES.ti nrm 
FALLil D.b: ORIGEN 

( b) 

~º" 
011 

l 

~º" 
Nll 2 _ 

Figura 1.5. Vía metabólica propuesta para la degradación de nitroaromáticos por (a) reducción a 
hidroxilamina y (b) reacciones de reemplazamiento o rearreglos tipo Bambergcr. 

(Fuente: Zeyer y Keamey, 1984) 
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Co111p11estos nitroaromciticos 

1.2.3.5. Degradación anaerobia de compuestos nitroaromáticos 

Varios microorganismos son capaces de reducir el grupo nitro de nitroaromáticos pero son 
incapaces de mineralizarlo (Tabla 1.1). Las nitrorreductasas de estos microorganismos parecen 
tener un amplio espectro de sustratos (Marvin-Sikkema y de Bont, 1994). Bajo condiciones 
anaerobias las bacterias solo pueden transfommr el compuesto nitroaromático a aminoaromático, 
pero no pueden utilizarlo como fuente de carbono y nitrógeno (Spain, 1995). La reducción del 
grupo nitro ha sido en la mayor parte de los casos una reacción fortuita de varios sistemas 
enzimáticos de óxido-reducción, en otros casos se piensa que el nitroaromático actúa como 
aceptor final de electrones en sustitución del oxígeno molecular. Entre los sistemas enzimáticos 
que se han estudiado se encuentran (Blasco y Castillo, 1993): 

1. Cloroplastos iluminados con ascorbato-diclorofcnol lindofenol como reductor 
2. 1-1 2 - hidrogenasa y ferredoxina de Clostridi11111 pasteria1111111 y Veil/011ella alcalenses 
3. NAD(P)H nitro1Teductasas de Nocardia sp y Bacteroidesfragilis 
4. Nitrorreductasas extracelulares de bacterias anaerobias en el tracto intestinal 
5. Enzima sulfito reductasa de algunas especies de Desuifovibrio 
6. Ferredoxina reducida vía no enzimática 
7. Enzima responsable de la fotorreducción en Rhodobacter capsulatus 

Las reacciones de compuestos nitroaromáticos en sistemas anaerobios casi exclusivamente 
involucran la reducción del grupo nitro como se observó en la figura 1.5. Los avances más 
interesantes son los descubrimientos de que los cultivos puros de especies de Desuifovibrio y 
Clostridium proveen una nueva línea de enzimas responsables y mecanismos de reducción del 
grupo nitro en estos sistemas (Spain, 1995). Los compuestos nitro y azo aromáticos son altamente 
electro111icos y son fácilmente metabolizados bajo condiciones anaerobias produciendo aminas 
aromáticas; sin embargo los consorcios anaerobios generalmente no degradan las aminas 
aromáticas (Gorontzy et al., 1993; Brown y Laboureur, 1983; Tan, 2001 ), pero la mayoría de 
éstas son biodcgradadas bajo condiciones aerobias por ejemplo la anilina (Brown y Laboureur, 
1983; Ghccwala y Annachhatrc, 1997; O'Neill et al .. 2000 a), aminas aromáticas carboxiladas 
(Russ et al.. 1994; Stolz et al., 1992), aminas aromáticas cloradas (Loidl et al., 1990) y 
bcncidinas (Baird et al., 1977). 

Se ha reportado también que las aminas aromáticas con sustituciones carboxilo, hidroxilo y 
mctoxilo son potencialmente mineralizadas en consorcios metanogénicos y bajo condiciones 
sulfato reductoras (Kudlich et al.. 1996 y 1999; Razo-Flores 1997; Tan et al., 1999 a). Sin 
embargo en pruebas realizadas con 2 y 4-aminofenol, algunas veces son mineralizadas y otras son 
dejadas sin mctabolizar (Battersby y Wilson, 1989; O'Connor y Young, 1996). 

Cuando la complejidad de la amina aumenta por la introducción de grupos sulfonatos, halógenos 
o fcnilos con estructuras ramificadas, se reduce notablemente la capacidad degradativa de los 
microorganismos aerobios o anaerobios causando problemas de inhibición de los sistemas de 
tratamiento, originando compuestos con mayor toxicidad que los compuestos originales, por lo 
que se requieren más estudios acerca del destino y biotransfon11ación de las aminas aromáticas 
(Ficld et al., 1995; Lourern;:o et al., 2000). 
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Tabla 1.1. Microorganismos que reducen nitroaromáticos pero~no .16srnineralizan. 
(Fuente: Marvin-Sikkcma y de Bont, 1994) 

Microorganis1110 

Bacteroidesfragilis 
C/ostridi11111 clostridiiforme 
C/ostridium lept11r11 
C/oslridi11111 parap111rific11111 
C/ostridi11111 paste11ria1111111 

C/ostridi11111 pe1fi11gre11s 
C/ostridi11111 sp. 
Clostridium sp. Cepa WI 
De.rnifovibrio de.rnlfi1rica11s 
Desu/fovihrio gigas 
De.rn/(<Jl'ihrio sp. Cepa AS 
Dc.rnijr, .. ihrio sp. Cepa B 

Desu/.fovibrio sp. Cepa GB 
Des11/fococc11s 11111/ti\ 1ora11s 
De.\·u(frn·11u1c11/u111 urientis 
Des11/(<1r111ac11/11111 sp. GROL 
Enrerobacter c/ocae 
Esc/icrichia coli 

E.coli B-3468 
E. coli Blr 
Ha/oa11aerobi11111 praevale11s DSM 
2228 
!vletlta11obacteri11111for111icic11111 
J\fetlta11obaeteri11111 
thermoautotrophicum 
J\le1/ia11oc11//e11s o/de11/n1rge11sis 
A1etha11oge11i11111 1atio11is 
¡\f/ie1a11usarci11a barkeri 
J\Ic1/tanusarci11a .frisia 
J\fe1ha11osarcinll sp. Cepa KS2002 
1\fetlu111ospiril/11111 lumgatei 
Nocarclill sp. Cepa V 
Pse1ulo111011as acido1•ora11s A TCC 
15005 

Sustrato 

1 -nitropireno 
1-nitropireno, 1 ,3 y 1 ,6-dinitropireno 
1-nitropireno, 1,3 y 1,6-dinitropireno 
1 -nitropircno, 1,3 y 1 ,6-dinitropireno 
3-NF, 4-NF, 2,4-DNF, 4-NBA, 4-nitroanilina, 
TNT 
1-nitropireno, 1 ,3 y 1,6-dinitropireno 
1-nitropireno, 1 ,3 y 1 ,6-dinitropireno 
3-NF, 4-NF, 2,4-DNF, 4-NBA, 4-nitroanilina 
3-NF, 4-NF, 2,4-DNF, 4-NBA, 4-nitroanilina 
3-NF, 4-NF, 2,4-DNF, 4-NBA, 4-nitroanilina 
3-NF, 4-NF, 2,4-DNF, 4-NBA, 4-nitroanilina 
TNT, 2,4-DNF, 2,4-DNT, 2,6-DNT 

3-NF, 4-NF, 2,4-DNF, 4-NBA, 4-nitroanilina 
4-NF 
4-NF 
3-NF, 4-NF, 2,4-DNF, 4-NBA, 4-nitroanilina 
4-Cl-2-NF 
TNT, 4-NBA, nitrofurazona, nitrofurantoina, 
dinitrotolueno 

Me-4-NBA 
Mc-4-NBA 
NB, 2-NF, 3-NF, 4-NF, nitroanilina, 2,4-DNF, 
2,4-dinitroanilina 
3-NF, 4-NF, 2,4-DNF, 4-NBA, 4-nitroanilina 
3-NF, 4-NF, 2,4-DNF, 4-NBA, 4-nitroanilina 

3-NF, 4-NF, 2,4-DNF, 4-NBA, 4-nitroanilina 
3-NF, 4-NF, 2,4-DNF, 4-NBA, 4-nitroanilina 
3-NF, 4-NF, 2,4-DNF, 4-NBA, 4-nitroanilina 
3-NF, 4-NF, 2,4-DNF, 4-NBA, 4-nitroanilina 
3-NF, 4-NF, 2,4-DNF, 4-NBA, 4-nitroanilina 
3-NF, 4-NF, 2,4-DNF, 4-NBA, 4-nitroanilina 
1,4-DNB 
4-NBA, 3-CINB 

Referencia 

Kinouchi and Ohnishi. J 983. 
Rafii el ni .• 1991. 
Ralii t!tnl .. 1991. 
Ralii elu/., l'J91. 
Gorontzyet fl/., 1993~ 
McCormick c1 ni. 1976. 

Ralii el al., 1991. 
Ralii et ni .. 1991. 

Gorontzyetn/., 1993. 
Gorontzy el al., l 993. 

Gorontzy l'I al., 1993. 

Gorontzy el al .. 1993. 

Boopathy .i ni .• 1993; Boopalhy 
and Kulpa, 1993. 
Gorontzy et ni .. 1993. 

Gorontzy el ni., 1993. 
Gorontzy et ni., 1993. 
Gorontzy t'I t1/., 1993. 

llcunink and Rcm, 1990. 

McCom1ick el ni., 1976; J>ctcrscn 
el ni.. 1979; "fñijsscn and 
l lcndcrson 1973 
Kitamura et ni., 1983. 

Kitamura el ni .. 1983 
Oren e/ni .. 1991. 

Gorontzy et al., 1993. 
Gorontzyct al., 1993. 

Gorontzy et ni .. 1993. 
Gorontzy et ni., 1993. 

Gorontzyet al., 1993. 

Gorontzyct ni .. 1993. 
Gorontzy et ni., 1993. 

Gorontzy et ni., 1993. 

Villanucva, 1964. 
Schackrnann and Mullcr, 1991. 

Pse11do111011t1s llcruginosa ATCC 4-NBA. 3-CINB 
17933 

Schackrnann and Mullcr. 1991. 

Psew/011101ws puticla ATCC 23937 
Pse11c/0111011as sp. Cepa CBS3 

Psc11c/0111011a.1· sp. C.:pa FR2 
Rlwdohactcr caps11/at11s E 1 FI 
Rlwdotor11/<1 g/111i11is 
Spornhalohacter 111ari.\'lllDr11ti 
ATCC 35420 
l'eil/011e!!C1 alct1/e11.1·ce11s 

4-NBA, 3-CINB Schackmann and Mullcr, 1991. 

2-, 3-, 4-CINB, 2-NBA, 3-NBA, 4-NBA, 2-NF, 3- Schackmann and Mullcr, 1991. 

NF, 4-NF, 1-CJ-2,4-DNB, TNT 
TNT McCormick et ni., 1976. 

2,4-DNF, 2-NF, 3-NF, 4-NF 131asco and Caslillo, 1992. 
2,3-DNT, 2,4-DNT, 3,4-DNT, 2,5-DNT Kozukaetn/., 1978. 
2-NF, 3-NF, 4-NF, NB, nitroanilina, 2,4-DNF, Oren eta/., 1991. 

2,4-dinitroanilina 
TNT McC"ormick c•t ni., 1976 
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1.2.4. Bioclcgradación de nitrofcnolcs 

Los nitrofenoles están entre los más importantes y versátiles compuestos orgánicos industriales. 
Son ampliamente utilizados como materia prima o intennediarios en la fabricación de 
explosivos, fannacéuticos, plaguicidas, pigmentos, colorantes, preservadores para madera y 
plásticos. Los nitrofenoles pueden ser producidos inadvertidamente por la hidrólisis de varios 
plaguicidas organofosforados, como paratión o bien por fotodegradación de plaguicidas que 
contienen nitrofcnol. Son resultado de Jos procesos naturales en la biosfera y contaminantes 
comunes en varios ecosistemas en países desarrollados (Uberoi y Bhattacharya, 1997; Blasco y 
Castillo, 1992). 

Entre los nitrofenoles los 2-nitrofenol (2-NP), 4-nitrofcnol (4-NP) y 2,4-dinitrofenol (2,4-NP) son 
considerados como contaminantes prioritarios por la Agencia de Protección al Ambiente de los 
Estados Unidos (U.S. E.P.A.). La producción anual de 4-NP es de 20 millones de kg. (U.S. 
E.P.A., 1980). Estos compuestos tienen un significativo riesgo a Ja salud y al ambiente, ya que 
presentan actividad mutagénica o carcinogénica y pueden bioacumularse en Ja cadena 
alimenticia, debido a que actúan como agentes desacoplantes en la fosforilación oxidativa 
(Donlon et al., 1996) esto es, pem1iten el transporte electrónico, pero impiden la fosforilación del 
ADP a ATP, por lo que se dice que desacoplan las reacciones que producen energía de las que la 
conservan (Lcningcr, 1978). Las concentraciones que afectan el metabolismo celular son más 
bajas de 1 O µM (Schwarzenbach et al., 1988). En la tabla 1.2 se presentan las principales 
características de estos compuestos. La toxicidad de los nitrofcnoles disminuye en el orden 2,4-
dinitrofcnol >4-nitrofcnol, >2 y 3-nitrofenol (Haghighi et al .. 1995). 

La biodegradabilidad y toxicidad de los nitrofcnoles a sido reportada en trabajos previos 
(Haghighi et al., 1995; Uberoi y Bhattacharya, 1997; O'Connor y Young, 1996), en estos 
estudios los procesos fueron altamente modificados por reducción debido a la inapropiada 
selección de sustratos. La mayoría de los autores usaron medio anaerobio conteniendo sulfuros, 
agentes químicos reductores, que transfomrnn compuestos nitroarómaticos, por lo que las 
bacterias fueron expuestas solo momentáneamente al compuesto tóxico. Boophaty ( 1994), 
sugirió que las bacterias metanogénicas mejoraron la reducción de compuestos nitroaromáticos 
en condiciones anaerobias, siendo esta reducción la primera etapa de degradación de los 
compuestos nitroaromáticos, siempre y cuando estuviera presente el donador y aceptor de 
electrones adecuado. 

La toxicidad de estos compuestos a los microorganismos, junto con su naturaleza recalcitrante 
( Field et al., 1995), es problemática para la efectividad del tratamiento biológico. Estos 
compuestos son reducidos por consorcios microbianos en condiciones anaerobias a aminas 
aromáticas pero generalmente no son degradados, sino que es una reacción que disminuye la 
toxicidad mediada por ciertas enzimas y/o cofactores; (Hallas y Alexander, 1983; Johnson y 
Young, 1983; Boyd et al., 1983; O'Connor y Young, 1989 y 1996; Gorontzy et al., 1993; Razo
Flores et al., 1996; Don Ion et al., 1995 y 1996); sin embargo, esta reducción incrementa la 
susceptibilidad de la molécula aromática para la degradación aerobia (Diekel et al., 1993; Brown 
y Laboureur 1983). 
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Tabla 1.2. Principales características de Jos nitrofenoles 

Característica 
Fórmula empírica 

Peso molecular (g/mol) 
Otros nombres 

Clasificación 

Propiedades fisicas 

Números de código 

Usos 

Límite máximo 
pem1itido: 

2-nifrofenol 

C61-ls03N 

139.U 
1) J-hidroxi-2- -

nitrobcnceno 
2)-o~nitrofCnol 
3) 2-nitrofcnol 

Sustancia peligrosa 
(EPA) 

Sólido cristalino de color 
ligeramente amarillento, 
funde a 44-45ºC, Peso 
específico=l .657 (20ºC). 
punto de ebullición 
214ºC. Solubilidad en 
agua 2100 mg/L a 20 ºC, 
coeficiente de partición 
log.octanol/agua=l .76 

CAS 888-75-5 
RTECS SM210000 
UN 1663 

Síntesis orgánica y en la 
elaboración de 
plaguicidas 

a) Protección de la vida 230 ~tg/L 
acuática de agua dulce 

b) Protección de la vida 4 580 µg/L 
acuática de agua salada 

c) Protección de la salud 70 µg/L 
--1 llUI L~,_........ /""("'•"':' 

u.:11.Jlu . 11 ,,.,. 1 
FALLA Dt: uni.U.~N . --------' 

4-nitrofenol -- - ------- 2,4-dinitrofenol 

C61-ls03N 

139.11 
1) 4-hidroxi-

· nitrobenceno 
2) p-nitrofcnol 
3) 4-nitrofcnol 

Sustancia peligrosa 
(EPA) 
Desecho peligroso 
(EPA) 
Sólido cristalino de color 
amarillo pálido, con 
ligero olor aromático -
dulce, punto de 
ebullición de 279ºC, 
punto de fusión=l 14.9 
ºC, solubilidad en agua 
16000 mg/L a 25 ºC; 
coeficiente de partición 
log.octanol/agua= 1.91 

CAS 100-02-7 
RTECS SM2275000 
UN 1663 

Síntesis de materia 
colorante y otros 
intermediarios y 
plaguicidas 

230 µg/L 

4 580 µg/L 

70 ~tg/L 

C61-l•OsN2 

184.11 
1) l -hidroxi-2,4-

dinitrobenccno 
2) DNP 
3) Aldifen 
4) 2,4-DNP 
Sustancia peligrosa 
(EPA) 
Desecho peligroso 
(EPA) 
Existen 6 isómeros del 
dinitrofenol, el más 
importante 
industrialmente es el 2,4-
dinitrofcnol. Es un 
explosivo, sólido, 
cristalino amarillo, funde 
al 14-l 15ºC, solubilidad 
en agua a 18 ºC, 5600 
mg/L, coeficiente de 
partición 
log.octanol/agua=l .53 
CAS 51-28-5 
RTECS SL 280000 
UN 0076 
UN 1599 (Solución) 
Obtención de colorantes, 
especialmente colores de 
azufre, ácido pícrico, 
ácido picrámico, 
conservación de 
tablones, punto de 
partida del revelador 
fotográfico amidol 

230 µg/L 

4 850 µg/L 

70 µg/L 
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Se ha observado que una etapa anaerobia biotransforma los nitrofenoles (reduc~iÓ~ d-~I grupo 
N02 ) a aminofenoles, sin embargo el consorcio anaerobio no siempre mineraliza el derivado 
amino y la mineralización depende del tipo de inóculo usado. 

En un estudio realizado por Razo-Flores ( 1997), cuando usó un lodo granular no aclimatado no 
observó mineralización del PAF; sin embargo la aclimatación previa del lodo a 2-nitrofenol, 
mineralizó el PAF. Don Ion et al., ( 1996), reportaron la mineralización parcial (22 %) del PAF en 
condiciones anaerobias, usando una mezcla de ácidos grasos volátiles como co-sustrato. 

Uberoy y Bhattacharya ( 1997), reportaron que los nitrofenoles fueron mas inhibitorios a la 
utilización de acetato que a la utilización de propionato y que la alta concentración de SSV 
produjo efectos tóxicos menos severos en los metanógenos. Varias evidencias indican que los 
mctanógenos acetoclásticos son más sensitivos a los compuestos aromáticos tóxicos que los 
metanógcnos hidrogenotróficos. En apariencia los metanógenos son más sensibles a la presencia 
de nitroaromáticos que las bacterias su) fatorreductoras (Gorontzy et al., 1993). 

Roldán et al., ( 1998), estudiaron la bacteria fototrópica Rhodohacter capsula tus para la 
destoxificación de PNF y demostraron que el proceso es facilitado por la adición de sustratos 
adicionales como acetato, para incrementar la masa celular y de esta manera disminuye la 
proporción de p-nitrofcnol/masa celular y la relativa toxicidad del p-nitrofenol. Recientemente se 
ha investigado la iníluencia de una fuente alterna de compuesto tóxico como el fenol sobre la 
actividad degradativa de cepas puras como Nocardioides sp NSP41 en cultivos en suspensión y 
células inmovilizadas en alginato de calcio y reportaron mejor actividad éstas últimas 
considerando que es posible su uso en el tratamiento de cíluentes industriales debido a la 
simultánea degradación de fcnol y PNF (Cho et al., 2000). 

Se han realizado varios estudios que demuestran la biodegradabilidad de nitrofenoles ya sea por 
vía aerobia o anaerobia. Estos compuestos son degradados por bacterias heterotróficas y 
consorcios bacterianos, a través de vías metabólicas que incluyen procesos oxidativos y 
rcductivos. 

1.2.4.1. Vía metabólica oxiclativa 

Unas cuantas bacterias aerobias del género Pse11do111011as han degradado nitrofenoles en cultivos 
puros, (Spain et al., 1984; Zeyer y Keamey, 1984; Zeyer et al., 1986; Bruhn et al., 1987; 
Hcitkamp et al., 1990; Nishino y Spain, 1993 a) en este proceso el grupo nitro es liberado como 
nitrito y después el anillo aromático es oxidado. Esta vía oxidativa (figura 1.2) es catalizada por 
oxígcnasas, caracterizadas en las especies de Pseuclomonas (Zeyer et al., 1986). Estas bacterias 
usan las siguientes estrategias para la remoción o transformación del grupo nitro: 

a) Eliminación del grupo nitro catalizada por monooxígenasas 
b) Inserción de dos grupos hidroxilos seguida de la eliminación del grupo nitro como 

nitritos, catalizada por una dioxígenasa 
e) Reducción parcial del grupo nitro a hidroxilamina, que es el sustrato para el rearreglo o 

reacción hidrolítica y eliminación de amonio 
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d) Reducción parcial . del anillo aromático -para -fonüar un complejo Mi:isenheiÍner y 
subsecuente eliminación del grupo nitro como nitrito 

1.2.4.2. Vía metabólica rcductiva 

La destoxificación microbiana de nitrofenoles por reducción del grupo nitro al derivado amino 
correspondiente en condiciones anaerobias, ha sido extensamente estudiada a nivel fisiológico, 
(McCom1ick et al .• 1976; Hallas y Alexander, 1983; Johnson y Young, 1983; Boyd et al., 1983; 
Blasco y Castillo, 1993; Boopathy, 1994; Donlon et al., 1995; O'Connor y Young, 1996; Razo
Florcs et al.. 1996; Ubcroi y Battacharya, 1997; Schcnzlc, 1997; Kadiyala y Spain, 1998) pero 
sólo unos cuantos estudios han caracterizado las enzimas involucradas (Blasco y Castillo, 1993; 
Schenzle et al., 1997); las bacterias involucradas en su metabolismo son sulfato-reductoras, 
reductoras de nitratos y metanogénicas. El mecanismo propuesto para la reducción del PNF a 
PAF es el siguiente: 

o 

º""Ñ~o 11 H'-..._N/OH H""N/H N 

9 2c/H+ 9 2e/I-.+ 9 2elll 9 - Olr - OH-

01-1 OH 01-1 OH 

Figura 1.6. Vía metabólica reductiva para Ja biotransfom1ación del p-nitrofenol. 
(Fuente: Marvin-Sikkema y c:Íe Bont, 1994) 

Las bacterias anaerobias y aerobias que se han reportado como degradadoras de nitrofenoles 
son mostradas en las tablas 1.3 y 1.4. 
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Tabla·l :3 .. Bacterias anaerobias degradadoras de nitrofenófos: 

Bacterias anaerobias~ · ·Compuesto reducido •Referencia 

Veil/onel/a a/kalescens 2, 3, y 4-nitrofenol Me Ccmnick et ál., 1976. 
2,4-dinitrofenc:il 

Halaii/C1e1;obi11ni pl'llevalei1s·dsm, 2268' 2, 3 y °4~nitrofenoJ ··· 
2,4-dinitrofenol 

Rlzodobacter capsulatus 2, 3'y 4-nitrofenol 
2,4-dinitrofenol 

'¡las~o~an~: C~stillo, .· 1992 ·y 
'1993 .. ; R.01dán, 1998. 

Sporolwlobacter marismoriui 2 y 3-nitrofenol Gor8ntzye1.a1.; 1993. 

Boopathy; 1994. Metlw11ococc11s 2,4-dinitrofen8i 

Ralstonia elllroplza JMP 134 3-nitrofenoJ. 

Tabla 1 A. Bacterias aerobias degradad~rasde 'riitrofenoles. 

Bacterias aerobias Compuesto reducido Referencia 

A rthrobacter sp. 4-nitrofenol Spain et al., 1984; Jain et al., 1994. 

Pseudomonas pulida B2 2-nitrofenol Zeyer el al., 1986. 

F/avobacterium sp 4-nitrofenol Wiggins et al., 1987. 

Pseudomas sp N268 2,4-dinitrofenol Bruhn,1987. 

Cory11ebacterh1111 sp 4-nitrofenol Zaidi et al., 1988 

Pseudomonas plllida 4-nitrofenol Spain et al., 1984; Zeyer and Keamey, 
1984. 

Ja11tlzi11obacterium sp 2,4-dinitrofenol Hess et al., 1990. 

Pseudomonas putida js449 4-nitrofenol Nishino and Spain, 1993 a. 
Acti11omiu111 2,4-dinitrofenol Hess et al., 1990 

1'-loraxella sp 4-nitrofenol Spain and Gibson, 1991. 

/3acil/11s splzoericus 4-nitrofenol Kadiyala ancl Spain, 1998. 

1.2.5. Degradación aerobia de aminas aromáticas 

En los procesos aerobios las aminas aromáticas son biodegradadas al incorporarse el oxígeno 
molecular al anillo aromático por medio de enzimas mono o dioxígenasas antes del rompimiento 
del anillo y después el oxígeno sirve como aceptor final de electrones (O'Neill et al., 2000 a). El 
mecanismo que sigue la mineralización de las aminas es primero la hidroxilación y luego la 
desaminación oxidativa o bien la desaminación oxidativa es la primera etapa metabólica seguida 
de una hidroxilación posterior, debido a que el grupo amino es el centro de reacción primario de 
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los derivados aminoaromáticos. El anillo aromático es abierto solo después cae que el grupo 
amino ha sido eliminado y reemplazado con un grupo hidroxilo. 

Muchas aminas aromáticas presentan acoplamiento oxidativo (polimerización) en ambientes 
aerobios, lo que hace difícil su biodegradación requiriendo tiempos largos para que la población 
bacteriana adquiera habilidad degradativa. Los grupos hidroxilo en posición orto al grupo 
amino en el anillo aromático favorece la auto-oxidación de estos compuestos en presencia de 
oxígeno (Field et al., 1995). Sin embargo los aminofenoles son considerados compuestos 
realmente biodegradables a pesar del efecto negativo del gmpo amino sobre la velocidad de 
reacción. Este efecto negativo no puede ser atribuido solo a los efectos electrónicos, sino también 
a su complejo metabolismo. Las velocidades de degradación que presentan los aminofcnolcs en 
cultivos aerobios mixtos son del orden de 1 O - 20 mg/L-h (Pitter y Chudoba, 1990). 

1.2.5.1. Auto-oxidación de aminas aromáticas 

Algunas aminas aromáticas como fenilendiaminas, aminofenoles, aminonaftol y ácido 
o-amino-hidroxinaftalensulfónico tienden a auto-oxidarse bajo condiciones aerobias (Haller 
1978; Kudlich et al., 1999). La auto-oxidación implica un proceso en el cual el oxígeno reacciona 
con los productos aromáticos vía radicales libres, resultando la fomrnción de olígomeros y 
polímeros coloreados (Tan, 2001 ). Los olígomeros inicialmente formados pueden tener efectos 
tóxicos y mutagénicos (Field et al., 1995). El proceso de auto-oxidación elimina las aminas 
aromúticas y los compuestos producidos son más recalcitrantes a la degradación biológica. Para 
prevenir este proceso los microorganismos aerobios y anaerobios integrados en una biopelicula 
junto con un ca-sustrato (Zitomer y Shrout, 1998) pueden crear las condiciones óptimas para 
mantener bajas concentraciones y difusión de oxígeno, por lo que pueden crearse micronichos 
anaerobios y aerobios (Costerton et al., 1994), que pueden llevar acabo la reducción de 
nitroaromáticos y la oxidación de las aminas aromáticas fomiadas, siempre y cuando existan los 
donadores y aceptorcs de electrones adecuados, evitando de esta fomrn el proceso de auto
oxidación de las aminas fomrndas (Field et al., 1995). 
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1.3. COLORANTES AZO 

1.3.1. Colorantes en el ambiente 

Los colorantes azo son compuestos químicos xenobióticos caracterizados por la presencia del 
cromóforo azo (-N=N-), considerados el más grande e importante grupo de colorantes orgánicos 
debido principalmente a su síntesis relativamente sencilla, a su versatilidad estructural, su 
habilidad para enlazarse a la mayoría de fibras sintéticas y naturales y a su potencial para cubrir 
completamente el espectro visible (Meyer, 1981; Seshadri y Bishop, 1994; Lourenc;:o et al., 
2000). De la producción mundial anual de colorantes, estimada en 1 millón de toneladas en 1994, 
más del 50 o/o son colorantes azo, representando la clase más grande y versátil que se usa 
actualmente, de los cuales más de 2 000 s011 usados en las industrias textil, de la piel, de 
plásticos, del papel, de farmacéuticos, de cosméticos y alimentos (Stolz, 2001). 

Los colorantes azo se dividen en monoazo, diazo y triazo dependiendo del número de enlaces azo 
que tenga el compuesto. El grupo azo es sustituido con grupos benceno o naftaleno, los cuales 
contienen diferentes sustituycntes como grupos cloro (Cl), metilo (CH3), nitro (N02), amino 
(NI-1 2), hidroxilo (OH), ácido sulfónico (HS03 ) y carboxilo (COOH). Por su aplicación se 
clasifican en: aniónicos (ácidos y básicos), directos, reactivos, dispersos y pigmentos (figura 1.7). 
De esta clasilicación, los colorantes dispersos han sido los más usados desde principios de los 
70's, atribuyéndose su crecimiento al hecho de que son los únicos colorantes que pueden 
utilizarse para el teñido de libras de poliéster, acetato, nylon y acrílico (Meyer, 1981; Cruz y 
Buitrón, 2000). En la categoría de colorantes dispersos la clase monoazo ha sido la de mayor 
crecimiento calculándose su uso en un 70 % del total de colorantes (Weber y Adams, 1995). 

Los colorantes generalmente se liberan al ambiente por medio de dispersiones o soluciones 
verdaderas en efluentes industriales, siendo las principales fuentes la industria textil y la industria 
de manufactura de colorantes y pigmentos. Para evaluar la contaminación ambiental por 
colorantes se deben considerar varios factores (Meycr, 1981 ), entre los que destacan: 

• Las cantidades descargadas 
• La toxicidad a los peces 
• La toxicidad a los microorganismos en la naturaleza y en las plantas de tratamiento de 

aguas residuales 
• La acumulación en la naturaleza y en la cadena alimenticia 

La industria textil consume aproximadamente dos tercios de la producción total de colorantes, 
que son usados para el proceso de teñido de textiles y se estima que la cantidad de colorante 
perdido que no se lija a las libras, depende de la clase de colorante usado, variando del 2 % 
cuando se usan colorantes básicos al 50 % cuando se usan colorantes reactivos (O'Neill et al., 
2000 a). Estas cantidades perdidas de colorante son descargados en las aguas residuales de los 
sistemas de tratamiento o al ambiente en forma de dispersión o solución verdadera en efluentes 
industriales (Chudgar, 1985; Stolz, 2001 ). 

El estado del arte para el tratamiento de aguas residuales conteniendo colorantes son técnicas 
físico-químicas como adsorción, precipitación, oxidación química, fotodegradación, filtración por 
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membrana, concentración e incineración, que tienen serias re~triccione~ como métodos 
económicamente factibles para la decoloración de aguas residuales textiles, debido a elevados 
costos, formación de productos peligrosos o altos requerimientos de energía, lo que ha generado 
un creciente interés en el uso de sistemas biológicos para el tratamiento de este tipo de aguas 
residuales (Meyer 1 981; Stolz, 2001 ). 

n:N······ N.···· < ·> w,· o .... ·. 
' -= 
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Figura 1. 7. Clasificación de colorantes azo por su aplicación. (Fuente: Mcyer, 1981) 
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1.3.2. Toxicidad de los colorantes azo 

La toxicidad de colorantes azo empezó a ser investigada debido a su uso en alimentos. La 
carcinogénicidad de derivados del aminobenceno llego a ser de interés primordial iniciando una 
considerable actividad de investigación. En estudios realizados por Ja ADMI (American Dye 
Manufacturers Institute) y la ETAD (Ecological and Toxicological Association of the Dyestuffs 
Manufacturing Jndustry). revelaron que los colorantes y pigmentos no son considerados 
compuestos químicos peligrosos con excepción de los colorantes de la bencidina y ciertos 
colorantes catiónicos del tipo de trimetilmetano (Meyer, 1981). 

La toxicidad a los microorganismos fue estudiada analizando sus efectos sobre digestores 
anaerobios, lodos aireados y sobre Ja oxidación de materia orgánica en una corriente (a baja 
concentración de microorganismos). Los efectos inhibitorios sobre la actividad y crecimiento de 
microorganismos fue encontrada en particular, con altas concentraciones de colorante, con 
algunas especies catiónicas (trifenilmetanos) aún a bajas concentraciones. 

Otro aspecto importante es la acumulación de colorantes y pigmentos y su destino final que no 
está muy bien definido. En trabajos realizados en la industria textil revelaron que el destino 
depende de la estmctura del colorante y de mecanismos de adsorción no controlados (Meyer, 
1981 ). Aún a muy bajas concentraciones, los colorantes azo solubles pueden causar problemas 
de color en las descargas. Aunado a los efectos estéticos negativos ciertos colorantes azo y sus 
productos de transfomiación han mostrado ser tóxicos y en algunos casos estos compuestos son 
carcinógenos y mutagénicos por lo que su emisión debe evitarse (Tan, 2001 ). 

Los colorantes normalmente no son citotóxicos, mutagénicos o carcinógenos, pero las an1inas 
formadas durante la digestión anaerobia pueden tener estas características (Harmer y Bishop, 
1992). 

En Alemania en 1996, se prohibieron 200 de 2000 colorantes azo que representaban un riesgo a 
la salud, ya que producían aminas aromáticas tóxicas que se ha comprobado son carcinogénicas 
a humanos y animales. Las aminas aromáticas producidas fueron del tipo de la bencidina, 3,3-
dinitrobencidina, p-aminoazobenzol, o-tolidina, y diclorobencidina, que son producto de la 
reducción anaerobia de colorantes (Wennemer, 1996). 

1.3.3. Bíodegradación de colorantes azo 

Los colorantes azo generalmente se consideran compuestos xenobióticos muy recalcitrantes a los 
procesos biodcgradativos. Sin embargo en los últimos años se ha demostrado que varios 
microorganismos son capaces, bajo ciertas condiciones ambientales, de transformar colorantes 
azo a productos no coloreados y en algunos casos mineralizarlos completamente (Stolz, 2001 ). 
La degradación de colorantes azo puede ocurrir en sistemas aerobios y anaerobios. En la 
degradación microbial de colorantes azo, el proceso inicial es su decoloración. El enlace azo 
altamente clcctro!ilico debe ser abierto para que la decoloración tome lugar (Rajaguru et al., 
2000) resultando la formación de aminas aromáticas como productos finales, que después son 
degradados por microorganismos aerobios (Kulla, 1981; Dickel et al., 1993). 
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Bajo condiciones aerobias ni los lodos activados (Shaul et al., 1991) ni los aislamientos 
bacteriales aerobios fueron capaces de degradar colorantes azo (Wuhrmann et al., 1980). Se han 
investigado vías degradativas para algunos colorantes modelo que han mostrado una real 
mineralización a C02 • Se han descrito procesos reductivos para algunas bacterias aerobias que 
pueden crecer con compuestos azo. Los microorganismos específicamente adaptados sintetizan 
azorreductasas que reductivamente rompen el grupo azo en presencia de oxígeno molecular. La 
reacción de reducción es más común originando el rompimiento del enlace azo en condiciones 
anaerobias. Estas reacciones usualmente ocurren con actividades específicas bajas pero son 
extremadamente inespecíficas respecto a los organismos involucrados y a los colorantes azo 
transfomiados. En estos procesos anaerobios inespecíficos se involucran mediadores redox de 
bajo peso molecular (por ejemplo ílavinas y quinonas) que son enzimáticamente reducidas por las 
células (o químicamente reducidos por reductores en el ambiente). Estos compuestos mediadores 
reducen el enlace azo mediante una reacción puramente química. Las aminas que se fom1an en el 
curso de estas reacciones pueden ser degradadas aeróbicamente, por lo que se han realizado 
varios procesos anaerobios/aerobios continuos a escala laboratorio para el tratamiento de aguas 
residuales conteniendo colorantes azo (McMullan et al., 2001). 

1.3.4. Vías de degradación 

1.3.4.1. Vías metabólicas aerobias 

Los colorantes azo son resistentes a la biodegradación aerobia en plantas de tratamiento 
convencionales (Pagga y Brown 1986; Shaul et al., 1991). La recalcitrancia de los colorantes azo 
a los procesos biológicos degradativos originan una severa contaminación de ríos y agua 
subterránea en las áreas con alta concentración de industrias de colorantes (Stolz, 2001 ). 

La decoloración y degradación bacteria! de colorantes textiles ha sido manifestada por algunas 
cepas particularmente del tipo de especies de Streptomyces y bacterias gram negativas como 
SjJ'1i11go111011as cl1lorop'1e110/ic11s que producen peroxidasas (McMullan et al., 2001 ). La 
oxidación de colorantes azo por Streptomyces chromofuscus A 11 involucra una peroxidasa 
cxtracclular con especificidad limitada al sustrato que produce cantidades insignificantes de 
14CO~ a partir de un colorante azo de relevancia industrial marcado con 14C (Paszcynski et al., 
1992); la vía de degradación y decoloración fue propuesta por Goszczynski et al., (1994), donde 
las peroxidasas convierten el colorante azo a un radical catión susceptible a un ataque 
nucleof1lico de agua o peróxido de hidrógeno. Lo que origina el rompimiento del enlace azo 
simétrica y asimétricamente para producir intermediarios que subsecuentemente sufren varias 
reacciones redox antes de producir intem1ediarios más estables (figura 1.8). 

Con excepción de los actinomicetes, el aislamiento de bacterias aerobias capaces de decolorar y 
degradar colorantes principalmente del tipo de colorantes azo sulfonados es difícil. En trabajos 
realizados por Zimmermann et al., ( 1984), con análogos carboxilados de compuestos azo 
sulfonados que fueron utilizados aeróbicamente como fuente de carbono y energía por bacterias 
pre-adaptadas. Las azorreductasas insensitivas al oxígeno, naranja 1 azorreductasa [NAD(P)H: 
l-(4'-sulfofenilazo)-4-naftol oxidorreductasa] y naranja JI azorreductasa [NAD(P)H:l-(4'
sulfofenilazo)-2-naftol oxidorreductasa], fueron purificadas y caracterizadas de una cepa de 
Psc11do111011as K24. 
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Figura 1.8. Vía metabólica propuesta para la degradación catalizada por peroxidasas de 
colorantes sulfonados azo. (Fuente: Goszczynsky et al., 1994) 

Estas enzimas han sido clasificadas como la misma enzima conocida como azobcncenrreductasa 
EC 1.6.6.7 (Zimmermann et al., 1984). La habilidad de bacterias para metabolizar otra clase de 
colorante ha sido de interés pero con poco éxito. Recientemente Samaik y Kanekar (1999) 
describieron la mineralización aerobia de los colorantes trimetilmetano y metilvioleta por una 
cepa de Pse11domo11as me11doci11a MCM 8-402. El mctil violeta fue usado como única fuente de 
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carbono y energía. En estudios preliminares mostraron que P. mendocina degradó el colorante vía 
metabolitos no identificados, a fenol vía ác. 13-cetoadípico. 

La utilización de cultivos mixtos para la degradación aerobia de colorantes azo (ácidos y 
básicos) ha sido reportada por varios autores (Jiang y Bishop 1994; Coughlin et al .. 1997). 
Quezada et al., (2000), estudiaron los colorantes Ácido Rojo 151 y un efluente industrial 
conteniendo una mezcla de colorantes Azul Básico 41, Rojo Básico 46 y 16, y Amarillo Básico 
28 y 19 en un biofiltro aerobio operado en SBR y demostraron que el uso de sistemas periódicos 
es una buena alternativa para aclimatar microorganismos para tratar aguas residuales de origen 
textil, alcanzando la mineralización del colorante aunque con bajas velocidades de degradación. 

1.3.4.2. Vías metabólicas anaerobias 

Bajo condiciones anaerobias se han reportado varias bacterias que realmente decoloran colorantes 
azo. La etapa inicial de la degradación anaerobia de colorantes azo se efectúa con el 
rompimiento reductivo del enlace azo, lo que origina la decoloración y la producción de aminas 
aromáticas incoloras potencialmente tóxicas, mutagénicas y carcinógenas. La reducción es 
catalizada por enzimas citoplasmáticas solubles con baja especificidad de sustrato llamadas 
azorreductasas. Las enzimas facilitan la transferencia de electrones vía flavinas solubles al 
colorante azo, que después es reducido. El papel de estas enzimas no es bien conocido 
(McMullan et al., 2001). 

El rompimiento rcductivo del enlace azo sigue la reacción (Wuhrmann et al., 1980): 

Donde R1 y R2 son grupos fenilo y naftol. Los productos de la degradación pueden ser después 
degradados bajo condiciones aerobias. En un estudio realizado por Meyer (1981), estudió 14 
compuestos azo y mostró que el modelo mostrado en la figura 1.9 corresponde al rompimiento 
reductivo del enlace azo, separando e identificando por cromatografia las aminas producidas del 
rompimiento rcductivo del enlace azo. El autor no observó la descomposición posterior de las 
aminas fonnadas bajo condiciones anaerobias, pero sugiere que para un tratamiento efectivo del 
agua residual, el oxígeno puede ser introducido después de esta etapa en un proceso de dos 
etapas, ya que los compuestos aromáticos pueden ser degradados bajo condiciones aerobias vía 
hidroxilación y apertura del anillo. 
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Figura 1.9. Sistema modelo para la degradación anaerobia de colorantes azo. 
(Fuente: Meyer, 1981) 

NH 2 

La reducción anaerobia de colorantes azo es relativamente fácil de alcanzar pero su 
mineralización es dificil. Donlon et al., (1997), reportaron la mineralización parcial del colorante 
azo Naranja Mordante 1 por lodo granular metanogénico en un reactor UASB continuo, 
obteniendo la mineralización de sólo un compuesto producto del rompimiento del enlace azo, el 
ácido 5-aminosalicílico, mientras el otro producto ( 1,4-fenilendiamina) se acumuló en el reactor. 

Con relación a los microorganismos que son capaces de reducir compuestos azo bajo condiciones 
anaerobias, se encuentran bacterias anaerobias del tipo de Bacteroides sp, Eubacterium sp y 
Clostridi11111 sp; bacterias anaerobias facultativas como Proteus vulgaris, Streptococc11s faecalis 
y bacterias aerobias como Bacil/11s sp y Splii11go111011as sp (Stolz, 2001 ). 

La fisiología de las posibles reacciones que resultan del rompimiento reductivo de compuestos 
azo bajo condiciones anaerobias difiere significativamente de la presencia de oxígeno, debido a 
que varios compuestos redox activos (por ejemplo Oavinas reducidas o hidroquinonas) 
reaccionan rápidamente con el oxígeno o con los colorantes azo. Las reacciones espontáneas de 
estos transportadores de electrones o compuestos mediadores con los colorantes azo pem1ite 
procesos de reducción muy inespecíficos, que son gobernados principalmente por potenciales 
redox de los mediadores redox y los compuestos azo. La habilidad de Oavin reductasas para 
actuar in vitro como azo rcductasas fue demostrado por Russ et al., (2000), en experimentos 
usando una flavin-reductasa rccombinante con diferentes antecedentes genéticos. Otros 
compuestos mediadores redox como benzil viológeno o quinonas en compuestos estrictamente 
anaerobios, incrementaron significativamente la velocidad de reducción de colorantes azo 
(Brown, 1981 ). Los extractos de células mostraron generalmente más altas velocidades para la 
reducción de colorantes azo que los cultivos de células en reposo (Wuhnnann et al., 1980). 

Un modelo diferente para la reducción inespecífica de colorantes azo por bacterias, no requiere el 
transporte de colorante azo o flavinas reducidas a través de la membrana celular como se sugirió 
para Sphi11go111011as xenophaga BNG, donde la reducción fue significativamente incrementada 
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después de la adición de diferentes quinonas como antraquinona-2-sulfonato o 2-hidroxi-1,4-
naftoquinona, señalando que en este sistema las quinonas actuaron como mediadores redox, las 
cuales fueron cnzimáticamente reducidas por las células de la bacteria y la hidroquinona formada 
redujo el colorante azo en el sobrenadante del cultivo en una reacción puramente química (figura 
1.10). 
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Figura 1. 1 O. Mecanismo propuesto para la reducción de colorantes azo dependiente de 
mediadores redox por la cepa BN6. (Fuente: Keck et al., 1997) 

Bajo condiciones anaerobias muchas bacterias han mostrado reducir colorantes azo a la amina 
correspondiente, la degradación de estos intermediarios es realmente lograda bajo condiciones 
aerobias, pero los productos de esta reducción son generalmente recalcitrantes bajo condiciones 
anaerobias, por lo que los sistemas de tratamiento secuenciados anaerobios/aerobios para la 
degradación total de colorantes azo parece ser una atractiva y lógica selección (Seshadri y 
Bishop, 1994). 

El papel de las azorreductasas bacteriales citoplasmáticas y extracelulares en la reducción de 
colorantes azo ha sido recientemente clasificada por Keck et al., (1997), Kudlich et al., (1997) y 
Russ et al., (2000). Sus trabajos se enfocaron sobre la bacteria gram-negativa Sphingomonas sp 
BN6, la cual después de análisis moleculares representa una nueva especie llamada 
Sphi11go111011as xe11oplwga por su habilidad para degradar compuestos xenobióticos. Se ha 
demostrado que existe un mecanismo extracelular de reducción de colorante, en adición a las 
enzimas citoplasmúticas no específicas que funcionan como azorreductasas por transferencia de 
electrones vía grupos flavin reducidos a la molécula de colorante, semejándose a una reacción 
puramente química. Keck et al .. ( 1997), demostraron que ciertos compuestos base quinona 
generados durante el metabolismo de sustratos específicos actúan como mediadores liberando 
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equivalentes rcdox a las moléculas de colorantes azo desde la membrana celular (figura 1.1 O). 
Para investigar sí las enzimas citoplasmáticas juegan un papel en Ja decoloración de colorantes 
en vivo, una flavinrreductasa [NAD(P)H:flavin oxido1Teductasa] fue clonada y sobreexpresada en 
E. Coli y S. xenofaga (Russ et al., 2000) demostrando una elevada actividad azorreductasa; sin 
embargo en estudios celulares estas cepas demostraron poca mejoría en su capacidad decolorante. 
Estos hechos demuestran que la actividad azo reductasa previamente descrita en la literatura, no 
tenía un significativo papel en la decoloración en vivo. Finalmente Russ et al .. (2000), también 
probaron que las azorrcductasas aerobias tienen una elevada actividad flavinrreductasa. 

1.3.5. Biodcgradación anaerobia/aerobia de colorantes azo 

Los colorantes azo son compuestos orgánicos difíciles de biodegradar por su alta estabilidad a la 
luz y al ataque microbiano, por Jo que en Ja mayoría de Jos casos es necesario aplicar un proceso 
acoplado anaerobio/aerobio para alcanzar su mineralización. Los tratamientos anaerobio/aerobio 
en secuencia en reactores separados se han utilizado en la biodcgradación de colorantes azo y en 
las aguas residuales de la industria textil por varios investigadores (Brown y Hamburger, 1987; 
Fitzgerald y Bishop, 1995; Zaoyan et al., 1992; Scshadri y Bishop, 1994; Kudlich et al., 1996; 
Rajaguru et al .• 2000; O'Neill et al., 2000 a y b; Cruz y Buitrón, 2000). La decoloración 
anaerobia es relativamente fácil de lograr por microorganismos con enzimas no específicas. La 
primera etapa de la degradación es un fisión rcductiva del enlace azo. Bajo condiciones 
anaerobias ninguna degradación posterior fue observada (Zaoyan et al., 1992). Bajo condiciones 
aerobias es bien sabido que Jos compuestos aromáticos simples pueden ser degradados vía 
hidroxilación y apertura del anillo por Jo que es una ventaja que el colorante sea tratado bajo 
condiciones anaerobias como primera etapa para la decoloración del rompimiento reductivo del 
enlace azo. La segunda etapa debe ser hecha en condiciones aerobias para Ja posterior 
descomposición de las aminas aromáticas tóxicas y carcinógenas. En Ja figura 1.11 se muestra un 
sistema modelo para el tratamiento anaerobio/aerobio de colorantes en aguas residuales. En Ja 
etapa anaerobia algunos complejos orgánicos solubles e insolubles en el agua residual con 
colorante pueden ser reducidos a compuestos orgánicos simples solubles. Los productos finales 
oxidados son primero ácidos grasos volátiles de cadena corta que son degradados en la siguiente 
etapa aerobia. Otro factor importante para tratar agua residual colorante conteniendo materia 
pobremente dcgradable es una baja carga de DQO y/o un largo tiempo de retención de sólidos 
biológicos (Zaoyan et al., 1992). 

Debido a que ciertas aminas aromáticas y aminoaromáticos sulfonados son degradados 
aeróbicamentc, se ha sugerido repetidamente la combinación del rompimiento reductivo 
anaerobio de los colorantes azo con el tratamiento aerobio para degradar las aminas fonnadas. 
La factibilidad de esta estrategia fue demostrada por Haug et al., (1991), para el colorante 
sulfonado amarillo mordante 3. 

Los tratamientos anaerobios/aerobios pueden ser realizados de fomm integrada o secuencial. Los 
procesos integrados pueden combinar las etapas anaerobias y aerobias en el mismo tanque de 
reacción y los secuenciales en un sistema continuo en tanques separados. El tratamiento integrado 
utiliza zonas anaerobias fomrndas dentro de cultivos básicamente aerobios como se ha observado 
en biopelículas, lodo granular o biomasa inmovilizada en otras matrices (Field et al., 1995; Jiang 
y Bishop, 1994; Zhang et al .. 1995; Kudlich el al., 1996). 
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Anaerobio YNÓ-OH + 9 
N!-12 

Incoloro l Aerobio 
Color 

X y Y: COOH, HSOJ, H C02, HiO, Nl-1.J. Biomasa 

Figura 1.11. Sistema modelo para la degradación anaerobia/aerobia de colorantes mono azo. 
(Fuente: Zaoyan et al., 1992) 

En los sistemas de tratamiento secuenciales o integrados se requieren sustratos adicionales que 
abastecen a las bacterias de una fuente de equivalentes de reducción para el rompimiento del 
enlace azo y como fuente de carbono y energía (Tan, 2001). Aunque ciertos colorantes azo 
pueden ser mineralizados por tratamientos anaerobios/aerobios, también esta estrategia tiene 
serios problemas, como el hecho de que varias aminas fom1adas durante la reducción de los 
colorantes azo, frecuentemente del tipo o-aminohidroxinaftaleno, son inestables bajo 
condiciones aerobias y sufren reacciones de auto-oxidación ( 1.2.5. l ). Kud\ich et al., ( 1999), 
realizaron un estudio acerca de estas reacciones de auto-oxidación indicando que el destino de 
diferentes o-aminohidroxinaftalenos varía dependiendo del grado de su\fonación de dímeros, de 
derivados de ácido cinámico desu\fonado o iminas naftoquinonas fommdas como principales 
productos de reacción, sugiriendo continuar con estos trabajos para analizar si la degradación 
biológica de estos o-aminohidroxinaftalenos puede competir con estas reacciones de auto
oxidación y sí estos productos son accesibles para la mineralización biológica. 

Durante los últimos años se han propuesto diferentes diseños de reactores para obtener un 
tratamiento anaerobio/aerobio efectivo de colorantes azo: un contactar rotatorio anaerobio y otro 
aerobio (Zaoyan et al., 1992), un reactor anaerobio de lecho fluidizado y película fija seguido por 
un reactor aerobio de lodos activados y lecho suspendido (Fitzgera\d y Bishop, 1995; Seshadri y 
Bishop, 1994); una combinación de reactores de tambor rotatorio (Harmer y Bishop, 1992); una 
columna anaerobia de lecho fijo y flujo ascendente junto con un tanque aerobio agitado (O'Neill 
et al., 2000 a, b; Rajaguru et al., 2000); un biofiltro anaerobio seguido de otro biofiltro aerobio, 
(Cruz y Buitrón, 2001 ). Es dificil comparar las eficiencias de estos sistemas de tratamiento 
debido a que se usaron diferentes condiciones y colorantes, la presencia de fuentes de carbono 
adicionales y las dilicultades en el análisis de reacciones biológicas o espontáneas de las aminas 
formadas durante las reacciones anaerobias. En general se puede concluir que en los sistemas 
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continuos anaerobios/aerobios alimentados con mezclas de sustratos con un alto contenido de 
DQO y baja concentración de colorante, se puede alcanzar una decoloración completa del 
colorante y una significativa remoción de DQO en la etapa anaerobia. En la siguiente etapa 
aerobia, la DQO remanente de los sustratos secundarios puede ser mineralizada. Hay varios 
ejemplos que demuestran la remoción de 70 a 95% de DQO en el proceso anaerobio/aerobio: el 
tratamiento del colorante Rojo Reactivo 141 (Proción Red H-E7B) en un efluente textil sintético 
conteniendo almidón modificado (O'Neill et al., 2000 b); en el tratamiento a escala laboratorio 
de agua residual de una fábrica de colorantes (Zaoyan et al., 1992). Debido a que las 
concentraciones de colorante fueron mucho más bajas que los sustratos secundarios, el destino 
de las aminas fonnadas (especialmente si son auto-oxidables) en el tratamiento aerobio no es 
claro y se han publicado algunos resultados contradictorios, como en el tratamiento del colorante 
reactivo Violeta 5 realizado en un sistema de tres reactores de discos rotatorios donde no se 
indica si se llevó a cabo la mineralización de las aminas en la etapa aerobia (Hanncr y Bishop, 
1992). En contraste O'Ncill et al., (2000 a) analizaron por medio de HPLC-UV, la remoción de 
color, la remoción de DQO, mediciones de nitrógeno como nitrógeno orgánico total y los 
compuestos nitrogenados fomiados en la etapa anaerobia del tratamiento del colorante Rojo 
Reactivo 141; los autores detenninaron que el colorante no se adsorbió a la biomasa sino que fue 
degradado anaeróbicamente a aminas, que fueron removidas aeróbicamentc por medio de un 
tratamiento de lodos activados, sugiriendo que en la fase aerobia hubo una disminución en la 
concentración de los metabolitos que contenían nitrógeno, dando lugar la mineralización del 
nitrógeno orgánico. Comprobaron que los derivados aminoaromáticos se formaron durante el 
tratamiento anaerobio y que la degradación de éstos sucedió en el tratamiento aerobio. Estos 
alentadores resultados obtenidos en experimentos de laboratorio demostraron que la degradación 
anaerobia de colorantes azo origina productos que son significativamente más disponibles para 
un proceso aerobio posterior. 

1.3.6. Colorante azo azul disperso 79 

Entre la familia de colorantes dispersos es de particular interés el destino del colorante azul 
disperso 79 (AD79) (figura 1.12), el cual es uno de los usados en más grandes volúmenes en el 
mercado. El rompimiento reductivo del enlace azo del AD79 resulta en la formación de 2-bromo-
4,6-dinitroanilina (BONA), que se ha mostrado que es tóxica y mutagénica, y el N,N
disustituido 1,4-diaminobenceno. Weber y Adams (1995), estudiaron la reducción química y 
anóxica en sedimentos del colorante AD79 y la BDNA, comprobando la reducción del AD79 
transformándose a BONA y determinando las vías de reacción para la reducción química y 
mediada por sedimentos (anóxica), las que resultaron similares indicando lo que puede suceder 
cn sistemas ambientales. 
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Br HN~CHJ IT 
OiN~N=N~ N/CJ-J2CH20CCH 3 
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N02 .. _-.. -· - . OCHJ 11 

o 

Figura 1.12. Estructura del colorante azo azul disperso 79. 
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1.3.6.1. Vía de reacción reductiva del colorante azo AD79 

El mecanismo de reacción inicia con el rompimiento reductivo del enlace azo del colorante 
AD79, resultando la formación de BDNA y N,N-disustituido 1,4-diaminobenceno (figura 1.13). 
Después sucede la fácil reducción del grupo 2-nitro de la BONA para dar 1,2-diaminobenceno, 
que es lentamente reducido a triaminobenceno. El N,N-disustituido 1 ,4-diaminobenceno sufre 
una reacción de ciclización a través de un ataque nucleofilico del grupo amino sin sustituir sobre 
el grupo amida adyacente para dar el bencimidazol. La cinética de reacción es bifásica, una 
pérdida inicial rápida del colorante es seguida por una mucha más lenta velocidad de reacción de 
transformación (Weber y Adams, 1995). Los resultados del estudio realizado por los autores 
sugieren que los colorantes dispersos como el AD79, experimentan una rápida transformación 
reductiva en sedimentos anóxicos liberando aminas aromáticas en el agua que los contiene. 
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Figura 1. 13. Vía reductiva del colorante azo azul disperso 79 (AD79). 
(Fuente: Weber y Adarns, 1995) 
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1.4. EL USO DEL PROCESO SBR PARA LA ELIMINACIÓN DE 
COMPUESTOS XENOBIÓTICOS 

Los procesos discontinuos secuenciales o SBR (Sequencing Batch Reactor, por sus siglas en 
inglés) son una alternativa innovadora para la eliminación de xenobióticos a altas 
concentraciones (Buitrón y Ortiz, 1997), para tratar cíluentes inhibitorios muy variables y 
compuestos específicos presentes en eíluentes industriales (Asher et al., 1992; Irvine et al., 1997; 
Ketchum, 1 997). 

La clave para la realización del proceso es la operación periódica que permite regular el sustrato 
y los gradientes de oxígeno sobre los microorganismos para soportar las variaciones del 
eíluente y su composición (Woolard, 1997). Como resultado, un reactor SBR puede mantener 
un cultivo eficiente dentro del reactor (lrvine y Ketchum, 1989). El tiempo de operación facilita 
alternar los ciclos de operación en respuesta a las variaciones de descargas que ocurren cuando 
las industrias cambian sus procesos de producción. Este nivel de control del proceso no es fácil 
de alcanzar en los sistemas de ílujo continuo. 

El concepto ele operación periódica ha sido recientemente extendido a sistemas con biopelícula 
(Wilderer. 1995), ya que mejora la actividad del reactor aumentando la cantidad de hiomasa 
(Buitrón y Ortíz. 1997). La biopelícula del reactor discontinuo secuencial (SBBR), es el ténnino 
genérico usado para describir reactores de película fija que operan en modo de llenado y vaciado. 
En los SBBR empacados se utilizan estructuras sólidas (arcillas, empaques de plástico, piedra 
volcánica cte.), para soportar el crecimiento en la biopelícula (Kaballo, 1995). 

Un ciclo típico del proceso SBR se divide en cinco fases: llenado, reacción, decantación, vaciado 
y un período de tiempo muerto. El control del sistema se puede llevar a cabo a través de captores 
ele nivel, ele temporizadores o de medios computarizados. La purga del Jodo generado se lleva a 
cabo al final de la fase reacción o de la decantación (Buitrón y Ortiz, 1997). 

La operación periódica del reactor origina una distribución uniforn1e de Ja biomasa a través del 
reactor (Woolard, 1997). Ka bailo et al., ( 1995), realizaron Ja comparación de un reactor 
empacado operado en continuo y periódicamente para tratar pentaclorofenol y o-creso]. Los 
microorganismos se distribuyeron mejor en el reactor operado periódicamente y como resultado 
soportó mayores cargas ele contaminante (incrementándose 4.5 veces Ja concentración del 
inílucnte) que en el proceso en continuo. El tiempo de llenado fue un parámetro importante para 
lograr una distribución uniforme de la biomasa en el reactor. El análisis ele datos sugirió que la 
operación periódica expuso a los microorganismos de la biopelícula a variaciones en la 
concentración de sustrato durante cada ciclo del reactor, alcanzando velocidades de crecimiento 
múximas que mejoraron el potencial de reacción y sistemas estables y fuertes convenientes para 
el tratamiento de eíluentes residuales muy variables. 

El reactor SBR ha demostrado ser un medio eficiente en costo-efectivo y energía para remover 
compuestos orgánicos tóxicos encontrados en descargas industriales; es conveniente para la 
selección y enriquecimiento de las poblaciones microbianas deseadas debido a Ja facilidad con 
que se puede arrancar una estrategia de arranque y operación y las presiones selectivas que 
pueden implementarse (h-vine y Ketchum, 1989). La conveniencia de su operación deriva del 
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tiempo de duración del proceso. Específicamente'" cada ._tanque en elcsistem_!l _SBRse llena 
durante un período ele tiempo distinto. Durante el período de llenado, la selecCiórl ele organismos 
puede controlarse por manipulación de Ja velocidad específica de crecimiento de los 
microorganismos en ese momento y la regulación de la presión de oxígeno en el reactor, por 
ejemplo ele condiciones anaerobias a aerobias (Asher et al., 1992), después de que el tanque se ha 
llenado, el tratamiento continua con la operación SBR como un reactor por Jotes. Durante el 
periodo de reacción, las presiones selectivas son aplicadas controlando el tiempo que Jos 
organismos se mantienen en condiciones de ayuno. Después del tratamienfo; el efluente tratado es 
drenado del reactor durante un período adicional de descarga. 

El sistema SBR presenta las siguientes ventajas con respecto a los procesos continuos (lrvine y 
Kctchum, 1989; Asher et al., 1992): 

1. Establecimiento de un consorcio de microorganismos estable y con altos rendimientos 
2. Flexibilidad en su operación: en estos procesos la degradación de los compuestos se realiza 

en función del tiempo. En caso de haber un choque de concentración, debido al aporte de un 
compuesto tóxico, se puede prolongar la duración del tratamiento 

3. Se disminuyen los costos de inversión, debido a que el mismo tanque sirve de reactor y de 
sed i mentaclor . 

4. Se mejora la decantación de la biomasa debido a la operación cíclica del reactor 

1.4.1. Desarrollo de los reactores SBR en México 

El uso de los reactores SBR para el tratamiento de aguas residuales en México, inició 
aproximadamente en 1993. La tecnología de reactores discontinuos secuenciales ha sido utilizada 
en plantas de tratamiento de aguas de origen municipal (doméstica y de servicios) e industrial. 
En el país se tienen instalados alrededor de 73 reactores, de los cuales 61 son usados para 
tratamiento ele aguas residuales municipales, 4 7 para las aguas residuales de servicios y 14 para 
aguas residuales domésticas, tratando un flujo aproximado de 160 L/s del total de aguas 
residuales municipales generadas en México, que de acuerdo a la Comisión Nacional del Agua 
( 1999) es de 196 m 3/s de Jos que sólo son tratados 47 m 3/s (Monroy et al., 2000). Por otra parte, 
los reactores SBR que tratan agua residual industrial son 12 y tratan un flujo de 80 Lis 
aproximadamente del total de agua residual industrial tratada en el país que es de 22 m 3/s. El 
volumen total ele agua residual que tratan los reactores SBR instalados en México es ele 240 Lis. 

Los reactores operan con eficiencias de remoción de DQO o DBO de 90 a 95 % y efectúan de 1 
a 12 cic\os/d con duración de 2 a 24 h/d. El 12 % de los reactores en uso reciben un pre
tratamiento y el 26 °/o un post-tratamiento que por lo regular es de desinfección con cloro, que en 
algunos casos es acompañado por filtración con carbón activado. El agua tratada se utiliza para 
riego en jardines en un 96 %, para su reuso en el proceso en un 3 % y el 1 º/o es descargado al 
drenaje municipal. 

Los estados en que se encuentran localizadas las plantas de tratamiento que utilizan reactores 
SBR se muestran en la tabla 1.5. 
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Tabla 1.5. Localización de plantas de tratamiento de aguas residuales con reactores SBR 

Estado 

Nuevo León 

Estadó de México . . . . . 

D.F ... 

QuinfanaRoo 

Sa~ Luis· Potosí 

Coahuila 

Sonora 

Tamaulipas 

Aguascalientes 

Jalisco 

Guerrero 

Tlaxcala 

Puebla 

Querétaro 

Baja California Sur 

Instalados 

31 

13 

5 

4 

3 

3 

2 

4 

2 

1 

--Tipo de agua residual 
·· tratada 

municipal 

29 

9 

3 

4 

3 

3 

2 

3 

industrial 

2 

4 

2 

l 

2 
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Capítulo 2 

OBJETIVOS E HIPÓTESIS 

2.1. Objetivo General 

Investigar a nivel piloto de laboratorio la biodegradación de compuestos nitroaromáticos y un 
colorante azo por medio de un biofiltro discontinuo anaerobio/aerobio. 

2.2. Objetivos específicos 

1. Detem1inar las condiciones óptimas para la aclin1at.ación de microorganismos al 
p-nitrofenol y a los cambios de ambiente anaerobio/aerobio, manteniendo eficiencias de 
remoción fijas con tiempos de reacción variables 

2. Estimar la máxima carga de contaminante tratada en el biofiltro y el tiempo de retención 
hidráulico óptimo, experimentando la biodegradación de p-nitrofenol a diferentes 
concentraciones y tiempos de reacción en las fases anaerobias y aerobias 

3. Investigar la influencia de diferentes tipos de ca-sustrato sobre la velocidad de reducción 
en la fase anaerobia, a través de la biotransfomiación de p-nitrofenol a p-aminofenol en el 
biofiltro 

4. Detem1inar la cinética de reacc1on en la eliminación del p-nitrofenol y la 
biotransfomiación a p-aminofenol en la fase anaerobia y la mineralización del p
aminofenol en la fase aerobia del proceso 

5. Investigar el comportamiento del proceso anaerobio/aerobio tratando un efluente realde 
la industria químico-farmacéutica en un biofiltro operado en discontinuo 

6. Investigar el comportamiento del proceso anaerobio/aerobio tratando . ·un efluente 
sintético del colorante azo azul disperso 79 en un reactor operado en discontinuo 

7. Evaluar la toxicidad del influentc y efluente en cada fase del proceso mediante el método 
de Microtox 
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2.3. Hipótesis 

La biodegradación de.compuestos nitroaromáticos y colorantes azo puede ser llevada a cabo en 
un solo biofiltro discontinuo anaerobio/aerobio, en la fase.anaerobia se lleva acabo la reducción 
de los compuestos . nitro o azo aromáticos formando Jos derivados aminoaromáticos 
correspondientes. y en ~la .. fase•aerobia.estos compuestos.son minerali2;ados .. _~····-· 
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Capítulo 3 

METODOLOGÍA 

El presente trabajo fue desarrollado en los laboratorios de la Coordinación de Bioprocesos 
Ambientales. del Instituto de Ingeniería de la U.N.A.M. En la primera parte se determinaron las 
características físicas del material de soporte, las pérdidas abióticas debidas a la naturaleza del 
PNF y la posibilidad del tratamiento anaerobio/aerobio integrado en un reactor, mediante 
pruebas de biodegradabilidad para evaluar de manera sencilla y rápida el potencial de 
biotransformación y degradación de los contaminantes del agua residual sintética en estudio. En 
la segunda parte se realizó el arranque y operación del biofiltro operado en SBR, para la 
evaluación del proceso integrado anaerobio/aerobio para la mineralización del PNF. En la tercera 
parte se aplicó el sistema a un efluente real de la industria químico-farmacéutica y en la cuarta 
parte en el tratamiento del colorante azo azul disperso 79. En la figura 3.1 se muestra el diagrama 
de las etapas de experimentación del estudio. 

3.1. Caracterización del material de soporte y pérdidas abióticas 

Como la principal característica que se busca en los materiales de soporte es la facilidad para 
una rápida colonización por las bacterias, al tezontle se le detem1inaron las siguientes 
características: granulometría, peso específico, porosidad del reactor empacado y de las piedras, 
densidad de área superficial. 

Las pérdidas abióticas debidas a la naturaleza del PNF que se detenninaron fueron: la 
volatilidad. la sorción en el reactor, en el empaque y en las membranas de nitrato de celulosa. Las 
técnicas de análisis para la caracterización del tezontle y pérdidas abióticas, se encuentran 
detalladas en el anexo 2. 

También se dete1111inó sí la composición delmedio mineral favoreció la descomposición abiótica 
del PNF. El medio acuoso mineral que se utilizó tanto en la etapa anaerobia como aerobia fue el 
recomendado por AFNOR, 1984. Las sales fueron grado reactivo o Q.P. (químicamente puro). 
l .a composición del medio se muestra en la tabla 3.1. 

J.1.1. Pruebas de biodegradabilidad anaerobia/aerobia del PNF en matraces 

Estas pruebas tuvieron como objetivo determinar el mejor inóculo para el reactor piloto en su 
aITanque, a partir de lodos activados de fomm individual o bien una mezcla de lodos de la planta 
de tratamiento de aguas residuales industriales ECCACIV, localizada en Jiutepec, Morelos y de 
la planta de tratamiento de aguas residuales municipales Cerro de la Estrella, localizada en 
ivléxico, D.F. 
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industrial 
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•Tasas de degradación 
•Carga orgánica 
•Cinética de reacción 

4. Reducción y oxidación de la 
o-nitroanilina 

5. Evaluación de la toxicidad 

Pruebas de biodegradabilidad 
anaerobia/aerobia 

• Selección de inóculo 

Bioliltro SBB anaerobio/aerobio 
para la degradación del PNF 

1. Arranque y aclimatación 
2. Operación con 
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medias y altas de PNF Pérdidas abióticas 

3. 
4. 
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Reactor SBR anaerobio/aerobio para 
la degradación del colorante AD79 

1. Arranque y aclimatación 
2. Operación 

•Tasas de degradación 
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Figura 3 .1. Diagrama de flujo del estudio de la biodegradación de compuestos 
nitroaromáticos y un colorante azo por medio de un biofiltro discontinuo 

anaerobio/aerobio 
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Tabla 3.1. Composición del medio mineralderilro del reactor, pH 7)2 unidades 

Compuesto 

KiHP04 

Na2 HPQ4.2H20 

KH2P04 

NH4CJ 

MgS04.7H20 

C¡iCii.2H20. 

FeCl3'.6H20 

H3BÜ3 

MnS04.H20 

ZnS04.7H20 

(NH4)GIV101Ü24 

EDTA 

- -- -

Se manejaron 5 reactores con la siguiente composición: 

(mgfL) 

65.25 

100.2 

25.5 

7.5 

22.5 

27.5 

0.25 

0.06 

0.04 

0.04 

0.03 

0.1 

R-1: Mezcla 70/30 de lodos activados de la planta Cerro de la Estrella y de la 
planta ECCACIV, respectivamente. 

R-? · Mezcla 50/50 de los lodos mencionados antes. 

R-3: Lodos activados de la planta Ce1To ele la Estrella. 

R-4: Lodos activados de la planta ECCACIV. 

R-5: Control abiótico. 

El volumen de los reactores fue ele 350 mL de medio mineral nutriente, PNF 10 mg/L y se 
agregó la cantidad de biomasa necesaria como SSV para una concentración de 2 500 mg/L en 
reactor. A todos los matraces se adicionó solución ele acetato de sodio de 50 mg/L como co
sustrato como fuente de carbono y de electrones para complementar las reacciones de reducción 
en la fase anaerobia. Los matraces se colocaron en una parrilla agitadora, la primera fase de 
reacción fue la anaerobia, la segunda fue la aerobia. Se tomó una muestra cuando desapareció el 
color amarillo característico del PNF y se detenninó la concentración de aminas totales, PNF y 
pl-1 durante 5 ciclos. Se detenninó que inóculo presentó una mejor reducción del PNF, que fue 
medida como la eficiencia de remoción del PNF y la biotransfomrnción del PNF a PAF que fue 
medida como la eficiencia de biotransformación con base en la producción de PAF durante la 
fase de reacción anaerobia. Enseguida se inició la fase ele aireación para determinar la remoción 

v"L. }~T 
l'.n. J.J.::. ; 1«, -...~ • .:.1jJ.J.l\ --- ·--------

43 



Metodología 

aerobia de PAF, cuantificada como la efü:iencia de miúeraliZación de PAF form-ado. Las 
mediciones se hicieron por espectroscopia a 400 nm para el PNF y a 440 nm para el PAF 
(método del p-dimetilaminobenzaldheído). · 

3.2. Métodos de análisis 

3.2.1. Métodos APHA 

Son los métodos recomendados por Standard Methods For Examination of ·water and 
Wastewater (1992), para la medición de pH, potencial redox, alcalinidad total como CaC03 , 

DQO, nitrógenos como nitrógeno total, nitrógeno orgánico, nitrógeno amoniacal; nitratos, 
nitritos, oxígeno disuelto, color (Esc.Pt-Co), SSV, SV y SST. En la tabla 3.2 se enlistan los 
parámetros, método y equipo usado en las determinaciones. 

Tabla 3.2. Métodos de análisis APHA (1992) durante la operación del biofiltro SBB. 

Parámetro Método de análisis Equipo 

p-nitrofcnol Espectrofotoméirico UV Beckman, serie 600 
() .. =400 nm) 

p-aminofenol Espectro fotométrico UV Beckman, serie 600 
p-dimetilaminobenzaldheido (l .. =440 nm) 

Potencial de oxido reducción (0.R.P.) Potenciométrico Potenciómetro Orión modelo 707, 
pH electrodos de pH y potencial redox 

Oxigeno disuelto Electrodo Oximetro YSI modelo 538 
Oxímetro YSI modelo 5300 
(Biological Oxigen Monitor) 

Temperatura Termómetro Termómetro de bulbo 

Sólidos suspendidos volátiles (SSV) Gravimétrico Estufa 
Sólidos suspendidos totales (SST) " " 
Sólidos volátiles (SV) " " 
Carbono orgánico total disuelto (COTJ) Combustión por infrarrojo Analizador de COT 

Shimadzu modelo TOC-5050 

Nitrógeno orgánico (N-org) Espectro fotométrico Espectro fotómetro 
Nitrógeno amoniacal (N -Nl-1"4 ) " HACH, DR 2000 
Nitrógeno de nitritos (N-N0-2) " " 
Nitrógeno de nitratos (N-N0'3) " " 
Sulfuros (S') " " 

Color (Ese. Pt-Co) " " 
reno les " " 
Demanda química de oxigeno (DQO) " " 
Alcalinidad total como CaC03 Titulométrico Bureta, Potenciómetro Orión modelo 

,..____ (potenciométrico) 707 l r¡i¡:¡in~('I (; . i.ln).!u _ ,Q~T 
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3.2.2. Técnicas específicas 

Se utilizaron técnicas especificas para Ja determinación de PAF, colorante AD79, pruebas de 
sorción del PNF y AD79 y pmebas de respirometría. 

3.2.2.L Determinación del PAF 

El PAF fue analizado colorimétricamente por la reacción con p-dimetilaminobenzaldehído (Oren 
et al., 1991). Se tomaron 0.2 mL de muestra previamente filtrada, se agregaron 0.8 mL de agua 
destilada, 0.05 mL de HCI lM, 3 mL de etanol, 0.5 mL de p-dimetilaminobcnzaldehído al 5 % 
en etanol y 0.5 mL de ácido cítrico al 15.7 % en NaOH al 6 %. Después de 10 minutos se 
agregaron 2.5 mL de agua destilada y la absorbancia se midió a 440 nm. Se corrió un blanco 
reactivo con cada serie de muestras y se realizó una curva de calibración. 

3.2.2.2. Determinación del colorante AD79 

El colorante AD79 fue determinado colorimétricamentc en agua a 546 nm y en etanol a 566 nm 
(Weber y Adams, 1995). Se tomaron 5 mL de muestra, se mezclaron en un vortex por 1 minuto, 
se centrifugaron a 3500 r.p.m. durante 20 minutos. Después se hizo la separación de la fase 
líquida y a Ja fase sólida se agregaron 5 mi de etanol, se mezclaron en vortex por 1 minuto y 
después se centrífugo igual que antes. Se hizo la determinación de colorante en ambas fases, 
acuosa y orgánica a 546 nm y 566 nm respectivamente. Previamente se hicieron las curvas de 
calibración del colorante en agua y etanol. Por cada serie de muestras se hizo un blanco reactivo 
para eliminar interferencias. 

3.2.2.3. Determinación de la sorción del AD79 

Se detenninó la sorción del colorante AD79 en el tezontle como se indica en el anexo 2. 

3.2.2.4. Pruebas de respirometría de la biomasa suspendida y fija en el biofiltro 

Se tomaron muestras de tezontle del nivel superior y medio del biofiltro. Con una solución de 
K2H P04 (65.2 mg/L). Na2HPQ4.2H20 ( 100.2 mg/L), KH2P04 (25.5 mg/L) y NH4CI (7.5 mg/L) se 
desprendió la biomasa del tezontle por raspado, conservándose en esta solución Ja biomasa lija y 
la biomasa suspendida. Se detem1inó la respiración endógena de ambas biomasas midiendo el 
consumo de oxígeno de las poblaciones bacterianas, utilizando acetato de sodio como sustrato 
fúci !mente dcgradable. Las muestras se colocaron en un reactor herméticamente cerrado con 25 
mL del sustrato y 5 mL de la biomasa previamente suspendida en la solución descrita antes, 
evitando la introducción de burbujas de aire, colocando un agitador magnético para mantener el 
sistema en agitación. El consumo de oxígeno se midió utilizando un medidor de oxígeno disuelto 
YSl 5300 Biological Oxygen Monitor registrando las mediciones del oxígeno disuelto eu el 
líquido. Después se determinó la respiración de la biomasa con una solución de 25 mg/L de PAF 
como sustrato, en las mismas condiciones que Ja respiración endógena. La respiración de las 
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poblaciones bacteiia11as se obtuvo de la pendiente de las mediciones efectuadas y el resultado 
final se expresó restando el valor de la respiración endógena al valor de la respiración del PAF. 

3.2.3. Técnicas especiales 

Las técnicas especiales que se utilizaron fueron: HPLC (Cromatografía de líquidos de alto 
rendimiento), CG (cromatografia de gases), grupos bacterianos en el biofiltro por la técnica del 
perfil de ácidos grasos, grupos fisiológicos en la población bacteriana anaerobia mediante la 
Técnica del NMP (Número más probable), prueba de auto-oxidación del PAF y toxicidad del 
inlluente y efluente por el método de Microtox. A continuación se describen brevemente estas 
técnicas analíticas. 

3.2.3.1. Cromatografía de líquidos de alto rendimento 

Los análisis por cromatografía de líquidos de alto rendimiento (HPLC) fueron realizados en un 
cromatógrafo de líquidos Hewlett Packard Serie 1100, equipado con un detector con arreglo de 
diodos UV-VIS, una columna de fase inversa C-18 Spherisorb ODS2 con diámetro de partícula 
de 5 µm. La integración de los cromatógramas fue hecha usando el software Chem Station A.06. 
(Software HP, 1998). Los solventes y el agua utilizada fueron grado HPLC en todas las 
detem1inaciones. Se tomaron muestras de l O mL del reactor en tubos de rosca conteniendo 60 
mg/L de ácido ascórbico, que es un agente reductor suave que actúa como protector del grupo 
amino (Nl-1 2), ya que al contacto de éste con el oxígeno rápidamente sufre de auto-oxidación 
(Harris, 1991 ); enseguida se filtraron las muestras en membranas de nitrato de celulosa ele 2.5 cm 
ele diámetro y diámetro de paso de 0.45 µ111, se conservaron en refrigeración hasta su análisis. Los 
compuestos analizados y su método de análisis se describen a continuación. 

3.2.3.1.1. Determinación del PNF y PAF 

Las condiciones de operación fueron las que se muestran en la tabla 3.3. La fase eluyente fue una 
mezcla isocrática de metano), agua y buffer de fosfatos en relación 60:38:2. La preparación del 
buffer de fosfatos a pH 7 fue una mezcla de KH2P04 (0.39 g/L) y Na2HPQ4 (1.43 g/L) más 30 
pL/L de trietilamina, con el fin ele eliminar el coleo de los picos del PAF durante la separación, 
ya que reacciona con el silanol residual de la fase estacionaria ele la columna, por lo que al 
agregar un agente bloqueador, éste ocupa los sitios del silanol residual, para que los picos del 
PAF tengan una mejor resolución y evitar el efecto de coleo (Software HP, 1998). Las curvas de 
calibración del método se hicieron con estándares grado HPLC de PNF y PAF preparados en la 
misma forma que las muestras. 
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Tabla 3.3. Condiciones de operación para la determinación de PNF y PAF. 

Parámetro 

Longitud de onda (nm) 

Fase eluycnte 

Flujo (mL/min) 

Temperatura (ºC) 

Volumen de inyección, (¡1L) 

Tiempo de retención, (min) 

400 

p-nitrofcnol 

Ancho de 
banda 

30 500 

Mctanol: agua: buffer 
Relación: 60:38:2 

40 

20 

4.2_ 

Ancho 
de 

-banda-

100 

3.2.3.1.2. Determinación del AD79 y de la BDNA 

l.. 

228 

- p-aminofcnol 

30 290 

Metano!: agua: buffer 
Relación: 60:38:2 

40 

20 

3.0 

Ancho 
de 

banda 

20 

Las condiciones de operación fueron las que se muestran en la tabla 3.4. La fase eluyente fue una 
mezcla isocrática de acetonitrilo, agua y buffer de fosfatos pH 7 en relación 60:39: 1. La 
preparación del buffer de fosfatos a pH 7 fue una mezcla de KH2PO.i (0.39 g/L) y Na2HP04 
( 1.43 g/L). Las curvas de calibración del método se hicieron con colorante AD79 purificado 
(Clarion) y estándar de BDNA (Aldrich) preparados en la misma forma que las muestras. 

Tabla 3.4. Condiciones de operación para la detem1inación de AD79 y BDNA. 

Parárnclro Colorante azo AD79 BDNA 
(2-bromo-4,6-dinitroanilina) 

l.. 1 Ancho de 1 /. referencia 1 Ancho }. 1 Ancho de 11.. referencia 1 Ancho 
banda de banda de 

banda banda 

Longitud de onda (nm) 285 20 400 50 344 20 450 50 

Acetonitrilo (A): agua: buffer fosfatos Acetonitrilo (A): agua: buffer fosfatos 
Fase eluycnlc pH 7(B) pH 7 (B) 

Relación: 60:39:1 Relación: 60:39:1 

Gradiente 
A/B (60/40) en 10 minutos a A/B (60/40) en 10 minutos a 

A/B (99/1) A/B (99/1) 

Flujo, (mL/min) 1 1 

Temperatura (ºC) 40 40 

Volumen de inyección, (~1L) 30 30 

Tiempo de retención, (min) 7.2 3.4 
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3.2.3.I.3. Determinación de la o-nitroanilina 

La fase eluyente fue una mezcla isocrática de metanol:agua y buffer de fosfatos pH 7 en 
relación 60:39: l. La preparación del buffer de fosfatos a pH 7 fue una mezcla de KH2P04 (0.39 
g/L) y Na2HP04 (1.43 g/L). Las curvas de calibración del mé_todo se hicieron con estándar de 
ONA (Aldrich) preparados en la misma forma que Jas,muc;:stras.f..as_condiciones de operación 
fueron las que se muestran en Ja tabla 3.5. - - -- e--~-~------ - - -

Tabla 3.5. Condiciones de operación para la,cielenninación de ONA 

Parámetro 

Longitud de onda (nm) 

Fase eluyente 

Flujo (mUmin) 

Temperatura (ºC) 

Volumen de inyección 

ütL} 

Tiempo de retención (min) 

3.2.3.2. Cromatografía de gases 

409 

é_; 0~1iifroanilina (ONA)- - -

Ancho de banda 

30 

Metano!: agua: buffer 
Relación: 60:39: 1 

0.6 

40 

30 

6.1 

100 

Se utilizó un cromatógrafo de gases Fisher Gas Partitioner modelo 1200, con detector de 
conductividad tém1ica con doble columna: una Poropak Q y Ja otra malla molecular 5A, 
acopladas en serie. El gas acarreador fue helio (He). Las condiciones de operación se describen 
en la tabla 3.6. Los gases que se detenninaron en todas las fases del trabajo fueron metano (CH4) 
y dióxido de carbono (C02) durante la etapa anaerobia del proceso en el tratamiento del PNF, 
A 079 y del eíluentc industrial. 

Tabla 3.6. Condiciones de operación del cromatógrafo de gases Fisher Gas Partitioner 1200. 

Parámetro 
Temperatura del inyector 

Temperatura de la columna 

Corriente del puente 

Atenuador 

Flujo del gas acarreador (He) 

Volumen de muestra a inyectar 

> SOºC _ 

ISOmA -

4 

25 mUmin 

O.SmL 
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3.2.3.3. Caracterización de la biomasa mediante la técnica del perfil de ácidos grásos 

La caracterización de la biomasa del biofiltro se llevó a cabo mediante la técnica del perfil de 
ácidos grasos de la pared celular (Rodríguez-Arteaga, 2000). El análisis de ácidos grasos es usado 
para indicar la presencia y abundancia relativa de microorganismos de un ambiente dado (Parkes 
y Calder, 1985). 

Los ácidos grasos se analizaron en fomia de derivados metilados en un cromatógrafo VARIAN 
STAR 3600 CXGC, equipado con una columna capilar de sílice fundida DB-1, de 30 m de 
longitud, 0.32 mm de diámetro y 1 ~Lm de grosor, con detector de ionización de flama. Las 
condiciones de operación se muestran en Ja tabla 3.7. 

La identificación de Jos ácidos grasos se realizó mediante comparación con un estándar comercial 
para identificación de bacterias (Supelco/Sigma Aldrich Co. USA) conteniendo una mezcla de 
ésteres metílicos de ácidos bacteriales. La calibración del método se hizo con poblaciones típicas 
de bacterias aerobias, anaerobias y facultativas. Se realizó un análisis estadístico mediante el 
programa Statgraphics 5.0 ( 1991 ), para Ja interpretación del perfil de Jos ácidos grasos. 

3.2.3.3.1. Preparación de muestras 

Se tomaron muestras de Ja biopelícula adherida al tezontle en Jos niveles superior, medio e 
inferior del biofiltro a 15, 30 y 45 cm respectivamente. Las piedras fueron partidas por la mitad y 
mediante raspado con una espátula se obtuvieron muestras de Ja parte interna y externa de las 
piedras de cada nivel. Las muestras se colectaron en tubos de vidrio y se llevaron al proceso de 
extracción de Jos ácidos grasos totales mediante saponificación de una mezcla metanol/benceno 
8:2 v/v con KOl-1 al 5 % por 16 h. Después se llevó a cabo Ja extracción de Jos lípidos con éter 
etilico y finalmente la esterificación de los ácidos con diazometano, para proceder a la inyección 
al cromatógrafo (Rodríguez-Arteaga, 2000). 

Tabla 3.7. Condiciones de operación del cromatógrafo de gases VARIAN STAR 3600 CXGC 

Parámetro 

Temperatura inicial de Ja columna 

Temperatura máxima de la columna 

Temperatura del inyector 

Temperatura del detector 

Gradiente de temperatura 

Volumen de inyección 

Gas acarreador 

Flujo del gas acarreador 

Condición 

150ºC 

250ºC 

260ºC 

280ºC 
Inicio a 150ºC, después de 4 minutos 
incrementos de 4ºC/min hasta 250 ºC 
. y en esta temperatura 15 minutos 

3 µL 

Nitrógeno 

1 mL/min 
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3.2.3.4. Clasificación por grupos fisiológicos de la población anaerobia en el biofiltro 

Se realizó la identificación de grupos de las bacterias anaerobias del biofiltro. La técnica 
empleada fue la de tubos de fcm1entación del NMP (Número más probable). La dilución fue 
hecha por la técnica de Hungate en el orden de O a 1 o-6

• El medio de cultivo que se utilizó fue el 
medio general de Balch (Moreno, 1994). Los tipos de bacterias que se identificaron fueron: 
fermentativas (F), sulfatorreductoras (S), hidrogenofilicas (H), acetoclásticas (A), productoras 
obligadas de hidrógeno de propionato (Or), productoras obligadas de hidrógeno de butirato (On). 
El procedimiento detallado se encuentra en el anexo 2. 

3.2.3.4.1. Preparación de muestras 

Se tomaron muestras como se indicó en el apartado 3.2.3.3.1. hasta el paso previo a. la 
saponificación. Las muestras se mezclaron y se procedió a la preparación de las diluciones y a su 
inoculación. 

3.2.3.5. Prueba de auto-oxidación del PAF 

Esta prueba se llevó a cabo con el fin de evaluar el fenómeno de auto-oxidación del PAF al 
contacto con el oxígeno del aire, ya que en otros trabajos (Boots, 1995; Tan et al., 1999 a; Razo
Flores, 1997) se ha reportado la fonnación de compuestos coloridos obscuros que absorben a 
diferentes longitudes de onda. 

La prueba se realizó en matraces Erlenmeyer y solución de PAF de 50 mg/L, el volumen de 
trabajo fue de 200 mL. Se hicieron dos pruebas abióticas, una con ácido ascórbico para verificar 
el efecto del grupo bloqueador y una sin ácido ascórbico para evaluar los efectos de la auto
oxidación; también se hizo una prueba biótica con biomasa del biofiltro. Las muestras se airearon 
durante 3 h y se analizaron cada 30 minutos por eromatografia HPLC (I-lewlett Packard Serie 
1 100) y por medición de absorbancia en el espectrofotómetro UV BECKMAN Serie 600. 

Los productos de la auto-oxidación se analizaron por cromatografia de placa fina para verificar 
que fueran diferentes a los productos originales, en este caso PNF y PAF. El sistema eluyente fue 
dclorometano:metanol:acetona en relación 90: 10:0.05 y como revelador sulfato de cerio en ácido 
sulfúrico y dragendorf. 

3.2.3.6. Prueba de toxicidad por Microtox 

En cada fase de experimentación (tratamiento del PNF, AD79 y del efluente industrial) se 
detem1inó la toxicidad del influente, el efluente al final de la fase anaerobia y efluente al final de 
la fase aerobia del reactor mediante el método de Photobacterium phosphorewn (NMX-AA-112-
1995-SCFI) (Microtox). La prueba consistió en poner en contacto a los microorganismos de 
prueba (bacterias Photobacteri11111 phosphoreum, que emiten luz como parte de su metabolismo) 
con la muestra a analizar en diferentes concentraciones. 
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El grado de toxicidad de la muestra se obtuvo a través del. valor de la concentración efectiva que 
reduce la luz en un 50 % de los organismos de prueba (ECso). que se obtiene de la ecuación 3.1. 

UT = 100 
ECso 

(3.1) 

La respuesta que se obtiene es que a mayor toxicidad de la muestra, la luz emitida por las 
bacterias disminuye, la proporción de esta disminución permite clasificar la muestra analizada 
en unidades de toxicidad (UT), desde ligeramente tóxica hasta altamente tóxica. Con esta prueba 
se detecta la presencia de sustancias tóxicas presentes en las muestras simples o mezclas 
complejas que afectan el metabolismo de la población bacteriana. 

El equipo que se utilizó fue un Microtox Serie 5000922, marca Microbics. La muestra se colocó 
en tubos de vidrio a la dilución conveniente, se agregó 1 mL de solución reconstituyente a las 
bacterias liofilizadas y solución salina para estabilizar. Se dejaron reaccionar durante 5 minutos y 
se hicieron las lecturas co1Tespondientes. 

3.3. Biofiltro SBB anaerobio/aerobio para la degradación del p-nitrofcnol 

3.3.1. Sistema experimental 

El sistema consistió de un reactor de acrílico con doble pared y tapa desmontable con un volumen 
total de 9 L y un volumen útil de 5.8 L (figura 3.2), con las siguientes características: reactor 
cilíndrico de acrílico de 14 cm ele diámetro interno y 60 cm de altura; soporte de acrílico 
perforado en la base con perforaciones de 0.5 cm de diámetro, separados cada 0.5 cm. El soporte 
se apoyó sobre 5 cuñas de 8 cm de altura, 4 en las paredes del reactor a 90 º y otra en el centro 
del reactor; línea de alimentación ele aire de Y. pulgada de diámetro interno, el flujo de aireación 
se controló mediante un rotámctro; las líneas de alimentación, recirculación y descarga fueron de 
Y, pulgada de diúmetro interno. 

El reactor se empacó con tezontlc (piedra volcánica) de 2.0 cm de diámetro en promedio, el 
lecho de soporte fue de 40 cm. En la tapa del reactor se hicieron 5 orificios de Yz pulgada de 
diámetro para colocar los electrodos y mangueras de carga, recirculación y descarga del sistema. 

Se instalaron medidores de oxigeno, pH y de potencial redox conectados al reactor. Se 
conectaron tres bombas peristálticas (Master Flex, Cole - Parn1er) de velocidad variable y una 
válvula solenoide a un reloj programable con 4 canales de entrada (Timer Chrontrol), con el fin 
de controlar la carga, rccirculación, aireación y descarga de fornia automática. La temperatura fue 
controlada a 27 ºC ± 1 mediante un sistema ealentador-recirculador de flujo (Poly Science Moclel 
21 O) que reciclaba el agua a través de la doble pared del reactor. 
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Figura 3.2. Biofiltro discontinuo secuenciado (SBB) anaerobio/aerobio utilizado para la 
degradación del PNF. 

3.3.2. Inóculo 

El inóculo que se utilizó fue una mezcla de lodos activados provenientes de la planta de 
tratamiento de aguas residuales municipales Cerro de la Estrella localizada en el D.F. y de la 
planta de tratamiento de aguas residuales industriales ECCACIV localizada en Jiutepec, 
Morelos, en relación 70/30 respectivamente. 

3.3.2.1.Caracterización de lodos activados 

Para la caracterización de los lodos activados que se emplearon como inóculo se determinaron los 
siguientes parámetros: Sólidos suspendidos totales, sólidos suspendidos volátiles, índice 
volumétrico de lodos (APHA, 1992). 

3.3.3. Agua residual sintética 

El agua residual sintética se preparó con medio mineral de acuerdo con la formulación mostrada 
en la tabla 3.1, adicionada de PNF, compuesto tóxico usado como modelo, en concentración de 
25 rng/L y acetato de sodio como co-sustrato en relación molar 1 :4 (PNF:Ac.Na) en el arranque 
del reactor. · 
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3.3.4. Arranque y operación del biofiltro 

Para el arranque se realizaron las siguientes actividades: 

1. Una vez instalado el reactor se verificó que no existieran fugas. 
2. Se empacó con tezontle de tamaño uniforme de aproximadamente 2.0 cm de diámetro, 
colocando una capa de tezontle y llenando el reactor lentamente con agua residual sintética e 
inóculo, para lograr el llenado unifonne del empaque capa a capa. 
3. Se cerró la tapa hcm1éticamentc; se verificaron los medidores instalados y las líneas de 
rccirculación. Se efectuó el cambio de atmósfera con nitrógeno, ya que inició la operación en 
condiciones anaerobias. 
4. Se dejó que la biomasa se adaptara al agua residual sintética, el tiempo necesario para eliminar 
el 80 'X, de la concentración inicial de PNF transformándose a PAF en condiciones anaerobias y 
después se inició la fase de aireación hasta la mineralización total del PAF. 

El biofiltro operó en modo discontinuo secuencial (SBB) a temperatura controlada de 27 ºC ± 1, 
con velocidad de recirculación de 80 a 100 mL/min. Es importante señalar que en un sistema 
operado en SBR la concentración inicial de sustrato (S;) es la concentración que se tiene en el 
tanque de alimentación y la concentración de sustrato en el reactor (So) es la que corresponde a la 
concentración inicial (S;) por el volumen de intercambio del sistema, que corresponde al volumen 
alimentado/volumen total. 

En cada ciclo de operación se utilizó la estrategia de eficiencias fijas que consistió en pennitir la 
aclimatación de la biomasa al tóxico y a los cambios de ambientes anaerobios/aerobios, el tiempo 
necesario para alcanzar eficiencias de remoción de PNF y PAF al 80 % en las etapas anaerobia y 
aerobia respectivamente, debido a que la aclimatación de la población bacteriana a los ambientes 
anaerobios y aerobios induce la selección de bacterias facultativas que pueden desarrollar sus 
actividades metabólicas en presencia o ausencia de oxígeno. En la etapa aerobia la concentración 
de oxígeno disuelto fue mantenida arriba de 2 mg/L. Las estrategias de arranque y operación se 
muestran en la tabla 3.8. 

Una vez aclimatada la biomasa al PNF se procedió a operar el biofiltro incrementando la 
concentración de PNF en el influcntc cada vez que el sistema se estabilizaba y se obtenían al 
menos 5 ciclos de operación con eficiencias de remoción constante, mejorándose el TRH al 
menor tiempo posible. Las concentraciones de PNF que se estudiaron fueron bajas de 25 a 61 
mg/L, intc1111cdias de 70 a 90 mg/L y altas de 100 a 300 mg/L, eligiéndose estas concentraciones 
en función de trabajos realizados en estudios previos en reactores anaerobios (Johnson y Young, 
1983; Boye! et al .. 1983; O'Connor y Young, 1989 y 1996; Gorontzy et al., 1993; Razo-Flores et 
al., 1996). En cada cambio de concentración la biomasa se adaptó a los cambios de ambientes 
anaerobios/aerobios lo que fue indicado por los valores de potencial redox en cada fase de 
reacción: en la fase anaerobia como mínimo de -250 mV para asegurar condiciones reductoras de 
anacrobiosis y en la fase aerobia valores positivos que indicaron condiciones aerobias. Se 
realizaron cinéticas de degradación del PNF y PAF, COTd y balances de nitrógeno en cada 
cambio de condición de operación, cuando el biofiltro alcanzaba condiciones estables. Es 
importante señalar que después de controlar el sistema en las concentraciones de 25 a 50 mg 
PNF/L, se realizaron experimentos con diferentes co-sustratos para mejorar la velocidad de 
reducción del PNF y dcte1111inar cual sería el más adecuado para usarse en la operación con 
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concentraciones intem1edias y altas para mejorar la reacción y obtener mayor biotransformación 
de PNF a PAF y mejor remoción de PAF. 

Tabla 3.8. Estrategias de arranque y o~e~ación en el biofiltro SBB anaerÓbio/aerobio 

Parámetro 

Tiempo de llenado, min. 

Tiempo de reacción 
(anaerobio/aerobio), h. 

Tiempo de sedimentación, min. 

Tiempo de descarga, min. 

Flujo de aireación, Umin. 

Volumen de intercambio,%. 

Temperatura, ºC. 

e -e~ Estrategia de arranque 

19 

Anaerobio: 168 - 30 

Aerobio: 24 - 1 O 

8 

3 

1.90 

85 

27 ± 1 

Ana~r~~Ío:3G ~ S 
Aerobio: 12 - 3.5 

5 

5.7 

88 

27± 1 

Una vez detem1inado el co-sustrato que se utilizó en la siguiente fase de operacton con 
concentraciones intermedias y altas, los resultados se presentaron consecutivamente a los 
resultados del arranque y aclimatación. Los parámetros de control determinados y la frecuencia 
de análisis se indican en la tabla 3.9. 

Tabla 3.9. Parámetros de control y frecuencia de análisis en la operación del biofiltro. 

p-nitrofenol 

p-aminofenol 

Parámetro 

Potencial redox (O.R.P), pi-! y temperatura_ 

Oxígeno disuelto 

Temperatura 

Carbono orgánico total disuelto (COTd) 

Nitrógeno orgánico (N-org) 
Nitrógeno amoniacal (N -NH'4 ); 

Nitrógeno de nitritos (N-NO',); 
Nitrógeno de nitratos (N-NO'J); 
Fenoles 
Sulfuros (S") 

Color (Ese. Pt-Co) 

Alcalinidad total como CaC03 

SV en el soporte 

Frecuencia 

Diariamente, inicio y final de fases anaerobia y aerobia 

Cada 2 semanas, inicio y tina de fases anaerobia y aerobia 

Diariamente, inicio y final de fases anaerobia y aerobia 

Scmanalmcnle, ini~io y_final ~e fases_ anaCro~ia "}aerobia 

· Mensualmente . 

Cada 2 semanas, al final de la fase aerobia 
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3.3.5. Evaluación de co-sustratos para optimizar la velocidad de reducción del 
p-nitrofcnol 

Se utilizó el mismo biofiltro que se encontraba aclimatado a la degradación del PNF y a Jos 
cambios de ambientes anaerobios/aerobios que se mostró en Ja figura 3.1. La estrategia de 
operación del biofiltro fue Ja de eficiencias fijas, dando al sistema el tiempo necesario para 
alcanzar eficiencias ele remoción del PNF de 80 % y la máxima recuperación como PAF debido 
a la reducción del grupo N02, para enseguida iniciar la fase ele aireación del reactor hasta la 
mineralización ele 90 %, del PAF fomiaclo. 

El inicio de la evaluación de ca-sustratos fue un experimento control sin ca-sustrato para 
determinar la velocidad de reducción biológica con sustrato endógeno; después se siguieron 
evaluando los otros ca-sustratos cambiando de uno a otro cada vez que se estabilizaba el reactor y 
se obtenía la velocidad de reducción mediante cinéticas ele reacción tanto de la fase anaerobia 
como de la aerobia. En esta parte de la investigación se consideró como la velocidad de reducción 
(V,) la tasa de degradación volumétrica del PNF; como la velocidad de fonnación del PAF (Yr). 
la tasa de producción de PAF y como la velocidad de mineralización del PAF (V m). la tasa de 
degradación volumétrica del PAF. El criterio que se utilizó para evaluar la velocidad de 
reducción fue elegir el ca-sustrato que presentó el menor tiempo de remoción del grupo nitro 
(transformado a grupo amino) y la mús alta producción de PAF. 

La actividad reductora de la biomasa del biofiltro y el efecto de los donadores de electrones en 
la velocidad de biotransfomiación del PNF, se dctenninaron por la adición 1 :6 molar de los co
sustratos a evaluar (excepto con el agua residual que se utilizó una relación 1 :5 con base en la 
DQO del agua residual), nutrientes y PNF en concentración ele 50 mg/L ± 3 en todos los 
experimentos para la evaluación de ca-sustratos. Los compuestos que se evaluaron como co
sustratos fueron los siguientes: ácido acético, ácido propiónico, agua residual municipal y una 
mezcla de úcido acético-ácido propiónico 1: 1. La adición 1 :6 molar fue debida, a que de acuerdo 
a Ja estcquiometria de la reacción de reducción del PNF a PAF, se requieren 6 electrones y 
utilizando como patrón el úcido propiónico para determinar la cantidad ele ca-sustrato requerida 
en cada condición de experimentación, cada mol ele ácido propiónico origina 3 moles de 1-h 
disponibles para la reducción, siendo este el compuesto (entre los seleccionados para realizar las 
pruebas), el que aportó más electrones. Desde el arranque del reactor se estableció utilizar un 
exceso de co-sustrato en relación 1 :4 PNF:co-sustrato, pero como en los ciclos de arranque se 
tuvo una biotransformación ele! 60 %, se decidió aumentar la relación molar a 1 :6 PNF: co
sustrato para obtener una mayor producción de PAF. 

3.3.6. Desempeño del bioliltro anaerobio/aerobio a concentraciones intermedias y altas 
ele p-nitrofcnol 

Después de seleccionar el ca-sustrato que presentó mejor velocidad de reducción del PNF, éste se 
uso para la evaluación del reactor a concentraciones arriba de 50 mg/L del compuesto y se 
detenninó la máxima carga orgánica que puede soportar este tipo ele biofiltro en cada fase de 
reacción. La biomasa se adaptó a cada concentración de operación desde 60 hasta 300 mg/L con 
incrementos de 1 O mg/L hasta la concentración ele 1 00 mg/L y después incrementos de 25 y 50 
mg/L dependiendo de Ja respuesta del biofiltro. En cada cambio de concentración se aseguró que 
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prevalecieran condiciones reductoras y oxidativas en el biofiltro indicado por los valores de 
potencial rcdox: en la fase anaerobia como mínimo de -250 mV y en la fase aerobia valores 
positivos desde +5 a +40 mV. Se realizaron monitoreos de gases y control de la alcalinidad del 
sistema para evitar cualquier problema ocasionado por acidez del biofiltro que pudiera provocar 
inhibición de la actividad del biofiltro. Las cinéticas de degradación del PNF y PAF, COTd y 
balance de nitrógeno se efectuaron en cada cambio de condición de operación, cuando el biofiltro 
alcanzaba condiciones estables. Los parámetros de control detenninados y la frecuencia de 
análisis se indicaron en la tabla 3.9. 

3.3.7. Evaluación de la toxicidad 

Se realizaron análisis de toxicidad por el método de Microtox al inicio de ciclo, y al final de las 
fases anaerobia y aerobia para evaluar la reducción de toxicidad del efluente. 

3.4. Biofiltro SBB anaerobio/aerobio para el tratamiento de un efluente 
industrial 

3.4.1. Sistema experimental 

Se utilizó un reactor piloto de acrílico con capacidad de 10 L y volumen útil de 6 L. Las 
características del reactor son las mismas que las descritas en el numeral 3.3. El reactor fue 
empacado con tczontle como soporte. El sistema utilizó 3 bombas peristálticas (Master Flex, 
Cole-Panner) para la alimentación, recirculación y descarga del biofiltro, que fueron controladas 
a través de un reloj programable (Timer Chrontrol) al que también se conectó una válvula 
solenoide para el control de la aireación. En la fase aerobia el aire fue difundido desde el fondo 
del reactor pem1itiendo el paso de las burbujas de aire a través del tezontle. La temperatura fue 
controlada a 28 ºC ± 1 con un calentador recirculador de flujo (Poly Science Model 21 O). El 
biofiltro operó como un biofiltro discontinuo secuenciado SBB (por sus siglas en inglés), con un 
volumen de intercambio del 88 al 14 %. El sistema experimental se muestra en la fotografia 
3.1. 

3.4.2. l n ócu lo 

El reactor se inoculó con lodos activados provenientes del tanque de aireación de una planta de 
tratamiento de aguas residuales municipales, localizada en el Cerro de la Estrella, México, D.F. 
Los lodos activados fueron caracterizados en los parámetros de sólidos suspendidos totales, 
sólidos suspendidos volátiles e índice volumétrico de lodos (APHA,1992). 

3.4.3. Agua residual 

Se seleccionó un efluente· real de una industria químico-farmacéutica localizada en. Jiutepec, 
Morelos. El efluente fue caracterizado previamente, la biomasa se aclimató a este efluente y se 
dctenninó la carga máxima que podía tratar el biofiltro. 
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Fotografía 3.1. Biofiltro discontinuo secuenciado (SBB) anaerobio/aerobio utilizado para el 
tratamiento de un efluente de la industria químico-farmacéutica. 

El efluente de la industria químico-farmacéutica contenía compuestos nitroaromáticos que 
presentan el problema de ser tóxicos e inhibitorios a los procesos de lodos activados, 
específicamente la o-nitroanilina y otros compuestos aromáticos que daban al agua una alta 
concentración de DQ01 que varío desde 28 400 a 72 200 mg/L. La alimentación se realizó con 
agua residual adicionada de nutrientes (tabla 3.1) y ácido propiónico como co-sustrato en 
relación 1: 1 con base en la DQO durante los primeros ciclos de operación y después cuando la 
biomasa se aclimató, la concentración del co-sustrato se disminuyó hasta eliminarlo de la 
alimentación. 

3.4.4. Estrategia de arranque y operación 

La estrategia que se siguió para el arranque del biofiltro fue la de eficiencias fijas, permitiendo 
que la biomasa degradará el 80 % la DQO alimentada y la reducción de la o-nitroanilina a 
otros metabolitos se siguió por cromatografía de líquidos, para enseguida realizar el cambio de 
condiciones aireando el reactor el tiempo suficiente para lograr la remoción de la DQO al 
mínimo valor y tratar de optimizar los tiempos de reacción de las fases anaerobia y aerobia. Se 
realizaron mediciones de potencial redox para verificar que prevalecieran condiciones anaerobias 
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y aerobias en cada fase de reacción del reactor. En la tabla 3.10 se muestran las condiciones de 
operación que se usaron en el arranque y operación del reactor. 

Tabla 3.1 O. Estrategia de aiTanque y operación en el SBB anaerobio/aerobio en el 
tratamiento del efluente industrial. 

Parámetro Valor 

Tiempo de llenado, min. 25 
Tiempo de reacción, h. Anaerobio: 8 - 36 

Aerobio: 3.5 -12 
Tiempo de descarga, min. 5 
Flujo de aireación, L/min. 5.70 

Volumen de intercambio,%. 88 - 14 
Temperatura, "C. 28± 1 

Cuando la biomasa se aclimató a la degradación del efluente industrial y a los cambios de 
ambiente anaerobio/aerobio, se continuó con la operación del biofiltro aumentando la 
concentración de la DQO, del influente al doble de la concentración de operación y el aporte del 
ca-sustrato se fue disminuyendo de 50 al 30 %, hasta la eliminación total en la alimentación del 
biofiltro. El criterio que se utilizó para cada cambio de concentración fue cuando la degradación 
global de la DQO, fuera como mínimo el 85 %. Cuando el biofiltro se estabilizó en la condición 
de operación en estudio, se trató de optimizar el TRH al valor mínimo posible realizando 
cinéticas ele degradación ele las reacciones de reducción y oxidación del sistema. Se tuvo 
atención especial a los valores ele potencial redox en cada fase de reacción para asegurar 
condiciones reductoras mínimas de -250 mY en la reducción y valores ele potencial redox de +10 
a + 60 111 Y en la fase oxiclativa. Se llevó un control de la evolución ele la biomasa en el soporte 
del biofiltro realizando mediciones ele sólidos volátiles mensualmente. Los parámetros de 
control y frecuencia ele análisis se muestran en la tabla 3.11. 

Tabla 3.11. Parámetros ele control en el tratamiento del efluente industrial 

1':1rámctro Frecuencia de análisis 
OQO total Inicio y final de fases anaerobia y aerobia 
o-nitroanilina " 
Potencial rcdox " 
pll " 
Color (Ese. Pt-Co) " 
Temperatura " 
Gases (metano y C02) Semanalmente, inicio y final de fases anaerobia y aerobia 
Nitrógeno orgúnico (N-org) " 
Nitrógeno amoniacal (N -NI-!",) " 
Nitrúgeno de nitritos (N-N0-2 ) 11 

Nitrúgcnn de nitratos (N-N0"3) " 
Sulfuros (S ) 11 

SV en el soporte Mensualmente 
1\lcalinidad Total como CaC03 Inicio y final de fases anaerobia y aerobia 
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3.4.5. Evaluai:ión de la toxicidad 

Se realizaron análisis de toxicidad por el método de Microtox al inicio de ciclo, y al final de las 
fases anaerobia y aerobia para evaluar la reducción de toxicidad del efluente. 

3.5. Degradación del colorante azo azul disperso 79 en ambientes 
anaerobios/aerobios integrados en un reactor 

3.5.1. Pruebas de biodegradabilidad 

Se realizaron pruebas de biodegrabilidad del colorante AD79 en matraces empacados con 
tezontle con el fin de seleccionar un co-sustrato que actuara adecuadamente como fuente de 
electrones y de carbono, para alcanzar la máxima biotransformación del colorante al derivado 
amino en condiciones anaerobias; una vez terminada la reducción, comenzó la fase oxidativa 
para la mineralización de las aminas producidas. Los experimentos que se realizaron son los 
siguientes: 

Se prepararon 6 matraces Erlenmeyer de 500 mL conteniendo el co-sustrato en relación molar 
1 :5, medio mineral y colorante AD79 de acuerdo a la tabla 3.12 y se colocaron en una parrilla 
agitadora a 100 r.p.m. manteniendo temperatura controlada a 35 ºC ± 1. Cada 24 h se tomó una 
muestra para evaluar el proceso. La prueba se realizó bajo 2 condiciones: en la primera cada co
sustrato se probó de fomm individual y en la segunda se hicieron mezclas, ya que la primera no 
aportó suficiente infommción para la selección del co-sustrato. 

Tabla 3.12. Condiciones de operación para las pruebas de selección de co-sustrato 

i'Hatraz Ca-sustrato Co~'5ustrato Medio Colorante 
(condición 1) (condición 2) mineral AD79 

1 Abiótico (Biomasa esterilizada) Abiótico (Biomasa esterilizada) 400mL JO mg/L 
2 Glucosa Glucosa/ ác.acético 400mL JO mg/L 
3 Ác. Propiónico Ác. Propiónico/ ác. Acético 400mL JO mg/L 
4 Ác. Acético Glucosa/ propiónico 400 mL JO mg/L 
5 Agua residual municipal (DQO: 150 mg/L) Sin ce-sustrato 400mL 10 mg/L 
6 Abiótico (sin biomasa, sólo piedras) Abiótico (sin biomasa. sólo piedras) 400mL 10 mg/L 

3.5.1.2. Inóculo y medio mineral 

Se utilizó una mezcla de dos inóculos: biomasa de las piedras de un reactor anaerobio que trató el 
colorante AD79 y lodos activados de la planta de tratamiento de aguas residuales municipales 
Cerro de la Estrella localizada en México, D.F. Se detem1inaron SV de las piedras y SSV de los 
lodos activados. Se utilizó el medio mineral presentado en la tabla en 3.1. 

'1 ~-~ .. ::~" -;.~::-::·:~]\ ¡ 
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3.5.2. Determinación de la sorción del colorante en el tezontle e influencia del medio 
mineral 

Las técnicas analíticas para la determinación de la sorción del colorante en el tezontle y la 
influencia del medio mineral en la sorción del colorante se encuentran en el anexo 2. 

3.5.3. Biodegradación del colorante azul disperso 79 en un reactor SBR anaerobio/aerobio 
con biomasa suspendida 

3.5.3.1. Sistema experimental 

Se utilizó un reactor piloto de acrílico con capacidad de 9 L y volumen útil de 7 L. Se instalaron 
electrodos de oxígeno. pH y del potencial redox conectados al reactor. El control del reactor fue 
a través de un reloj programable (Timer Chrontrol) al que se conectaron 3 bombas peristálticas 
(Master Flex, Cole-Parmer) para control de recirculación, carga, descarga y una válvula solenoide 
para el control de la aireación. En la fase aerobia el aire fue difundido desde el fondo del reactor a 
través de un difusor poroso. El reactor fue provisto de un sistema de calentamiento con 
recirculación (Poly Science Model 21 O) para mantener la temperatura del reactor en un intervalo 
de 25 a 28 ºC y un sistema de agitación intermitente a 180 r.p.m. con el fin de favorecer la 
transferencia de masa en el reactor. El reactor operó como un reactor discontinuo secuenciado 
SBR (por sus siglas en inglés), con volumen de intercambio del 75 %. El sistema experimental 
se muestra en la fotografía 3.2. 
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Fotografía 3.2. SBR anaerobio/aerobio secuenciado con biomasa suspendida 
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3.5.3.2. l nócu lo 

El reactor se inoculó con ' lodos activados provenientes de la· planta' de tratan1iento de aguas 
residuales municipales Cerro de la Estrella localizada eri México,' D.F. Los lodos activados 
fueron caracterizados en los parámetros de sólidos suspendidos totales, sólidos suspendidos 
volátiles e índice volumétrico de lodos (APHA,1~92}.. · 

3.5.3.3. Agua residual sintética 

El agua residual sintética consistió de AD79 en concentración de sustrato inicial (S;) de 14 
mg/L, un ce-sustrato (ácido propiónico, en relación 1 mol AD79:50 moles ácido propiónico) y 
una mezcla de nutrientes y oligoelementos necesarios para el crecimiento de los microorganismos 
de acuerdo a la tabla 3.1. 

El colorante fue usado como se comercializa en el mercado, como un polvo sólido que contiene 
50 % de colorante y 50% de agente dispersante. El colorante se agregó de forma hidrolizada 
debido a su baja solubilidad en agua. La hidrólisis se realizó mediante disolución del colorante en 
agua a un pH de 1 O con agitación y calentamiento a 70 ºC por 20 minutos. 

3.5.3.4. Arranque y operación del reactor 

La estrategia que se utilizó para el arranque del reactor fue la estrategia de eficiencias fijas en la 
cual la biomasa se aclimata al tóxico el tiempo necesario para alcanzar una eficiencia 
previamente establecida en las etapas anaerobia y aerobia (Melgoza, et al., 2000). En el caso del 
colorante AD79 el criterio para detenninar el tém1ino de la etapa anaerobia fue la remoción del 
colorante al 60 % y la fom1ación de aminas en la mayor cantidad posible y en el caso de la etapa 
aerobia, la mineralización de las aminas totales como mínimo al 80 %. El reactor operó en 
discontinuo con ciclos de reacción variables hasta alcanzar la aclimatación de la biomasa a los 
cambios de ambientes anaerobios/aerobios y a la degradación del colorante. Se llevó un control 
estricto de la adsorción del colorante en la biomasa para asegurar que la degradación se debiera 
únicamente a los microorganismos, realizando extracciones del colorante con metano) en la 
biomasa, también se tuvo especial atención en la disolución del colorante. La estrategia de 
arranque y operación se muestra en la tabla 3.13. 

Tabla 3.13. Estrategia de mi-anque y operación en el reactor SBR anaerobio/aerobio 

Parámetro 
Tiempo de llenado, min. 

Tiempo de reacción, d. 

Tiempo de descarga, min. 

Flujo de aireación, L/min. 

Volumen de intercambio, %. 

Temperatura, ºC. 

(9 - 3 d ~nát![()bio/48 :_ 20 h aerobio) 

.10 

5.70 

75 
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Una vez que la biomasa se aclimató a la reducción del colorante y a la mineralización de las 
aminas aromáticas formadas, se continuó con la operación del reactor tratando de optimizar el 
TRH en cada fase de reacción con la más alta eficiencia de remoción global del colorante. Las 
concentraciones de colorante fueron aumentándose cada vez que se obtenían eficiencias de 
remoción constantes durante 3 ciclos consecutivos. Se realizaron análisis de toxicidad por el 
método de Microtox al inicio de ciclo, y al final de las fases anaerobia y aerobia para evaluar la 
reducción de toxicidad del efluente. Los parámetros de control del proceso y la frecuencia de 
análisis se muestran en la tabla 3.14. 

Tabla 3.14. Parámetros de control en el tratamiento del colorante AD79 

Parámetro 

Colorante AD79 

Aminas totales, BDNA 

Potencial redox 

pH 

Color (Ese. Pt-Co) 

Temperatura 

Gases (metano y C02) 

Nitrógeno orgánico (N-org) 
Nitrógeno amoniacal (N -NH+4) , 

Nitrógeno de nitritos (N-N0-2) 
Nitrógeno de nitratos (N-N0-3),' 
Sulfuros (S=) 

DQ01otal 

SSV en el licor mezclado y en el 
efluente 

Alcalinidad Total como CaC03 

Frecuencia de análisis 

Inicio y final de fases anaerobia y aerobia 
11 

11 

11 

Semanalmente, inicio y final de fases anaerobia y 
aerobia 

" 

" 
" 
" 

Semanalmente, al final de la fase aerobia 

Inicio y final de fases anaerobia y aerobia 

3.6. Cálculos de las variables del proceso 

Para el cálculo de las tasas de degradación y carga orgánica aplicada y eliminada en todos los 
experimentos realizados en esta investigación se utilizaron las siguientes ecuaciones: 

3.6.1. Tasas específica y volumétrica de degradación 

La tasa específica de degradación que evalúa la actividad de la biomasa para consumir el sustrato 
se calculó mediante la ecuación 3.2. 
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( 
S;,,r - S,1 ) V;111 

lJ .• = TX V 
d 

( 3.2) 

La tasa volumétrica se calculó por medio de la ecuación 3.3. Este parámetro indica la 
eliminación del sustrato en el reactor. 

(
S;,,r -S,1) V.' 

q,. = T -:-
d 

Donde: 

qx : Tasa específica de degradación, mg/g SSV-h 
qv : Tasa volumétrica de degradación, mg/L-h 
Sinf: Concentración de sustrato en el influente, mg/L 
S.,r : Concentración de sustrato en el efluente, mg/L 
X : Biomasa, g/L de SSV 
Td : Tiempo de degradación, h 
Vin1: Volumen de intercambio, L 
V : Volumen de operación del reactor, L 

3.6.2. Eficiencia de degradación 

La eficiencia de degradación se determinó a partir de la ecuación 3.4: 

Donde: 
E: 

S;nr: 
Ser: 

E= (S;,,r -S,¡) 100 
sinf 

Eficiencia de degradación, % 
Concentración de sustrato en el influente, mg/L 
Concentración de sustrato en el efluente, mg/L 

3.6.3. Carga orgánica aplicada y eliminada 

(3.3) 

(3.4) 

En los sistemas de tratamiento de aguas residuales, la carga orgánica se define como la cantidád 
de materia orgánica oxidable por metro cúbico de alimentación y tiempo de ciclo. Ene! caso del 
PNF y del colorante AD79 se calculó teóricamente a partir de la estequiometría de la reacción, 
incluyendo el aporte del co-sustrato utilizado en la reacción. 
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Las carga orgánica aplicada y la eliminada se calcularon con las ecuaciones 3.5 y 3.6. 

B = ( S;,,r V;,,, f) 
"" TV - d 

B ... = B,...E 

Donde: 

B,.,,: Carga orgánica aplicada, kg DQ0/1113-d 
B, .• : Carga orgánica eliminada, kg DQO/m3-d 
S;nr : Concentración de sustrato en el influente, mg/L 
E Eficiencia de degradación 
f Factor de conversión a kg DQO/m3 -d 
Td Tiempo de degradación, d 
V;n1: Volumen de intercambio, L 
V : Volumen de operación del reactor, L 

TESIS CON 
"FALLA DE U.tüGEN 

/\•fetodo/ogía 

(3.5) 

(3.6) 
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Capítulo 4 

RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

4.1. Características físicas del material de soporte 

Los resultados completos de Ja caracterización del medio soporte se encuentran en el anexo 3.1. 
En este trabajo se utilizó tezontle (puzolana, piedra volcánica) como material de soporte ya que 
se ha reportado su eficacia en el tratamiento de compuestos tóxicos (Buitrón y Ortiz, 1997; 
Buitrón y Flores, 1997). Se realizó Ja caracterización fisica del tezontle y presentó 
características adecuadas con relación al área superficial, porosidad, bajo costo, disponibilidad en 
el mercado y pequeña diferencia en peso específico, aunque presentó granulometría no unifom1e. 
Los resultados obtenidos se presentan en Ja tabla 4.1. 

Tabla 4.1. Características del tezontle 

Característica Resultado 

Granulometría 2-2.5 cm 

Peso especifico 2.52 kg/L 

Porosidad del reactor empacado 80.4 % 

Porosidad de las piedras 78.5 % 

Densidad de área superficial 494 m2/m3 

4.2. Pérdidas abióticas del PNF 

Los resultados completos de las pérdidas abióticas del PNF se encuentran en el anexo 3.2. Se 
detem1inaron las pérdidas abióticas del PNF debidas a efectos de volatilización en el reactor sin 
empacar y empacado, sorción en el reactor, en el empaque del biofiltro y en las membranas de 
nitrocelulosa empleadas para Ja filtración de muestras y a las posibles reacciones químicas del 
medio nutriente con el compuesto. Los resultados mostraron que no se observaron pérdidas 
abióticas debidas a volatilidad y sorción del PNF en el sistema, por lo que la remoción del PNF 
fue atribuida solo a la biodegradación. 

4.2.1. Pruebas de biodegradabilidad anaerobia/aerobia del PNF en matraces 

Los resultados de la prueba de biodegradabilidad mostraron que de los inóculos estudiados, el 
mejor fue Ja mezcla 70/30 de lodos de la planta de aguas residuales municipales Cerro de la 
Estrella y de Ja planta de aguas residuales industriales ECCACIV ya que presentó mejor 
biotransfomiación del PNF a PAF en la fase de reducción y posteriormente en la fase de 
oxidación la mineralización del PAF. El potencial redox se mantuvo entre -280 mV y +50 mV 
durante las fases de reducción y oxidación respectivamente, prevaleciendo condiciones 
anaerobias y aerobias en el reactor. 
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4.3. Biofiltro SBB anaerobio/aerobio para la degradación del p-nitrofenol 

4.3.1. Arranque y aclimatación del biofiltro 

En los procesos de biodegradación de compuestos tóxicos la estrategia de arranque del sistema es 
un factor muy importante, ya que de ésta dependerá el nivel de inducción de los microorganismos 
al tóxico (Buitrón y Ortiz, 1997). El arranque del biofiltro se efectuó con los parámetros de 
operación mostrados en la tabla 4.2. 

Tabla 4.2. Parámetros de operación en el arranque del biofiltro SBB anaerobio/aerobio. 

Parámetro Resultado 

Peso del empaque de tezontle 3.8 kg 

Volumen total del reactor 9.0 L 

Volumen útil del reactor 5;8 L' 

Volumen de lodos de la planta de ECCACIV 0.6 L 
(SSV=l l 141 mg/L) 

Volumen de la planta del Cerro de la Estrella 2.2 L 
(SSV= 6 770 mg/L) 

Volumen de medio nutriente mineral 3.0 L 
Volumen de intercambio 85-88 % 

Concentración de acetato de sodio como co-sustrato 70 mg/L 

Concentración de la solución de PNF en el reactor 25 mg/L 

Concentración de biomasa en el reactor 4 000 mg 

Flujo de aireación ·1.9"url1in. 

Velocidad de recirculación 12 L/h 

Temperatura dentro del reactor 27 ºC ± 1 

En experimentos preliminares Chew (2001), evaluó la estrategia de arranque por tiempos fijos de 
reacción independientemente de las eficiencias alcanzadas. En esta estrategia se mantuvieron 
tiempos de reacción fijos en las fases anaerobia y aerobia de 4 h y 2 h respectivamente, tratando 
de que la adaptación de la biomasa se realizara en el menor tiempo posible, pero bajo estas 
condiciones, no se logró la etapa reductiva anaerobia en el reactor sino que el sistema operó en 
condiciones anóxicas/aerobias, debido que no se dio el tiempo necesario para la adaptación de la 
biomasa a las condiciones anaerobias. Aunque se encontraron valores de O mg/L de oxígeno 
disuelto, no significó que existieran condiciones reductoras en el sistema ya que otras especies 
como NO-J aportaron oxígeno. Esta estrategia de arranque no fue la adecuada ya que no se 
favorecieron las condiciones que pe1111itieran el desarrollo de los microorganismos anaerobios 
responsables de la etapa reductiva para la producción de aminas. En la presente investigación, la 
estrategia de operación que se siguió fue la de eficiencias fijas, en la que se fijó como mínimo 
una remoción del PNF de 80 % en la fase anaerobia para iniciar la fase oxidativa mediante la 
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aireac1on del biofiltro hasta alcanzar un 90 % de remoción del PAF fomiado.- Contrario a la 
estrategia de tiempos fijos, la biomasa se aclimató a las condiciones anaerobias esperando el 
tiempo necesario para su adaptación, lográndose condiciones reductoras con valores de potencial 
rcdox ele -250 a -380 mV. Una vez que las bacterias se aclimataron, fueron capaces de 
biotransformar en un 60 % el PNF al derivado amino PAF. Esta estrategia de arraque resultó 
mejor para favorecer la selección ele bacterias facultativas que generaran la producción de PAF 
en la etapa anaerobia y su mineralización en la aerobia. 

Con el fin de inducir la selección de la biomasa para una más rápida adaptación se utilizó una 
concentrac1on ele PNF para el arranque del biofiltro de 25 mg/L, 2.9 veces más que la 
concentración ele inhibición metano génica lCso (8.5 mg/L) reportada por Donlon et al., ( 1995). 
Como se partió de un lodo inóculo no adaptado al PNF el sistema pasó por un período de 
aclimatación, incluyendo una fase de selección microbiana, utilizando acetato de sodio como 
sustrato primario para proveer electrones para la reducción del compuesto, carbono y energía 
para el crecimiento y mantenimiento, incrementando el tamaño y masa de la población 
bacteriana. El PNF actuó como sustrato secundario dando lugar al proceso de co-metabolismo, 
esto t:s, la transformación de un sustrato de no crecimiento en la presencia obligada dt: un 
sustrato de crecimiento. Este metabolismo es llamado utilización de sustrato secundario 
(Bouwer, 1989). Durante la aclimatación de la biomasa a los cumbios de ambientes anaerobios y 
aerobios se logró inducir principalmente la selección de bacterius facultativas. género que puede 
desarrollar funciones metabólicas en ausencia o presencia de oxígeno, seguida de bacterias 
aerobias y anaerobias como se evidenció en el análisis de grupos fisiológicos en base al perfil de 
úcidos grusos cuyos resultados se describen más adelante en el numeral 4.3.9. Los resultados de 
la adaptación de los microorganismos al PNF y a los ambientes anaerobios y aerobios, se 
muestran en la figura 4.1, observándose la disminución del tiempo de reacción a medida que se 
alcanzaba la aclimatación. 
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Figura 4.1. Evolución de los tiempos de reacción en el arranque del biofiltro SBB 
anaerobio/aerobio. (•)Fase anaerobia, (o) Fase aerobia. 

En la figura 4.2 se muestran las eficiencias de remoción para el arranque del biofiltro durante 29 
ciclos (84 días de operación). Cuando la biomasa se aclimató a la concentración de 25 mg/L 
(ciclo G), los tiempos de fase anaerobia fueron reducidos y las eficiencias de biotransformación a 
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PAF se incrementaron. La concentración de PNF se incrementó de 25 a 35 mg/L después de 6 
ciclos de operación estables. La remoción del PNF fue de 90 a 98 %. En el ciclo 1 O el tiempo de 
reacción de fase anaerobia se redujo, lo que ocasionó una disminución en la biotransformación a 
PAF, debido a un aumento de PNF ocasionado por la reducción del tiempo de retención 
hidráulica (TRH), siendo necesario incrementar la duración de la fase anaerobia a 72 h (ciclo 12) 
con el fin de obtener mayor cantidad de PAF. En el ciclo 24 (día 75), el tiempo de ciclo se redujo 
a 40 h (30 h anaerobio y 10 h de aerobio) alcanzándose la estabilización del biofiltro. Después de 
este ciclo la concentración fue incrementada a 58 - 62 mg/L de PNF y la duración del ciclo fue 
reducida a 30 h (24 h anaerobio y 6 h de aerobio). 
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Figura 4.2. Remoción y biotransformación del PNF y PAF en el arranque del biofiltro SBB 
anaerobio/aerobio. (O) Concentración de PNF en el reactÓr; (o).%Degradación aerobia de PAF; 

( •) % Biotransformación de PNF a PAF;(•)% Remoción global de PNF. 

Se observó un incremento progresivo de la biotransfommción de PNF a PAF, alcanzándose un 
máximo de 60 %. Durante la fase aerobia el PAF producido por biotransformación del PNF fue 
degradado eficientemente por la biomasa desde los primeros ciclos, obteniéndose una remoción 
de 100 %. Las reacciones de oxidación que se efectuaron fueron eficientes para oxidar el grupo 
amino de la molécula hasta nitratos y para degradar el carbono orgánico a C02 y agua. La fase 
aerobia fue reducida gradualmente de 24 a 1 O h sin tener variaciones importantes en la remoción 
del PAF. Es claro que la reducción del PNF a PAF en la fase anaerobia es la etapa limitante para 
la mineralización de PNF, debido al efecto destoxificante a PAF, lo que origina la disponibilidad 
de esta molécula a ser degradada por vía aerobia. 

En la fase anaerobia la composición del biogás sólo mostró la presencia de C02, indicando que 
las reacciones bioquímicas que ocurrieron en el biofiltro fueron de hidrólisis y de fennentación. 

El potencial redox fue de -380 mV en la etapa de reducción anaerobia y de +71.4 mV en la etapa 
de oxidación. El pH del reactor fue de 7.13 a 7.38 unidades en la fase anaerobia y de 7.53 a 8.40 
en la fase aerobia. En los periodos aerobios el oxígeno fue mantenido en concentraciones de 5.23 
y 6.43 mg/L y la temperatura se mantuvo en condiciones mesofilicas de 27 ºC ± 1. 

68 



Res11ltados y disc11sió11 

4.3.2. Análisis espectral 

Para asegurar la biotransfonnación del PNF a PAF, se realizaron análisis espectrales UV-YIS 
durante los ciclos operacionales, comparándose los espectros de los compuestos iniciales y 
finales de las fases de reacción anaerobia y aerobia con los espectros de los compuestos 
originales grado estándar HPLC. Estos compuestos mostraron bandas características a 400 nm 
para el PNF y a 300 nm para el PAF a pH 7. En la figura 4.3 se muestran los espectros de los 
estándares e.le PNF y PAF y en la figura 4.4 los espectros UY-VJS de un ciclo e.le operación 
completo, en el que el influcnte presentó una absorbancia máxima a 400 nm correspondiente al 
PNF, después de iniciada la reacción se observó Ja aparición de un compuesto a 300 nm que 
correspondió al PAF, producto de biotransformación del PNF durante la fase anaerobia. Al final 
del ciclo en la etapa aerobia, el efluente no presentó ninguno de los picos característicos de los 
compuestos aromáticos iniciales o de la biotransformación, lo que indicó que la biodegradación 
del tóxico se llevó a cabo en las respectivas etapas anaerobia y aerobia. 
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Figura 4.3. Espectros UV-VIS de estándares de PNF y PAF. 
(-)Estándar de PNF A.= 400 nm; (---)Estándar de PAF A.= 300 nm 
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Figura 4.4. Análisis espectral del ciclo de operación 28 en el que se muestra el PNF y su 
producto de biotransfomrnción PAF y la mineralización de éste.( .• _ .. ) Influente, inicio de fase 
anaerobia; (-) Biotransformación, final de fase anaerobia;(---) Efluente, final de fase aerobia. 
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4.3.3. Perfiles de potencial redox 

Los perfiles típicos de las mediciones del potencial de oxido-reducción durante los ciclos 
experimentales se muestran en la figura 4.5. En la fase sin aireación se puede observar que 
hubo una reducción de +16 a -380 mV que indicó que en el reactor prevalecieron las 
condiciones reductoras de anaerobiosis. Por otra parte, en la fase de aireación, se observó un 
aumento de - 380 a +70 mV alcanzándose condiciones aerobias en el biofiltro. Los perfiles de 
O.R.P. sugieren que la biomasa estaba aclimatada a los ambientes anaerobio y aerobio necesarios 
para la mineralización del PNF. Durante el experimento la concentración de oxígeno disuelto 
fue de O mg/L en la fase anaerobia y de 5 a 6 mg/L en la fase aerobia. 
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Figura 4.5. Perfil de mediciones del potencial de oxido-reducción en los ciclos de arranque del 
biofiltro. (o) Ciclo 8; (O) Ciclo 27; (~)Ciclo 29 

4.3.4. Operación del biofiltro 

La evolución de las concentraciones de PNF y PAF en el efluente y en el influente después del 
periodo de aclimatación se muestra en la figura 4.6. El biofiltro funcionó durante 108 días (ciclos 
76-182) con concentración de 0.39 - 0.44 mM. La remoción de PNF fue de 99 %, con formación 
de PAF de 84 %. La remoción de PAF fue de 100%. En el ciclo 56 (día 156) un mal 
funcionamiento en el tem1ostato del calentador del reactor, ocasionó un incremento en la 
temperatura de 27 a 52 ºC, durante 72 h. Este problema generó una desestabilización en el 
desempeño del reactor, por lo que fue necesario re-inocular nuevamente con lodos activados 
frescos de la planta de tratamiento de aguas municipales Cerro de la estrella. Después de la re
i nocu lación en el día de operación 182 se recuperó la actividad del biofiltro, la 
biotransfomrnción a PAF fue de 84 ± 2 %, la mineralización del PAF en la fase aerobia de 98 % 
y la remoción del PNF fue cercana a 100 %. Es importante señalar que las concentraciones de 
PNF en el efluente fueron de menos de 1 mg/L, indicando una buena adaptación de la biomasa 
para la degradación del PNF y PAF en la concentración estudiada. La evolución de las eficiencias 
de remoción y de biotransformación se muestran en la figura 4.7. 
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Figura 4.6. Evolución de las concentraciones de PNF y PAF en el influente y efluente del 
biofiltro: (O) PNF, alimentación; (o) PNF efluente; (.ó) PAF producido al final de la fase 

anaerobia;(-) PAF efluente (Fase aerobia). 
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Figura 4.7. Remoción ybiotransfomrnción del PNF en el SBB: (o) Biotransformación de PNF a 
PAF (fase anaerobia);(-) Remoción global del PNF (fase anaerobia+ fase aerobia); 

(+)Remoción de PAF (fase aerobia). 

Como resultado de la aclimatación de la población bacteriana al PNF y al PAF, el tiempo de 
degradación fue reducido gradualmente de 7 días a 11.5 h (8 h fase anaerobia y 3.5 h de fase 
aerobia) en 69 ciclos, 169 días de operación. Las tasas volumétricas y específicas de degradación 
en la fase anaerobia mostraron la misma tendencia incrementándose de 0.29 a 9 mg/L-h (figura 
4.8 a). y de 0.21 a 11 mg/g-SSV-d respectivamente, a medida que se reducía el tiempo de 
reacción. mostrando la adaptación de la biomasa a la reducción de PNF. En la fase aerobia la tasa 
volumétrica fue de 0.26 a 12.5 mg/L-h (figura 4.8 b) y la tasa específica aumentó de 0.33 a 16 
mg/g SSV-d indicando una buena adaptación de la biomasa facultativa aerobia a la degradación 
ele PAF. 
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Figura 4.8. Evolución de la tasa volumétrica de degradación y del tiempo de reacción 
a) Fase anaerobia, b) Fase aerobia. 

(-)Tasa volumétrica de degradación qv; (o) (Tiempo de reacción) 

En el día de operac1on 156 se observó una disminución de la degradación debido a la 
desestabilización del biofiltro como se mencionó antes, recuperándose Ja actividad en el día 182. 

A partir del día de operación 160 (ciclo 60) se eliminó el tiempo de sedimentación en la estrategia 
de operación, realizando Ja descarga del reactor inmediatamente después del final de la fase 
aerobia, con el fin de evitar la acumulación de la biopelícula desprendida (biomasa muerta), 
evitándose la colmatación del biofiltro y eliminando la necesidad de efectuar retrolavados; es 
importante mencionar que a lo largo de la operación del reactor, no fue necesario efectuar ningún 
retrolavado del filtro, siendo esta una ventaja importante con respecto a Jos filtros aerobios que 
generalmente requieren de retrolavado. 

La remoción de color durante la fase anaerobia fue en promedio de 530 a 90 unidades para una 
remoción de 83 %. Durante la fase aerobia fue de 90 a 15 unidades con remoción de 83 %. La 
remoción global del color en el sistema fue de 97 % (de 530 a 15 unidades de color Pt-Co). 
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Durante la fase anaerobia, el pH del influente se mantuvo entre 6. 7 y 7 .9 unidades y el potencial 
redox entre 7 y 57 mV, mientras que al final de la fase entre 7.6 y 8.9 unidades y -387 mV 
respectivamente. Los valores del efluente del biofiltro, al final de la fase aerobia, fueron pH 
entre 7.93 y 8.95 unidades y potencial redox de +0.8 a +65.J mV. El oxígeno disuelto en la fase 
aerobia fue en promedio fue de 4 a 6 mg/L. 

Después del día de operación 222 la eficiencia de biotransformación empezó a disminuir y en la 
fase de reducción no se alcanzaban valores de O.R.P. a menos de -200 mV, lo que indicó que no 
se tenían condiciones reductoras al 100 %, probablemente debido a falta de protones, por ello se 
decidió utilizar otras fuentes de protones que mejoraran Ja fase reductiva y por consecuencia Ja 
velocidad de reducción y Ja biotransformación del PNF durante Ja fase anaerobia. 

4.3.5. Evaluación de co-sustratos para mejorar la velocidad de reducción del PNF 

El objetivo de esta parte de Ja investigación, fue estudiar si Ja naturaleza del ca-sustrato 
estimulaba la velocidad de reducción del PNF a PAF, mejorando Ja biotransformación, ya que en 
la primera etapa de la experimentación se utilizó acetato de sodio como ca-sustrato 

A partir del día de operación 245 se inició la etapa de evaluación de ca-sustratos, con una 
duración de 120 ciclos (70 días de operación). Los resultados de esta etapa de experimentación 
aportaron información para Ja continuidad de la operación del biofiltro. Los resultados de la 
evaluación de ca-sustratos inician en el ciclo 1, (día de operación 1) en cada ca-sustrato 
estudiado. Al finalizar esta etapa, continuó la operación con las concentraciones intermedias de 
PNF, a partir del día 246 (ciclo 104). 

En general se realizaron 30 ciclos de operación con cada ca-sustrato con tiempos de reacción de 
8 h de fase anaerobia y 3.5 h de fase aerobia. El criterio que se utilizó para evaluar Ja velocidad 
de reducción fue elegir el ca-sustrato que presentara el menor tiempo de remoción del grupo 
nitro (transfomiado a grupo amino) y la más alta producción de PAF, interpretada esta como la 
velocidad de fom1Ución de PAF. Se realizó un experimento control sin ca-sustrato en el biofiltro 
para detcm1inar la velocidad de reducción biológica con sustrato endógeno, pero se encontró que 
sin la adición de acetato como ca-sustrato no se efectuaba la biotransformación, lo que indicó que 
el acetato fue usado como fuente de energía y/o donador de electrones para la biotransformación 
anaerobia del PNF, pero que debería mejorarse para obtener mejor rendimiento de PAF y para 
optimizar la velocidad de reducción del sistema. 

4.3.5.1. Ácido acético 

En este experimento la alimentación fue acidificada a pH 6- 6.5 ya que el pH del efluente de 
cada ciclo fue de 8.6-8.8 por Jo que con el efluente residual en el biofiltro se efectuó una 
dilución de aproximadamente el 30 % ± 2 suficiente para neutralizar Ja alimentación a 7.0-7.2 
unidades, con una alcalinidad de 250-300 mg CaC03/L suficiente para amortiguar la 
acumulación de ácidos grasos que pudiera inhibir el consorcio bacteriano en sus poblaciones 
anaerobia, aerobia y facultativas. 
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La biotransfommción promedio fue de 62.9 % durante 30 ciclos de operación con tiempos de 
reacción de 7.5 h de fase anaerobia y 4 h de fase aerobia. En la figura 4.9 se presenta la cinética 
de reacción durante el ciclo 19, observándose una velocidad de reducción (V,) de PNF de 0.04 
mM/L-h, velocidad de fommción (Vt) del PNF a PAF de 0.03 mM/L-h y una velocidad de 
mineralización (V m ) de 0.06 mM/L-h. Los potenciales redox estuvieron entre + 2.1 y + 63 m V 
en la fase aerobia y - 219 a - 322 m V en la fase anaerobia. 
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Figura 4.9. Cinética de reducción del PNF y fonnación y remoc1on del PAF con ác. acético 
como ce-sustrato en el ciclo 19. (•) PNF; (•)PAF 

4.3.5.2. Agua residual municipal 

Se utilizó agua residual municipal en relación 1 :5 con base en la DQO que presentó. La DQO del 
agua residual municipal fue de 330 mg/L; como el PNF aportó 1.32 g DQO/g PNF, se 
requirieron 50 mg/L de PNF para una relación 1 :5 con base en la DQO del agua residual (50 mg 
PNF = 66 mg 0 2/L: 330 mg 0 2 agua residual/L) como ce-sustrato obteniéndose una muy baja 
recuperación de PAF (15.2 %), después de 30 ciclos de operación. En general las remociónes 
anaerobia y global del PNF fueron bajas del 57 % y 60 % respectivamente, no así la remoción del 
PAF formado, que fue removido en un 97.9 %. Esto nos indicó que la materia orgánica del agua 
residual aportó carbono y no funcionó adecuadamente como donador de electrones ya que no 
aportó los equivalentes de H+ necesarios para la reducción completa del PNF. La velocidad de 
reducción (V,) del PNF fue de 0.02 mM PNF/L-h, la velocidad de formación de (Vr) PAF fue de 
O.O 1 P AF/L-h y la velocidad de mineralización (V m) de 0.02 mM PAF/L-h. Los tiempos de 
reacción fueron de 7.5 h de fase anaerobia y 4 h de fase aerobia. 
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4.3.5.3. Mezcla de ácido acético/ácido propiónico (1:1) 

En los experimentos con este ca-sustrato, en la fase anaerobia se obtuvo reducción del PNF de 
100 %, medido por HPLC y análisis espectrales de UV, donde se confirmó la desaparición del 
PNF, la velocidad de reducción (Vr) fue de 0.05 mM/L-h. La formación del PAF fue de 75.8 % 
en base al rendimiento molar, con una velocidad de formación (V r) de 0.04 mM/L-h. El pH se 
mantuvo en el intervalo de 6.9 y 7.2 unidades, con potencial redox en promedio de +39 mV en el 
influente. En la fase aerobia la velocidad de mineralización (Vm) de aminas fue de 0.08 mM/L
h. El pl-I se mantuvo entre 7.2 y 7.9 unidades con potencial redox en el influente -272 mV y en 
el efluente de+ 25 mV. La remoción del PAF fue de 100 %. En la figura 4.11 se muestra la 
cinética un ciclo típico del desempeño del biofiltro en la evaluación de ca-sustratos. 
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Figura 4.11. Cinética~de reducciÓ~del PNF y formación y remoción del PAF con mezcla de 
ácidos como co-sustráto durante el ciclo 13. (•) PNF; (•)PAF 
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4.3.5.4. Ácido propiónico 

En los experimentos con este co-sustrato, en Ja fase anaerobia se obtuvo una reducción del PNF 
de 100 % medido por HPLC y análisis espectrales de UV, donde se confirmó Ja desaparición del 
PNF, con velocidad de reducción (Vr) de 0.07mM/L-h. La fomrnción del PAF fue a una 
velocidad (Vr) de 0.06 mM/L-h con un rendimiento de biotransformación a PAF de 82 % en 
base al rendimiento molar. En Ja fase anaerobia, el pH se mantuvo en el intervalo de 6.9 y 7.3 
unidades, con valores de potencial redox en promedio de +70 mV en el influente y -300 mV en 
el eíluente. En la fase aerobia Ja velocidad de mineralización (V m) del PAF fue de 0.1 O mM/L-h. 
El pH se mantuvo entre 7.3 y 7.8 unidades, y el potencial redox en el influente -324 mV y en el 
efluente de +15 mV. La remoción del PAF fue de 100 %. En Ja figura 4.12 se muestra Ja cinética 
de un ciclo representativo del desempeño del biofiltro en Ja evaluación del co-sustrato. 
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Figura 4.12. Cinética de reducción del PNF y formación y remoción del PAF utilizando ácido 
propiónico como ce-sustrato durante el ciclo 13. (•) PNF; {•)PAF 

4.3.5.5. Evaluación de la velocidad de reducción 

Los resultados mostraron que la velocidad de reducción del grupo nitro y el porcentaje de 
recuperación del PAF mejoró con la adición de co-sustratos. Los experimentos indicaron que la 
adición de compuestos que proveen ínter-especies de hidrógeno, mejoran la producción de 
mctabolitos de reducción y pem1iten una más rápida conversión del compuesto nitroaromático. 
La disponibilidad de los hidrógenos derivados de la degradación del co-sustrato, mejoraron la 
velocidad de reducción del PNF permitiendo la conversión del PNF a PAF en un menor TRH. 
Estos resultados estan de acuerdo a estudios previos que investigaron la función de varios 
donadores de electrones sobre la reducción de aromáticos clorados, aldehídos aromáticos y 
nitrofenolcs por consorcios anaerobios en los que reportaron una mejor velocidad de reducción 
al adicionar co-sustratos (Gibson y Sewell, 1992; Todini y Poi, 1992). 

Don Ion et al .. ( 1 996) realizaron pruebas para determinar el efecto de diferentes co-sustratos en la 
velocidad de reducción de nitrofenoles y reportaron una velocidad específica de reducción de 
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10.5 mg/g SSV-d para el acetato y de 26.0 mg/g SSV-d para una mezcla de ácidos 
acético/propiónico/butírico utilizando reactores UASB y lodo granular metanogénico. 

En este trabajo, se determinaron velocidades específicas de reducción de 13.7 y 16.3 mg/g VSS-d 
para la mezcla de ácidos acético/propiónico y propiónico respectivamente. La velocidad de 
reducción utilizando el ác. propiónico como co-sustrato fue de 9.7 mg/L-h y parala mezcla de 
ác.acético/ác. propiónico de 7.6 mg/L-h, siendo mejor la del propiónico ya que rédujo'ertiempo 
de reacción en una hora. En la tabla 4.3 se muestran los resultados obtenidos. 

El uso del co-sustrato mejoró la biotransformación del PNF a PAF aumentando la velocidad de 
reducción, lo que permitió la reducción de Jos tiempos de reacción. El efecto de diferentes 
donadores de electrones sobre la velocidad de reducción afectó la transformación del PNF. La 
secuencia en el aumento de la velocidad de reducción fue la siguiente: ác. propiónico > mezcla 
de ácidos > ác. acético > agua residual municipal. 

Tabla 4.3. Velocidades de reducción del PNF y fomrnción dePAF 
en la evaluación de co-sustratos. (Valores promediode 1 O mediciones) 

Co-sustrato 

Ác. acético 

Agua residual municipal 

Ác. acético/propiónico 

Ác. propiónico 

Velocidad 
reducción 

PNF 
(mg/L-h) 

6.7 

3.9 

7.6 

9.7 

Velocidad TRH 
formación 

PAF 
(mg/L-h) 

4.9 

0.6 

4.2 

6.5 
. . 

. . -· . . . 

Con relación a la velocidad específica de reducción del PNF, velocfcÍaci~~ formación específica 
del PAF y velocidad específica de mineralización dé'IPAF.{medidas C:omo las tasas espedficas y 
volumétricas de degradación) para los dos mejores co-sustratos probados, en la tablá 4.4 se 
muestran los resultados. 

Tabla 4.4. Velocidades específicas de reducción del PNF y formacióridéPAF 
en la evaluación de co-sustratos. (Valores promedio de 10 mediciones) · 

Co-sustrato PNFr PAFr PAF..;,·.·· .. 
qx qx qx < . ' 

(mg/g ssv-d) (mg/g ssv-d) (mg/g ssv"~d) 

Ác. propiónico 16.3 11.0 18.5 
•·. 

Mezcla de 13.7 7.0 14. l' 
Acético/propiónico 

TF,S1S rnN 
F·'\ ,. ···~ vúiGEN 

.......... 
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4.3.5.6. Balance de hidrógeno 

Los resultados experimentales mostraron que el PNF fue biotransformado a PAF. Como sustrato 
primario o sustrato de crecimiento, el propionato es primero convertido a acetato e hidrógeno por 
bacterias acidogénicas (ec. 4.1). El hidrógeno actúa como un donador de electrones para la 
biotransfomiación reductiva del PNF (ec. 4.2). Una fracción de la concentración de hidrógeno y 
acetato junto con C02 son convertidoscpo~r bacienas formadoras deproploriato: para formar 
propionato y volver a originar acetato e hidrógeno (Cheng et al., 1997) (ec. 4.3). Las principales 
reacciones involucradas en el cometabolismo del PNF con propionato como sustrato primario son 
las siguientes: 

.. 

(4.1) 

(4.2) 

(4.3) 

La biotransfomiación de PNF dependió de la disponibilidad de hidrógenos en el sistema ya que el 
hidrógeno actuó como el donador de electrones para la biotransformación reductiva. La velocidad 
de biotransformación del PNF fue más alta con la adición de ácido propiónico como co-sustrato 
que con la adición de ácido acético o agua residual municipal, debido a que hubo más hidrógenos 
disponibles para la reducción, siendo la principal diferencia la producción de hidrógeno, que tiene 
una función muy importante en la transformación reductiva de PNF a PAF, como también fue 
observado por Cheng et al., ( 1998). Este comportamiento fue corroborado por los valores de 
potencial redox que se presentaron en el biosistema que fueron del orden de -250 a -380 mY. 
Los hidrógenos son transferidos a las moléculas de NAD (dinucleótido de nieotinamida adenina) 
mediante la reacción (4.4) que se lleva a cabo a un potencial redox de -320 mY, siendo en este 
orden los potenciales redox que prevalecieron en el sistema durante la fase reduetiva. 

NAD~ + H+ + 2e· NADH + H+ (4.4) 

En trabajos realizados por Cord-Ruwisch et al., (1988), estudiaron el efecto de diferentes 
aceptores de electrones en la degradación anaerobia de sustrato y demostraron que la 
concentración de hidrógeno es predominantemente dependiente del potencial redox del aceptor 
terminal de electrones. Estequiométricamente se requieren 3 moles de hidrógeno para que un mol 
de PNF sea transfomrndo a PAF, según la reacción (4.2): 

Un mol de ác. propiónico origina 3 moles de H2 requiriéndose un.mol de ác. propiónico por 
cada mol de PNF para la reducción a PAF teóricamente. En los experimentos realizados se 
observó que debería utilizarse un exceso de co-sustrato ya que una parte fue utilizada por la 
biomasa para los requerimientos de crecimiento y energía de las bacterias, por lo que desde el 
diseño del experimento se estimó una concentración 1: 4 molar, PNF:co-sustrato pero como en 
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los ciclos de arranque se obtuvo una biotransfomiación del 60 % se aumentó la concentración de 
ca-sustrato a 1 :6 molar con lo que se logró Un aumento en la biotransforrnación hasta el intervalo 
de 80 a 85 %. 

4.3.6. Operación del biofiltro con concentraciones intermedias y altas 

Una vez que se detenninó el ca-sustrato que aportó la mayor cantidad de equivalentes reductores, 
se utilizó el sistema para evaluar las concentraciones de PNF superiores a 70 mg/L. El biofiltro 
se operó en concentraciones interrnedias (S0 ) de 70, 80 y 90 mg/L y altas de 100, 125, 175, 225 
y 300 mg/L de PNF durante los días 246 - 526 (ciclos 104 - 262), con el fin de detenninar la 
máxima carga de PNF que pudiera soportar este tipo de reactor ya que tiene la característica de 
tener un cultivo facultativo anaerobio y aerobio en un 80 º/o, además de bacterias anaerobias y 
aerobias en un 20 % aproximadamente. 

A partir del día de operación 246 (ciclo 104) se utilizó como ca-sustrato ác. prop1omco en 
relación molar 1 :6 PNF: ác. propiónico. La alimentación se ajustó a pH 7 ± 0.2 unidades y la 
alcalinidad se mantuvo entre 300 y 700 mg CaC03/L. Se fijó como criterio para asegurar 
condiciones reductoras que el potencial redox estuviera a -250 mV durante la fase anaerobia y 
en la fase aerobia que el potencial aumentara hasta valores positivos. Las mediciones de las 
concentraciones de PNF y PAF se realizaron por HPLC y se hicieron análisis espectrales por 
espectroscopia UV - VIS del influente y efluente en cada fase de reacción. Los tiempos de 
retención hidráulica se redujeron en lo posible y el cambio a la siguiente concentración se hizo 
después de que los valores de la remoción PNF fueron mínimo de 80 % y para el PAF de 90 %. 
La evolución de las concentraciones de PNF y PAF en el influente y efluente se muestra en la 
figura 4.13. 
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Figura 4.13. Evolución de las concentraciones intem1edias y altas de PNF . (O) PNF, influente; 
(L\) PAF, producido en la fase anaerobia;(+) PAF, efluente fase aerobia;(-) PNF, efluente. 

Cuando el biofiltro operó con concentraciones intem1edias de PNF de 70 a 90 mg/L (días de 
operación 246-357, ciclos 104-160) la remoción de PNF para la concentración de 70 mg/L fue de 
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98 % en promedio y la biotransfomiación de 89 %, mejorando considerablemente en un 21 % 
con respecto a las eficiencias que tenía el sistema antes del cambio de ca-sustrato. En los cambios 
de concentraciones a SO mg/L y 90 mg/L de PNF, al inicio la biotransfomiación disminuyó de 95 
a 80-85 % siendo necesario aumentar el tiempo de fase anaerobia de 4 a 8 h para que la biomasa 
se adaptara a esta concentración. Una vez que la biomasa se adaptó a estas concentraciones, la 
remoción de PNF en la fase anaerobia fue de 98 % y la biotransformación fue de 90 a 95 %. En 
las tres concentraciones la mineralización del PAF fue de 99 % (figura 4.14) 
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Figura 4.14. Biotransformación de PNF y remoción de PNF y PAF en las concentraciones 
intermedias. (o) Biotransfonnación de PNF a PAF; ( - ) Remoción global de PNF; 

(+)Remoción de PAF. 

En los días de operación del 268 al 295, se redujo el tiempo de reacción de fase anaerobia de 8 a 
4 h debido a que la biomasa estaba bien aclimatada, lo que originó un aumento de la tasa de 
degradación de 9. 7 a 21.8 mg/g SSV-d, al doble del valor con el que venía operando el biofiltro. 
Después se incrementó la concentración de PNF a 80 mg/L y requirió de un tiempo de reacción 
anaerobia de 8 h, por lo que la tasa de degradación especifica disminuyó a 15.1 mg/g SSV-d 
como se observa en la figura 4.15 a. 

En la fase aerobia las tasas de degradación específica se mantuvieron entre 1 7 y 21 mg/g SSV-d y 
las tasas volumétricas de 14 a 17 mg/L-h como se observa en la figura 4.15 b. Las tasas de 
degradación volumétrica fueron ligeramente más bajas que las tasas específicas tanto en la fase 
anaerobia como en la aerobia. · 

En los días de operac1on 358-509 (ciclos .161-244), el-biofiltro funCionó con concentraciones 
altas de 100 a 225 mg/L (O. 72 a 1.6 mM). 
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Figura 4.15. Evolución de las tasas de degradación durante la etapa de concentraciones 
intermedias de PNF. a) Fase anaerobia. b) Fase aerobia(•) Tasa específica de degradación, 

q,, (mg/g SSY-d); (o) Tasa volumétrica de degradación, q" (mg/L-h). 

En la concentración de 100 mg/L, al inicio el biofiltro operó con tiempo de reacción de fase 
anaerobia de 4h pero del día 387 al 423 se requirieron mayores tiempos de fase anaerobia 
y aerobia de 7 y 4.5 h respectivamente, para que la biomasa se adaptara a esta 
concentracion ya que en el efluente después de la fase aerobia quedaba un residual de PAF 
de 6.6 mg/L en promedio, con coloración violeta característica de la polimerización del 
PAF, indicando que en la fase aerobia no se estaba degradando el PAF en su 
totalidad, sugiriendo que el tiempo de reacción aerobio no era el adecuado para la 
degradación de la concentración de PAF biotransfomrndo, por lo que se aumentó la fase 
aerobia favoreciendo la remoción de PAF. Una vez controlado este problema, a partir del 
día 426 el tiempo de reacción se redujo a 7.5 h (4h de fase anaerobia y 3.5 de fase aerobia), 
la remoción de PNF en la fase anaerobia fue de 100 % y la biotransfonnación a PAF fue de 
82 'Yo; la eliminación del PAF en la fase aerobia fue de 97 .9 % (figura 4.16). 

En la fase anaerobia las tasas específica y volumétrica máximas de degradación fueron de 
43.6 mg/g SSY-d (figura 4.17 a) y de 29.6 mg/L-h respectivamente. En la fase uerobia lus 
tasas específica y volumétrica múximas de degradación fueron de 36. I mg/g SSV-d (figura 
4.17 b) y de 24.5 mg/L-h respectivamente. La carga volumétrica que trató el reactor fue de 
400 mg/L-d. 
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Figura 4.16. Remoción y biotransformación de PNF en la etapa de concentraciones altas. 
(+)Remoción global de PNF; (o) Biotransformación de PNF a PAF; (-)Remoción de PAF 
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Figura 4.17. Evolución de la tusa específica de degradación (qx) y del tiempo de reacción durante 
la etapa de concentraciones altas de PNF. a) Fase anaerobia b) Fase aerobia 

(•)Tasa específica de degradación, qx; (o) Tiempo de reacción. 
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Para la concentración de 125 mg/L (días de operación 462-493, ciclos 197-228), la remoción de 
PNF fue de 98.7 % y la biotransformación de 85.5 %; la remoción del PAF formado fue de 98.8 
•y., (!igura 4.16). En esta concentración el bioliltro se encontraba bien aclimatado a 
concentraciones altas, el TRH fue de 7.5 h alcanzando velocidades de reducción de 45.1 mg/L-h 
y tasas especílicas de degradación de 48.5 mg/g SSV-d (figura 4.17 a) para cargas volumétricas 
de PNF de 64 7 mg/L-d. En la fase aerobia, la tasa volumétrica máxima de mineralización fue 
30.6 mg/L-h y la tasa específica máxima fue de 45.1 mg/g SSV-d (figura 4.17 b). La carga 
volumétrica de PAF que soportó el biofiltro fue de 602 mg/L-d. La remoción global de color fue 
de 95 %. En esta concentración no se observó coloración en el efluente que indicara 
polimerización del PAF, ni concentraciones residuales del compuesto. 

En la concentración de 175 mg/L (días de operación 494-503, ciclos 229-238), la remoción de 
PNF fue de 100 % con TRH de 4h en la fase anaerobia y biotransfonnación de 81 %. La 
remoción del PAF fue de 84.2 % pero se observó que la fase aerobia no estaba degradando bien, 
debido a que se tuvieron concentraciones residuales de 1 O o/o PAF en el efluente y coloración 
violeta característico de la oxidación del PAF al estar en contacto con aire, además de que hubo 
precipitación de compuestos color café rojizo, característicos de compuestos húmicos, que son 
polímeros de gran peso molecular formados a partir de la oxidación del PAF no degradado por la 
población aerobia. Lo anterior se corroboró con prncbas abióticas del PAF y espectros UY- VIS 
donde se observó la aparición de picos a 500-520 nm. El TRH para la fase aerobia se aumentó 
de 3 a 7.5 h con el fin de favorecer a las bacterias aerobias. La carga volumétrica de PNF 
aumentó de 602 a 1 055 mg/L-d y las tasas de degradación disminuyeron, con respecto a 1<1 
concentración anterior. Las múximas tasas volumétrica y cspccílica de reducción del PNF rueron 
de 24.0 mg/L-h y 37.0 mg/g SSV-d respectivamente. Las múximas tasas volumétrica y cspecílica 
de mineralización del PAF rueron de 21. I mg/L-h y 31.4 mg/g SSV-d para una carga orgúnica de 
PAF de 342 mg/L-d. 

El funcionamiento del biofiltro continuó con la concentración de 225 mg/L de PNF (días de 
operación 504-509, ciclos 239-244); la remoción de PNF fue de 98.4 %, la producción de PAF 
fue de 85.8 % pero la remoción fue sólo de 3.7 %. Se intentó recuperar la actividad de la biomasa 
facultativa aerobia con períodos de aireación de 11.5 h y agregando nutrientes al inicio de la fase 
de aireación. Se intentó operar el biofiltro con la concentración de 300 mg/L de PNF; en la fase 
anaerobia se alcanzó la reducción del PNF en un 98 % con biotransfomrnción a PAF del 86 % 
pero nuevamente en la fase aerobia se presentó inactividad de la biomasa facultativa aerobia, por 
lo que se llegó a la conclusión de que las bacterias aerobias se habían inhibido por efecto de la 
alta concentración del PAF por lo que ocurrió la auto-oxidación de las aminas al no haber 
suficiente población aerobia para su degradación. 

Se procedió a realiz<1r pruebas de respirometría para verificar la actividad de la biomasa aerobia. 
Las pruebas realizadas indicaron que la actividad de la biomasa había sido inhibida, por lo que se 
procedió a enriquecer el biofiltro con lodos activados de la planta de tratamiento municipal Cerro 
de la estrella y nutrientes al inicio de la fase aerobia para fortalecer la población aerobia. 

Para verificar la capacidad de recuperación del bio!iltro ante condiciones de operación extremas 
como es el caso de la inhibición de la población aerobia, el reactor se re-inoculó con lodos 
activados municipales y volvió a operar con concentración de sustrato de 60 mg/L de PNF y úc. 
propiónico 1 :6 molar como co-sustrato (días de operación 510-519, ciclos 245-254 ), dejando 
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períodos de aireac1on de 12 h y sin aire de 4 h durante 5 días, y se observó una rápida 
recuperación de Ja actividad de la biomasa en la fase de aireación con eficiencias de remoción de 
PNF y PAF de 100 % respectivamente y biotransformación del 82 % con tiempos de reacción de 
7 .5 h (4 h de fase anaerobia y 3.5 h de fase aerobia) como se observa en la figura 4.16. En la 
fase anaerobia las tasas de degradación volumétrica y específica fueron de 1 7.6 mg/L-h y 32.0 
mg/g SSV-d y en la fase aerobia de 10 mg/L-h y 18.4 mg/g SSY-d respectivamente, iniciándose 
la recuperación de la actividad de la población facultativa aerobia. 

Después se aumentó drásticamente la concentración de PNF a 125 mg/L (días de operación 520-
526, ciclos 255-264). Las remociones de PNF y PAF fueron de 100 % respectivamente y la 
eficiencia de biotransformación de 72 % con tiempos de reacción de 8 h de fase anaerobia y 3.5 h 
de fase aerobia) como se observa en la figura 4.16. En la fase anaerobia las tasas de degradación 
volumétrica y específica fueron de 18.4 mg/L-h y 33.0 mg/g SSY-d y en la fase aerobia de 22.8 
mg/L-h y 41.5 mg/g SSY-d respectivamente, observándose la recuperación de la actividad de la 
población facultativa aerobia adaptándose rápidamente al cambio de concentración. 

El desempeño del biofiltro fue bueno, pues las remociones que se venían dando antes de la 
inhibición de la población aerobia se recuperaron, incluso con la concentración de 125 mg/L 
aunque con un tiempo de retención de 12 h, mayor que el que se tenía antes de la inhibición que 
fue de 7.5 h. En la concentración de 175 mg/L nuevamente se presentó el mismo 
comportamiento inhibitorio del PAF sobre la población aerobia, por lo que se realizó una prueba 
aerobia para verificar el comportamiento del PAF sobre una población puramente aerobia. Los 
resultados de esta prueba se encuentran en el anexo 3. 

Con relación al color, en la fase aerobia del día de operación 494 al 509 se presentó pérdida de 
actividad de la biomasa para la mineralización del PAF, presentándose acumulación de productos 
de polimerización del PAF. Después el biofiltro se re-inoculó con lodos activados y se recuperó 
la actividad de la población aerobia. En la figura 4.18 a y b se observa que los valores promedio 
de color (ese. Pt-Co), fueron de 556 unidades al inicio de ciclo y de 82 unidades al final de la fase 
anaerobia para una remoción de 85 % y en la fase aerobia los valores fueron de 82 a 6 unidades 
para una remoción de 93 %. La remoción global de color fue de 97 % . 

El pH durante la etapa de operación de concentraciones inten11edias y altas se mantuvo con 
valores de 7. 2 y 7.92 unidades al inicio y fin de la fase anaerobia con valores de potencial redox 
de -5 a -390 mV. En la fase aerobia el pH fue de 7.92 a 8.5 unidades con valores de potencial 
redox de + 5 a+ 56 mV. El oxígeno disuelto en promedio fue de 4.2 a 5.6 mg/L. 
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Figura 4.18. Comportamiento del color durante la etapa de concentraciones intermedias y altas 
de PNF. a) Fase anaerobia, b) Fase aerobia 

(•) % de remoción de color; (o) Color en el iníluente; (u) Color en el eíluente. 

4.3.6.1. Pruebas en cromatografía de placa fina 

Para veri llcar la producción de otros compuestos diferentes al PNF y al PAF se realizaron análisis 
de cromatografia de placa usando un sistema diclorometano/metanol /acetona 90: 1 O: 0.05 y 
como reveladores sulfato cérico y Dragendorf. Los valores de Rr fueron: PNF, 0.28; PAF, 0.6; 
precipitado 0.37. Los resultados mostraron que los compuestos del precipitado color violeta 
rucron diferentes al PNF y PAF, con una polaridad menor que el PAF pero mayor que el PNF y 
se desdoblaron en 3 productos diferentes a los originales. 

Polaridad: PAF> Muestras coloreadas> PNF 

Por otra parte los compuestos precipitados color café rojizo presentaron un mayor grado de 
polimerización aumentando Ja intensidad del color, el peso molecular, el contenido de carbono y 
disminuyendo el grado de solubilidad, como lo señala Stevenson ( 1982), quien indicó que las 
sustancias húmicas cstún formadas por úcidos flllvicos (solubles en agua a cualquier pH), úcidos 
húmicos (solubles en valores de pH búsico, insolubles en pl-1 ácido), compuestos húmicos 
(insolubles en cualquier valor ele pH), dependiendo del grado de polimerización es el tipo de 
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fracción húmica. Los ácidos húmicos son macromoléculas aromáticas complejas conteniendo 
grupos OH fenólicos libres y enlazados, estructuras quinonas, nitrógeno y oxígeno como puentes 
y grupos COOH colocados en los anillos aromáticos. 

Las muestras analizadas no presentaron solubilidad en solventes polares como la acetona, agua. 
ele., sólo-en solventes no polares como metano), en el momento de la elusión no cluycron, 
permaneciendo en la línea base como es característico en los compuestos húmicos, por lo que se 
sugiere que la fonnación de compuestos coloreados producto de la oxidación del PAF son 
compuestos húmicos, diferentes al PNF y PAF. 

4.3.6.2. Pruebas de respirometría de la biomasa suspendida y fija en el tezontle 

Con el fin de evaluar las condiciones en las que se encontraba la biomasa después de que el 
biofiltro operó con altas concentraciones de PAF acumuladas durante la fase aerobia, se tomaron 
muestras de tezontle del nivel superior y medio del biofiltro con solución de medio mineral, se 
desprendió la biomasa del tezontle y se conservaron en la misma solución por separado. Se 
determinó la respiración endógena de la biomasa y después la respiración de la biomasa con una 
solución de 25 mg/L de PAF como sustrato, utilizando el medidor de oxígeno disuelto YSI 5300 
Biological Oxygen Monitor. Los resultados para Ja tasa de consumo de oxígeno (TCO) fueron 
2.5 y 2.4 mg 02/h para Ja biomasa suspendida y para la biomasa adherida, respectivamente. 

Estos resultados mostraron que efectivamente el PAF es un sustrato di fici 1 de degradar por la 
población aerobia del biofiltro ya que inhibe la actividad de la biomasa. Los valores 
dctcrminm.Ios indicaron que la actividad de la biomasa aerobia disminuyó en promedio de 5.8 a 
2.4 mg 02 /h antes y después de aplicar altas concentraciones de PAF ( 175 mg/L). 

4.3. 7. Cuantificación de la bíomasa 

Durante la operación del biofiltro se realizó la determinación de la cantidad de biopelícula en el 
soporte, se realizaron análisis para estimar la cantidad de biomasa como sólidos volátiles 
adheridos al tezontle. Los resultados mostraron que Ja biomasa como g SV/kg piedra se mantuvo 
constante sugiriendo un equilibrio entre Ja generación de nuevas células y la eliminación de 
células por desprendimiento de la biopelícula, pero al hacer el cálculo como g/L de biomasa en el 
reactor fue disminuyendo un 30 % del primer al último muestreo; es importante señalar que 
después de este muestreo se re-inoculó el biofiltro ya que se había inhibido la actividad de la 
biomasa. Se lomaron muestras de 3 niveles del biofiltro: 60 cm (inferior), 40 cm (medio) y 20 
cm (superior), detenninándose mayor cantidad de biomasa en la parte superior y menor cantidad 
en la parte inferior. La cantidad de biomasa dentro del biofiltro no fue uniforme, pero el tipo de 
bacterias sí lo fue como se determinó mediante el perfil de ácidos grasos celulares. Los resultados 
promedio estuvieron dentro de los valores típicos para reactores anaerobios, sin embargo se 
observó disminución de la biomasa sobre todo en la parte superior del biofiltro (tabla 4.5). 
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Tabla 4:5. · Biomasa .como SV en el soporte del biofiltro 

Nivel del biofiltro ·~ Biomasa (g SV /kg piedra) 

(245 días de operación) (428 días de operación) (509 días de operación) 

Inferior (60 cm) 7.8 7.6 7.5 
Medio ( 40 cm) 29.4 25.6 21.3 
Superior (20cm) 49.7 41.9 31.9 

Promedio 28.9 25.0 20.2 
(g/L ) en el reactor 18.8 16.3 13.2 

Los sistemas anaerobios se caracterizan por tener un bajo rendimiento de crecimiento 
indicando que sólo una pequeña porción de producto orgánico es sintetizado a nuevas 
células. En trabajos realizados por Cho et al., (2000), durante la degradación de PNF por 
Nocardioides sp NSP4 l determinaron un bajo rendimiento de biomasa Y x/PNF = 0.28 g g- 1 

debido a la toxicidad del PNF. Por otra parte Bakke et al., (1984) trabajaron con 
Pseudomonas aeruginosa en una biopelícula con una producción celular Y xls de 0.30 g g- 1

• 

En este trabajo el rendimiento celular Y x1s fue de 0.27 mgmg-1 encontrándose el valor en el 
mismo orden que los reportados por los otros autores. 

En la fotografía 4.1 se muestra el tipo de población que se encontró presente en el biofiltro, 
donde se aprecia la presencia de protozoarios que contribuyen a la remoción de materia 
orgamca consumiendo bacterias libres que no contribuyen a la biopelícula y sí pueden 
contribuir al deterioro del efluente final en términos de SST, por lo que Ja acción de Jos 
protozoarios sobre estas bacterias mejora la calidad del efluente final (Von Sperling, 1996). 

·'· 

TJ?Sm r.nM 
FALLA DE UillGEN 

Fotografía 4.1. Biomasa en el biofiltro SBB anaerobio/aerobio. 
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La evolución de los SSY en el efluente durante la operación del biofiltro se mantuvo constante 
con valores entre 5 y 9 mg/L como se observa en la figura 4.19 mostrando la estabilidad de la 
biopelícula formada sobre el soporte. A partir del día de operación 494 los SSY empezaron a 
aumentar debido a que en la fase aerobia se presentaron problemas· con la mineralización del 
PAF como ya se ha descrito antes. Cuando el biofiltro recuperó la actividad en la fase aerobia, los 
SSY en el efluente empezaron a estabilizarse nuevamente. 
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Figura 4.19. Evolución de los SSY en el efluente durante la operación del biofiltro SBB. 

4.3.8. Clasificación por grupos fisiológicos de la población anaerobia cÍeI.biofiltro SBB 
anaerobio/aerobio · ~ · · 

Se llevó a cabo la cuantificación de la biomasa,:anae~~biaia través 'd~r recuento de distintos 
grupos tróficos. La determinación se realizó en dos.muestrásdel empáque ele! biofiltro, la primera 
a los 245 días de operación y la segunda a los 412 días de operac:ión.;Los resultados se muestran 
en la tabla 4.6. · · ·· ··· ··· 

Tabla 4.6. Resultados de la cuantificación de bacterias anaerobias por grupos tróficos 
del biofiltro SBB anaerobio/aerobio 

Grupo de bacterias Resultado 
NMP de bacterias/g SV 

Muestra 245 días de Muestra 412 días de 
operación operación 

Fermentativas {F) 2.42x 10 11 3.66 X JO 11 

Sulfato-reductoras (S) 69 204 104 712 
Hidrogcnofilicas (H) estrictamente relacionadas de HOPS 6.9 X 10 7 6.9x10 7 

(consumidoras de propionato y butirato) 
/\cctoclústicas (A) No detectadas No detectadas 
Productoras obligadas de hidrógeno de propionato (Üp) 69 204 104 712 
Productoras obligadas de hidrógeno de butirato (011 ) 69 204 104 712 
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El número total de bacterias no metano génicas en el biofiltro estuvo en el orden de 10 11 

bacterias/g SV en las dos muestras, de igual forma en ambas muestras el orden de bacterias/g SV 
en cada grupo trófico, se encontraron en el mismo orden de magnitud. 

La población anaerobia del biofiltro estuvo formada por bacterias fem1entativas, que 
transfomrnn por hidrólisis los polímeros en monómeros y éstos en acetato, hidrógeno, C02, 

ácidos orgánicos de cadena corta, aminoácidos y otros productos, siendo esta la primera fase del 
proceso anaerobio. La hidrólisis, llevada a cabo por la acción de exoenzimas excretadas por 
bacterias fermentativas hidrolíticas, siendo esta etapa generalmente lenta. Como los ácidos 
grasos volátiles son el principal producto de los organismos fermentativos, estas bacterias 
usualmente son llamadas bacterias acidogénicas fennentativas, que consisten de bacterias 
anaerobias facultativas y estrictas por ejemplo del tipo de Clostridium spp, Bacteroides, 
Desulfovibrio spp, y Escheriquia coli ( Metcalf y Eddy, 1991 ). 

Las bacterias acetogénicas productoras de hidrógeno son las responsables de la oxidación de los 
productos generados en la fase acidogénica convirtiéndolos en acetato, hidrógeno y C02• Estas 
bacterias fommn parte de un grupo metabólico intennediario que producen sustratos para las 
bacterias metanogénicas (Chemicharo, 1997). En un trabajo realizado por Gorontzy et al., ( 1993 ), 
los metanogénos fueron más sensibles a la presencia de nitroaromáticos que las bacterias sulfo
rcductoras y Clostridi11111, debido probablemente a la destrucción de la doble función de las 
membranas celulares de la mayoría de los metanogénos como un acarreador fisiológico y como 
esqueleto de la célula. En las bacterias sulfato-reductoras y Clostridiwn el efecto destructor de los 
nitroaromáticos fue prevenido por la presencia de murexida contenida en la pared celular y a la 
di fcrentc composición de la pared celular. En contraste con los metanógenos, Clostridi11111 spp y 
las bacterias sulfato-reductoras redujeron los sustituyentes nitro sin lisis celular. 

Los resultados mostrados se complementan con la clasificación de la población bacteriana 
realizada por medio de la técnica del perfil de ácidos grasos fosfolípidicos, donde el tipo de 
ácidos grasos detenninados para las bacterias anaerobias, corresponde al tipo de bacterias 
referidas antes. 
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4.3.9. Carncterización de la biomasa del biofiltro mediante la técnica del perfil de ácidos 
grasos celulares 

La caracterización de la biomasa del biofiltro se realizó mediante la técnica del perfil de ácidos 
grasos celulares (AGC) después de 245 días de operación. Rodríguez-Arteaga (2000), desarrolló 
el método del análisis de los derivados metilados de Jos extractos de AGC por cromatografia de 
gases para asociar los ácidos grasos celulares como biomarcadores de comunidades bacterianas 
anaerobias, aerobias y facultativas, estudiando Ja distribución espacial de la comunidad 
bacteriana presente en reactores SBR empacados con tezontle, bajo condiciones alternadas 
anaerobias y aerobias, para el tratamiento del PNF y del 2,4-dinitrofenol. El autor reportó AGC 
como biomarcadores de las comunidades bacterianas presentes en los reactores, señalando que 
los AGC saturados C12:0, C13:0, C14:0, C15:0, C16:0, Cl 7:0, C18:0 y Cl 9:0 son propios de 
comunidades anaerobias; los AGC C12:0, Cl4:0, Cl6:0, Cl6:1 9, C18:1 9cis, para comunidades 
anaerobias facultativas Gram negativas; Jos AGC C2-0HIO:O, C2-0HJ2:0, C3-0H12:0, C3-
0H 14:0, CJ8:1 9 trans, Cl 7:0 ,, Cl 7:0_ ., para comunidades aerobias Gram negativas; los AGC 
C i-15:0, C a-15:0, C i-14:0, C i-16:0, C i-17:0, C i-18:0, para comunidades aerobias Gram 
positivas. 

Los resultados para el biofiltro que trató PNF indicaron que no se determinaron diferencias entre 
las comunidades de Ja biopelícula encontradas en los niveles superior, medio e inferior. En Jos 
tres niveles, tanto en su parte externa como en Ja interna, se encontraron los mismos ácidos 
grasos, siendo homogénea Ja distribución espacial de Ja biomasa a lo largo del biofiltro. 

La composición de la comunidad sobre el soporte no fue homogénea, Ja parte interna presentó 
ácidos grasos característicos de una comunidad bacteriana anaerobia y en la parte externa 
comunidades mixtas de tipo facultativo y aerobias. En Ja tabla 4. 7 se muestran los resultados 
del análisis del perfil de ácidos grasos fosfolípidicos para las comunidades bacterianas del 
biofiltro. 

En la parte interna del soporte, se determinó solo Ja presencia de ácidos grasos saturados del tipo 
12:0, 14:0, 16:0, 17:0 y 18:0, que son comunes y abundantes en comunidades anaerobias, Jo que 
indicó que la parte interna del soporte fue colonizada por comunidades bacterianas anaerobias. 

El ácido graso 3-0H 12:0, se encontró solo en Ja parte externa del soporte, siendo característico en 
bacterias gram negativas como Pseudomonas y en Enterobacteriaceae. Los ácidos grasos 
ramificados, i-15:0, a-15:0, i-16:0 se han reportado como predominantes en sedimentos de tipo 
aerobio y en bacterias gram negativas y positivas; el ácido i-16:0 se presenta también en las 
vibrionáceas. 

De los ácidos grasos insaturados obtenidos, el 16: 19 se ha encontrado que es muy abundante en 
Enterobacteriaceae y en algunas bacterias aerobias; el ácido, 18: 19- cis se ha reportado como 
asociado a sedimentos de tipo facultativo y aerobio y el ácido 18: l 9trans, se ha encontrado 
asociado a ambientes aerobios caracterizados por estar en estrés, cómo en Ja inanición, por Jo que 
se ha considerado como un indicador de estrés. 
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Después del análisis de los ácidos grasos fosfolípidicos, se determinó la presencia de distintas 
comunidades bacterianas a diferente profundidad del reactor: en el nivel superior en la parte 
externa del soporte predominaron los AGC ramificados característicos de comunidades aerobias 
Gram positivas. En los niveles medio e inferior de la parte externa del tezontle predominaron los 
AGC insaturados característicos de las comunidades anaerobias facultativas gram negativas como 
las E11terobacteriaceae. En parte Ja interna del tezontle en Jos tres niveles del biofiltro, 
predominaron Jos AGC saturados que caracterizan a comunidades anaerobias del género 
C/ostridium, Desulfovibrio y Desulfobacter. 

Tabla 4.7. Distribución de Jos ácidos grasos celulares en el 
biofiltro SBB anaerobio/aerobio 

Comunidad NIVEL DEL BIOFIL TRO 

bacteriana Superior Metlio I11ferior. 

Externo Interno Externo Interno Externo Interno 
Anaerobia • • ,. • 
Facultativa .. · ., . • • " 

•' ,. ' 
Aerobia • • ·;· 

( •) Presencia del tipo de comunidad bacteriana en eÍ. bioflltro 

1 

T"E,SlS r.ow 
"FALLA DR v1úS&N 
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4.3.1 O. Discusión de los resultados 

4.3.10.1. Evaluación del biofiltro SBB anaerobio/aerobio 

El biofiltro funcionó durante 596 días, 526 días correspondientes al estudio del proceso 
anaerobio/aerobio para la degradación del PNF y 70 días para la evaluación de co-sustratos. 

Durante la fase anaerobia el bioftltro funcionó con valores de potencial redox entre -280 y -420 
mV. La producción del biogás fue escasa de aproximadamente 5 mL/h y la composición sólo 
mostró la presencia de C02 en porcentajes de 65 %. Estos resultados están de acuerdo con los 
trabajos de Battersby y Wilson (1989), Johnson y Young (1983), y Boyd et al., (1983), quienes 
reportaron inhibición de la producción de metano en pruebas de biodegradabilidad anaerobia. La 
reducción del PNF a PAF en la fase anaerobia es la etapa limitante para la mineralización de 
PNF ya que se efectúa una destoxificación a PAF y dispone al compuesto para ser susceptible de 
ser oxidado en la fase aerobia. 

El biofiltro se comportó como un reactor acidogénico, por lo que las reacciones bioquímicas que 
ocurrieron fueron de hidrólisis, acidogénesis y acetogénesis. También se determinaron sulfuros 
(S=) en concentraciones de 0.02 a 0.56 mg/L en el efluente, sugiriendo la presencia de bacterias 
su! fato-reductoras lo que confirmó los resultados encontrados en la identificación de grupos 
tróficos (4.3.8) donde el crecimiento de bacterias acetoclásticas fue nulo y se detcm1inó la 
presencia de bacterias fennentativas y sulfato-reductoras. 

La alcalinidad total en general se mantuvo en el intervalo de concentración de 300 a 600 
mg CaC03/L, que fue suficiente capacidad amortiguadora para neutralizar la producción de 
ácidos grasos volátiles durante el proceso, previniendo su acumulación, para evitar la 
acidificación del biofiltro que pudiera ser causa de inhibición. Los sistemas anaerobios son más 
eficientes cuando operan en ausencia de inhibición y en el acaso de acumulación por ácidos 
grasos es un indicador común de estrés en el sistema, ya que no se realiza la conversión a acetato 
e hidrógeno efectuada por organismos que crecen cuando el hidrógeno es usado por 
hidrogenotrófos en el proceso llamado transferencia ínter especies de hidrógeno (Pohland, 1992). 

El biofiltro en general no presentó acumulación de ácidos grasos, sólo en el inicio de las pruebas 
con ácido propiónico como co-sustrato, donde se observó disminución de pH del ciclo 161 al 
164, por acumulación de ácidos grasos medidos como ácido acético de aproximadamente 320 
mg/L con un descenso de pH a 5.0 ± 0.4 unidades, disminuyendo ligeramente la eficiencia de 
biotransformación a PAF e inactivándose la población aerobia en la fase de oxidación. Se 
recuperó la actividad del reactor en el ciclo 166 dando períodos de aireación de 8 a 12 h y 
adicionando alcalinidad de 600 mg CaC03/L en la fase anaerobia además de solución de 
vitaminas a la alimentación y al inicio de la aireación; los tiempos de reacción aumentaron a 
24h durnnte 3 ciclos y la población aerobia nuevamente empezó a degradar el PAF generado en 
la fase reductiva . 

El pH se mantuvo en promedio en 7.38 unidades al inicio y 7.97 al final de la fase anaerobia, que 
son intervalos adecuados para sistemas anaerobios, particulam1ente las bacterias acidogénicas son 
bastante activas tanto en valores de pH ácido o básico con un intervalo óptimo entre 6 y 8 
unidades (Chemicharo, 1997). El sistema se mantuvo en una adecuada relación de pH-
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alcalinidad-ácidos grasos y esta relación fue el factor más importante en la estabilidad del 
proceso. La alcalinidad del in fluente y la alcalinidad generada en el proceso fueron suficientes 
para mantener niveles de operación seguros para evitar inhibición por estos factores. 

4.3.10.2. Balance de la reacción de reducción 

En el curso del proceso de reducción, la biomasa utilizó nitrógeno del PNF para sus 
requerimientos de crecimiento y energía en un 12- 15 % y un 85 % fue biotransformado a PAF 
con base en el rendimiento estequiométrico. Las reacciones que se llevaron a cabo se muestran en 
la figura 4.20. 

OH 
p-nitrofenol 

+3 Hi 

( 12 -15 % nuevas células) 

9 
OH 

p-aminofenol 
(85 'Yr.) 

·~-12 
· Dcsaminación 

(15 -20%) 

N61; 02 

Dcsnitri ficació1 

y C02, N-NH4~ N2 

+ + NH4 

OH 
Figura 4.20. Reacciones efectuadas durante la reducción del PNF. 

Se llevó a cabo un proceso de desnitrificación en las primeras dos horas de la reacción. En este 
período el reactor se mantuvo en condiciones anóxicas con concentraciones de oxígeno disuelto 
de 0.1 a 1 mg/L y N0º3 residuales que quedaban en el reactor del ciclo precedente, hasta alcanzar 
las condiciones de anaerobiosis con potencial redox de -250 mV, que por lo general ocurrió 
después de las dos primeras horas de reacción originando producción de N-NH/. La 
dcsnitri !icación produjo alcalinidad e incremento del pH dentro del reactor. El promedio de 
generación de alcalinidad fue del doble de la alcalinidad inicial. La elevación de la alcalinidad se 
atribuyó a la conversión de C02 en HC03 con incremento de pH en el reactor, dadas por la 
conversión de N-N0-3 a N2 <g> como también fue reportado por Karim y Gupta (2001 ). En esta 
etapa las bacterias anaerobias adquieren energía para el crecimiento y requieren de una fuente de 
carbono para la síntesis celular que en este proceso está dada por el ion carboxilato (COO"), 
producido durante las reacciones bioquímicas del propionato que genera H2 y coa· (Mctcalr y 
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Eddy, I 991 ). También se efectúa una reacc1on de desaminación (Sawyer et al., 1994), de 
aproximadumente I 5-20 <y., después de iniciada la fase anaerobia cuando se ha formado la mayor 
producción de PAF, generándose un incremento en la concentración de nitrógeno mnoniacal de 
aproximadamente I 5 al 20 •y., y una elevación del pH de 7 a 7.9 ± 0.2 unidades y la producción 
de fcnoles en concentraciones de O. 1 a 0.8 mg/L en promedio. 

El reactor trabajó con eficiencias de remoción del PNF influente de 98 % mediante la reducción 
a PAF. La reducción también causó la destoxificación del influente a PAF en todas las 
concentraciones de operación del biofiltro, debido a que la toxicidad del PAF es 500 veces menos 
que la del PNF (Donlon et al., 1995), La biotransformación del PNF a PAF fue muy cercana a la 
estequiometría con aproximadamente 85 % de recuperación, lo cual fue confimmdo por análisis 
de HPLC. . 

Durante la fase aerobia el PAF fue biodegradado eficientemente por la biomasa desde los 
primeros ciclos de operación. Las reacciones de oxidación que se efectuaron fueron eficientes 
para oxidar el grupo amino de la molécula hasta nitratos y eliminar el carbono orgánico a C02 y 
agua. La fase aerobia fue reducida gradualmente de 24 a 4 h en 1O1 días de operación, a lo largo 
de la operación del biofiltro, obteniéndose una remoción de 95 a 100 %, excepto cuando se 
perdió la actividad de la biomasa aerobia por la acumulación de PAF, cuando se manejaron 
concentraciones superiores a 1 00 mg/L. 

4.3.10.3. Tasas de degradación 

En la figura 4.21 a y b se muestra la evolución de las tasas específicas de degradación en función 
de la concentración de PNF y PAF, observando un aumento en la tasa de degradación a medida 
que aumentaba la concentración, indicando una buena adaptación de la biomasa a las 
concentraciones de estudio. En la fase anaerobia la máxima carga volumétrica que soportó el 
biofiltro fue de 647 mg PNF/L-d con una tasa volumétrica de degradación de 45. I mg PNF/L-h. 
La máxima carga de fommción de PAF fue de 602 mg PAF/L-d con una tasa volumétrica de 
biotransfommción de 25.5 mg PAF/L-h. 

En la fase aerobia la tasa máxima de mineralización de PAF fue 30.6 mg PAF/L-h, para una 
carga de 602 mg PAF/L-d con un TRH de 3.5 h. Las tasas volumétricas también fueron 
aumentando a medida que se incrementaba la concentración. 

En la fase anaerobia la máxima velocidad de degradación específica para el PNF fue de 1.4 mg 
PNF/g-h y la máxima velocidad de biotransformación específica para el PAF fue de 1.1 mg 
P AF/g-h. En trabajos realizados por Uberoi y Bhattacharya ( 1997), y Gorontzy et al., ( 1993 ), 
reportaron velocidades de degradación específica de 0.33 mg PNF/g-h y 0.016 mg PNF/g-h 
respectivamente en sistemas anaerobios, observándose que la velocidad de degradación en el 
bio!iltro SBB anaerobio/aerobio es más alta. Respecto a la fase aerobia, la máxima velocidad de 
degradación especí!ica de PAF fue de 1.5 mg PAF/g-h. En sistemas aerobios Pitter y Chudoba 
( 1990), reportaron velocidades de remoción expresadas como DQO para el PAF de 24 mg 
DQO/L-h y para el PNF de 32 mg DQO/L-h, mientras que en este trabajo las velocidudcs de 
remoción obtenidas como DQO fueron en la fase anaerobiu 35.4 mg DQO/L-h y en la fase 
aerobia 61. 9 mg DQO/L-h. Como puede observarse los resultados en el proceso 
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anaerobio/aerobio discontinuo son similares para Ja remoción de PNF en sistemas aerobios pero 
tiene ventajas debido a que las aguas residuales industriales generalmente contienen grandes 
cantidades de materia orgánica y el proceso anaerobio/aerobio puede soportar hasta 4.8 kg/mJ-d 
de remoción principalmente durante la fase anaerobia, mientras que Jos sistemas aerobios 
soportan cargas de 1 kg/m3 -d. 

50. 
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Figura 4.21. Tasas específicas de degradación en función de las concentraciones de PNF y PAF 
a) PNF; b)PAF 

Las aplicaciones del tratamiento anaerobio/aerobio principalmente para la degradación de 
compuestos tóxicos son escasas. Macarie y Guiot (1996), reportaron el tratamiento de una carga 
volumétrica de 137 mg PCF/L-d en la degradación de pentaclorofenol; O'Neill et al., (2000 b), 
reportaron la remoción de una carga orgánica de 3.34 kg DQO m 3-d en la degradación de 
colorantes azo con un tratamiento anaerobio/aerobio . 

.t.3.10.4. Carga orgánica 

Con relación a Ja carga orgánica aplicada al biofiltro como DQO, Ja max11na carga orgamca 
aplicada fue de 2.6 kg DQ0/1113 -d para un TRH de 4 h. este valor se encuentra dentro de Jos 
datos típicos de desempeño de Jos procesos anaerobios de lecho fijo para el tratamiento de aguas 
residuales industriales, que van de 0.96 a 4.80 kg DQO/m3 -d; Jos valores típicos de remoción de 
DQO en procesos anaerobios de lecho fijo van de 75 a 85 % (Metcalf y Eddy, 1991 ). En la figura 
4.22 se muestra Ja evolución de las cargas orgánicas indicando que las eficiencias de eliminación 
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de PNF como DQO fueron de 95 a 100 % sugiriendo un buen desempeño del biofiltro para la 
remoción de carga orgánica. 
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Figura 4.22. Carga orgánica aplicada y eliminada como DQO en el biofiltro 

4.3.10.5. Destino del PNF 

En la rase rcductiva se observó la biotransformación de PNF a PAF, esta reducción representa 
un mecanismo de dcstoxificación anaerobia del PNF (Battcrsby y Wilson, 1989) sin producción 
de metano, como previamente fue reportado por O'Connor y Young ( 1996 ), contrariamente a 
otros autores que reportaron inhibición y después recuperación de la producción del metano en 
sistemas anaerobios (Ubcroi y Bhattacharya, 1997). La inhibición puede ser explicada debido a 
que los compuestos nitroaromáticos desacoplan la actividad de la cadena de transporte de 
electrones inhibiendo la síntesis de ATP, seguida por la lisis celular. Reportes previos sugieren 
que el PNF es algunas veces mineralizado (O'Connor y Young, 1996) y otras veces es dejado sin 
metabolizar (Battersby y Wilson, 1989). En este experimento el PNF no mostró ninguna 
transformación bajo condiciones abióticas; el PAF fue metabolizado bajo condiciones anaerobias 
en un 15 %. La mineralización de PAF requiere de condiciones aerobias, debido a que es 
catalizado por oxígenasas, enzimas que requieren oxígeno molecular. Las aminas aromáticas 
pueden ser mineralizadas por enzimas no-específicas a través de hidroxilación y rompimiento del 
anillo aromático (Peres et al., 1998). La conversión biológica de aminas involucra primero, la 
remoción de nitrógeno por bacterias heterotróficas liberando nitrógeno amoniacal (N-NH4 +) 
como producto final. Las aminas aromáticas con uno o más grupos hidroxilo tienden a oxidarse 
en presencia de oxígeno, los productos fonnados son los olígomeros y polímeros de sustancias 
húmicas que no son muy susceptibles de biodcgradar. Tan et al., (1999 b), llevaron a cabo 
experimentos para la degradación aerobia del PAF e indicaron que el mecanismo de degradación 
fue principalmente debido a oxidación. En este trabajo las poblaciones aerobias y facultativas 
empezuron a degradar PAF con liberación de nitrógeno amoniacal (N-NH 4 ') con un aumento 
del pH de 7.8 a 8.2 unidades, seguido de la conversión <le amoníuco a nitrógeno amoníacal, 
nitritos y nitratos, consumiendo oxígeno disuelto. Se llevaron a cabo pruebas abióticas del 
efluente anaerobio y se observó la rápidu oxidación de PAF con formación de polímeros de 
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sustancias húmicas, lo que fue confirmado por cromatografía de capa fíja. En el cílucntc 
anaerobio tratado acrobiamcntc no se observó oxidación. Esto muestra que la nitrificación se 
llevó a cabo efectivamente en la fase aerobia. La mineralización <.le PAF fue confirmada por 
1-lPLC junto con el balance de nitrógeno (Tabla 4.8. ). Puede observarse la oxidación de N-PAF a 
N-N02- y N-N03- y disminución de COT<l. En la figura 4.23 se muestra la remoción de COT<l. 
El C total con-esponde al C del co-sustrato (CH3COO-) (68 %) más el carbono aromático del 
PNF (32 %). Durante la fase anaerobia la remoción de carbono aromático fue de 18 % y 82 % en 
la fase aerobia debido al rompimiento del anillo del PNF. La diferencia de 15 % entre el 
nitrógeno total al inicio y al final del ciclo se atribuye al nitrógeno utilizado por la biomasa para 
la síntesis de constituyentes celulares (Hobson y Wheatley, 1993 ). 

Tabla.4.8. Balance de nitrógeno durante la biodegradación anaerobia/aerobia del PNF 
(Resultados promedio de 20 mediciones) 

Inicio de fase anaerobia 
(mg/L) 

Fin de fase aríacrobiá' 'Firi de-fase-aerobia 

N-PNF 

N"PAF 

N-NI·I+. 

N-N0-2 

N-No·l 

Nitrógeno total como N 

.8 
120 -¡; 

¡;¡ 
'6 100 
-¡;; 

S1 80 
8 ·¡: 60 
"" 2!' 
o 40 o 
e 
o 20 ..o 

8 o 
;¡,<!. 

o 

6.24 ±0.10 

o 
2.38 ±0.74 

o 
o 

S.<>2 

Fase anaerobia 

2 4 6 

Tiempo, h 

(mg/L) ' ; (mgfL) 

o o 
s.21'::1:052 o 

2.02 ::1:0;¡ 5 0.51 ±O.OS 

o 4~35 ±1.01 

o 2.48 ±0.27 
7.23' 7.34 

Fase aerobia 

12 

Figura 4.23. Remoción de COT<l durante el proceso anaerobio/aerobio para la degradación de 
PNF. (11) C total= Aromático+ Co-sustrato; (o) C de compuestos aromáticos 
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Los resultados obtenidos en este trabajo indicaron que los valores de cargas orgánicas 
volumétricas de PNF tratadas en el biofiltro SBB anaerobio/aerobio se encuentran en el intervalo 
de eficiencia que otros tipos de reactores totalmente anaerobios. Raza-Flores et al .. ( 1997), 
reportaron que en un reactor UASB anaerobio trataron cargas volumétricas altas de 790 mg/L-d 
de PNF con remoción de 94 'Yc1, con una tasa específica de reducción de 26 mg/g SSV-d y el 
22 'X, de remoción del PAF formado, comparándolo con el estudio hecho por Haghighi et al .. 
( 1995), en un digestor anaerobio tratando cargas volumétricas de PNF de 0.36 mg/L-d con 
remoción de 82 %. En este estudio las cargas volumétricas tratadas por el biofiltro en ambas 
etapas fueron de 647 mg PNF/L-d y de 614 mg PAF/L-d con una tasa específica de reducción 
promedio de 38.6 mg/g SSV-d y una tasa específica de mineralización promedio de PAF de 36.7 
mg/g SSV-d. 

En las tablas 4.9 y 4.1 O se resume una comparación de las tasas de remoción y carga orgánica 
volumétrica obtenidas en este trabajo, con otros procesos de tratamiento biológico. Es importante 
señalar Ja ventaja que tiene el proceso anaerobio/aerobio sobre los procesos anaerobios 
comparados, ya que se mineraliza completamente el PNF, no solo se destoxifica. Con relación a 
Jos procesos aerobios tiene la ventaja de tratar mayores cargas de materia orgánica como ya se 
mencionó antes. 

Tabla 4.9. Tasas de degradación y cargas orgánicas volumétricas de PNF tratadas 
en di fcrcntes reactores 

Tipo de rcact,or 

UASB 

Digestor aerobio 
(esc-lab) 

Reactor de lecho 
íluidizado 

Biofiltro SBB 
anaerobio/aerobio 

Tasa 
específica de 

reducción 
mg/g SSV-d 

26 

38.6 

Carga orgánica 
volumétrica 

tratada (mg/L~d) 

790 

0.36. 

900 

647 

* Ciclos 197-228. días de operación 462-493 

Eficiencia de ,Eficie1ich1 de·. Referencia 
remoció1Í · fre1m1éi1í n l'A F 

PNF , formado ('Y.1). 
('Y.;) 

- . ·-., ,...,._ 

94 

82 Haghighi et 
al., (1995) 

90 Tseng y Lin, 
(1994) 

98 98 Este estudio 
. 
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Tabla 4. 1 O. Tasas de degradación como DQO y velocidades de degradación específica en 
di fcrcntcs sistemas 

Tipo lle siskma' 

Anaerobio 

Anaerobio 

Anaerobio 

Aerobio 

Anaerobio/aerobio 

Tasa .de degrad:ición 
cspecilica de PNF 

(mg/g ssv -h) 

0.33 

0.016 

1.4 

Tasa de degradaciím 
volumétric:i de PNF 
como DQO (mg/L-h) 

7.11 

32 

35.4 

Uberoi y 
Bhattacharya ( 1997) 

Gorontzy ( 1 993) 

Karim y Gupta (2001) 

Pitter y Chudoba 
( 1990) 

Este estudio 

De manera global se tuvieron 13 periodos de opera8ióri 'ct~l biÓfilfro que se resumen en las tablas 
4.11 y 4.12, donde se presentan los valores prnmédios'por'parámetro en cada condición de 
operación. 

Tabla 4.11. Resumen de operación de ~iofiltrJ:SBB aim~~o~io/dbrcÍbio(val()res proniedio) 

1-75 25 
Arranque 

76-155 55 

156-182 

183-245 61 

246-295 72 
296-332 80 
333-357 90 

358-461 100 

462-493 125 

494-503 175 

504-509 225 

510-519 60 

520-526 125 

('X.) 

96 53 

99 84 100 

Desestabilización del biofiltro 

93 

98 
99 

98 

100 

99 

100 

98 

100 

100 

68 70 

89 99 
96 99 
90 100 

87 98 

86 99 

81 84 

86 4 

82 100 

72 100 

TESIS roN 
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Tabla 4.12. Resumen de operación del biofiltro SBB anaerobio/aerobio (valores promedio) 

Días de Ciclos Tiempo de Carga orgánica <tX c1v qx qv 
opcrncibn reacción Aplicada Fase Fase F:1sc Fase· 

(d) h (kgDQO/m3-d)* anaerobia :anaerobia acro.bi:i acrobi:t 
~Ú1 /ne (mi.Vi.:s\\'•h) 111 •/L-h 111 ó/L~h 

1-75 . 1-24 --- ·Variable 0.1·- 1.2 1.16 ---_ 3.6 1.2 
Arranque Arranque 

76-155 25-55 1014 0.5 4.7 4.67 11.9 6.3 

156-182 56-82 Desestabilización del biofiltro 

183-245 83-103 8/4 0.4 9.7 6.5 14.3 6.3 

246-294 104-125 413.5 0.6 21.8 15.6 19.7 14.l 
295-332 126-146 814 0.7 15.1 11.6 19.S 14.8 

333-357 147-160 814 0.7 17.0 13.3 20.9 16.8 

358-461 161-196 413.S !.O 34.0 22.1 27,9 12.4 

462-493 197-228 413.5 LS 38.6 . 20.3 36.7 IS.O 
"' ··: .... 

494-503 229-238 8/3.S 2:1 31A. 2LI 37.0 17.4 

504-509 239-244 12/11.5 2.6 31.9 2L7 1.2 0.4 

510-519 245-254 413.5 32.Í 17.6 16.7 6.1 

520-526 255-264 8/4 3314 18.3 33.0 11.9 

•Ca-sustrato+ PNF Valores promedio 

4.3.10.6. l"lccanismo de reacción 

El mecanismo de reacción que se lleva a cabo para la mineralización del PNF es el que se 
muestra en la figura 4.24. El proceso global consta de una reacción de reducción y de una 
reacción de oxidación. El mecanismo de reducción procede vía dos electrones, requiriéndose en 
total de 6 electrones. El grupo nitro es reducido primero a grupos hidroxilamino mediante 
nitrorreductasas, los que después mediante adición de pares de electrones son convertidos en 
grupos amino. 

En la reacción de oxidación, el grupo amino primero es hidroxilado por enzimas oxidasas, 
liberando el nitrógeno como nitrógeno amoniacal. Enseguida ocurre el rompimiento del anillo 
aromático. El nitrógeno amoniacal continua oxidándose a N-N02" y N-N03-. Los compuestos 
derivados del rompimiento del anillo aromático se mineralizan a C02 y H20. 
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Fase reducliva 
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Fase 
oxidativa 

Resultados y discusión 

coi + NH• + N0.1 + NOi + H20 

Figura 4.24. Mecanismo.de reacción para la mineralización de PNF. Fase reductiva reducción a 
PAF; fase oxidativa mineralización del PAF a nitrógc11oinorgánico, C02 y 1-120. 
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4.3.1O.7. Cinética de degradación 

Se utilizaron los modelos de orden cero, de primer orden y el modelo de inhibición de Haldanc 
para determinar el orden de reacción y la constante de la velocidad de eliminación qmax del PNF. 
En este estudio se utilizó la siguiente nomenclatura: qr, constante de velocidad de reducción del 
PNF; qr. constante de velocidad de formación del PAF; q 01 • constante de velocidad de 
mineralización del PAF. Los datos experimentales se obtuvieron cuando el biofiltro se estabilizó 
en cada fase de operación y el sistema se encontraba bien aclimatado a la degradación del PNF y 
del PAF por lo que no se presentó inhibición del proceso. La determinación de las constantes de 
velocidad se realizaron en el ciclo 102, considerado representativo del proceso, correspondiente 
al día de operación 240. 

Para aplicar el modelo de orden cero se graficaron los datos experimentales de S vs t y para el 
modelo de primer orden Jos datos de Ln S vs t. Los resultados que se ajustaron mejor a una 
línea recta son Jos que determinaron el orden de reacción. La pendiente de cada reacción fue 
igual a: Ja velocidad de reducción del PNF (qr, PNF), la velocidad de formación del PAF (gr. PAF) y 
la velocidad ele mineralización del PAF (qm, PAF). En las figuras 4.25 a Ja 4.28 se muestran Jos 
resultados obtenidos de los modelos aplicados para determinar el tipo de reacciones efectuadas en 
cada ciclo del proceso anaerobio/aerobio. 

70. 

<>O 
...J 50 
°" E 40 
¡;;; 30. z e:. 20. 
Vl 

10. 
o. 

o 

a) Cinética de reducción del PNF 

2 

tlr, l•Nll = 14.45 lllg/L-h 
r=0.9921 

4 

Tiempo, h 

b) Cinética de mineralización del PAF 

5 

so-.-~~~~~~~~~~~~~~~-. 

'iil. 40 

E 30 · 
¡:¡;. 
~ 20. 

Vl 10 

o 0.5 

q"' PAF = 20.40 mg/L-h 
r = 0.9997 

2.5 

Figura 4.25. Cinéticas de reacción en el ciclo 102 (díade operación 240), utilizando el modelo 
de orden cero. a) Cinética de reducción del PNF; b) CinétiCa ele mineralización del PAF 
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Los resultados mostraron que las cinéticas de reducción del PNF y del mineralización de PAF se 
ajustaron al modelo de orden cero, indicando que la velocidad de reacción fue independiente de 
Ja concentración del sustrato. Las velocidades de reducción del PNF y de mineralización del PAF 
fueron de 14.45 y 20.40 mg/L-h respectivamente, indicando una más rápida eliminación del PAF 
en la fase aerobia del proceso. 

Con relación al modelo de primer orden, los datos experimentales no se ajustaron a este modelo, 
como se puede observar en las siguientes figuras: 

5 
4.5 

(.L. 
4 

z 3.5. 
p., 3. 
u) 

2.5 e: 
...J 2 

1.5 
1 

0.5 
o. 

o 

5 
4 

e;:- 3 

< 2 
e:.. 1 -
rñ o -.5 

-1 
-2 -
-3 

a) Cinética de reducción del PNF 

2 

q, = 0.6098 11·1 

r = 0.9786 

• 

3 4 

Tiempo 

b) Ciné1ica de mineralización del 

Tiempo, h 

llm= 2.1 J h~ 1 

r= .9619 

s 

Figura 4.26. Cinéticas de reacción en el ciclo 102 (día de operación 240), utilizando el modelo 
de primer orden. a) Cinética de reducción del PNF; b) Cinética de mineralización del PAF 

Con relación a la formación de PAF, la reacción no se ajustó a los modelos de orden cero (figura 
4.27 a) y de primer orden (figura 4.27 b), por lo que los datos se ajustaron al modelo de las 
reacciones de saturación o modelo de Monod, que tienen una forma hiperbólica en la que la tasa 
de formación o de eliminación tienden a un valor de saturación y representa la transición entre 
una reacción de orden cero y una reacción de primer orden cuya ecuación está dada por: 

q =<Jm•• 
s 

Ks+S 
(4.5) 
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donde: 
q = Velocidad específica de remoción de sustrato, mg/L-h 
q111,, =Velocidad específica máxima de remoción de sustrato, mg/L-h 
S =Concentración de sustrato, mg/L 
Ks = Constante de saturación, mg/L 

--··--· fil .. TES.IB ·-:c:::':o'"'."',_-r·ir __ _ 

l'ALLA. DE URJGEN 
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¡;;. 
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15. 

10. 

5. 

o 
o 

4 
G:' 
~ 3. 

~ 2 . 
.5 

o 

a) Modelo de orden cero 

2 

q, = 8.06 mg/L 

r = 0.9460 

3 4 

Ticri1po. h 

b) Modelo de primer cu-den 

Tiemp~,h, 

5 

s 

Figura 4.27. Cinéticas de Ja formación del .PAF en el ci"clo 102 (día de operación 240). 
a) Utilizando el modelo de orden cero; b)UtiHzando el modelo de primer orden 

La linearización de Ja ec. 4.5 se hizo mediante J~ grá~ca ~e Lineweaver-Bu;k (Segel, 1975), 
ec. 4.6: 

1 Ks 1 1 
-=----+---
q q"''" s q""'' 

(4.6) 
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' s-s 
El cálculo de q se realizó en cada tiempo de reacción, con la ecuación q = ---º . Los valores 

t 
' ' 

de q se muestran en la tabla 4.13 y la gráfica de linearización de Lineweavér-Burk se muestra en 
la figura 4.28. 

- -~:..:e::- ~- ·:· -- -- =----- 07--_;-

Tabla 4.13 .. Valores de q para lalinearización de la ec. 4§porel IT,iétodo de Lineweaver-Burk. 

1 
2 

.3 
4 

.•. - l/S 
(L/mg) 

0.066 
0.039 
0.030 
0.024 

r= 0.9976 

o -r--~-,-~--..~~,--~-,-~---.-~~.--~-,-~---.-~~,-------1 
-· b ; o.os 0.1 0.1 s 0.2 0.25 0.3 0.35 ' 0.4 0.45 0.5 

1/S 
. -'. ', .. ,· '. '":, .· _, 

Figura 4.28. Linerización del modelo de_Monod por el método gráfico, de Line"Yeaver~Burk. 

Los resultados mostraron que la q,;,., fue de 12. i 9 mg/L-h y la Ks de 2.68 tng/L, indicando que el 
sistema presentó baja afinidad por el sustrato. ' ' •. •, 

Los resultados globales indicaron qu~ las cinéticas de reducción del PNF y de mineralización del 
PAF fueron de orden cero. La _velocidad de formación del PAF fue una reacción de tipo Monod. 
El resumen de resultados se muestra en la tabla 4.14. · 
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Tabla 4. 14 Velocidades de reacción en el biofiltro SBB anaerobio/aerobio 

TESIS COI\T 
FALLA DE OfüGEN 

Tipo de 
reacción 

Reducción del 
PNF 

Formación del 
PAF 

Mineralización 
de PAF 

NA: No aplica 

20.40 NA 

Los resultados experimentales no se ajustaron al modelo de Haldane debido a que la biomasa se 
encontraba bien adaptada a la degradación del PNF, no presentándose inhibición en el biofiltro en 
las concentraciones utilizadas en el estudio de las cinéticas de reacción. 

4.3.10.8. Evaluación de la toxicidad en el biofiltro SBB anaerobio/aerobio 

Con el fin de evaluar la toxicidad del efluente del biofiltro SBB anaerobio/aerobio en el 
tratamiento de PNF, se utilizó el sistema Microtox para analizar muestras del influente, final de la 
fase anaerobia y efluente (final de fase aerobia) y en caso de presentarse toxicidad determinar la 
eficacia del tratamiento para la reducción de la toxicidad en cada fase de operación. Las rnúestras 
se tomaron en los últimos días de operación del biofiltro, en el día 519. · 

Los resultados de la tabla 4.15 mostraron que el influente, con una concentración_<:Ie 5_0 111g/L de 
PNF mostró una toxicidad de 14.30 unidades de toxicidad (UT, EC50); durante lafase·anaerobia 
el PNF se biotransfom1ó a 30.2 mg/L de PAF con una toxicidad de 9.91 unidades de toxicidad; 
en la fase aerobia el PAF se mineralizó a 100 % y la toxicidad disminuyó a niveles no 
detectados para la bacteria Photobacteriwn phosphoreum. 

Como se observa, el tratamiento del PNF en el biofiltro tuvo una remoción del PNF de 100 % y 
una remoción del PAF de 100%, con una reducción de toxicidad de 14.30 UT consideradas 
altamente tóxicas de acuerdo a la clasificación basada en unidades de toxicidad (tabla 4.16), a 
niveles no detectados de toxicidad, lo que demuestra la eficiencia del biofiltro, no sólo para 
remover el PNF sino también para reducir y en este estudio eliminar la toxicidad del efluente. El 
PAF presentó un grado de toxicidad considerado como altamente tóxico de 9.91 unidades con 
una remoción de toxicidad de 30.7 % respecto a la toxicidad del PNF, en la fase aerobia, se 
alcanzó la mineralización del PAF y la eliminación de la toxicidad del efluente, con lo que se 
establecen condiciones ambientales favorables para la protección de la salud humana y la vida 
acuática del impacto causado por la liberación de contaminantes en aguas superficiales. 
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Tabla 4.15. Remoción de la toxicidad aguda en el biofiltro SBB anaerobio/aerobio 

Muestra· -

Influente 

Final fase anaerobia 

Efluente (final de fase 
aerobia) -

Concen trnéión 
efectiva, CEso 

6.99 

10.08 

No detectada 

Unidades de 
toxicidad, (UT) 

14.30 
·9:91 

- No -detectada 

Concentración del 
compuesto contaminante 

PNF, 50 mg/L 

PAF, 30.2 mg/L 

No detectado 

Tabla 4.16. Clasificación de toxicidad basada en unidades de toxicidad. 
(Fuente: Nomm Oficial Mexicana NMX-AA-112-1995-SCFI.) 

Toxicidad (UT) 

>4 
2~4 

1.33 - 1.99 

<133 

Clasificación 

Altamente tóxico 

Tóxico 

Moderadamente tóxico 

Ligeramente tóxico 

TESIS Cíll\T 
FALLA i>~ viüGEN 
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4.3.11. Conclusiones parciales 

De acuerdo a la bibliografia consultada esta es la primera vez que se lleva a cabo la reducción de 
PNF a PAF seguida de la mineralización de éste en un tiempo de retención corto de 8 h en un 

.·.reactor único. 

Se llevó a cabo la mineralización de PNF en un biofiltro SBB anaerobio/aerobio alternando fases 
reductivas y oxidativas. En Ja fase reductiva se alcanzó Ja biotransforrnación del PNF a PAF y 
después en la fase aerobia se logró Ja mineralización del PAF a C02, H20 y nitrógeno inorgánico. 

La estrategia de operación fue uno de Jos factores más importantes a tomar en cuenta para el 
arranque del biofiltro, siendo la estrategia de eficiencias fijas con tiempos de reacción variables, 
un buen procedimiento para la aclimatación de Ja biomasa a los cambios de ambientes 
anaerobios/aerobios. 

En el biofiltro se favoreció Ja selección de bacterias facultativas. en ;'un 70. % y en menor 
proporción las bacterias anaerobias y aerobias. Las bacterias fermentativas son las que 
principalmente realizaron la reducción del PNF a PAF. 1i , >;· , :;: 

El biofiltro se comportó como un reactor acidogénico. En Já coínpósición .d~i bl~ils solo se 
detectó bióxido de carbono. ·; •> / ' · / · , : .< .. ·· 

~---:-. -... 

La eliciencia de remoción global de PNF en promedio fu~tdci,t9s·:~o/.,,\,;:l#~>/efi6iencia .de 
biotransfomrnción a PAF fue de 85 %. En Ja fase aerobia la éfiCiencia de reinoCión

1

.delPAF fue 
de 98 %. .·.· ·· ·.· · · · "' ;~ .·· 

-'- · ____ .-:·~~::_:j::·) 

Se lograron degradar concentraciones de hasta 225 mgPNF/I_,:.én la fáse anaerobfaen ~lltiémpo 
de reacción de 4 h. En la fase aerobia se lograron degraclar.concentraCiones dej:>J\F~~hasta de 120 
mg/L en un tiempo de reacción de 3.5 h. · . · · · · > · ' ·. '. · · · · 

La mineralización del PAF en la fase reductiva fue dél IS 'yo ±'2ysólo bajasc;·nc6~fraciones 
de PNF (0.8 mg/I) fueron oxidadas en la fase aerobia 

El ácido propiónico fue el sustrato primario que aportó más equivalentes reduct:~~s p~:a mejorar 
la velocidad de reducción y además actuó como una adecuáda fuente de carbono y énérgía para 
cubrir los requerimientos de crecimiento de la biomasa; La máxima velocidad de reducción fue 
de 9. 7 mg/L-h, disminuyendo la fase de reacción anaerobia de 8 a 5 h. · ·- · · · 

- - _'._: __ .·º· . 

El biofiltro SBB fue eficiente para tratar cargas volumétricas de 642 n.;.i'L-d de PNF: en la fase 
anaerobia y de 602 mg/L-d de PAF en la fase aerobia. La concentración de.145 mg/L de PAF fue 
inhibitoria para el biofiltro. 

La remoción de color global fue de 95 a. 97 %. La remoción de nitrógeno orgánico a nitrógeno 
inorgánico mediante nitrilicación en la fase aerobia y desnitrificación en la fase anaerobia fue de 
85 %. 
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La remoción de carbono se llevo a cabo principalmente en Ja -fas~aerobia contrlbuye~-clo en un 
82 % y la fase anaerobia sólo en un 18 %. 

Las cinéticas de reacción fueron de orden cero para Ja• réducción ~l~J · PNF y par~ la 
mineralización del PAF, con una qmax de 14.45 y 20.40 mg,tL7h, respectivamente. Con relación a 
la cinética para la formación del PAF, fue una reacción de tipo Mcinod con una qmax de 12.19 
mg/L-h y Ks de 2.68 mg/L. - - - - ----- ---~-----~--- ----~-, ---- -------- ·- -. ~--~---~~--~- -~-=-"~'"-:-"'------- - _ -.--

La distribución de Ja biomasa a Jo largo del biofiltro füehoJTio~é~ea:~en:la~arte illterna del 
empaque se detern1inaron bacterias anaerobias y en Ja parte·~~terna bacterias facultativas 
principaln1ente y bacterias aerobias y anaefobiaS ei11:11~-~~~--~.~~·p·~r·C!.ótf .. . ,,_.\ -,· · .... , 

En Ja población anaerobia el grupo trófico que predominófue el de las bacterias fermentativas, 
seguidas por las hidrogenofilieas y después en igual magnitud las sulfaforreductoras y 
productoras obligadas de hidrógeno. 

En el biofiltro se efectuó una real destoxificación del efluente con una reducción de toxicidad de 
14.3 UT (unidades de toxicidad) en el influente de la fase anaerobia a 9.91 UT al !inal de_Ja fase 
anaerobia y !inalmente durante la fase aerobia no se detectó toxicidad en el efluente 

1 TESIS r,n~r 
i FALLA DE ~,.uiJEN 
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Resultados y discusión 

4.4. Biofiltro SBB anaerobio/aerobio para el tratamiento de un efluente 
industrial de la industria químico-farmacéutica 

La industria químico-farmacéutica de síntesis orgúnica es un sector industrial que prcscntt1 la 
problemútica de generar aguas residuales de composición variable y alta carga orgúnica, debido a 
que en general, empica gran variedad de materias primas pura la fabricación de productos que 
generan sustancias tóxicas presentes en las descargas de aguas residuales obtenidas de los 
procesos, que ocasionan que debido a la calidad que presentan, requieran cadn vez de un mayor 
ncondicionamiento para ser reutilizada. Estas aguas residuales contienen un gran número y 
variedad de sustancias orgánicas complejas, muchas de las cuales tienen propiedades tóxicas y 
pueden causar efectos adversos para el hombre y el ambiente en situaciones de exposición no 
controladas, por lo que son diílciles de tratar ya que contienen sustancias que no pueden ser 
degradadas por los microorganismos en sistemas convencionales de lodos activados (Kabda~h et 
al., 1999). Esta industria ha tenido un gran desarrollo y actualmente la mayoría de medicamentos 
se fabrican a partir de síntesis química utilizando como materia prima y como solventes de 
reacción y purificación, compuestos clasificados como prioritarios de acuerdo a la Agencia de 
Protección al Ambiente de los Estados Unidos (U.S. E.P.A.). Entre los principales compuestos 
tóxicos que aparecen en las descargas se encuentran los solventes que se utilizan en todos los 
procesos de producción, colorantes y una gran variedad de compuestos orgánicos que se usan 
como ingredientes activos en la fabricación de medicamentos. Los efluentes de las operaciones 
de síntesis orgánica son complejos para tratarse, debido a que en el proceso se efecti'.ian varios 
tipos de operaciones y reacciones químicas (Gulmez et al., 1998). 

En este estudio se realizó la aplicación del proceso anaerobio/aerobio integrado en un bioliltro 
discontinuo secuencial (SBB, por sus siglas en inglés), para el tratamiento de un efluente 
industrial de la industria químico-farmacéutica que en su composición presentó compuestos 
nitroaromáticos del tipo de o-nitroanilina (ONA), compuesto que fue susceptible de ser 
transfonnado en la etapa rcductiva al derivado diamino y después en condiciones oxidativas se 
logró la mineralización del compuesto. El control de la eficiencia del tratamiento se efectuó por 
medio de la DQ01 y el seguimiento de la o-nitroanilina y sus productos de biotransfomrnción fue 
efectuado por HPLC. También se efectuaron análisis de toxicidad para la evaluación del proceso 
en la reducción de toxicidad ya que el efluente industrial presentó características de ser muy 
tóxico. 

4.4.1. Agua residual industrial 

El agua residual procedió de una industria farmacéutica de síntesis orgamca, cuya actividad 
principal es la producción de antihelmínticos. La planta industrial está ubicada en la Ciudad 
Industrial del Valle de Cuemavaca (CIVAC) en Jiutepec, Morelos. Se seleccionó este tipo de 
agua residual ya que presenta características de tener un alto contenido de materia orgánica dificil 
de degradar y compuestos tóxicos, incluyendo compuestos nitroaromáticos del tipo de la o
nitroanilina, que con un proceso convencional anaerobio o aerobio dificilmente se alcanzará la 
degradación total de los contaminantes presentes, por lo que integrando ambos procesos en un 
solo biofiltro se puede llegar a una mayor dcstoxificación del efluente, debido al intercambio 
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permanente de metabolitos que da a la biomasa características especiales para la degradación de 
compuestos tóxicos. 

En la planta industrial, las aguas residuales del proceso son controladas en 2 cisternas de 
neutralización con capacidad de 50 mil litros cada una, donde se reciben los eíluenles generados 
de los diferentes productos que se elaboran en la planta. El pH de las aguas residuales se ajusta 
entre 6 y 1 O unidades, siendo éste el único tratamiento antes de ser descargadas al colector 
principal de CIV AC que las conduce hasta la planta de tratamiento ECCAClV (Empresa para el 
control de la contaminación del agua de CIV AC), donde son tratadas las aguas residuales de la 
zona industrial. 

4.4.1.1. Caracterización del efluente industrial 

La caracterización del agua residual se realizó en dos muestras simples de los muestreos 
realizados en abril y agosto del 2001. Los parámetros fisico-químicos y de metales detenninados 
se presentan en la tabla 4.17. La variabilidad de las aguas residuales de un muestreo a otro es 
muy alta, debido a los distintos procesos de fabricación y las reacciones que se efectúan en cada 
proceso como es característico de las aguas residuales de la industria químico-fammcéutica. 

Tabla 4. l 7. Caracterización del agua residual industrial 

Parámetro 1"' lote (abril 01) 2" lote (agosto 01) 
11111!/L) ím!!/Ll 

DQO'l'uwl 72 200 28 400 
OQO!rouluhlc 43 500 22 000 

N-Nl-1 4 ' 605 280 
N-orgánico 485 131 

N-N02º 1.8 0.6 
N-N03" 20 28 
Fenoles No detectado 10.7 

ssv 200 570 
SST 430 650 
pH 8.5 . 4.5 

Color (Ese. Pt-Co) 1 400 940 
o-nitroanilina 125 105 

Pb <0.05 .. 
Cd <0.05 .. 
Ni 0.1 .. 
Mn 0.9 .. 
Fe <0.05 .. 
Cr <0.05 .. 
Cu <0.05 .. 
Zn 0.1 .. 
Mg 4.94 .. 
Ca 273.7 .. 
Na 133.5 .. 
Al < 0.05 .. 
As < 0.05 .. 
Se < 0.05 .. 
Hg <0.05 .. 

(*)No analizado 
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4.4.2. Arranque y aclimatación del biofiltro 

El arranque del bioliltro se efectuó con los parámetros de operación mostrados en la tabla 4.18. 
La concentración inicial en el iníluente (S¡) fue de 446 ± 44 mg DQO¡/L, considerando un 
volumen de intercambio de 88 %. La concentración inicial en el bio!iltro (S.,) fue de 393 ± 39 
mg/L DQ01 utilizando agua residual en una dilución de 1 :250, coneJ.li11.de)r cacHmatando poco 
a poco a la biomasa a las características tóxicas del efluente y de esta fomm evitar una elevada 
carga orgánica que pudiera inhibir el sistema. · ··· 

Tabla 4.18. Parámetros de operación en el arranque del SBB 
para el tratamiento de un efluente industrial 

Parámetro .. Valor 

Peso del empaque de tezontle . 4.0 .kg 

Volumen total del reactor empacado 7.0 L 

Volumen útil del reactor 4.9 L 

Volumen de lodos activados 3.73 L 

SSV de lodos activados (Cerro de la Estrella) 4 185 mg/L 

DQO del co-sustrato (ác. propiónico) 0.5 mL/L 256 mg/L 

Concentración de DQ0101a1 en reactor 400 mg/L 

Volumen de intercambio 88 'X, 
Velocidad de recirculación 12 L/h 

Flujo de aireación 5.7 L/min 

Temperatura dentro del reactor 27-30 ºC 

En la figura 4.29 se observa la evolución de las remociones de DQ01 durante el periodo de 
aclimatación de la biomasa. Al inicio la remoción anaerobia de DQ01 fue de 27 %, pero después 
de 20 ciclos se alcanzó una remoción de 85 %. En la fase aerobia se logró una remoción de 70 a 
90 % de la concentración de DQO, residual de la fase anaerobia. Una vez que se estableció un 
consorcio anaerobio y facultativo, la remoción en la fase anaerobia fue de 80 % y en la fase 
aerobia sólo de 1 O % contribuyendo esta fase como pulimento del eíluente. La concentración de 
DQO, se aumentó al doble a 800 mg/L (dilución 1: 145), manteniéndose la remoción global en un 
92. 7 %. Paralelamente se efectuó la detern1inación de la o-nitroanilina como compuesto de 
seguimiento y la formación de metabolitos secundarios durante la fase anaerobia y la 
mineralización de éstos durante la fase aerobia. El biofiltro se aclimató al agua residual después 
de 43 días (58 ciclos). 

Con relación al pH, durante el inicio de la fase anaerobia tuvo un valor promedio de 7.28 
unidades, al final de la fase anaerobia el valor promedio fue de 7.68 unidades y al final de la f'asc 
aerobia de 8.35 unidades. La alcalinidad promedio fue de 450 mg CaC03/L y f'ue su licicntc 
para amortiguar los cambios de pH debidos a la generación de ácido gras;~f~.olátileS.:~~ 
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Figura 4.29. Evolución de la remoción de DQOt en la aclimatación del biofiltro SBB. 
(.&) Remoción en la fase anaerobia (•) Remoción en ·la fase aerobia 

4.4.3. Opc~ación cÍ,cISBB anaerobio/aerobio 

El bioliltro operó durante 114 días (157 ciclos) después de Ja aclimatación. La evolución de las 
concentraciones de DQ01 tratadas después de las fases anaerobia y aerobia se muestra en la 
figura 4.30. 

5000 

4000 __, 
en 
E 
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Cl 
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Dias de operación 

Figura 4.30. Desempeño del SBB en el tratamiento del efluente industrial. 
(•) DQOi. influente (fase anaerobia); (o) DQOi. efluente al final de la fase anaerobia; 

(.&) DQOi. efluente al final de la fase aerobia. 

En la tabla 4.1.9 se presenta un resumen de Ja operación del biofiltro observándose 7 períodos de 
operación en base a la concentración de DQOt que se trató en el biofiltro. 
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Dfas 
di! 

opcr:iCió1f 

1 - 43 
arranque. 

44 -69 

70-81 

82- 90 

91-133 

134- 149 

150 - 157 

Tabla 4.19. Resumen de operación del. SBB anaerobio/aerobio 
en el tratamiento de un eílucnte industrial 

Ciclos 

. 21,-58 . 

59·~ l!O'' 
i 11 ~· J30 

131 - 137 

138 - 179 

180 -195 

196 - 200 

Tiempo 
tfo rcncc1ón 

(h) 
¡Úrncruhio/ 

8/4 
·.· .. 8/4 
'' 8/4 

8/4 

12/4 

18/6 

18/6 

24/12 

•s, 

DQOj 
(mgtL) 

446 

816 

1 897 

4 284 

3 139 

3 912 

4 737 

''28 350 

's .. 

'DQ01 · 

(rng/L) 

393 0.8 

718 1.6 

1 670 4 

3 770 7.7 

2 763 4.5 ·. 73 

3 443 5 71 71 

4 169 5 19 23 

4 536 3 42 67 
( 1) S¡ =Concentración inicial en el influente 
(2) S0 =Concentración inicial en el biofiltro (considerando el volumen de intercambio) 

•.77 
89 

92 

38 

81 

(3) "/¡,Remoción en la etapa anaerobia= (S.,-S.,.)IS,. =Concentración de DQO después de la etapa anaerobia 
(4) % Remoción en la etapa aerobia= (S.,.-S .. )/S,,. =Concentración de DQO después de la etapa aerobia 
(5) % Remoción global = (S0 -S.0 )/S0 . 

(6) Pura este periodo el volumen de intercambio disminuyó de 88 a 16 % 

El primer periodo corresponde a la aclimatación del biofiltro. De los días de operación 44-69, la 
concentración aumentó a 2 000 mgDQ01/L con una dilución del agua residual 1 :58, 
manteniéndose la remoción global en 94 % con una DQ01 en el efluente de 60 mg/L. La carga 
orgánica que trató el biofiltro durante este periodo de operación fue de 4 kg DQO/m3-d. 

Para el tercer período de operación a partir del día 70 (ciclo 111), la concentración de DQ01 fue 
aumentada a 4 000 mg/L (dilución de 1:29), pero con este incremento el sistema no respondió 
con las eficiencias que estaba operando ya que disminuyó en ambas fases anaerobia y aerobia a 
51 y 54 % respectivamente y la DQ01 en el efluente fue de 861 ± 155 mg/L. Este 
comportamiento del biofiltro fue debido a que se aplicó una carga orgánica de 8 kg DQO/m 3-d 
que resultó ser muy elevada debido a las características tóxicas del agua residual, que ejerció un 
efecto de inhibición por sustrato, a pesar de que la biomasa ya estaba aclimatada, esto sugirió 
que el incremento de concentración de 2 000 mg DQO/L fue tan elevado que hizo que la 
biomasa perdiera actividad. Fue necesario re-aclimatar el biofiltro aumentando el tiempo de 
reacción de fase anaerobia de 8 a 12 h, manteniendo la fase aerobia en 4 h y disminuyendo la 
carga de DQ01 en 1 000 mg/L, para que la biomasa se adaptara a esta concentración. Después 
de 9 días, la biomasa se adaptó a la concentración de 3 000 mg/L y las remociones se 
incrementaron a 59 % en la fase anaerobia y 76 % en la fase aerobia y la remoción global de 
DQO, fue de 89 %. La concentración en el efluente fue de 180 ± 27 mg DQO¡/L, por lo que se 
decidió aumentar la concentración del inllucnte en 1 000 mg DQ01/L. 
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A partir del día de operación 91 (ciclo 138), la concentración de DQO, aumentó a 4 000 mg/L 
(dilución del agua residual 1 :5) y el tiempo de reacción a 24 h (18 h anacrobio/6 h aerobio) con el 
!in de mantener las eficiencias de degradación. Las remociones mejoraron considerablemente a 
71 %1 en ambas fases para una remoción global de 92 %, la DQO, del eíluente final fue de 66 
mg/L en promedio; la carga orgánica aplicada fue de 5 kg DQO/m3-d. En el ciclo 169 (día de 
operación 123) se eliminó el co-sustrato de la alimentación y la biomasa únicamente utilizó el 
agua residual como fuente de carbono y energía. 

En el día de operación 134 (ciclo 180) se realizó un cambio en la composición del iníluente 
debido un nuevo lote de agua residual (2° lote en la tabla 4.17), lo que ocasionó una pérdida de 
actividad en la biomasa en ambas fases de reacción con disminución de la remoción de DQO, a 
38 %, por lo que la biomasa debió de re-aclimatarse por una semana a las características del agua 
residual, mientras esto sucedió hubo acumulación de metabolitos secundarios en el reactor y fue 
necesario bio-regenerar el bioliltro mediante alimentación de medio mineral y co-sustrato por 24 
h tras las que el bioliltro recuperó la actividad, obteniéndose más de 70 % de remoción de 
materia orgánica. 

A partir del ciclo 196 (día 151) se empezaron a manejar volúmenes de intercambio de 88 a 16 % 
con el fin de aplicar el agua residual sin dilución. Las concentraciones de DQ01 (S;) en el tanque 
de alimentación fueron de 28 350 mg/L y dentro del reactor (S0 ) de 4 536 mg/L. El biofiltro tuvo 
una muy buena respuesta a los volúmenes de intercambio, obteniéndose una remoción global de 
81 'Y.1. La fase anaerobia fue la que presentó un mayor impacto, ya que las remociones fueron de 
42 'Yu en lugar de 69 % que se tenía en la condición precedente, excepto del día 134 al 149 
cuando ocurrió la aclimatación. En la fase aerobia fue donde ocurrió la mayor remoción de 
materia orgánica, en promedio de 67 'Yu para una remoción global de 81 'Y.1, ligeramente menor 
que las remociones globales en la condición precedente que fueron de 88.5 %. En la figura 4.31 
se observa la evolución de las eficiencias de remoción de DQO, durante la operación del biofiltro. 

Las condiciones que prevalecieron en el biofiltro durante la fase de reducción fueron anaerobias, 
con potenciales redox de -250 a -396 mV, lo que indicó que en el biofiltro prevalecieron 
condiciones anaerobias para efectuar la reducción de los compuestos presentes en el agua 
residual, como la o-nitroanilina que fue el compuesto de seguimiento en el proceso 
anaerobio/aerobio. Al inicio de la fase anaerobia se identificó la o-nitroanilina por HPLC a una 
longitud de onda de 409 nm y un tiempo de retención de 5.2 minutos; al final de la fase anaerobia 
se identificaron varios picos desplazados a diferentes tiempos de retención lo que sugiere que la 
o-nitroanilina fue biotransformada a la o-fenilendiamina también llamada o-diaminobenceno. 

En la fase aerobia los potenciales redox fueron +20 a +60 mV, con valores de oxígeno disuelto 
de 4.2 a 5.5 mg/L. 

El pH del iníluente fue en promedio de 7.02 unidades y después de la fase anaerobia de 7.64; en 
el eíluente después de la fase aerobia el pH fue de 8.65 unidades. 
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o 20 40 60 80 100 120 140 160 

Días de operación 

Figura 4.31. Eficiencias de remoción de DQ01 en la degradación del efluente industrial. 
(t.) Remoción fase anaerobia; (-)Remoción fase aerobia; (o) Remoción global. 

Durante el tratamiento anaerobio/aerobio se observó una remoc1on de color de 70 % (figura 
4.32). La remoción fue más irríportai1te a medida que se incrementaba la concentración, 
obteniéndose un máximo de 70 % cuando la concentración inicial fue en promedio de 4000 mg 
DQ01/L. Bajo esta condición el agua tratada presentó 105 ± 16 unidades de color en la escala 
Pt-Co. 
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Figura 4.32. Remoción del color en el ti-atamiento del efluente industrial. 
(•) S¡, Concentración de DQOt en el reactor. 

En la fase aerobia se efectuó la remoción de la DQ01 residual de la fase anaerobia, así como la 
degradación de la diaminobenceno a nitrógeno inorgánico, C02 y agua, lo que se comprobó por 
I-1 PLC y balances de nitrógeno durante 1 O ciclos completos de operación. Los picos observados 
por HPLC durante la fase anaerobia, fueron eliminados al final de la fase aerobia, indicando que 
se efectuó la remoción de los compuestos reducidos durante la fase anaerobia. 
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4.4.4. Discusión de los resultados 

4.4.4. 1. Evaluación del SBB mrncrobio/:acrobio en el tratamiento del clluentc industrial 

El biofiltro operó durante 157 días comportándose como un reactor metanogénico en la fase 
anaerobia con producción de biogás fomrndo por metano principalmente en un 70 - 80 %, 
generado como consecuencia de la degradación de la materia orgánica presente en el agua 
residual. La producción de biogás fue de 140 mL/h en promedio. No se presentó inhibición de 
bacterias metanogénicas. También se detenninó la presencia de sulfuros en concentración de 0.17 
mg/L en promedio, debido a la reducción de sulfatos por bacterias sulfato reductoras. 

La alcalinidad se mantuvo entre 450 y 780 mg CaC03/L, que fue suficiente para neutralizar la 
producción de ácidos grasos y amortiguar los cambios de pH que pudieran acidificar el 
biofiltro. 

En tém1inos generales, la degradación de la DQ01 se llevó a cabo en un 70 % en la etapa 
anaerobia y en un 20 % en la etapa aerobia. Durante el tratamiento anaerobio/aerobio se efectuó 
la reducción de la o-nitroanilina a o-fenilendiamina y posteriormente la mineralización de ésta, 
lo que fue comprobado por cromatografia de líquidos (HPLC). En la fase aerobia el biofiltro 
operó de manera eficiente cuando la concentración de DQ01 en el inicio de la fase aerobia fue 
menor de 1 200 mg/I, cuando la concentración fue arriba de este valor la población aerobia se 
inhibió parcialmente, siendo necesario aumentar el tiempo de reacción de 3 a 6 h y adicionar un 
ca-sustrato fácilmente degradablc como el etanol, para estimular el crecimiento de la biomasa y 
degradar la materia orgánica presente como DQ01• 

Se realizó un balance de nitrógeno como nitrógeno orgamco, N-NH/, N-N02- y N-N03-

rcsultando que el 33 % de nitrógeno inicial fue removido, efectuándose la nitrificación y 
desnitrificación en las fases aerobia y anaerobia respectivamente. 

4.4.4.2. Tasas de degradación 

Se realizaron las cinéticas de consumo de sustrato para determinar las tasas específicas y 
volumétricas de degradación en cada fase de reacción, los resultados se resumen en la tabla 
4.20. 

En tém1inos generales en las concentraciones de 400 a 2 000 mg DQ01/L las tasas de 
degradación volumétrica y específica fueron mayores en la fase anaerobia, incrementándose a 
medida que aumentaba la concentración. Los valores de la tasa específica de degradación para la 
fase anaerobia fueron de 97.9 a 422.1 mg/g SSV-d y en la fase aerobia de 17. l a 266.8 mg/g 
SSV-d, lo que muestra la buena adaptación de la biomasa a la degradación de la materia orgánica 
del agua residual farmacéutica en ambas fases de reacción, siendo más activa la biomasa durante 
la fase anaerobia, efectuándose una mayor remoción de DQ01• El TRH fue de 12 h (8 fase 
anacrobia/4 h fase aerobia). 
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En la concentración de 4 000 mg DQ01/L, las tasas volumétricas y específicas de degradación en 
la fase anaerobia disminuyeron de 162 a 152 mg/L-h y de 422 a 396 mg/g SSV-d 
respectivamente, debido a un aumento en el TRH de 8 a 18 h, ocasionado por un incremento de 
2000 mg DQO¡/L. En la figura 4.33 se observa la cinética de remoción de materia orgánica para 
esta concentración. 
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Figura 4.33. Cinética de degradación del agua residual industrial como DQ01 

en el ciclo 146, día de operación 85. 

En la concentración de 5 000 mg DQO¡/L se alcanzaron tasas de degradación específica 
máximas de 510.6 y 347 .5 mg/g SSV-d en las fases anaerobia y aerobia respectivamente, 
recuperándose Ja actividad de Ja biomasa después de un incremento de 2 000 mg DQ01/L que no 
fue adecuado para la actividad degradativa del biofiltro, por lo que para este tipo de agua residual 
fammcéutica se recomiendan incrementos de 1000 mg DQOi/L. La evolución de la tasa de 
degradación específica se muestra en Ja figura 4.34. 
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Figura 4.34. Tasa de degradación específica , (mg DQO/g SSV-d 
en el SBB anaerobio/acrob 'fESJS 0,0H 
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En Ja tabla 4.20 se muestra un resumen de las tasas de degradación obtenidas durante la 
operación del SBB anaerobio/aerobio en el tratamiento del efluente industrial. 

- ' . .,1' ·:-::·: ... ,·~;~\:.·.~· .:.- ' ' ~ :<7 . ·, 
TablaA.20.Tasasde,degrad~ción en el tratamiento del efluente industrial 

Concentraeión de: 
DQO, (mg/I) •:-~ 

800 

-:Tasa voluiÍictrica - _,Tasa especifica 
:' <ie-dcgr:idaciólt;'. --de degradación, 

-,~~ .. rc"~tti•:bia)- -¡F::;';,!~~~~ia) 
97.9 

74 192.2 

422.1 
152;6 396.4 

196.6 510.6 

4.4.4.3. Carga orgánica 

Tasa volumétrica -
de degradación, 

mg/L-h 
(Fase aerobia) 

6.6 

10.8 

102.7 

1 19.1 

133~8 

Tasa especifica -
de degr:ulación; · 

mg/g SSV ~d _ -

28:1 

266.8 ...... ·(·-
309.-3 

347'.5 --

Tieinpo 
-lle 

reacción 
c11:aí1aci-obto/ 
- ¡, ucrublo) -

-8/4,-
--
' 814: 
i'8/4 

18/6 

18/6 

Las cargas orgúnicas aplicadas y removidas por el biof1 ltro se muestrun en la figura 4.35 
observúndose que las múximas cargas removidas, asociadas a las altas remociones de DQO, de 95 
a 97 %, variaron de 4.6 a 5.7 kg DQO/m3-d, indicando que para obtener resultados satisfactorios 
deben evitarse cargas orgánicas mayores a 6 kg DQO/m3-d ya que disminuye la remoción de 
materia orgánica. 

Las cargas orgánicas aplicada y removidas en el SBB anaerobio/aerobio fueron muy buenas y 
están de acuerdo con trabajos reportados por otros autores, con relación a otros tipos de reactores 
que tratan aguas residuales de la industria de síntesis química. Sachs et al .. (1978), trabajaron 
con un filtro anaerobio con capacidad de 18. 7 L para tratar un efluente de síntesis química con 
concentración de DQO de 2 000 mg/L y una carga orgánica de 0.56 kg DQO/m3-d reportando 
remociones de DQO de 70 - 80 %; Jennet y Dennis ( 1975), reportaron que un bioíiltro 
anaerobio tratando agua residual de la industria famrncéutica trató una carga de 0.2 a 3.5 kg 
DQO/m 3-d. con eficiencias de remoción de DQO de 94 - 98 %; Hamdy et al., (1992), estudiaron 
un filtro anaerobio de volumen de 10 L para tratar agua residual de la industria farmacéutica con 
carga orgánica de 0.53 a 1.49 de kg DQO/m3-d alcanzando remoción de DQO de 82 - 88 %. 

En trabajos realizados con este tipo de agua residual industrial, Díaz-Valdez ( 1996), utilizó un 
reactor biológico rotatorio reportando una baja remoción de DQO del l O al 20 % y un alto grado 
de inhibición del sistema causado por el alto porcentaje de materia orgánica no biodegradable (35 
%) que contiene el agua residual. La máxima carga orgúnica que soportó el biodisco fue de 0.19 
kg DQO/d-m2

• También esta agua residual industrial fue estudiada por Cruz-Adame ( 1998) en 
un sistema de lodos activados alcanzando eficiencias de remoción de DQO de 82 'Yu con TRI-1 de -·--
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un día para una concentración inicial máxima de 1 220 mg DQO/L y una carga orgánica de 1.2 
kg DQO/m3 -d. 

En esta investigación el biofiltro trató cargas orgánicas de 0.66 - 7. 7 kg DQO/m3 -d con 
eficiencias de remoción de DQO de 86 al 97 %, con la ventaja de tratar cargas orgánicas más 
elevadas y de integrar en un solo tanqueun tratamiento aerobio como pulimento del efluente 
anaerobio que en la mayoría de los casos no éiimina los compuestos presentes, sino que sólo los 
transforma en metabolitos aun más tóxicos que los iniciales, por lo que el proceso 
anaerobio/aerobio es una alternativa para disminuir la toxicidad de los efluentes industriales. 
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Figura 4.35. Carga orgánica aplicada y eliminada en el SBB anaerobio/aerobio. 

4.4.5. Reducción y oxidación de la o-nitroanilina 

Con relación a la degradación de la o-nitroanilina, las reacciones que se llevaron a cabo en cada 
fase del proceso se muestran en la figura 4.36. En la fase reductiva se realizó la reducción del 
grupo nitro. En la fase oxidativa se llevó a cabo la oxidación del compuesto biotransformado, la 
o-fenilendiamina, liberando nitrógeno amoniacal, nitritos, nitratos y mediante la acción de las 
enzimas oxidazas se efectuó la apertura del anillo aromático con oxidación de la materia 
carbonácca hasta C02 y H20. 

Se trató de identificar la ONA mediante análisis UV-VIS en el influente del SBB pero debido a la 
complejidad del agua residual industrial no fue posible, ya que no se pudieron separar los picos 
que presentaban absorción en la región de compuestos aromáticos, por lo que posteriormente se 
identificó este compuesto en las muestras del influente del agua residual industrial por HPLC, a 
un tiempo de retención de 5.2 minutos a una longitud de onda de 409 nm. Fue importante 
demostrar que los metabolitos de la fase de reducción, incluyendo la o-nitroanilina, fueron 
degradados en la fase aerobia, sin embargo esta detección y más aún la cuantificación de 
metabolitos fue muy compleja, por lo que se usó un método basado en HPLC complementado 
con las mediciones de nitrógeno orgánico total propuesto por O'Neill et al., (2000 a) para 
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demostrar la formación de compuestos reducidos y su degradación en la fase aerobia del 
proceso. 

·¿y······NI-12· .. --.-.- _----7 . NH2 

1 . 

~ -

N-NH4 + N-NOi + N-NOJ 

C02 + I-120 

o-Nitroanilina o-Fenilendiamina 

Figura 4.36. Reacciones de reducción y oxidación de Ja o-nitroanilina en el SBB 

Debido a la complejidad del agua residual industrial tratada, Jos análisis por HPLC se enfocaron 
hacía la identificación de o-nitroanilina en el efluente industrial, determinando primero la 
longitud de onda a la que absorbía Ja ONA a partir de un estándar grado HPLC, cuyo espectro se 
muestra en la figura 4.37. La longitud de onda determinada fue de 409 nm. 
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Figura 4.37. Espectro UV-VIS de la o-nitroanilina, grado HPLC en solución acuosa a pH 7. 

Los cromatógramas HPLC-UV se muestran en las figuras 4.38 (a, b, c). En la figura (a) el 
influente del SBB presenta compuestos que absorben entre 2 y 5.5 minutos. El único compuesto 
identificado fue el correspondiente a Ja o-nitroanilina con concentración de 6.08 mg/L a un 
tiempo de 5.2 minutos. En la figura (b) se muestra que la o-nitroanilina se transformó a otro 
metabolito formado en la fase anaerobia ya que el área de los compuestos entre 3 y 3.5 minutos 
aumentó, confim1ándose la formación de metabolitos aromáticos adicionales y además se 
desplazo a menores tiempos de retención, lo que significó que los metabolitos formados durante 
la fase anaerobia fueron más polares que los compuestos iniciales. El producto de 
biotransfomiación de Ja o-nitroanilina fue la o-fenilendiamina. En la figura (c) se muestra que los 
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metabolitos de biotransformación fueron degradados aeróbicamente a compuestos menos 
aromáticos pero más polares por que el área disminuyó y fue desviada hacía tiempos de 
retención menores. Debido a que el agua residual industrial estuvo formada por varios 
compuestos además de la ONA, la degradación aerobia pudo originar la formación de 
compuestos oxidados más polares del tipo de aldehídos, ácidos carboxílicos y cetonas de cadena 
abierta por lo que disminuyó la aromaticidad de los compuestos mostrados en el cromatógrama 
(c), lo que se confim1ó por la disminución de la DQ01 del efluente desde 4 000 mg/L al inicio 
del tratamiento, 1305 mg/L después de la fase anaerobia y 343 mg/L después de Ja fase aerobia. 
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Figura 4.38. Cromatógramas HPLC- UV-VIS del cÍc!Qde operación 158 del SBB 
anaerobio/aerobio. (a) Influente al SBB; (b) Efluente de Ja fase anaerobia; 

(c) Efluente_ fase aerobia. - · 
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La degradación de compuestos que contenían nitrógeno orgánico fue confimiada por disminución 
de nitrógeno orgánico y la disminución de DQ01 lo que indicó que también se efectuó 
disminución de materia carbonácea al final de la fase aerobia. El balance de nitrógeno se muestra 
en la tabla 4.21 donde se observa la eliminación de nitrógeno total en un 33 %. La diferencia 
entre el nitrógeno total del influente y efluente es atribuida al consumo de la biomasa facultativa 
aerobia principalmente para sus . requerimientos de crecimiento. Es importante señalar que 
durante la fase anaerobia se efectuó tln proceso de desnitrificación originando un aumento de N
NH'" 4 y aumento del pH en el efluente y en la fase aerobia sucedió un proceso de nitrificación del 
efluente. 

Tabla 4.21. Balance de nitrógeno durante el ciclo 80 en la operación 
del SBB anaer()pio/aerobio (Resultados promedio de 10 mediciones) 

Tipo de nitrógeno Inicio Fin de fase anaerobia Fin de fase aerobia 
. (mg/L) (mg/L) (mg/L) 

N-orgánico. 32.2 18.1 8.6 
N-NH+4 16.2 24.7 17.2 

N-N0"2 0.009 0.005 0.005 

N-N0-3 8.2 9.2 12.3 

N-total 56.609 52.105 38.005 

4.4.6. Evaluación de la toxicidad del efluente industrial 

La evaluación de la toxicidad es un parámetro importante en el monitoreo de la i::alidad del agua, 
ya que provee una respuesta completa de los organismos de prueba a losC:omp'uestos presentes en 
el agua residual, a través de pruebas de toxicidad aguda y crógica IJ~ra la· protección de los 
organismos acuáticos. · ·· · -

En la Legislación Ambiental Mexicana vigente para las descargas de aguas residuales de acuerdo 
a las Nom1as Oficiales Mexicanas NOM-001 ECOL-1996 y NOM-002 ECOL-1997, hasta el 
momento la prueba de toxicidad aguda no es parte de los parámetros de monitoreo. 

Las pruebas realizadas fueron de toxicidad aguda con la bacteria luminiscente Photobacterium 
phosp/10re11111, a través del sistema Microtox con el fin de evaluar la toxicidad del efluente del 
SBB anaerobio/aerobio. Las muestras se tomaron en los últimos días de operación del biofiltro, 
en el ciclo 200; los resultados mostrados en la tabla 4.22 indicaron que el influente con una 
concentración de 2 200 mg/L de DQ01 mostró una toxicidad de 12.13 unidades de toxicidad (UT, 
ECso), durante la fase anaerobia la DQ01 disminuyó a 800 mg/L, pero la toxicidad del agua 
residual aumentó a 46.08 UT debido a los productos de biotransformación de los compuestos 
presentes en el agua residual. En la fase aerobia Jos compuestos biotransformados fueron 
mineralizados y hubo una disminución de DQ01 hasta 210 mg/L y una disminución de toxicidad 
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a 8.39 UT, lo que demuestra la eficiencia del biofiltro no sólo para remover la DQO, sino 
también para reducir la toxicidad del efluente en un 81.8 %. A pesar de la considerable 
reducción de toxicidad, el efluente aun mostró características de toxicidad no adecuadas para la 
vida acuática, sin embargo es importante señalar lo difícil que resulta disminuir en un orden de 
magnitud los niveles de toxicidad de los efluentes industriales, ya que contienen compuestos 
sumamente tóxicos, como se reportó en un estudio de toxicidad de efluentes mediante la 
deten11inación de la toxicidad aguda realizado en el Río Paraiba Do Sul, Brasil (CEPIS, 1988); 
los efluentes que presentaron una toxicidad más elevada fueron los de las industrias químicas 
Resende, Dupont y Químisa con valores de 312.5, 357 y 909 unidades de toxicidad EC50 

respectivamente. Estas industrias a pesar de tener tratamientos químicos secundarios instalados 
presentaron una muy pobre reducción de la toxicidad de sus efluentes, lo que demuestra lo difícil 
que resulta disminuir la toxicidad de un efluente industrial con tratamientos químicos. En esta 
investigación se muestra la ventaja de tratar efluentes industriales mediante tratamientos 
biológicos combinados ofreciendo la ventaja de no sólo degradar la materia orgánica, sino 
también ele reducir la toxicidad de los efluentes industriales ya que es deseable que el tratamiento 
de aguas residuales deba incluir la remoción de compuestos orgánicos tóxicos de los efluentes 
residuales, sobre todo de los industriales y evitar la propagación de la contaminación al ambiente 
o el transporte costoso de estas sustancias a los rellenos sanitarios o a los confinamientos. 

Tabla 4.22. Remoción de la toxicidad aguda en el SBB anaerobio/aerobio 

Muestra Concentración Unidades de Concentración DQOt 
efectiva CE5o toxicidad. run (m2/L) 

In fluente 8.24 12.13 2 202 
Final fase anaerobia 2.17 46.08 800 

Efluente (final de fase 11.92 8.39 210 
aerobia) 
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4.4.7. Conclusiones parciales 

En el biofiltro SBB combinandoambientes anaerobios yaerobios ,se remoyió m.ateria orgánica y 
toxicidad de un agua residual farmacéutica conteniendo compuestos nitroaromáticos. 

Las eficienciasde remoción global ele dQ01 f~eron de• 9Í,-· 97 .o/i, paravaloresde DQO, de 4 000 
mg/L, en un tien1pode retencioil'de~24 h(f8 h;ode7fise:ái}¡ilir§~ii\y6'liCieTase"aerobia): -

En promedio en la fase ana~~obih~ rel11ovió }8;5 % de la materia ~~gánfo~ yen la fase ~erobia el 
20.3 %. .. . . . 

Se logró tratar eficientemente el'.agua· re~idual farmacéutica altamenteconcentr~d~ (28 350 
mg DQO¡/L) sin dilución. 

El biofiltro requirió de ce-sustrato hasta la concentración de 1 300 mg/L, hasta el día de 
operación 122, después fue capaz de operar sin ce-sustrato utilizando la.materia orgánica del 
agua residual como fuente de carbono y energía. Las diluciones del agua residual al inicio fueron 
de 1 :250 y al final del periodo de operación el agua residual fue utilizada directamente sin 
dilución, lo sugiere Ja buena aclimatación de Ja biomasa al agua residual: 

La fase anaerobia llegó hasta Ja fase de metanogénesis en Ja degradación de materia orgánica 
fácilmente biodegradable (65 %). . . - . . 

La o-nitroanilina presente en el agua residual fue rcmovida~1iJri:'[¡¡~e'aUaerobia. 
Las máximas cargas removidas, asociadas a altas eficiencias de rerriociÓn ,fueron de4 a 6 kg 
DQO/m3-d. La carga óptima a Ja que trabajó el biofilti-o fue'éle4~5 kg'DQO/m~-d'con un TRH de 
24 h con eficiencias de remoción global de DQ01 de 97 %._ · · · ·. · · 

- -. - _,--_ - . ,;_· __ .. _ ·--

Los incrementos de concentración de agua residua( preferentemente deben ser de 1 000 
mg DQOt/L para evitar sobrecargas de sustrato que puedan causar inhibición de Ja biomása. 

La remoción de color y nitrógeno fueron del 80 y 33 % respectivamente. 

La toxicidad del efluente se incrementó después de Ja fase anaerobia de 12 a 46 unidades de 
toxicidad indicando que Jos metabolitos de biotransformación fueron más tóxicos que Jos 
compuestos de origen, pero después de Ja fase aerobia se alcanzó una significativa reducción de 
toxicidad de 82 %, esto es de 46 a 8 unidades de toxicidad. La fase aerobia contribuyó a la 
principal destoxificación del agua residual. 

El tratamiento del efluente industrial por el proceso anaerobio/aerobio en un biofiltro ofrece una 
real destoxificación del agua residual ya que la fase aerobia funciona como un tratamiento de 
pulimento del efluente de Ja fase anaerobia. 
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4.5. Degradación del colorante azul disperso 79 en un reactor SBR en 
ambientes anaerobios/aerobios 

En la primera fase del estudio se realizaron pruebas de biodegradabilidad del AD79 con biomasa 
fija para la selección del co-sustrato que aportara más protones para la reducción del colorante, 
los resultados se encuentran en el anexo 3. El compuesto que se seleccionó para ser usado como 
co-sustrato para el arranque del biofiltro fue el ácido propiónico, ya que presentó características 
de ser una adecuada fuente de protones y de carbono para alcanzar una reducción del colorante 
de 80 % aunado a una buena recuperación de aminas aromáticas de 80 % durante la fase de 
reacción anaerobia. Sin embargo, debido a que se presentaron dificultades para controlar la 
sorción del AD79 en el empaque, se procedió a utilizar un sistema con biomasa suspendida 
logrando controlar Ja sorción del colorante en Ja biomasa. 

4.5.1. Arranque y aclimatación del reactor 

El arranque del reactor se realizó con los parámetros operacionales mostrados en Ja tabla 4.23, 
bajo la estrategia de eficiencias fijas. La aclimatación del reactor se inició con ciclos de reacción 
largos, pem1itiendo que Ja biomasa se adaptará a la reducción del colorante AD79 durante la fase 
de reacción anaerobia, teniendo cuidado especial en las mediciones de potencial rcdox para 
asegurar que en el reactor prevalecieran condiciones anaerobias para efectuar la reducción del 
AD79, originando la formación de mctabolitos secundarios que indicaron que la 
biotransfomiación a aminas aromáticas se había efectuado. 

Tabla 4.23. Parámetros operacionales del reactor SBR anaerobio/aerobio 

Parámetro Valor 

Volumen total del reactor 9.0 L 
Volumen útil 7:0 L 
Volumen de lodos de Ja planta 2.5 L 
Cerro de la Estrella (SSV = 3 100 mg/L) 

Volumen de medio mineral 2.5 L 

Volumen de intercambio 75 % 
Concentración de ácido propiónico 0.14 mg/L 

Concentración de colorante en reactor 25 mg/L 
Concentración de biomasa en reactor 1 100 mg/L 
Flujo de aireación 18.9 Umin 

Velocidad de agitación 180 r.p.m. 
Temperatura 25-28 "C 
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Cuando el colorante se decoloró mínimo en un 60 %, se inició la fase aerobia para efectuar la 
oxidación de las aminas aromáticas fonnadas y alcanzar una.remoción arriba.de 80 % y también 
lograr la mayor remoción global del colorante, ya que en la fase aerobia contimió Iri reducción 
del colorante residual de la fase anaerobia. 

Los primeros 7 ciclos de operación fueron de 11 a 4 días, con fas_es_déréac_~i_ón __ anaerobia de 9 a 
3 días y fases de reacción aerobia de 48 a 20 h. La alimentación de A.Q79 dentro ~del reactor se 
controló a 40 ± 5 mg/L hidrolizando el colorante, ya que en los· primeros 6 ciclos la 
concentración de AD79 fue variable de 25 a 57 mg/L debido a que se sedimentaba en el tanque 
de alimentación. La aclimatación del reactor se alcanzó en el ciclo .1 O después de 45 días de 
operación, cuando la remoción global de AD79 se estabilizó en un 72 %. La biomasa en el 
reactor fue de l 400 mg/L en promedio. La solubilidad del colorante y su acumulación en el 
tanque de alimentación se controlaron satisfactoriamente. 

Durante la fase anaerobia no se detectó metano en el biogás, sólo presencia de C02• La 
biotransfomrnción del colorante a aminas aromáticas en la fase reductiva fue de 60 % en 
promedio, pero la recuperación de aminas fue del orden. de 25 %; Durante la fase aerobia la 
mineralización de aminas fue de 90 %. Con relación al potencial redox, en la fase anaerobia el 
valor fue -321 mV y en la fase aerobia de +23.3 mY. 

4.5.2. Análisis espectral 

Se realizaron análisis espectrales UV-YIS del colorante azo AD79 y de la amina BDNA (2-
bromo-4,6-dinitroanilina), esta última a partir de un estándar grado HPLC y se compararon con 
los espectros UY-VIS del influente y efluente del reactor para verificar que se llevó a cabo la 
biotransformación del AD79 a las aminas aromáticas BDNA (2-bromo-4,6-dinitroanilina) y 
NNDB (1,4 diaminobenceno NN-disustituido). En la figura 4.39 se muestran los espectros de los 
compuestos observándose bandas características a 600 nm y a 344 nm que corresponden al 
AD79 y a la BDNA respectivamente. 

En la figura 4.40 se presenta el espectro de absorción del colorante AD79 en fase orgamca 
durante la operación del reactor en el ciclo 13, donde se aprecian las máximas longitudes de onda 
de los compuestos presentes en el influente y efluente así como los productos de 
biotransformación, que corresponden a los compuestos originales que se mostraron en la figura 
4.39. 
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Figura 4.39. Espectros UV-VIS de Jos estándares de Ja 2-br-4,6-dinitro anilina (BDNA) 
y el colorante mono azo azul disperso 79 (AD79). 

2 

:a 
"O 1.5 "' "O 
·a 
::> 
.; 

·¡:¡ 
e; 

"' -e 
fil 

..o 
< 

o 

... . ' ,_...... ,.' '. 
.... _ .......... ·. 
. ' 

.......... . ...,_,_, ___ .., 
300 40() . 

,, ,, 

500 

........ ,, ' 
I '\ 

'\ 

600 

Longitud de ondá, nm 

\ 

' 
" 

700 800 

Figura 4.40. Espectro UV-VIS del influente y eflUente dél reactor SBR anaerobio/aerobio durante 
el ciclo 13. (. -.) Influente; (-)Efluente;(---) Productos de biotransformación 

Con relación a la amina NNDB, en Jos cromatógramas HPLC-UV se determinó a una longitud de 
onda de 285 nm a tiempo de retención de 2.1 minutos, un pico cuya identidad se determinó en 
base a análisis I.R. que indicaron Ja presencia de los grupos funcionales éster, amino aromático, 
mctoxi aromático y amido característicos de la amina NNDB. En esta misma longitud de onda se 
detenninaron Ja amina BONA a un tiempo de retención de 3.2 minutos y finalmente el colorante 
se detem1inó a 5.1 minutos. Es importante señalar la desaparición de los picos de estos 
compuestos al final de la fase aerobia, confirmando la mineralización del colorante AD79. Los 
cromatógramas se muestran en la figura 4.41. 
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Figura 4.41. Cromatógramas HPLC~UV del· influénte 'y efluente de la fase anaerobia y aerobia 
del proceso ~n eréiCIO 13 - · -- · --

4.5.3. Operación del reactor SBR anaerobio/aerobio 

El reactor SBR anaerobio/aerobio operó durante 65 días (21 ciclos), después de la aclimatación. 
En la figura 4.42 se muestra la evolución de la biomasa en el reactor, que se mantuvo entre 1 180 
y 3 300 mg SSV/L. Después de 65 días de operación (ciclo 20), la biomasa facultativa aerobia 
presentó pérdida de actividad hacia la degradación debido a inhibición por acumulación de 
colorante residual y de metabolitos de biotransformación de la fase anaerobia. El reactor se 
alimentó con agua corriente, nutrientes y etanol como ce-sustrato con el fin de aportar una fuente 
de carbono fácilmente degradable que permitiera el crecimiento de la biomasa y de esta forma 
efectuar la degradación de los compuestos acumulados en el reactor. 
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Cuando la biomasa alcanzó el valor de 3 300 mgiL de SSV se fijó un tiempo de retención celular 
(TRC) de 30 días y la biomasa se mantuvo a 3 000 mg/L de SSV. Este valor del tiempo de 
retención celular está de acuerdo con los trabajos realizados por Lourcm;:o eui/;, (2000), quienes 
estudiaron la decoloración del colorante azo reactivo remazol violeta brillante 5 en .un reactor 
SBR con fases anaerobias/aerobias secuenciadas y determinaron que el TRC 'rue un parámetro 
operacional muy importante para la decoloración del colorante, sugiriendo que el TRC no debe 
ser menor de 1 O días. 
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Figura 4.42. Evolución de la biomasa en el reactor SBR anaerobio/aerobio 

En la figura 4.43 se observa la evolución de las concentraciones del colorante AD79 en el 
iníluente del reactor, al inicio de la fase anaerobia y en el eíluente al final de la fase aerobia. La 
operación del reactor fue en dos etapas: en la primera de los días 44 al 70 (ciclos 10-19), se 
utilizó como co-sustrato ácido propiónico y en la segunda de los días 73 al 11 O (ciclos 20-32) el 
ca-sustrato fue el etanol. 
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Figura 4.43. Evolución de las concentraciones de AD79 en el reactor SBR anaerobio/aerobio. 
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En Ja primera etapa las concentraciones fueron de 25 a 50 mg AD79/L con eficiencias de 
remoción global de 72 a 86 % (figura 4.44), con una tasa máxima de remoción de colorante de 
8.83 mg AD79/g SSV-d. La biotransformación del colorante a aminas aromáticas fue de 61 'Xi y 
la mineralización de aminas totales promedio fue de 96 % con una tasa máxima de remoción de 
2.13 mg aminas/g SSV-h. El TRH de los ciclos fue de 72 h, 48 h de fase anaerobia y 24 h de fase 
aerobia. 

En la segunda etapa de operac10n se utilizó como ca-sustrato etanol ( 16.33 mg/L) y las 
concentraciones tratadas de colorante fueron de 30 a 100 mg/L. La biotransformación del 
colorante en la fase reductiva fue en promedio de 60 % con un valor máximo de 95 % y con una 
tasa de degradación de 9.5 mg AD79/g SSV-d. La mineralización de aminas fue de 95 %, con 
una tasa máxima de 0.22 mg aminas totales/L-h. La remoción global del colorante fue de 72 a 95 
%. El TRH fue como en la primera etapa de operación. 
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Figura 4.44. Remoción del AD79 con relación a su concentración inicial en el reactor SBR 
anaerobio/aerobio. (o)% de remoción de AD79; (•)Concentración de AD79 

El pH del reactor durante las 2 etapas de operación se mantuvo entre 6.0 y 7.4 unidades en la 
fase anaerobia y entre 8 y 9 unidades en la fase aerobia. Los valores de alcalinidad total 
estuvieron entre 200 y 500 mg CaC03/L siendo suficiente para amortiguar los cambios de pH 
durante la producción de ácidos grasos en la etapa de acidogénesis del reactor para la 
biotransfommción del colorante. 

Los valores promedio del potencial de oxido-reducción fueron de +77 y -350 mV al inicio y al 
final de Ja fase anaerobia, indicando que en el reactor prevalecieron condiciones anaerobias para 
efectuar la biotransformación del colorante a aminas aromáticas mediante reacciones de 
reducción. Cuando el reactor se empezó a airear los valores de potencial redox cambiaron 
rápidamente desde -350 a +30 mV al final de la fase aerobia, indicando que en esta fase de 
operación prevalecieron condiciones oxidativas. En la fase aerobia el valor promedio del oxígeno 
disuelto fue de 4.8 a 5.6 mg/L. 
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4.5.4. Discusión de los resultados 

4.5.4. t. Evaluación del reactor SBR anaerobio/aerobio en la degradación del AD79 

El reactor SBR operó satisfactoriamente para la mineralización del colorante A079. En la fase 
anaerobia los valores del potencial de oxido-reducción estuvieron entre -350 y -405 mV, que 
de acuerdo a trabajos realizados por Krull et al., {1998), los valores de O.R.P. de -350 mV y más 
bajos son una condición óptima para la biodecoloración de colorantes azo, por lo que en el 
reactor SBR se establecieron condiciones anaerobias adecuadas para efectuar la reducción del 
A079 y por consiguiente su decoloración. Sin embargo se observó una escasa producción de 
biogás cuyo componente principal fue C02 y no se detectó la presencia de metano, indicando 
que sólo se llevó a cabo la biotransformación reductiva del colorante . El rompimiento del 
enlace azo se realizó mediante cometabolismo, donde las bacterias utilizaron el co-sustrato, ácido 
propiónico o etanol, como fuente de carbono y energía. El reactor se comportó como un reactor 
acidogénico, efectuándose reacciones de hidrólisis, acidogénesis y acetogénesis. Estos resultados 
están de acuerdo con los trabajos realizados por Crnz y Buitrón (2000), quienes estudiaron la 
degradación anaerobia del A079 en un biofiltro operado en SBR utilizando glucosa o acetato de 
sodio como co-sustrato, observando sólo la biotransfonnación del colorante a las aminas 
aromáticas BONA, la cual fue identificada y Ja NNDB de la que sólo identificaron los grupos 
funcionales de la estructura mediante análisis de l.R. 

La recuperación de las aminas aromáticas formadas como metabolitos del rompimiento del 
enlace azo no fue cstequiométrica. Los mctabolitos producidos de la reducción del AD79 son las 
aminas BONA y la NNOB. Se recuperó un 22 o,;., de la amina BONA determinada por HPLC; ésta 
amina es el producto de biotransformación de mús preocupación debido a sus caractcrístic;1s 
tóxicas y no fue posible cuantificar la amina NNOB, únicamente se identificaron los grupos 
funcionales de la estructura por anúlisis IR como fue descrito en el numeral 4.5.2. 

Estos resultados están de acuerdo con Jos obtenidos por Weber y Adams (J 995), en trabajos 
realizados sobre la reducción química y anóxica del AD79 en sedimentos, reportando que en 
sedimentos no se efectúo la reducción sin fuentes de carbono adicionales y que en Jos 
experimentos donde detectaron BDNA, Ja recuperación fue muy baja del orden de 7 % y debido a 
la rápida reducción del AD79 fue muy dificil detectar Jos otros metabolitos de biotransformación 
originados por Ja reducción de la BDNA: 1,2-diaminobenceno, triaminobenceno y el 
bencimidazol, producto de la reacción de ciclización de la NNDB. 

Por otra parte, durante Ja fase aerobia no se presentaron problemas para Ja mineralización de las 
aminas formadas Jo que sugiere que en el reactor había una población de bacterias facultativas 
aerobias capaces de mineralizar las aminas aromáticas como se puede observar en Ja figura 4.41 
presentada previamente, donde se muestran Jos cromatógramas del ciclo de operación 13 y se 
observa al final del ciclo la desaparición de las aminas. 

Es interesante señalar que en la fase aerobia continuó la decoloración del colorante, a pesar de 
que se ha considerado que la remoción de colorantes por vía aerobia no es factible (Shaul et 
al., 1991; Haug et al., 1991 ), pero debido a las características del proceso anaerobio/aerobio que 
induce la formación de bacterias facultativas, en Ja parte interna de los llóculos se formaron 
micronichos anaerobios que continuaban realizando la reducción del colorante en la fase 
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aerobia, mientras fueron protegidos por bacterias facultativas localizadas en la periferia del 
ílóculo, que consumieron el oxígeno del medio, obteniéndose de esta fomm una mayor remoción 
global del colorante. La remoción global del AD79 fue de 92 % y la eficiencia de 
biotransformación en fase anaerobia fue de 65 %. La recuperación de aminas como BDNA fue 
de 22 %. 

4.5.4.2. Tasas de degradación y carga orgánica 

En la figura 4.45 se observa la tasa de degradación específica del AD79 en función de la 
concentración inicial, a medida que la concentración de colorante fue incrementándose, también 
lo hizo la tasa de degradación. A partir de la concentración de 45 mg/L de AD79, la tasa de 
degradación específica fue constante con un valor de 11.5 mg AD79/g SSV-d, indicando que en 
este intervalo de concentración no se presentó inhibición. La máxima tasa de degradación 
específica que presentó el reactor fue de 15 mg AD79/g SSV- d. 

16 -..-~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~--. 
14. 
12. 
10. 

8 . 
6· 
4 
2· • o -1--~~-.-~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~--1 

20 25 30 35 40 45 50 55 60 

AD79, mg/L 

Figura 4.45. Tasa específica de degradación del AD79 en función de la concentración inicial. 

La máxima tasa de decoloración (reducción) en el reactor fue de 1 7 mg AD79/L-d para la 
concentración de 75 mg AD79/L, encontrándose en el mismo orden de magnitud de los valores 
delcnninados por Cruz y Buitrón (2000), para el colorante AD79 tratado en un biofiltro 
anaerobio a una concentración inicial de 114 mg/L de colorante y utilizando como co-sustrato 
glucosa, quienes detenninaron una máxima velocidad de decoloración de 33 mg AD79/L-d. Por 
otra parte, Rajaguru et al., (2000), determinaron similares velocidades de eliminación para 
colorantes azo sulfonados, pero es importante señalar que las características de baja solubilidad y 
complejidad de sustituyentes en el colorante azo AD79, originan menores velocidades de 
degradación que los colorantes sulfonados haciendo más dificil su biotransformación. Las 
velocidades de decoloración determinadas por los autores fueron de 61 mg/L-d para el colorante 
naranja ácido 1 O a concentración inicial de 100 mg/L y de 51 mg/L-d para el colorante negro 
amido 1 OB, para una concentración inicial de 11 O mg/L. 
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La degradación de aminas durante la rase aerobia se muestra en la figura 4.46. La máxima tasa 
específica de degradación de aminas en función de la concentración inicial fue de 2.13 mg 
aminas/g SSV-d. La mineralización fue de 96 %. 
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Figura 4.46. Tasa específica de degradación de aminas en función de la concentración inicial. 

Con relación a la carga orgánica aplicada como DQO, la remoción fue en promedio de 86 %. En . 
la figura 4.47 se observa que la remoción de DQO se mantuvo en valores de 80 .y 97 %1. La 
máxima carga orgánica que trató el reactor fue de 16.5 mg DQO/g SSV-d. 

"9 
> 
Vl 
Vl 

~.!:,O 10.0 
co g 8.0 

o 
E' 

o.o 2.0 4.0 6.0 8.0 1 o.o 12.0 14.0 16.0 18.0 

B,.,, mg DQO/g SSV-d 

Figura 4.47. Carga orgánica aplicada y eliminada en el reactor SBR anaerobio/aerobio 
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4.5.4.3. Cinética de degradación 

La tasa de reducción del AD79 en la fase anaerobia fue de 16.8 mg/L-d y en la fase aerobia de 
17.52 mg/L-d con TRH de 48 y 24 h respectivamente. Con relación a la lasa de formación y de 
mineralización de la BONA los valores fueron de 2.64 y 5.28 mg/L-d respectivamente, como 
puede observarse en la figura 4.48. La formación de la BONA es un proceso lento, corroborando 
los reportes de Weber y Adams (1995), quienes reportaron una reacción bifásica en la 
degradación del AD79 con una fase rápida de eliminación de colorante y una fase lenta de 
biotransformación, con una constante de velocidad de reducción qr de 2.6 X 10·3 min" 1

• 

En este trabajo, la cinética de reacción fue de primer orden y presentó una rápida pérdida inicial 
de colorante en las primeras horas seguida por una lenta velocidad de transfonnación. La 
velocidad de reducción fue obtenida de la pendiente que resultó al graficar los datos de In S vs 
tiempo. El valor detem1inado para la qr fue de 5 X 10·3 minº 1

, aproximadamente 2 veces mayor 
que la detcm1inada por Weber y Adams. 
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Figura 4.48. Cinéticas de reducción del colorante AD79 y formación y mineralización de BONA. 
Perfil redox en el reactor SBR anaerobio/aerobib durante el ciclo de operación 29. 

(•) AD79; (•) BDNA; (•)Potencial de oxido-reducción. 

4.5.4.4. Destino del colorante AD79 

Parn la reducción del colorante azo AD79, Weber y Adams (1995), propusieron la vía 
metabólica reductiva en la que el colorante AD79 fue reducido mediante el rompimiento del 
enluce azo, dando lugar a la fonnación de BDNA (2-bromo-4,6-dinitroanilina) y NNDB (1,4-
diaminobenceno, NN-disustituido). Inmediatamente el grupo 2-nitro de la BDNA fue reducido 
originando el 1,2-diaminobenceno que continuó reduciéndose lentamente a triaminobenceno. El 
NNDB <lió lugar al bencimidazol ocurriendo una reacción de ciclización a través del ataque 
nuclcofílico del grupo amino no sustituido al grupo amido adyacente. 

Durante la fase aerobia ocurre la degradación de aminas mediante enzimas oxígcnasas no 
específicas a través de hidroxilación y rompimiento del anillo aromático. La conversión de 
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aminas involucra primero la remoción de nitrógeno liberando nitrógeno amoniacal (N-Nl-14') 
como producto final, seguido de la oxidación de éste a nitritos y nitratos. La mineralización de 
aminas fue confirmada por HPLC junto con un balance nitrógeno que se muestra en la tabla 4.24 
donde se observa una remoción de nitrógeno total de 44 %, efectuándose una nitri ficación y 
desnitrificación en las fases aerobia y anaerobia respectivamente. El mecanismo de reacción se 
muestra en la figura 4.49, en donde se observa la reducción del azul disperso 79 produciendo 
aminas aromáticas segím el modelo propuesto por Weber y Adams, (1995) y la oxidación de las 
aminas aromáticas en la fase aerobia del proceso de acuerdo a la propuesta de la presente 
investigación. 

Tabla.4.24. Balance de nitrógeno durante la biodegradación anaerobia/aerobia 
del colorante AD79 durante el ciclo 29 (Resultados promedio de 10 mediciones) 

Tipo de nitrógeno Inicio de fase anaerobia Fin de fase anaerobia Fin de fase aerobia 

····· .. 
(mg/L) (mg/L) (mg/L) 

N-AD79 
... 

10.00 3.95 0.81 

N- BDNA o .00 6.97 0.00 

N-NH", 5.80 0.00 2.20 

N-N0º2 o.os 0.06 0.04 

N-NO"J 5.00 4.00 9.50 

N-total 20.88 14.98 1 1.74 

Una característica importante en la fase aerobia del proceso anaerobio/aerobio es la auto
oxidación de aminas cuando no existe una adecuada población facultativa aerobia para la 
degradación de aminas. En estudios realizados por Tan et al., (1998) y Lourenc;:o et al., (2000) 
reportaron problemas para la mineralización de aminas bajo condiciones aerobias con los 
productos de la reducción de los colorantes azo naranja mordante y colorante azo violeta brillante 
rcmazol 5R respectivamente, debido a la ausencia de una población adecuada de bacterias 
facultativas aerobias capaces de metabolizar aminas aromáticas. 

En este estudio se logró una buena aclimatación de bacterias facultativas aerobias que fueron 
capaces de mineralizar las aminas aromáticas a C02, agua y nitrógeno inorgánico, confim1ándose 
por HPLC y análisis de nitrógeno. 
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Figura 4.49. Mecanismo de reacción para la mineralización del colorante azo AD79. 
(Fuente: Modificado de Weber y Adams, .1995.) 
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4.5.5. Análisis de toxicidad 

Se realizaron pruebas de toxicidad aguda con la bacteria luminiscente Photobacterium 
phosphore11111, a través del sistema Microtox con el fin de evaluar la toxicidad del eíluente del 
reactor anaerobio/aerobio. Las muestras se tomaron en los últimos días de operación del reactor, 
en el ciclo 29. Los resultados se muestran en la tabla 4.25. El influente con una concentración de 
74.5 mg/L de colorante, no mostró toxicidad bajo las condiciones del método de análisis, pero 
durante la fase anaerobia la toxicidad del agua residual fue de 14.4 UT, que de acuerdo a la 
Nomrn Oficial Mexicana NMX-AA-112-1995-SCFI es considerada como altamente tóxica, 
debido a los productos de biotransformación del colorante AD79, las aminas BDNA ·y NNDB 
que son sumamente tóxicas. En la fase aerobia los compuestos biotransformados fueron 
mineralizados y hubo una eliminación de la toxicidad, lo que demostrq la eficiencia del reactor 
SBR anaerobio/aerobio para eliminar la toxicidad del eíluente, con lo que se establecen 
condiciones ambientales favorables para la protección de la salud humana y la vida acuática, del 
impacto causado por la liberación de contaminantes en aguas superficiales. 

Tabla 4.25. Remoción de la toxicidad aguda en el reactor SBR anaerobio/aerobio. 

Muestra 

In fluente 

Final fase anaerobia 

Efluente (final de fase 
aerobia) 

Concentración 
efectiva 

CE so 

No detectada 

6.99 

No detectada 

Unidades de toxicidad 
(UT) 

No·detcctada 

14AO 

No detectada 

AD79 BONA 
(mg/L) (mg/L) 

74;5 o.o 
29.4' 6.97 

o.o 
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4.5.6. Conclusfones pardales 

El reactor SBR anaerobio/aerobio fue un sistema apropiado para la biodegrad,aciónde colorantes 
azo en aguas residuales, debido a que puede ser manipulado para proveer una fase anaerobia, 
donde los colorantes azo se reducen a las aminas aromáticas correspondientes, y una fase aerobia 
donde las aminas son mineralizadas. 

El proceso anaerobio/aerobio discontinuo seéüericiado fue muy;. efici~l1te eff I~ remoeión del 
colorante AD79. La biomasa se aclimató a la degradación de colorante al~s 45 días de operación. 

La eficiencia de remoción global del colorante en .el reactor SBR anaer()biÓ/a~¡bbiosecuencfo.do 
fue de 92 %. En la etapa anaerobia las eficiencias de biotransfonnac:ion~·rüeroll de 65 ~%.La 
mineralización de las aminas producidas por la ruptura del enlace azo fue de 96 ,%./' . . 

_':~~'' ,~.l·~·i;, ,.,, 'v .-~··.; 

La máxima concentración de colorante AD79 que se trató fue de lOÓITi:g/IiF'y:'bl,tienipo de 
reacción necesario para lograr eficiencias de remoción arriba de 90 % rú·e de tres' días (dos días de 
fase anaerobia y un día de fase aerobia). ···· .: . ·" 

;.-. ··y·:,- .. 

Las máximas tasas de degradación específicas del colorante.Yº.deriminas':fu~~o1~;:de'.1s y 2.13 
mg/g SSV-d respectivamente. La remoción global de DQO fue; de 86, % y la{riláxirria carga 
orgánica que se aplicó al reactor fue de 16.5 mg DQO/g SSV.;d/ ·· · · ···· ·· 

La cinética de reacción para la reducción del AD79 fue de p;imer'.o';ci~n. ~r,C):'.·d~(colorante fue 
de 5 x10-3 min- 1• . . ·< :> ". "·: :. ·.' 

. ·. . .· 
El colorante AD79 es un compuesto no tóxico, que da origen a aminas aromáticas tóxicas (14 
unidades de toxicidad). Sin embargo después del tratamiento anaerobio/aerobio secuenciado, la 
toxicidad fue eliminada a niveles no detectados en el efluente, lo que demostró la eficiencia del 
proceso anaerobio/aerobio para eliminar la toxicidad del agua residual. 
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CONCLUSIONES GENERALES 

En relación con los objetivos planteados al inicio de la investigación, fue factible implementar a 
nivel piloto de laboratorio un biofiltro discontinuo anaerobio/aerobio para biodegradar 

_ compuestos nitroaromáticos y un colorante azo. La hipótesis de trabajo fue comprobada, el 
reactor operado en discontinuo fue un sistema apropiado para la biodegradación del PNF, del 
colorante AD79 y del efluente industrial, debido a que fue manipulado para proveer una fase 
anaerobia, donde Jos compuestos fueron reducidos a las aminas aromáticas correspondientes, y 
una fase aerobia donde las aminas fueron mineralizadas. Las principales conclusiones generales 
a las que se llegó son las siguientes: 

1. La estrategia de operación utilizada en el reactor discontinuo fue muy eficiente para 
manipular la población bacteriana e inducir la selección de bacterias capaces de adaptarse 
a los cambios de ambiente del sistema. En este caso fue indispensable permitir la 
aclimatación de los microorganismos el tiempo necesario para alcanzar remociones de 
80 % tanto en Ja fase reductiva como en la oxidativa. 

2. El reactor se comportó como un reactor acidogénico en la fase de reducción, 
efectuándose sólo la biotransfomrnción de Jos compuestos tratados a metabolitos 
susceptibles de ser degradados en Ja fase aerobia. El p-nitrofenol fue biotransformado a p
aminofenol, Ja o-nitroanilina a o-fenilendiamina y el azul disperso 79 a 2-br-4,6-
dinitroanilina y a 1,4-diaminobenceno N,N-disustituido. 

3. Para incrementar la velocidad de reducción del PNF y del AD79, durante la fase 
anaerobia el reactor requirió de ácido propiónico como co-su.strato para el aporte de 
protones y fuente de energía. En el caso del efluente iüdustrial, éste contenía materia 
orgánica que sirvió de ca-sustrato. - - · 

4. Las eficiencias de remoción respecto a Ja eliminación del tóxico, fueron de 98 % para el 
PNF y 92 % para el AD79. Para el efluente industrial, con base en Ja remoción de DQ01 

fueron de 95 %. En este último caso se logró degradar una concentración de influente de 
28 g DQO/L, en un tiempo de retención de 24 h (18 h de fase anaerobia y 6 h de fase 
aerobia). En promedio en Ja fase anaerobia se removió 78.5 % de la materia orgánica y en 
la fase aerobia el 20.3 %. 

Se lograron degradar concentraciones de hasta 225 mg PNF/L en Ja fase anaerobia en un 
tiempo de reacción de 4 h. En la fase aerobia se lograron degradar concentraciones de 
PAF hasta de 120 mg/L en un tiempo de reacción de 3.5 h. La concentración de 145 mg/L 
de PAF fue inhibitoria para el biofiltro. 

En el caso del colorante se trataron concentraciones de 100 mg AD79/L en un tiempo de 
reacción de 48 h para la fase anaerobia y 24 h para la fase aerobia. En la etapa anaerobia 
las eficiencias de biotransformación fueron de 65 %. La mineralización de las aminas 
producidas por la ruptura del enlace azo fue de 96 %. 
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5. Las tasas de degradación específica del PNF eri elbiofütro anaerobió/~ü~robic:(' füeron de · 
1.5 a 4 veces más altas que lo reportado en la literatura. El biofiltro SBB fue eficiente 
para tratar cargas volumétricas de 642 mg/L-d de PNF en la fase anaerobia y .de 602 
mg/L-d de PAF en la fase aerobia. · .. · .· .. · ' 

En el SBB para tratar el efluente industrial las max1mas cargas removidas; Íi~ociadas a 
altas eficiencias de remoción fueron de 4 a 6 kg DQO/m3-d. La carga óptimáacla que 
trabajó el SBB fue de 4.5 kg DQO/m3-d con un TRH de 24 h. , · · · · 

Las max1mas tasas de degradación específicas del AD79 y de la BONA fueron de 15 y 
2.13 mg/g SSV-d respectivamente. La remoción global de DQO fue de 86 % y la maxima 
carga orgánica que se aplicó al reactor fue de 16.5 mg DQO/g SSV-d. 

6. Se obtuvo una operación estable del sistema debido a que el uso de un soporte para los 
microorganismos permitió el desarrollo de una comunidad microbiana con alta actividad. 
En el sistema SBR se obtuvieron bajas tasa de generación de biomasa. En el caso de la 
degradación del PNF, no fue necesario retrolavar el biofiltro después de 596 días. Para el 
caso del efluente industrial, más cargado en materia orgánica, requirió retrolavado solo 
después de 3 meses de operación. 

7. El proceso anaerobio/aerobio fue muy eficiente para eliminar la toxicidad del PNF y 
AD79 de 1 O y 14 unidades de toxicidad respectivamente, a niveles no detectados en el 
efluente; en el caso del efluente industrial la toxicidad fue reducida de 46 a 8 unidades 
de toxicidad, efectuándose la reducción de la toxicidad principalmente durante la etapa 
aerobia. 

8. El proceso discontinuo anaerobio/aerobio en un reactor presenta amplias ventajas con 
respecto a los sistemas acoplados, entre las que destacan el ahorro de espacio por el uso 
de un solo tanque, así como menores problemas de inhibición debido a que la biomasa se 
encuentra en contacto permanente con los metabolitos producidos. 
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Anexo I 

ANEXO 1.1. Resultados analíticos de la operación del biofiltro SBB anaerobio/aerobio en la degradación del PNF 

Fase anaerobia Fase aerobia 

Cid< Días Tltmpo Tinnpo P~F l';';F PAF l'AF pll pll OIU' ORI' Color Color pll pll ORI' ORP Color Color SS\' 
de d< d< lnnuentc Enuenl< Formadc En u ente Inicial Final Inicia Final Inicial Final Inici2I Fin2I inicio fina Inicial rucción rraccicin Final Eíluenlc 

operación ~narrobl arrobio mg/1. mg/1. mg/I. mg/1. llnidade. llnidade. m\' m\' llnidod., llnidade. llnidade l'nid2de. m\' m\' lunidade Unidad e mg/I. 
h b 

1 7 168 24 25.53 2.06 4.32 o 7J8 7.52 69 -340 7.52 7.58 -340 12 

2 8 96 96 26.53 2.06 4.32 o 7.20 7.48 30 -352 7.48 7.52 -352 IO -
3 IS 72 24 27.13 2.56 6.09 0.32 7.13 7.52 39 -360 7.52 7.56 -360 IS 

4 19 48 24 25.4S 1.62 6.29 o 7.31 7.56 4S -380 7.56 7.58 -380 15 

s 22 24 24 27.47 l.7S 6.98 o 7.25 7.60 40 -36S 7.60 7.68 -36S J2 -
6 25 24 24 27.7 1.73 6.52 o 7.22 7.58 49 -360 7.58 7.70 -360 14 . 
7 28 24 24 2S.SS 1.65 6.57 o 7.32 7.52 35 -302 7.52 7.75 -302 J6 . 
8 33 24 24 34.26 1.93 J2.73 o 7.28 7.S6 40 -324 7.56 7.70 -324 20 . . 
9 36 24 24 39.53 2.36 6.89 o 7.36 7.58 39 -3S6 7.58 7.59 -356 25 

JO 39 30 16 37.78 1.62 5.78 o 7.38 7.57 33 -322 7.S7 7.65 -322 21 . 
11 42 30 16 43.24 o 21.7S o 7.60 7.49 36 -348 7.49 7.52 -348 IS . . 
12 46 72 24 46.09 0.24 25.32 0.61 7.3 7.53 48 -345 7.S3 7.68 .345 14 

13 49 48 24 S4.22 o 27.J5 0.2 7.24 7.60 so -380 7.60 7.62 -380 J2 

J4 52 68 8 Sl.69 o 27.S6 o 7.26 7.68 32 -39S 7.68 7.73 .395 JO . . 
J5 54 40 8 58.0S o 29.47 0.43 7.62 8.0J 26 -358 8.0J 8.J2 ·358 J3 . . 
J6 56 30 8 57.29 o 29.29 o 7.S8 8.J 28 -)JO . 8.J 8.24 .JJO IO -
J7 60 90 7 S7.77 o 30.J o 7.J7 7.58 32 -350 7.S8 8.17 -3SO J8 

J8 62 5J J5 59.4 o 31.6 0.38 7.J4 7.51 34 -340 7.5J 8.24 -340 20 . -
19 66 72 22 58.28 o 30.79 o 7.46 8.26 29 -336 389 2S6 8.26 8.58 -336 28 2S6 42 . 
20 69 65 5 5S.J4 o 30.06 O.J 7.62 7.49 29 -307 395 264 7.49 7.97 -307 IO 264 40 . 
2J 7J 45 4 58.49 o 37.28 0.84 7.39 7.29 20 305 382 272 7.29 7.96 305 24 272 40 . 
22 72 36 4 5<•.84 o 36.87 0.15 7.41 7.33 29 -309 369 225 7.33 7.93 -309 12 225 42 . 
23 73 36 4 55.77 o 35.92 o 7.49 7.68 25 -329 356 237 7.68 8.S7 ·329 J2 237 38 

24 75 30 IO 5HJ o 36.23 o 7.S3 7.76 20 -305 32J 229 7.76 8.24 -30S JO 229 38 7 

25 79 30 JO 55.77 o 30.87 o 7.52 7.56 29 -339 329 206 7.5b 8.43 -339 JO 206 30 

26 81 30 IO 55.77 o 30.89 o 7.5 7.62 25 -328 384 256 7.(12 8.23 -328 21 256 36 

27 83 30 JO 55.77 o 34.5 o 7.52 7.76 29 -307 40J 270 7.76 S.J8 -307 J8 270 38 

28 86 JO JO 5•i.12 o 34.J6 o 7.53 7.65 20 305 423 JOS 7.65 8.Jb 305 12 JOS 3J 

29 87 28 10 58.46 o 35.68 o 7.55 7.68 29 -309 375 200 7.68 8.17 -309 14 200 42 

30 88 28 JO 5S.46 o 36.45 o 7.09 7.6 25 -328 380 215 7.6 8.16 -328 J4 215 28 
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18 4 
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18 4 

18 4 

18 4 

18 4 

18 4 

16 4 
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12 4 

12 4 

12 4 

IO 4 

IO 4 

IO 4 

IO 4 

IO 4 

IO 4 

IO 4 

IO 4 

IO 4 

PNF Pl'F PAF PAF 
lníluent1 Eílocnh Formado Eílucntt 

m¡:/I. m¡:/L m¡:/1. m¡:/1. 

62 66 6.66 35.98 0.56 

62.ll 2.64 35.61 o 62 

596 o 43 34.89 o 
59.6 2.86 36.95 o 
60.1 2.91 39 25 o 
59.6 0.5 39.5') o 

60.16 10.04 32.1 0.29 

59 52 9.6 35.J 0.22 

59.03 703 3245 0.17 

61.64 16 36.7 o 
59.06 2.21 38.2 o 
60.23 1.32 39.2 o 
59.97 0.23 40.45 o 
59.59 0.63 41.67 o 
61.75 0.56 42.34 o 
60.23 0.43 42.I o 
59.96 0.32 42.3 o 
62.32 1.29 39.47 o 
61.56 0.88 39.4 o 
60.55 0.66 42.1 o 
58.54 0.75 43.89 0.09 

59.68 0.89 41.69 o 
60.25 0.61 41.36 o 
61.04 0.59 41.3 0.03 

61.59 0.76 47.04 o 
61.95 20.15 13.6 3.72 

61.23 30.1 14.2 158 

62.03 30 18.35 4.25 

62.J 28.53 18.31 4.98 

6127 2681 15.69 5.64 

62.89 24.46 10.22 9.02 

61.91 28.69 15.89 11.65 

Anexo I 

Fase anaerobia Fase aerobia 

pll pll OIU' ORI' Color Color pll pll ORI' ORI' Color Color SS\' 
lnirial Hnal Inicia Fina lnirial Final Inicial Final inicie fina lnirial Final Eíluenh 

Llnidade! Unidade! m\' m\' llnidadC! linidadei Unidade. llnidadf' m\' m\' Unidad., Unidadei mg/L 

7 29 7.6 36 ·266 395 223 7.6 8.39 -266 29 223 36 5 
7.52 7.bl 25 -264 387 241 7.61 841 -264 20 241 27 

7.12 8.38 36 -259 385 131 8.38 8.78 -259 29 131 19 

7.12 8.05 34 -278 412 168 805 8.38 -278 25 168 16 

7.21 8.08 42 -280 406 156 8.08 8.41 -280 20 156 26 

7.42 8.46 48 -269 395 35 8.46 8.72 -269 28 35 12 

7.65 7.76 49 -276 416 53 7.76 8.34 -276 24 53 14 

7.42 7.87 51 -284 434 36 7.87 8.31 -284 20 36 16 6 

7.45 7.64 45 -299 386 48 7.64 8.05 -299 28 48 29 

7.75 7.86 40 -292 415 82 7.86 8.11 -292 26 82 32 

7.89 7.93 35 -286 383 73 7.93 8.16 -286 6 73 46 

7.78 7.9 26 -289 391 77 7.9 8.19 -289 8 77 37 

7.69 7.81 28 -298 396 70 7.81 8.2 -298 10 70 32 8 

7.86 7.96 32 -302 401 79 7.96 8.21 -302 12 79 32 

7.91 7.99 34 -317 486 82 7.99 8.24 -317 6 82 30 

7.95 7.96 18 -325 484 86 7.96 8.24 -325 8 86 28 

7.39 8.1 52 -306 544 80 8.1 8.33 -306 8 80 23 

7.87 8.05 50 -m 593 89 8.05 8.47 -294 9 89 28 6 

7.62 8.31 48 -302 526 83 8.31 8.51 -302 6 83 33 

7.54 8.17 47 -285 519 83 8.17 8.52 -285 9 83 30 

7.75 8.14 44 -289 576 71 8.14 8.25 -289 8 71 25 

7.80 8.1 40 -298 559 75 8.1 8.23 -298 8 15 27 6. 

7.83 8.16 28 -304 553 76 8.16 8.23 -304 JI 76 27 

7.53 8.01 26 -3IO 550 68 8.01 8.32 -310 10 68 31 

7.46 7.61 32 -305 523 51 7.61 8.15 -305 11 51 31 

7.95 7.96 35 -306 383 73 7.96 8.24 -306 10 73 30 

7.39 8.1 31 -302 391 77 8.1 8.24 -302 9 77 28 

7.87 8.05 35 -302 396 70 8.05 8.33 -302 8 70 23 

7.62 8.31 30 -298 401 79 8.31 8.47 -298 6 79 28 6 
' 7.75 8.17 31 -297 486 82 8.17 8.51 -297 5 82 33 

7.81 8.2 28 -289 484 86 8.2 8.52 -289 7 86 30 

7.82 8.15 24 -298 490 82 8.15 8.43 -298 7 82 25 
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Anexo I 

Fa~e anaerobia fase aerobia 
lrich 

Días J TirmpojTirmpoJ l'i'\F , Pi'\F PAF, PAF pll Pll ORP ORP Color Color pll pll Oltl' Rli Color j ColorJ SS\' 
de dr dr lnOuent EOuent Formad Enuenl Inicial Final Inicia Fina Inicial Final Inicial Final inici final Inicial Fin1I EOuent, 

operació rurció? rrarri~ mgll. mg/L mg/L mg/L llnidadc. Unidad«:. mV m\' llnidadc. Unidadc Unidad Unidade m\' m\' fnidadc. llnidad . mg/L 
anarrob1 urob10 

h h 

63 

64 

65 

66 

67 

68 

69 

70 

71 

72 

73 

I~ 

164 

165 

IM 

I~ 

IY 

IM 

IM 

171 

172 

In 
M IM 

~ !~ 

H IH 

77 177 

n in 
N IN 

W IW 

81 181 

~ !~ 

~ I~ 

84 !~ 

~ 185 

~ !~ 

87 I~ 

88 IH 

H IW 

90 191 

~ I~ 

E IN 

~ 195 

94 197 

10 

10 

10 

10 

10 

10 

8 

8 

8 

8 

8 

8 

8 

8 

8 

8 

8 

8 

8 

8 
8 
8 

4 

4 

4 

4 

4 

4 

4 

4 

4 

4 

4 (¡.jJ 24.06 9.26 7.6 

4 63.56 22.68 11.86 4.4 

4 61.77 22.48 14.67 2.3 

4 62.01 22.67 13.96 3.98 

4 62.02 22.64 12.02 6.3 

4 60.59 24.21 8.99 5.37 

3.5 61.23 24.01 7.63 3.26 

3.5 61.84 25.12 2.3 1.34 

3.5 61.26 20.6 2.39 2.34 

3.5 61.19 20.17 2.21 1.98 

3.5 62.8 2021 1.17 1.1 

3.5 61.18 21.7 2.85 2.56 

3.5 63.8 23.58 3.1 2.98 

3.5 62.83 23.96 J.5 2.79 

3.5 61.83 22.83 3.54 2.52 

3.5 62.06 22.39 3.65 3.4 

3.5 61.16 22.43 3.37 2.98 

3.5 61.86 22.85 7.36 7 

3.5 60.8 21.57 6.92 6.75 

3.5 61.21 12.92 5.97 5.9 

3.5 61.25 5.92 10.23 6.2 7.85 
3.5 61.46 2.13 22.38 1.5 7.36 

3.5 60.11 4.64 37.06 2.1 7.74 

3.5 61.07 2.12 40.75 1.23 7.35 

3.3 61.32 3.16 42.04 1.23 7.67 

3.5 60.52 2.34 42.3 1.81 7.72 

3.5 61.07 1.35 42.56 0.98 7.89 

3.5 59.38 2.8 42.12 0.56 7.13 

3.5 61.41 1.52 42.16 0.5 7.21 

3.5 61.02 2.62 42.13 0.3 7.76 

3.5 61.6 1.96 41.86 0.65 7.71 

3.5 1 61.5 1 1.56 1 43.8 7.65 

FALLA DE OPERACIÓN 

8.12 7 -297 570 
8.26 11 -298 584 

7.78 11 -275 471 

7.8 11 -295 584 

7.78 10 -289 499 

7.78 10 -293 426 

8.21 28 -293 589 

7.95 38 -302 351) 

8.11 38 -305 550 

8.1 41 -305 550 

8.2 39 -302 540 

8.23 38 -304 549 

134 
138 

67 

83 

48 

91 

103 

111 

92 

92 

85 

76 

8.12 
8.26 

7.78 

7.8 

7.78 

7.78 

8.21 

7.95 

8.11 

8.1 

8.2 

8.23 

8.59 -296 29 134 
8.92 -297 20 138 

8.19 -301 29 67 

8.26 -306 25 83 

8.25 -297 20 48 

8.49 -298 28 91 

8.63 -275 24 103 

8.04 -95 20 111 

8.63 -289 28 92 

8.61 -293 26 92 

8.59 -293 6 85 

8.61 1-302 I 8 76 

30 
30 

28 

30 

31 

JO 

25 

30 

30 

20 

15 

15 

161 
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k:ich Días 
de 

operació1 

95 198 

96 204 

97 210 

98 215 

99 220 

100 225· 

101 230 

102 240 

103 245 

104 246 

105 248 

J06 250 

107 252 

J08 260 

109 262 

110 264 

111 266 

112 268 

113 270 

114 272 

115 274 

116 276 

117 278 

118 280 

119 282 

120 284 

121 286 

122 288 

123 290 

124 292 

125 295 

126 296 

Ttrmpo Titmpo 

•• o. 
rracrión rtarción 

aaarrobi arrobio 
h h 

4 J.5 

4 35 

4 3.5 

4 J.5 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

8 4 

l':'iF P:'iF l'AF PAF pll 
Innucnt< Enuenl< Form.adCJ Enuent1 Inicial 

mr:fl. mr:fl mr:fL mr:fl. llnidadc' 

61 32 1.25 45.6 o 7.59 

61.8 1.69 40.25 o 7.61 

61.23 1.45 39.68 o 7.69 

61.58 1.73 41.67 o 7.61 

61.32 2.1 31.23 o 7.62 

61.3 2.62 32.49 o 7.62 

61.8 2.56 31.56 o 7.66 

61.23 2.53 31.69 o 7.66 

61.2 2.39 32.3 o 7.66 

72.J 2 48.23 0.08 7.68 

72.14 1.89 49.53 0.1 7.7 

72.15 1.98 52.5 0.86 7.75 

72.75 1.56 52.4 0.56 7.71 

71.98 1.17 52.3 0.12 7.68 

71.97 1.63 51.3 0.14 7.59 

71.89 1.85 51.56 0.09 7.68 

71.2 1.58 51.68 0.05 7.69 

71.98 1.64 52 o 7.7 

71.98 1.23 53.6 o 7.7 

71.97 1.87 52 o 7.71 

72.1 1.06 52 o 7.71 

72.I 1.23 51.56 o 7.68 

72.14 1.09 52.09 o 7.65 

72.56 1.03 52.31 0.02 7.7 

72.1 1.03 51.4 o 7.68 

72.08 1.02 50.8 o 7.7 

71.98 1.01 50.12 o 7.69 

71.98 1.04 50.44 o 7.71 

71.87 1.08 50.12 0.56 7.72 

72.21 0.89 51.23 0.98 7.75 

72.19 0.91 51.56 0.75 7.71 

79.42 0.93 59.12 0.23 7.68 

A11e.t0 I 

Fase anaerobia Fase aerobia 

pll ORP ORP Color Color pll pll ORP ORI Color Color SS\' 
Final Inicia Final Inicial tinal Inicial Final iniric final Inicial tinal Enuentc 

llnidadel m\' m\' llnidadc. llnidadei l'nidad~ IJnidade. m\' m\' llnidade. Unidad~ mgll. 

8 21 37 -258 555 85 8 21 8.62 -258 2'1 85 15 7 

836 51 -252 548 74 8.36 8(i9 -252 20 74 20 

8.45 50 -243 550 84 8.45 8.52 -243 29 84 JO 

8 56 50 -218 550 89 8.56 8.73 -218 25 89 10 8 

8.23 52 -202 550 91 8.23 8.66 -202 20 91 15 8 

8 13 44 -203 550 79 8.13 8.51 -203 28 79 lO 

8.27 48 -201 550 68 8.27 8.79 -201 24 68 20 

8.12 48 -202 550 53 8.12 8.51 -202 20 53 20 

8.36 51 -196 556 65 8.36 8.52 -196 28 65 20 9 

8.2 54 -297 520 58 8.2 8.54 -297 26 58 20 

8.2 44 -301 520 56 8.2 8.5 -301 6 56 20 

8.21 50 -306 550 62 8.21 8.81 -306 8 62 25 
8.21 54 -340 540 68 8.21 8.75 -340 JO 59 25 

8.23 35 -352 550 59 8.23 8.63 -352 12 54 15 8 

8.21 34 -360 531 54 8.21 8.42 -360 26 58 15 

8.24 27 -380 525 58 8.24 8.46 -380 28 57 15 

8.23 33 -365 556 57 8.23 8.42 -365 38 49· 15 

8.21 25 -360 558 49 8.21 8.35 -360 29 46 17 

8.19 21 -302 525 46 8.19 8.88 -302 26 48 9 

8.19 19 -324 514 48 8.19 8.82 -324 39 46 8 7 

8.23 14 -356 536 46 8.23 8.79 -356 38 47 9 

8.22 25 -322 528 47 8.22 8.81 -322 28 44 IO 

8.12 34 -348 528 44 8.12 8.27 -348 41 45 JO 

8.24 25 -345 532 45 8.24 8.71 -345 40 51 15 

8.2 23 -380 551 51 8.2 8.72 -380 21 51 15 

8.2 41 -395 556 51 8.2 8.61 -395 JO 53 IS 8 

8.2 36 -358 548 53 8.2 8.56 -358 19 50 JO 

8.2 23 -310 547 50 8.2 8.45 -310 28 58 15 

8.2 26 -350 544 58 8.2 8.56 -350 26 66 15 

8.21 31 -340 564 66 8.21 8.75 -340 25 58 15 

8.21 21 -336 569 58 8.21 8.65 -336 27 59 15 

8.23 27 -307 565 59 8.23 8.56 -307 27 62 20 
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A11exo I 

Fase anaerobia Fase aerobia 
·;ch llias Till'mpo Tiunpu r:w PliF PAF PAF pll pll ORI' ORP Color Color pll pll ORI' ORI' Color Color SS\' ., ., 

de rnrción rucció~ lnnuen11 Enucnl1 Formad1 Enurn11 Inicial Final Inicia Hna Inicial Final Inicial ~1nal nici1 fina Inicial Hnal Enurnll 
operaciór bn.rrobl uro Dio m¡:il. m¡:il. mg/I. m¡:/I. l'nidadc~ trnidade m\' m\' Unidad e (lnidadc Unidad<" llnidade m\' m\' llnidadc. llnidadc. mg/I. 

h h 

127 298 8 4 79.89 0.94 50.03 0.15 7 59 s 21 17 ·256 567 62 8.21 8 65 ·256 6 62 20 6 
128 300 s 4 79.58 0.87 51.2 0.23 7.68 8.24 11 ·263 502 62 8 24 8.64 ·263 4 65 15 
129 302 8 4 79.64 0.71 59.87 o 7.6') 8.23 10 -298 502 65 8.23 8.6 ·298 15 64 15 
130 304 8 4 79.69 0.58 59.78 o 7.69 8.01 10 -298 512 64 8.01 862 ·298 19 68 15 
131 306 8 4 79.86 0.63 60.17 o 7.67 7.81 12 ·302 543 68 7.81 8.41 ·302 17 68 15 
132 308 8 4 82.13 0.54 56.2 o 7.71 8 14 ·303 521 68 8 8.45 ·303 8 70 15 
133 310 8 4 83.12 0.89 57.1 0.32 7.68 8.01 28 -310 563 70 8.01 8.32 ·310 5 75 15 
134 312 8 4 81.91 1.07 58.02 0.58 7.71 8.1 18 ·322 572 8.1 8.54 -322 11 70 IO 6 
135 314 8 4 80.23 1.01 58.3 o 7.69 8.15 15 ·298 568 75 8.15 8.56 -298 19 72 IO 

136 316 8 4 82.64 0.92 61.23 o 7.7 8.21 14 -297 565 70 8.21 8.47 ·297 17 60 IO 
137 318 8 3.5 82.53 1.68 60.98 o 7.25 8.1 14 -331 535 72 8.1 8.4 -331 15 56 IO 

138 320 8 3.5 82.69 0.89 61.04 1.12 7.23 8.12 10 -324 520 60 8.12 8.41 -324 6 60 10 
139 321 8 3.5 82.36 0.89 61.23 1.16 7.2 8.15 24 ·329 525 56 8.15 8.4 ·329 14 62 5 
140 322 8 3.5 82.43 1.66 62 0.55 7.3 8.1 15 -312 511 60 8.1 8.4 -312 16 65 5 
141 323 6 4 82.57 0.72 61.14 0.22 7.25 7.61 14 ·308 540 62 7.61 8.37 -308 11 68 5 
142 325 6 4 82.49 0.82 61.43 0.09 7.09 7.89 17 -322 524 65 7.89 8.38 -322 20 84 5 6 
143 328 6 4 82.58 1 61.65 0.18 7.06 1.15 23 ·301 520 68 7.75 8.36 -301 22 78 5 
144 330 6 4 82.03 0.98 61.56 o 7.22 7.86 25 ·298 520 84 7.86 8.41 ·298 15 93 5 
145 331 6 4 82.12 1.23 61.97 1.83 7.2 7.93 21 -302 520 78 7.93 8.45 -302 8 91 5 
146 332 6 4 80.18 0.96 60.23 0.03 7.2 7.86 19 ·294 520 93 7.86 8.47 -294 23 149 5 
147 333 4 3.5 92.16 2.25 61.23 0.26 7.2 1.85 14 -258 530 91 7.85 8.47 -258 18 120 5 
148 336 4 3.5 91.59 1.84 61.4 0.09 73 7.79 25 ·245 511 149 7.79 8.56 ·245 14 99 10 

149 338 4 3.5 92.12 1.05 60.23 o 7.24 7.87 34 -248 520 120 7.87 8.54 -248 10 80 IO 

150 340 4 3.5 90.41 1.02 60.6 o 7.26 7.9 25 -265 515 99 7.9 8.6 -265 IO 70 IO 5 

151 342 4 3.5 92.01 1.08 61.82 o 7.3 7.78 23 -280 530 80 7.78 8.56 -280 12 78 IO 

152 344 4 3.5 92.05 1.03 60.86 o 7.2 7.85 41 -295 526 70 7.85 8.61 -295 8 74 10 

153 346 4 3.5 <JJ.53 1.08 62.6 o 7.3 7.91 36 -258 568 78 7.91 8.64 ·258 9 60 IO 

154 347 4 3.5 90.2 1.13 64.8 o 7.4 7.94 23 -261 556 74 7.94 8.56 ·261 10 52 10 

155 348 4 3.5 90.68 0.57 63.56 o 7.4 7.78 26 -250 544 60 7.78 8.5 -250 14 65 10 

156 349 4 3.5 ')2.45 1.82 65.3 o 7.3 7.98 31 ·340 565 52 7.98 8.49 -340 16 68 5 

157 352 4 3.5 91.87 1.04 65.89 o 7.2 7.98 21 -336 556 65 7.98 8.52 -336 22 70 5 

158 354 4 3.5 92.08 1.74 65.I o 7.16 8.1 27 -307 552 68 8.1 8.61 -307 24 85 5 
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r¡c1, Días 
de 

~peración 

159 356 

160 357 

161 358 

162 363 

163 366 

164 369 

165 372 

166 375 

167 378 

168 381 

169 384 

170 387 

171 390 

172 393 

173 396 

174 399 

175 402 

176 405 

177 408 

178 411 

179 414 

180 417 

181 420 

182 423 

183 426 

184 429 

185 432 

186 435 

187 438 

188 441 

189 444 

190 447 

r .. po Tiempo .. .. 
rrarriOa rrarriO~ 
aaatn1bic urobio 

• b 

4 3.5 

4 3.5 

4 3.5 

4 3.5 

4 3.5 

4 3.5 

4 3.5 

4 3.5 

4 3.5 

4 3.5 

4 3.5 

16 7.5 

16 7.5 

16 7.5 

7 4.5 

7 4.5 

7 4.5 

7 4.5 

7 4.5 

7 4.5 

7 4.5 

7 4.5 

7 4.5 

7 4.5 

4.5 3 

4.5 3 

4.5 3 

4.5 3 

4.5 3 

4.5 3 

4.5 3 

4.5 3 

P~F PNF PAF PAF pll 
lnfluent1 Efluente Formado Efluenh lnirial 

mg/I. mg/L mg/L mg/L llnidadc 

1)1.87 1 23 66.47 o 7 36 

92.08 1.11 68.23 o 7.36 

100 o 55.09 o 7.35 

100 o 52.05 o 7.2 

99.68 o 54.62 o 7.2 

99.7 o 58.69 o 7.25 

99.86 o 59.32 o 7.52 

100.J o 61.39 o 7.21 

JOl.2 o 62.45 o 7.32 

100.3 o 66.23 o 7.34 

100.4 o 66.55 o 7.36 

!02.36 o 66.91 o 7.34 

102 o 69.36 o 7.12 

100.3 o 70.12 o 7.24 

99.54 o 71.15 o 7.38 

99.78 o 70.65 5.4 7.12 

99.63 o 72.5 5.8 7.18 

100.35 o 71.35 6.8 7.19 

100.45 o 70.69 7.2 7.2 

100.8 o 70.32 6.3 7.21 

99.01 o 70.45 8.1 7.24 

98.97 o 69 1.12 7.16 

99.87 o 69.56 1.16 7.18 

98.89 o 68.54 1.36 7.23 

99.75 o 67 1.69 7.23 

99.54 o 69.25 0.98 7.12 

99.78 o 68.95 0.87 7.24 

99.17 o 68.23 0.56 7.23 

J00.2 o 69.78 0.45 7.24 

J00.53 o 70.12 0.1 7.24 

100.35 o 71.25 0.12 7.26 

J00.96 o 72.32 0.1 7.32 

Anexo/ 

Fue anaerobia Fasracrobia 

pll ORP ORI' Color Color pll pll ORP ORP Color Color ssv 
Final Inicia Fina Inicial Final lnirial Final inicio fina lnirial Final Eflutntc 

l 1nidadl' m\' m\' ~nidad., llnidade> Unidad .. llnidade> mV mV ~nidad., Unidadei mg/I. 

8 02 23 -256 516 70 8.02 8.56 ·25(1 12 80 5 5 

8.01 34 -263 550 85 8.01 8.45 -263 8 78 5 

8.05 25 -298 522 80 8.05 8.57 -298 12 80 5 

8.68 26 ·298 549 78 8.68 8.92 -298 14 78 5 

8.82 30 -302 522 78 8.82 8.94 -302 19 75 5 5 

8.72 32 -303 555 80 8.72 8.92 -303 21 80 5 

8.89 34 -310 520 78 8.89 8.95 -310 14 80 5 

6.76 22 -322 522 75 8.76 8.86 -322 18 74 5 

8.82 18 -298 555 80 8.82 8.91 -298 12 78 JO 

8.67 14 -297 520 80 8.67 8.93 -297 8 80 JO 

6.62 19 -331 549 74 8.62 8.95 -331 8 78 10 9 

8.86 25 -324 522 78 8.86 8.97 -324 6 75 JO 

8.62 27 -329 555 80 8.62 8.86 -329 JO 82 JO 

8.63 35 ·312 520 78 8.63 8.78 -312 17 80 5 

8.09 32 -308 549 75 8.09 8.47 -308 18 88 5 8 

6.18 18 -322 522 82 8.16 8.56 -322 9 84 5 

7.98 16 ·301 555 80 7.98 8.54 -301 JO 80 5 

7.98 26 -298 520 88 7.98 8.6 -298 12 86 JO 

7.98 24 -302 522 84 7.98 8.56 -302 18 84 10 

7.94 32 -294 550 60 7.94 8.61 -294 25 60 o 7 

7.94 32 -258 520 66 7.94 8.64 -258 23 86 o 
7.98 26 -245 522 84 . 7.96 8.56 -245 12 86 o 
7.99 28 -248 550 80 7.99 8.5 -248 19 86 15 

7.78 19 -265 557 68 7.78 8.49 -265 27 66 15 7 

7.69 26 -280 586 66 7.89 8.52 -280 22 100 15 

7.92 32 ·295 585 86 7.92 8.61 -295 18 120 15 

7.94 36 -258 586 86 7.94 8.56 ·258 7 60 15 

7.63 34 -261 587 100 7.83 8.6 -261 JO 65 15 

7.86 37 -250 585 120 7.86 8.62 -250 12 85 5 6 

7.86 31 -340 585 80 7.86 8.41 -340 14 90 20 

7.95 32 -336 574 80 7.95 8.45 -336 JO 95 10 

7.91 26 -307 575 85 7.91 8.32 -307 8 96 10 
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Cicle 

191 

192 

193 

194 

195 

196 

197 

198 

199 

200 

201 

202 

203 

204 

205 

206 

207 

208 

209 

210 

211 

212 

213 

214 

215 

216 

217 

218 

219 

220 

221 

Días 
de 

operación 

450 

453 

456 

458 

459 

461 

462 

463 

464 

465 

466 

467 

468 

469 

470 

471 

472 

473 

474 

475 

476 

477 

478 

479 

480 

481 

482 

483 

484 

485 

486 

Tirm110 Tirmpo 
dt dt 

rracción re.acción 
anarrobhi arrohio 

h h 

4.5 3 

4.5 3 

4.5 3 

4.5 3 

4.5 3 

4.5 3 
4.5 3 

4.5 3 

4.5 3 

4.5 3 

4.5 3 

16 8 

16 8 

16 8 

16 8 

8 3.5 

8 3.5 

8 3.5 

8 3.5 

7 4.5 

7 4.5 

12 11.5 

12 11.5 

12 11.5 

12 11.5 

12 11.5 

12 11.5 

4 3.5 

4 3.5 

4 3.5 

4 3.5 

PNF l'NF PAF PAF pll 
lnnuen11 Enuenl1 Formada Enuenl Inicial 

mg/I. mg/I. mgll. mg/I. llnidade. 

100.78 o 72 0.1 7.21 

100.23 o 72.45 o 7.24 

100.54 o 71.98 o 7.28 

100.25 o 71.28 o 7.23 

100.85 o 72.65 o 7.26 

100.65 o 73.02 o 7.32 
124.56 o 69.85 o 7.24 

124.96 o 68.5 o 7.12 

125.1 o 70.63 o 7.05 

124.69 o 70.6 o 7.19 

124.56 o 73.56 o 7.27 

124.89 o 78 o 7.21 

125 o 85.21 o 7.24 

125.1 o 85.45 o 7.28 

125.1 o 87.69 o 7.28 

124.68 o 87.23 o 7.16 

125.3 o 87.85 o 7.15 

125.I o 87.49 o 7.16 

124.96 o 87.26 o 6.8 

126.2 1.36 87.25 o 6.82 

125 0.56 87.56 o 6.9 

125 0.38 87.65 o 6.9 

125 0.21 87.01 o 7.1 

125 0.42 88.23 o 7.1 

125 0.56 89.3 o 7 

126 8.15 89.56 o 7.2 

126 6.42 89.3 o 7.1 

126 7.25 89.I o 7.2 

127 2.15 86.78 o 7.3 

126.8 0.69 86.49 o 7.4 

126.5 7.26 86.23 o 7.2 

Anexo I 

Fase anaerobia Fase aerobia 

1'11 ORP ORI' Color Color pll pll ORI' ORI Color Color SS\' 
Final Inicia Fina Inicial Final Inicial Final inicie final Inicial Final Enuenh 

llnidade. m\' m\' l!nidad<J Unidad., llnidadr• llnidade1 111\' m\' llnidad<l llnidade! mg/I. 

7.9 32 -266 574 85 7.9 8.54 -266 15 88 IO 

7.86 36 -253 580 90 7.86 8.56 -253 14 88 o 6 
7.97 40 -278 581 95 7.97 8.47 -278 IO 92 o 
7.95 40 -293 582 98 7.95 8.4 -293 12 90 o 
7.95 45 -308 586 88 7.95 8.41 -308 8 80 o 
7.96 51 -313 586 88 7.96 84 -JJJ 6 81 o 
7.85 36 -323 598 92 7.85 8.4 -m 9 80 o 
7.85 39 -324 588 90 7.85 8.37 -324 14 90 o 
7.74 45 -298 589 80 7.74 8.38 -298 17 80 o 
7.85 51 -292 568 81 7.85 8.36 -292 15 86 o 
7.87 52 -328 568 80 7.87 8.41 -328 18 85 o 
7.85 46 -323 565 90 7.85 8.57 -323 21 87 o 8 

7.84 32 -329 565 80 7.84 8.24 -329 20 87 o 
7.96 25 -312 570 86 7.96 8.43 -312 13 87 o 
7.89 26 -339 572 85 7.89 8.23 -339 7 91 o 
7.91 24 -322 570 87 7.91 8.18 -322 4 91 o 
7.96 14 -321 574 87 7.96 8.16 -321 15 91 o 
7.98 18 -298 572 87 7.98 8.17 -298 14 100 o 
7.91 25 -302 568 91 7.91 8.16 -302 12 100 o 
7.43 29 -314 568 91 7.43 8.39 -314 8 80 o 
7.4 24 -318 560 91 7.4 8.41 -318 14 80 o 
7.4 27 -315 590 100 7.4 8.78 -315 10 80 o 
7.5 29 -258 580 100 7.5 8.38 -258 12 85 o 
7.5 38 -265 560 80 7.5 8.41 -265 8 95 o 
7.4 30 -280 570 80 7.4 8.72 -280 8 95 o 
7.5 26 -295 580 80 7.5 8.34 -295 6 110 25 

7.5 27 -258 560 85 7.5 8.31 -258 10 100 25 7 

7.4 30 -261 590 95 7.4 8.05 -261 14 100 25 

7.5 35 -250 570 95 7.5 8.11 -250 13 110 25 

7.5 45 -340 580 95 7.5 8.16 -340 16 100 30 

7.5 47 -336 580 110 7.5 8.19 -336 20 80 20 

165 



Anexo I 

r;_:-. ...... 
!~ l / (--:: 

:=·-=.:-.:. L~ 
·' ·-·.::1 
! ::.-.... -: . .:.:i¡ ' . -·· ,::--. ---=> 

¡;;· - ~!. 
¡¡::_ ~_? 

~
;.:• ._, 

" 
I 

Fase aerobia Fase anaerobia 
~iclc Días Tinapo Titmpo PNF Plff PAF l'AF pll pll OllP ORP Color Color pll pll ORI' ORI Color Color ssv 

de •• •• lnflurnl< Efluent1 Formado Efluenl1 Inicial Final Inicia Fina Inicial Final Inicial Final initic linal Inicial Final Eíluent1 rt1ttión urción 
opcraciór anarrobi atroblo mg/L mJ!/L mg/I. mj!/L llnidadc llnidade mV mV llnid•de. llnidade. llnidade. llnidadt! mV mV Unidad e Unida de mg/L • h 

222 487 4 3.5 127 8J4 89M o 68 7.5 42 -323 580 100 7 5 R.2 -323 20 80 15 
223 488 4 3.5 126 8 89 78 o 6 96 7.5<> 46 -289 580 IOO 7.56 8.21 -289 12 110 15 
224 489 4 3.5 125 7.1 88.56 o 7.2 7.5 38 -293 540 110 7.5 8.24 -293 15 104 15 
225 490 4 3.5 126 8.15 88.23 o 7.27 7.J'J 40 -298 650 100 7.39 8.24 -298 18 104 15 
226 491 4 3.5 125 8.2 86.7 o 7.1 74 45 -328 540 80 7.4 8.33 -328 13 
227 492 4 3.5 124 8.1 86.12 o 7.1 7.4 51 -302 520 80 7.4 8.47 -302 9 -
228 493 8 3.5 123.72 3.32 87.8 o 7.1 7.8 36 -313 520 110 7.8 8.51 -313 10 - -
229 494 8 3.5 175.2 o 84.75 21.89 6.6 7.4 39 -320 600 104 7.4 8.52 -320 12 
230 495 8 3.5 175 o 98.95 15 6.7 7.S 45 -322 602 104 7.8 8.25 -322 14 - - 34 

231 496 8 3.5 175 o 100.45 14 6.7 7.7 51 -318 650 100 7.7 8.23 -318 12 -
232 497 8 3.5 175 o 105.6 18 6.7 7.8 52 -297 650 80 7.8 8.23 -297 10 - -
233 498 8 3.5 175 o 114.9 20 7.1 7.95 46 -311 670 80 7.95 8.32 -311 8 - -
234 499 8 3.5 176 o 118.25 20 7.1 7.8 32 -324 660 60 7.8 8.15 -324 8 - -
235 soo 8 3.S 11S o 122.6 20 7.1 7.63 2S -329 650 60 7.63 8.59 -329 4 - -
236 SOi 8 3.5 176 o 120 IS 7 7.8 26 -302 660 so 7.8 8.92 -302 6 - -
237 S02 8 3.5 11S o 121.67 15.08 7.1 7.91 22 -308 660 60 7.91 8.19 -308 8 - -
238 503 8 3.5 11S o 120.58 12.62 6.76 7.61 24 -322 670 65 7.61 8.26 -322 12 

239 504 12 11.5 225 0.63 145 140 7 7.54 28 -301 700 70 7.54 8.25 -301 14 - -
240 505 12 11.5 225 4.5 150 142.93 7 7.5 35 -298 700 75 7.5 8.49 -298 20 - -
241 S06 12 11.5 225 0.63 152 140 7.22 7.9 29 -302 840 80 7.9 8.63 -302 12 - -
242 507 12 11.5 225 4.5 150 142.93 7.18 7.9 24 -294 770 80 7.9 8.04 -294 8 80 . IO 

243 508 12 11.5 225 6.3 152 142 7.68 8.24 37 -258 760 82 8.24 8.63 -258 8 71 . 10 

244 509 12 11.5 225 6.5 155 149 7.69 8.23 39 -245 770 78 8.23 8.61 -245 10 75 : 10 48 

245 510 4 3.5 60 o 35.12 o 7.69 8.01 38 -248 270 80 8.01 8.59 -248 10 85 o 
246 511 4 3.5 60 o 36.4 o 7.67 7.81 so -265 254 82 7.81 8.61 -265 12 90 o 
247 512 4 3.5 60 . o 37 o 7.71 8 56 -280 265 71 8 8.52 -280 5 103 o 
248 513 4 3.S 60 o 38 o 7.68 8.01 57 -295 265 80 8.01 8.69 -295 9 80 o 
249 514 4 3.5 60 o 38 o 7.71 8.1 43 -258 304 71 81 8.52 -258 5 70 o 
250 515 4 3.5 60 o 37 o 7.69 8.15 45 -261 362 75 8.15 8.73 -261 IO 70 o 
251 516 4 3.S 60 o 39 o 7.7 8.21 45 -250 290 85 8.21 8.66 -250 12 60 o 7 

2S2 517 4 3.5 60 o 39 o 7.25 8.1 47 -340 290 90 8.1 8.51 -340 10 60 o 
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Ciclo Días Tirmpo Tirmpo PNF PNF PAF 
de de de lnílucnt< Efluent1 Formad< 

~pcració1 rucción rucción mg/L mg/L mg/L 
:matrobi atrobio 

h h 

255 520 8 35 124.56 o 59.03 

256 521 8 35 124.96 o 635 

257 522 8 3.5 125.1 o 66.35 

258 523 8 35 124.69 o 66.58 

259 524 8 3.5 124.56 o 67.8 

260 525 8 3.5 124.89 o 68.95 

261 526 8 3.5 125 o 77.58 

262 527 8 3.5 125.I o 78.56 

263 528 8 3.5 125.1 o 77.69 

264 526 8 3.5 125 o 78.96 

PAF 
Enurn11 

mg/I. 

o 
o 
o 
o 
o 
o 
o 
o 
o 
o 

Fa~e anaerobia 

pll pll ORP ORP Color 
Inicial Final Inicia Fina Inicial 

Unidad., l'nidadc• m\' mV llnidadr 

7.3 8.1 

7.25 7 {11 

7.09 7 89 

7.06 7.75 

7.22 7.86 

7.2 7.93 

7.25 7.96 

7.21 7.97 

7.33 7.98 

7.31 7.98 

.-rj 

~~ 
o~ 
l?"J C/) 

oº ~~ 
~ 
!Z 

32 -256 598 

26 -253 588 

27 -268 589 

21 -274 568 

30 -295 568 

19 -303 565 

22 -311 565 

28 -316 572 

29 -302 570 

33 -297 570 

A11exo I 

Fase aerobia 

Color pll pll ORP ORI Color Color SS\' 
Final Inicial Final inici< lina Inicial Final Efluente: 

Jnidadr! llnidadci llnidadr! m\' m\' Unidade> llnidadc! mg/L 

70 8.1 8.52 -256 23 70 o 
70 7.61 8.54 -253 25 70 o 
60 7.89 8.5 -268 36 60 o 
60 7.75 8.03 -274 34 60 o 6 

45 7.86 8.63 -295 22 45 o 
45 7.93 8.56 -303 29 45 o 
45 7.96 8.47 -311 39 45 o 
45 7.89 8.82 -316 29 45 o 
55 7.97 8.89 -302 22 55 o 
50 7.98 8.82 -297 27 50 o 
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ANEXO 1.2. Resultados analíticos de la evaluación de co-sustratos 

CO-SUSTRA TO: AC. PROPIONICO 
Fasr :1nurobia 

1 
f2st nrobiJ 

Ciclo PNF PNF PAF pll pll Color Color ORP ORP P:'iF Plff PAF PAF pll pll Color Color ORI' ORP 
lnOurnt1 EOutnl1 Formada lnOurnlr EOurntr lnOurntr Eflurntr lnflurntr EOurnl lnOurntr Eflurnl lnflurnlr f.flurntr lnOutnl Ournlr lnflurntr Eflurnlr lnflurntr Eflurntr 

ml!/L ml!/I. m2/L l!nitbdr llnidadrs linidadts Unidadn m\' MI' m•ll. ml!/L m•ll. ml!/I. mell. ml!/L Unidadts Unid•do m\' m\' 

1 48.ll 11.67 JI 04 628 7 2 151 50 112.I ·288 JI 67 2.46 JI~ 029 7.2 7.22 50 28 -288 29.3 

2 48.56 1.74 14.ll 666 7.N 2J7 76 7J 4 -324 2.74 o J4.lJ o 7.24 7.3 76 J) -314 J2 

J 48 o 26.4 6 7J 7.J 145 50 322.2 -298 o o 26.4 o 7.1 7.J2 50 4 -298 14 

4 48 o 26.4 666 7.32 193 6S 48.5 ·307 o o 264 o 7.32 7.6 65 J2 ·307 J6 

5 50.01 o 261 ó.óS 7.24 168 50 35 -298 o o 26.1 o 7.H 7.ó 50 8 0 298 14 ~E~ ,__ ___,_ 
~:.:;:; 
~""J -

6 48 o 26.4 6.66 7.23 Jló SS 40.2 ·2S9 o o 26..t o 723 7.7 SS JS ·289 2J i -·-., 
7 48 o HSl ó.6 7.4 16S S7 S8.9 -J248 o o 2-t.52 o 7.4 7.óS S7 J9 ·324 8 

8 48 o 26.4 ó.4 7.32 176 so 12.8 -JJO o o 26.4 o 7.Jl 7.8 so 22 .JJO JI 

9 48 o 2J.S8 6.6 7.J 100 6S JJ .JO) o o 21.ss o 7.1 7.2 6S 16 -JOJ 19 

JO 48 o 26.4 6.66 7.32 19) 65 48.S -J07 o o 26.4 o 7.32 7.ó 6S J8 -J07 21 
!·-· !- . .-

(;·~. 

!~:' 
.-:..·'" 

' -·.,_, .... ; 
IJ 48.JJ o ll.04 618 7.2 JSI so lll.I ·301 o o ll.04 o 7.2 7.S so 21 ·301 18 

12 48.56 o 24.21 6.66 7.24 2J7 76 71.4 ·324 o o 24.21 o 7.24 7.S 76 36 .324 J2 

JJ 50.02 o 26.J 6.65 7.24 168 so JS -JOS o o 26.J o 7.24 7.JS so 21 ·J08 8 

14 48 o 26.4 6.66 7.39 IS6 SS 17 .301 o o 26.4 o 7.39 7.42 SS 20 ·301 10 

J5 48 o 24.S2 6.6 7.4 165 57 58.9 -JOJ o o 24.52 o 7.4 7.52 S7 20 -JOJ JI 

J6 48 o 26.4 6.61 7.32 176 50 28 -320 o o 26.4 o 7.31 7.46 50 20 -320 15 

17 48 o 21.58 6.6 7.1 184 65 33 ·324.9 o o 21.SS o 7.J 7.32 65 16 -32S 16 

18 49.98 o 23.56 5.6 7.08 158 61 9.5 ·314 o o 2l.S6 o 7.08 7.11 61 IS -314 17 

J9 48 o 26.4 S.9 7.06 175 6S JS.6 .Jos o o 26.4 o 7.06 7.21 65 J9 ·308 JI 

lO 49.48 o 23.61 S.6 7.JS J60 62 26 ·295 o o 23.61 o 7.JS 7.3 62 23 ·29S JO 

2J S0.02 o 26.J 6.6S 7.24 J68 so JS 0 298 o o 26.l o 7.24 7.39 so 6 -298 J8 

22 48 o 26.4 6.66 7.13 IS6 SS J6.6 -306 o o 26.4 o 7.13 7.31 SS 8 -306 s 
23 48 o 24.S2 6.6 7.4 J6S S1 S8.9 -303 o o 24.ll o 7.4 7.5 S1 IO -303 8 

24 48 o 26.4 656 7.26 J76 so 20.S -JJ4 o o 16.4 o 7.16 7.32 so JO -3J4' 9 

2S 48 o 11.S8 6.ó 7.1 rn 6S 33 -324.9 o o 11.S8 o 7.1 7.23 6S 10 -324' 9 

26 48 o 26.4 6.ól 7.lS 170 70 ll -JJ8 o o 26.4 o 7.JS 7.4S 70 23 -3J8. 8 

27 S0.02 o 26.J ó.6S 7.14 J68 so JS -298 o o 16.J o 7.24 7.36 50 12 -298 10 

18 48 o 16.4 ó.66 7.JS IS6 SS JJS -JJS o o 26.4 o 7.JS 7.4S SS 8 -3JS JO 

29 48 o 24.S2 6.6 7.4 J6S S1 SS.9 -30J o o 14.S2 o 7.4 7.Só S1 9 -303 10 
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ICich 

1 

2 

3 

4 

s 
6 

7 

8 

9 

10 

11 

12 

13 

14 

IS 

16 

17 

18 

19 

20 

21 

22 

23 

24 

2S 

26 

27 

28 

29 

P~F P~F 

lnOurntr f.flurntt 
m•IL m<IL 

49.75 9.2 

SI 15 7.13 

51.14 6.34 

53.74 2.16 

SJ.21 3.56 

SJ.74 2.16 

SJ.6S 2.21 

S3.74 2.16 

Sl.74 2.16 

S2.92 8.S6 

SJ.64 7.26 

S0.93 2.29 

Sl.94 8.56 

S0.34 8.92 

S2.63 8.S6 

SJ.I 8.S6 

SO.lS 9.2 

SJ.4 7.26 

S0.7S 9.2 

SJ.2 4.29 

S2.9 8.56 

S2.9 3.72 

S0.26 S.2 

S0.68 6.12 

S0.92 8.S6 

S0.8 7.26 

Sl.04 S.16 

S2.J 8.S6 

Sl.87 9.2 

fa\r .anarrobi.a 

PAF pll pll Color Color 
Formad1 lnflurnlr F.flurntt lnflurnlr Eflurnlr 

m<ll. mell m~/L Unidadn Unidades 

513 7% 7.64 368 63 

968 787 77 312 82 

11.74 Hl 7.69 312 ll 

ll.8 77 7.ll 362 69 

ll.3 7.65 7.71 394 73 

IS.8 7.7 7.lS 370 69 

23.27 7.7 7.29 333 77 

22.91 7.1 1.SS 380 69 

23.12 7.7 7.SS JlS 69 

21.S7 7.83 7.6 369 61 

lO 7.47 7.64 3Sl so 

2JJ 8.21 7.22 S42 76 

IS.17 7.83 7.6 369 61 

18.0J 7.27 7.79 4S8 ISO 

IS.17 7.83 7.6 369 61 

IS.17 7.83 7.6 369 61 

18.13 7.96 7.64 268 63 

lO 7.47 7.64 m so 
21.S6 7.96 7.64 268 63 

19.91 7.62 8.13 412 136 

IS.17 7.83 7.6 369 61 

21.87 7.84 1.6S 408 147 

IS.13 7.96 7.64 3S6 63 

IS.09 7.33 7.7 361 67 

IS.17 7.83 7.6 369 61 

20 7.47 7.64 JS2 so 
22.S 7.86 7.6S JS6 S6 

IS.17 7.83 7.6 369 61 

IS 7.96 7.64 380 63 

CO-SUSTRA TO: AC. ACÉTICO 

1 
ORP ORP P~F PNF PAF PAF 

lnflurnl1 Eflurnl lnflurnlr Eflurnlr lnflurntr Formad~ 
l\I\' MI' m"'1. m•íl. m•IL m•íl. 

166 ·15.J 9.2 031 S.13 0.29 

12 ·285 7.13 0.32 9.68 0.27 

12 .JOI 6.34 o 11.74 0.06 

28 .Jll 2.16 o IS.8 o 

Jl ·320 3.56 o IS.3 o 

30 .311 2.16 0.43 IS.8 o 

33.1 .322 2.21 o 23.27 o 
29 .Jll 2.16 o 22.91 o 
26 ·311 2.16 o 23.12 o 

26.2 ·2S4 8.S6 01 21.57 01 

39.7 ·294.S 7.26 o 20 0.14 

7.S ·318.8 1.29 o 23.J 0.08 

26.2 ·2S4.3 856 0.22 IS.17 o· 

64.4 ·260.J 8.91 0.19 18,03 o 
26.2 ·2S4.l 8.S6 0.18. IS.17, o 

16.2 ·2S4.J 8.56 0.18 IS.17 0.13 

16.6 -7S.J 9.2 O.JI 18.13 '0.29 

39.7 -294.S 7.26 0.1 20 0.09 

16.6 .325 91 O.JI 2156 0.29 . 

JS.I ·219.4 4.29 o 19.91 o 

26.2 .254.J 8.S6 0.14 IS.17 o 

33.6 ·2S9.8 3.72 o 21.87 o 
16.6 ·27S S.2 O.JI IS.13 o 
37 ·267 6.12 o IS.09 0.17 

26.2 ·2S4.J 8.S6 0.14 IS.17 o 

39.7 -294.S 7.26 0.02 20 o 

13.6 -280.J S.16 o 22.S 0.1 

26.2 ·2S4.J 8.S6 0.13 IS.17 o 

28 ·27S 9.2 O.JI IS 0.06 

Anexo I 

Fau arrobla 

pll pll Color Color ORP ORP 
lnOurntr Eflurnlr lnflurnlr f.Ournlr lnflurnlr Eflurnfr 

m•íl. m<IL llnidadts Unidadn mV mV 

7.64 8.19 b) IO ·21S.J 63.S 

7.7 8.16 82 ll ·2SS JI 

7.69 81 ll ID ·301 28 

7.SS 8.2 69 12 ·lll.I 32 

7.71 8.21 73 IS ·320 10 

7.SS 8.16 69 ID ·311.1 22 

7.29 8.23 77 12 ·322.7 32 

7.SS 8.21 69 12 ·311.1 36 

7.SS 812 69 12 ·lll.I 18 

7.6 8.23 61 14 ·2S4.J 12 

7.64 8.19 so 10 ·294.S 24 

7.22 8.2 76 11 ·318.8 JO 

7.6 8.26 61 10 ·254.3 2S 

7.79 8.21 llO 20 -160.3 14 

7.6 . 8.24 61 , IS ·254.J 21 

7.6 8.19 61 IS. :· ·2S4J 16 

7.64 8.2 63 : IO ·1S.3 2S 

'7.64 8.23 .. so . '1ó ·294.S 32 
.·· 

7.64 • 8.19 63 10 ·l2S JS 
" 

8.13 . 8.16 136 .2s. ! : 
·219.4 31 

7.6 8.2 61 10 .. ···2SU 21 . 
. '• ·:• ;~ 

.259:5 · 7.6S 8.21 147 . 24 

7.64 812 63 . )O -27S' 12 

7.7 8.2S 67 10 ·267 14 . .. 
7.6 8.21 61 ·2S4J 18 

' I' 
7.64 8.23 ·. so ' ·.· ·294.l 16 

7.6S .8.2.6 .. S6•· .. ~ 
I < -28~:1 18 

7.6 82 61 .· :~r .. :254.3 •• 10 .. 
.·.•, 6í 7.64 8.19 ·27S IS 
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Anexo 1 

CO-SUSTRA TO: AGUA RESIDUAL 

Fasr :m.:11rrobia 
1 

F.nr arrobia 

!Cicle P:'<F PNF PAF pll pll Color Color ORP ORP P~F P~F PAF PAF pll pll Color Color ORP ORP 
lnfiutntt Enurnll Formado lnfiurntr Efiutnlc lnfiutnl! Efiutnlr lnflurnlr Eflurnl lnflurntr Efluente lnRurntr Formado lnDurnlr Efluente lnflurntr Eflutnlr lnflurnlt Efluente 

[J 1 
l 
!· . 

j'?:~: .:~i! ! 
,.. ·, ¡ 

¡;:_ ~; 

&i] 

m!!IL me/L me/L me/I. me/L Unidades Unidades mi' mi' me/L m!!IL me/L m!!IL m!!IL m!!IL Unidadts Unidadts mV ·m\' 

1 43 86 30.14 8.81 666 686 188 109 61 ·189.I 30.14 28.65 8.81 0.21 6.86 7.02 109 40 ·189.I 12 

2 52.68 18.25 5.96 66 7.)) 242 58 44 ·150.J 18.25 17.53 5.96 0.12 7.33 7.47 58 12 ·150.J 25 

J 51.69 22.32 5.67 654 6.73 234 84 JO ·228 11.31 20.36 5.67 o 6.73 6.95 84 20 ·228 12 

4 52.J 19.56 4.29 6.68 7 198 110 56 ·273 19.56 15.64 4.29 o 7 7.24 110 50 .273 10 

5 51 21.21 6.ll 6.71 6.89 159 69 22 -260 21.21 19.56 6.ll 0.08 6.89 7.21 69 20 ·260 8 

6 4 19.58 8.12 6 58 6.89 165 81 42 -228 19.58 17.58 8.12 O.JI 6.89 7.12 81 10 ·228 6 

7 52.13 20.78 9.54 669 6.98 196 89 65 -273 20.78 18.63 9.54 0.16 6.98 7.25 89 15 ·273 12 

8 54.21 21.56 6.71 6.78 7.02 185 81 56 ·278 21.56 19.56 6.71 0.09 7.02 7.26 81 18 ·278 11 

9 52.11 22.34 7.12 6.71 7.15 176 58 58 ·280 22.34 20.Jti 7.12 0.23 7.15 7.34 58 18 ·280 12 

10 52 19.74 8.12 668 7.06 211 74 45 ·256 19.74 15.69 8.12 0.29 7.06 7.28 74 15' -256 20 

11 50.36 19.63 6.53 6.63 7.45 206 79 25 ·276 19.63 14.69 6.53 0.36 7.45 7.56 
1 

79 10 1 ·276 25 
. 

12 50.89 18.25 5.96 6.645 7.23 213 62 65 .275 18.25 15 63 5.96 0.45 7.23 0.35 62 10:1 ·215 JO 

13 50.65 15.14 2.TI 6.78 7.18 197 69 56 ·285 15.14 12.98 2.77 o.os 7.18 7.36 69 IS -285 : 25 

14 49.56 16.37 3.56 6.89 7.02 186 70 45 ·259 16.37 13.65 3.56 0.03 7.02 7.19 70 9 : • .259 25 

15 S0.65 21.69 2.13 6.45 7.21 171 68 44 -265 21.69 18.76 2.13 o 7.21 7.34 68 ~' li -265 12 

16 53.65 19.68 4.56 6.64 7 222 SS 62 ·278 19.68 17.65 4.56 o 7 7.19 SS 8 . ·278 
'> 

17 
' 17 52.J 20.56 8.56 6.67 7.12 221 69 64 ·260 20.56 18.69 8.56 0.23 7.12 7.29 69 4 ~260 19 

18 SI 21.78 6.25 6.69 7.23 223 65 62 ·212 21.78 19.56 6.25 o.os 7.23 7.32 6S 8 .·.212 ' 8 

19 54.J 24.36 5.47 6.58 7.1 224 63 64 .223 24.36 16.78 S.41 o 7.1 7.31 63 10 .223 6 

20 52.13 28.63 6.54 6.49 7.3 215 68 72 -232 28.63 ll.01 6.54 0.03 7.J 7.47 68 15 .. . ·ll2 
. 12 

21 54.21 21.13 6.21 6.78 7.12 219 75 70 ·256 21.13 18.73 6.21 0.09 7.12 7.4 15 12' ·256 
. 

10 

22 52.11 19.65 5.89 6.54 7.36 220 79 72 ·249 19.65 16.J 5.89 0.08 7.36 • 7.46 79 10 .· ·249 5 

ll 52 19.78 5.37 6.71 7.16 221 85 68 ·278 19.78 16.8 5.37 o . 7.16 .· .. J-36 85 12: ·278 12 

24 53.26 18.75 6.51 6.72 1.0S 213 91 66 ·256 18.75 ll.36 6.ll 0.18 . 7.05 7.lf· •· 91 17 ·256 14 

1:~9 .•• 1,~s 
,, ; 

25 52.1 19.63 7.23 6.78 7.19 ll5 23 64 .235 19.63 16.91 7.23 0.28 5 . .235 14 

26 53.2 19.59 6.57 6.13 7.2 246 54 46 -246 19.59 17.89 6.57 0.25 7.2 • 7.46. l:t . ';:. I~' j ·246 10 
:: '.'.".;-: 

'.'. . 
27 54.2 19.63 6.01 6.58 7.06 251 58 49 ·265 19.63 15.69 6.01 0.26 . 1,06 7.28, 

1 ! ~o•·. ! 
: .·26S 10 

'. 1.01 
... · .. , ,,_. ., 

28 55.31 21.06 5.98 6.81 7.07 262 lll 60 ·273 21.06 18.76 5.98 0.23 7.26 ¡ IJL 53 .273 12 . 
'.'."·; . > 1.•' 

29 55.02 21.78 6.54 6.56 7.22 254 85 64 ·265 21.78 18.65 6.54 0.18 7.22 7.37 '. ,.·. 85,:. '24 .· ·265 8 
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K:iclt 

1 

2 

3 

4 

s 
6 

7 

8 

9 

10 

11 

12 

13 

14 

IS 

16 

17 

18 

19 

20 

21 

22 

23 

24 

25 

26 

27 

28 

29 

l':IF 
Jnnutnl1 

m¡;L 

so 
so 

S0.6 

51.3 

52.5 

51.96 

51.83 

50.67 

50.12 

52.S 

49.97 

49.92 

50.89 

50.21 

49.68 

50.67 

49.97 

49.92 

S0.89 

50.12 

47.S9 

S0.67 

S0.21 

49.68 

49.89 

S0.67 

50.12 

47.59 

50.26 

P:"F PAF Pll 
Eflurnt Formadc lnOurnft 

m¡t/L mefL ... n. 

20.36 IS.34 S.68 

18.97 16.S S.86 

176S 21.6 S.82 

19.98 20.76 S.46 

1.98 21.S S.4 

2.S 22.04 S.72 

1.68 24.6 S.04 

0.06 22.56 5.42 

0.18 22.68 6.62 

1.98 21.5 S.4 

1.6 22.5 6.54 

0.78 23.6 S.I 

0.94 27.SI 6.58 

o 21.19 6.49 

o 2J.S6 S.02 

0.06 22.56 S.42 

1.6 22.5 6.54 

0.78 23.6 S.I 

0.94 27.51 6.58 

0.18 22.68 6.62 

o 2S.13 6.S4 

0.06 22.S6 S.42 

o 21.19 6.49 

o 23.56 5.02 

o 20.06 6.14 

0.06 22.56 S.42 

0.18 22.68 6.62 

o 25.13 6.54 

o 21.86 6.51 

A11exu I 

CD-SUSTRATO: ACIDO ACÉTICO/PROPIÓNICO 

F21st anatrobi2 
1 

•·11st.arrobia 

pll Color Color ORP ORP P:"F PNF PAF PAF pll pll Color Color ORP ORP 
Efiutnlr lnfluentc Efluente lnOuente EOuent lnOuenlr Efluente lnflutnte Formad(] lnflurnlc Efluenlt Jnflurnte EOutnlt lnOuenlc EOuenle 

mi;L Unidadts Unidadt! (m\') (m\') mt/L m!!IL mt/L m!!IL m!!IL mt/1. Unidadn Unldadn m\' m\' 

6.12 68 52 36.8 ·342.9 20.36 S.17 15.34 1.669 6.12 6.54 52 24 -342.9 123 

608 6-l 52 67.l -341.1 18.97 S.09 16.S 1.4 6.08 6.12 52 20 -341.1 14.6 

6.43 72 32 42.l -316.J 17.6S 3.28 21.6 1.03 6.43 6.89 32 28 -3163 27.6 

S.67 78 28 23.5 -238.8 19.98 3.8 20.76 1.49 S.67 S.82 28 12 ' -238.8 28.J 

S.76 6-l 14 20.2 -216.6 1.98 o 21.5 0.98 S.76 S.97 14 8 -216.6 25.4 

S.86 62 25 26 -262.8 2.S o 22.04 1.04 S.86 6.05 25 10 -262.8 26.8 

S.45 59 9 34 -284.2 1.68 o 24.6 0.31 S.45 S.68 9 s ': -2842 23.6 

6.23 36 13 48 ·247.6 0.06 o 22.56 0.65 6.23 635 13 6 :: -247.6 32.4 

6.89 38 12 30 -243.1 0.18 0.2 22.68 0.88 6.89 6.94 .. 12. 7 
,:; 

-243.1 45.8 

5.76 64 14 20.2 -216.6 1.98 o 21.S 0.81 S.16 S.97 · 14 . 5 -216.6 123 

6.85 67 10 35 -259.8 1.6 o 22.5 0.84 6.85 727· :10 4' i -259.8 34.8: 

5.68 36 9 45 -284.2 0.78 o 23.6 0.33 S.68 6.15 9 6 ·: -2842 12.S 

7.02 56 13 36 -264.3 0.94 0.83 27.51 0.23 7.02 722 13 8 -264.3 32.1 

6.85 65 10 65 -290.4 o o 21.19 036 6.85 7.02 10. 6 :i -290.4 32.1 

6.1 S2 13 S7 -276.3 o o 23.S6 0.21 6.1 7.11 13 6 -276.3 12.4 

6.23 36 13 48 -247.6 0.06 o 22.S6 0.01 6.23 7.06 13 6 -247.6 16.6 

6.85 67 10 3S -259.8 1.6 o 22.5 o.os 6.8S 7.19 10 6 -2S9.8 17.2 

S.68 36 9 45 ·254.2 0.78 o 23.6 0.01 S.68 6.89 9 6 -254.2 123 

7.02 56 13 36 -264.l 0.94 o 27.51 o 7.02 7.38 13 . 6S -264.J 36.3 

6.89 38 12 30 -243.1 0.18 o 22.68 o 6.89 7.16 : 12 6 -243.1 34.8 

6.82 35 IS S6 -232.S o o 2S.13 o 6.82 7.IS . IS 8 -232.5 28.3 

6.23 36 13 48 -247.6 0.06 o 22.S6 o 6.23 6.94 13 8 ' -247.6 30.5 

6.8S 6S 10 6S -290.4 o o 21.19 0.1 6.SS 7.IS 10 .s -290.4 36.4 

6.1 52 13 57 -276.3 o o 23.56 o 6.1 6.87 13 6 -276.3 28.7 

6.87 44 9 46 -287.2 o o 20.06 o 6.87 7.27 18 6 -287.2 132 
.. 

6.23 36 13 48 -275 0.06 o 22.56 o 6.23 6.79 13 .6 -27S 34.6 

6.89 38 12 30 -243.1 O.IS o 22.68 0.09 6.89 7ll 12 

: :: 

-243.1 27.6 

6.82 3S IS 56 -232.5 o o 25.13 o 6.82 7.12 15 .232_.s 30.5 

6.98 52 16 47 -242.3 o o 21.86 o 6.31 6.98 16 -242.3 38.7 
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Anexo I 

ANEXO 1.3. Resultados Analíticos del reactor SBR anaerobio/aerobio en el tratamiento de un efluente industrial de la 
· dustria ouímico-f: ... 

Fase anaerobia Fase aerobia 
Ciclos Oias Titmpo Titmpo OQO, DQO, pll r11 ORP ORr Color Color DQO, OQO, pll Pll ORP ORr Color Color 

de de de lnOutnlt EOutnlr Inicial Final lnici21I Final lnici:al Final lnOutnlt ~:flurnl Inicial Fin.al inicio final Inicial Final 
reacción re.acción mg/L mg/L unidadrs unidadts m\' mi' unidades unidadn mg/I. mg/I. unldadts unidadrs m\' mi' unidadn unidadn 

oprraciór anarrobi urobio 
o 

1 1 ll 4 437 320 6.8 8 39 -289 11 10 320 135 8 7.6 -289 20 10 10 

2 16 8 4 415 163 7.2 7.4 22 -290 22 35 163 78 7.4 8J -290 .JJ 35 17 

6 18 8 4 398 150 7.J 7.5 19 -299 10 22 150 83 7.5 8.4 ·299 ·23 22 28 

12 21 8 4 385 85 7.4 7.6 19 .309 15 18 85 46 7.6 8.4 .309 16 18 17 

20 25 8 4 m 45 7.4 7.7 12 ·328 19 21 45 18 7.7 8.4. -328 14 1 21 23 

56 42 8 4 723 128 7.6 7.9 37 -340 11 46 128 54 7.9 9 . . ·.340 ; 87 ' 46 24 

58 43 8 4 714 103 7.4 7.9 JI -367 21 22 103 S2 7.9 8.9 '367:, ¡ 22 16 

66 47 8 4 1656 633 1.S 8.4 40 -330 18 24 633 168 8.4 9 ' -330 .· 24 28 

68 48 8 4 1679 598 7.2 8.2 47 -356 15 12 598 153 8.2 9 -356 36 12 18 

70 49 8 4 1636 420 7.4 7.5 43 -360 19 23 420 125 1.S 8.8 -360 ,34 23 24 

80 S4 8 4 1680 440 6.7 7.8 40 -376 18 
!; 

18 440 118 7.8 8.9 -376 20 ' 18 10 

82 SS 8 4 1688 S60 6.S 7.6 45 -380 22 16 S60 203 7.6 8.8 -380 S8 16 19 

84 56 8 4 1688 543 6.7 7.8 60 -359 19 23 543 189 7.8 8.4 .359 10·: 23 16 

88 S8 8 4 1688 495 6.5 7.6 29 -368 
'i. 

22 16 495 150 7.6 8.4 -368 76 ;, 16 18 

9-1 61 8 4 166S 336 6.8 8.4 SS -348 18 19 336 60 8.4 9 -348 77 : 19 16 

96 6l 8 4 l66S 402 6.7 8.6 40 -360 22 19 402 126 8.6 8.8 ·360 21 : 19 14 

100 64 8 4 1674 386 6.8 8.J 70 ·368 27 19 386 105 8.J 8.8 -368 40 19 . 19 

IOl 6S 8 4 1674 372 6.5 8.8 32 ·346 26 21 372 115 8.8 9 -346 35 21 17 

108 68 8 4 1660 378 7 8.7 56 -376 21 18 378 76 8.7 9 -376 32 .: 18 20 

110 69 8 4 1660 364 6.5 7.3 86 -368 22 18 364 S6 7J 8.9 -368 36 18 IS 

) 111 70 8 4 3828 mo 6.9 7 76 -380 175 40 mo 944 7 8.6 -380 -116 40 36 

113 71 8 4 3828 1918 7.1 7.2 -133 -391 162 56 1918 1056 7.2 8J -391 -42 56 38 

115 72 8 4 3828 2004 7.1 6.8 -83 .390 153 64 2004 986 6.8 81 .390 ·20 ' 64 35 

121 75 8 4 3713 2029 6.7 7.1 .79 .393 165 73 2029 913 7.1 9 .393 -103 73 43 
·. 

123 77 8 4 3713 1744 6.8 7.4 -107 -398 l7l 96 1744 887 7.4 8.5 -398 -131 ;, 96 63 

127 79 8 4 3713 1893 6.8 7.2 -96 -JS6 IS7 89 1893 641 7.2 9 ·386 -lll .• 89 60 

131 81 12 4 2763 1393 6.9 7.3 60 -363 176 159 1393 685 7J 8.6 -363 ·SI 1
: 159 96 

133 83 12 4 2763 1229 6.8 7.6 43 -360 164 76 1229 188 7.6 8.8 .3i;o 20 76 66 

IJS. 84 12 4 2763 1098 6.8 7.5 86 -389 IS8 68 1098 9J 7.5 9 -389 40 68 59 

138' 91 18 6 3104 1171 7 7.5 74 -368 243 211 1171 159 7.5 9 -368 ~· 29 , 1 ' ' 211 163 
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CiclM 

139 

140 

143 

144 

145 

147 

ISI 

156 

158 

159 

163 

164 

166 

167 

170 

171 

172 

174 

177 

178 

180 

182 

186 

187 

189 

193 

194 

196 

197 

198 

199 

200 

Diu 
de 

oprución 

92 

93 

9b 

97 

98 

IOI 

JOS 

110 

112 

113 

117 

118 

120 

121 

124 

125 

126 

128 

131 

132 

ll4 

136 

138 

139 

141 

145 

146 

151 

152 

153 

155 

157 

1 
Tit'm¡m Tirmpo DQO, 

dr dr lnílurntr 
Rracrión RrarriOn mg/L 
anarrohi Arrobio 

o 

18 6 3017 

18 6 3019 

18 6 3003 

18 6 3105 

18 6 3076 

18 6 )058 

18 6 386) 

18 6 3587 

18 6 3468 

18 6 3402 

18 6 36S4 

18 6 3501 

18 6 33S9 

18 6 321S 

18 6 4632 

18 6 4200 

18 6 3964 

18 6 3795 

18 6 3640 

18 6 3200 

18 6 4245 

18 6 4190 

18 6 4225 

18 6 4095 

18 6 4030 

18 6 4100 

18 6 4200 

24 12 4015 

24 12 5720 

24 12 6ll7 

24 12 2450 

24 12 2202 

Fase :m.aerobi.a 

DQO, 1'11 pll ORI' Olll' Color 
F.nurnlr lnici.11 Final Inicial Final Inicial 
m~IL llnidadrs llnidadrs mi' mi' rnidado 

1116 7 5 7.5 258 

1106 7 75 234 

1070 7 7 1% 

97b 7.5 8 190 

986 7 7 ••• 
978 7.l 7.S 198 

1679 7.5 7.5 215 

1246 7 7.5 235 

1305 7 7 205 

1210 7 7.5 196 

141l 7.5 7.5 2S8 

1420 7 7.5 - 264 

1316 7.S 7.5 249 

lll8 7 7.5 186 

2015 6.5 7.5 243 

14SO 7 7.5 208 

1123 7 7.5 210 

1035 6.6 7.4 48 -363 196 

llSO 7 7.4 63 -301 203 

1035 6.9 7.8 45 -364 186 

3605 7 6.8 42 -330 220 

3SS5 7 6.7 67 -330 193 

3472 7.3 6.8 53 -279 220 

3200 7.1 6.8 57 -351 185 

ll6S 7 7 SI 371 193 

3297 7.2 7.2 92 -328 196 

3115 1.1 7.8 69 -396 198 

2622 7.X 7.7 63 -379 275 

3300 75 7.8 56 -363 443 

3650 7.6 7.6 61 .349 451 

1265 7 8.5 83 -359 148 

800 7 7.6 115 -391 118 

Anexo I 

1 
Fasr arrobia 

Color DQO, DQO, pll pll ORI' ORI' Color Color 
Final lnfiurnlr F.Rutnlt lnidal Final inicio final Inicial Final 

l'nidadrs mgll. mgll. llnidadn 1:nid2dcs mi' mi' Unidadn Unidadn 

142 lllb 208 7.5 8.5 142 114 

130 1106 183 7.5 8.5 130 95 

163 1070 93 7 8.5 163 96 

99 976 60 s 8.5 99 63 

9' 986 62 7 8.5 92 67 

so 978 66 7.5 8.S 80 64 

lb) 1679 750 7.5 8.5 163 96 

168 1246 630 7.5 8.5 - 168 100 

146 1305 543 7 8.5 146 103 

123 1210 486 7.S 8.5 123 85 

1S6 14ll 530 7.5 8.5 156 98 

143 1420 465 7.5 8.5 - 143 87 

138 ll16 33S 7.5 8.5 - ll8 90 

115 lll8 181 7.5 8.S ' 115 99 . 

180 2015 672 7.5 8.5 180 lll 

148 1450 450 7.5 8.5 - 148 . 117 

132 1123 336 7.S 8.5 132 83. 

112 1035 294 7.4 8.8 -363 4o 112 79, 

124 llSO 240 7.4 8.6 -301 30 124 85 
,',', 

120 1035 265 7.8 8.9 -364 12 120 75' 

143 3605 3250 6.8 8.8 -330 41 143 119 

94 3S8S 3015 6.7 8.1 -330 38 94 69 

130 3472 2920 6.8 8 -279 57 llO 105 

179 3200 2660 68 7.9 -351 15 179 120 

153 326S 2S30 7 7.9 371 36 153 llS 

168 3297 985 7.2 8.1 -328 23 168 107 

110 lll5 99S 7.8 8.2 -396 26 110 106 

162 2622 1220 7.7 8.9 -379 40 162 99 

261 3300 2087 7.8 8.8 -363 31 261 224 

238 3650 2541 7.9 7.9 -349 32 238 208 

7X 1265 344 S5 8.8 -359 109 78 62 

68 800 210 7.6 8.9 -391 32 68 68 
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ANEXO 1.4. Resultados analíticos del reactor SBR anaerobio/aerobio para el tratamiento del colorante.azo AD79 

Ciclo 1 A079 lnOuenle anaerobio¡ AD79 EOuenle anaerobio¡ AD79 EOuenle aerobio 1 Tiempo dr rrarción 
m!!IL m!!ll. m!!ll. di2S 

9 

10 

11 

12 

13 

14 

15 

16 

17 

18 

19 

20 

21 

22. 

23 

24 

25 

26 

27 

28 

29 

30 

31 

32 

25.33 

30.20 

35.50 

57.87 

52.05 

56.38 

45.09 

42.78 

33.14 

45.24 

25.20 

35.90 

45.27 

25.70 

25.30 

28.76 

27.71 

29.60 

54.02 

32.00 

55.00 

53.70 

36.30 

49.00 

40.00 

29.87 

100.00 

57.00 

74.50 

,47.70 

49.50 

'45.00 

6.60 

20.25 

17.66 

36.69 

24.50 

24.98 

16.36 

18.51 

14.18 

4.28 

10.10 

14.12. 

23.44 

14.06 

19.90 

16.11 

17.04 

15.30 

38.10 

28.70 

40.00 

45.20 

24.00 

39.00 

28.92 

15.68 

44.40 

16.24 

29.34 

30.00 

30.00 

14.85 

5.15 

17.10 

16.77 

15.91 

13.07 

7.86 

9.65 

13.00 

11.08 

1.32 

8.40• 

l2.34 

3.26 

11.60 

1352 

11.22 

9.00 

12:S3 

18.40 

27.40 

31.00 

41.00 

12.70 

24.00 

17.87 

8.45 

28.00 

3.00 

6.00 

11.50 

15.08 

350 

10.70 

3.27 

4.91 

5.81 

4.16 

3.66 

2.83 

2.79 

2.79 

2.91 

2.66 

2.79 

3.00 

3.00 

2.83 

3.87 

2.87 

2.66 

2.83 

3.00 

3.00 

3.75 

2.00 

3.00 

3.00 

3.00 

3.00 

'3.00 

3.00 

3.00 

3.00 

4.00 

AD79 Remo<ión 
% 

79.6 

43.3 

52.7 

72.5 

74.8 

86.0 

78.6 

69.6 

66.6 

:97.0 

14.4 

43.6 

23.6 

65.0 

51.0 

55.3 
71.7 

72.0 

94.7 

74.4 

75.8 

49.2 

93.3 

ssv 
m· 

1180.00 

1210.00 

1350.00 

1500.00 

2270.00 

2990.00 

2760.00 

2530.00 

2420.00 

2800.00 

2960.00 

2480.00 

3300.00 

q\' 
m2AD79/l.'d 

1:42 

4.00 

3.81 

2.06 

9.37 

13.25 

1fo 
10.60 

7,91 

. 4.53. 
,··.·':· 
6.52' 

.¡I· 

6:.42 :: 
12.60 ,¡ 

1.53., ¡' 
. s.oo·) 
3.39 

11.80 i¡ 

8.33 

7.37 

7.14· 

24.00 

18.00 

22.80 

12.06 • 

11.47 

I0.37 

q1 
m1!12SS\'-<I 

1.20 

3.30 

2.82 

1.37 

6.25 

8.83 

8.35 

7.06 

5.27 

l~.78 

úi 
6.03 

IO.~ 

3.36 
.· 2.97 

3.24 

4.05 

3.98 

8.93 

1.09 

5.67 

1.73 

6.02 

3.67 

2.47 

259 

9.49 

7.43 

8.14 

4.07 

4.63 

3.14 
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Anexo 2 

TÉCNICAS DE ANÁLISIS 

CARACTERIZACION FÍSICA DEL TEZONTLE 

l. Tamaño de grano 
Se determinó el tamaño de grano midiendo al azar 100 piedras que fueran representativas del empaque. 

2. Peso específico 
1. Lavar y secar una muestra de 200 mL de tezontle a 103ºC por 24 h. 
2. Pesar cierta cantidad de muestra (P.A.) y medir su volumen en una probeta (V.M.P). 
3. Hervir en agua destilada durante 5 minutos con el fin de expulsar el aire. 
4. Secar previamente una probeta y pesarla (P.P.) 
5. Enfriar la muestra e introducir a la probeta y aforar con agua destilada y volver pesar (P.F.). 

Cálculos: 

Volumen de agua= P.F. - P.M. - P.A. 

(Si los pesos son en gramos el volumen resultante es en mi) 

Volumen de muestra (V.M.)= Volumen aforado - Volumen de agua 

Peso específico= P.A. 
V.M. 

3. Porosidad 

3.1. Porosidad del tezontle 

Medir el volumen de la muestra de piedras a través del llenado de una probeta con pequeñas semillas o arena fina. 
Se agregan unas cuantas piedras, luego las semillas, más piedras y semillas hasta completar un volumen 
determinado (V. PRO). 
Se sacan cuidadosamente las piedras de la probeta y se mide el volumen ocupado por las semillas (V.SEM). 
Cálculos: 
Volumen de piedras (V.P.) = V.PRO - V.SEM 
Volumen de vacios (Vv2) = V.P. - Vs 
Porosidad (P) = Vv2 /V. P. 

3.2. Porosidad del reactor empacado 

1) Volumen seco Vs = P.A./ Peso especifico 

2) Volumen de vacíos Vvl = V.M.P. -Vs 

3) Porosidad P = Vvl / V.M.P. 

4. Área superficial. _ _ __ _ _ 
Se determinó por el método del azul de metileno (Pinzon-Bello J. A., 1997). 
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Anexo 2 

PÉRDIDAS ABIÓTICAS 

t. Volatilidad del PNF 
Con el fin de determinar la volatilidad del PNF en solución, se realizaron pruebas de aireac1on en el reactor 
herméticamente cerrado sin empacar, llenándolo con solución de PNF de 25 mg/L en medio mineral y se recibieron 
los compuestos volátiles generados, burbujeando los gases en un matraz que contenía NaOH 0.1 N. Se determinó la 
concentración de PNF en el reactor al inicio y cada 24 horas por espectroscopia a longitud de onda de 400 run y el 
pH de la solución del reactor y del NaOH para verificar la captura de compuestos volatilizados. - - -

2. Prueba de la sorción del PNF 
Para determinar la sorción del PNF dentro del reactor y en el material de empaque, se realizaron pruebas de 
aireación en el reactor sin empacar y empacado. 

2.1. Prueba de sorcíón del reactor sin empacar 
1. Realizar curva de calibración de PNF con agua destilada como disolvente en concentraciones de O, 1 O, 

20, 30, 40, SO mg/L de PNF y determinar la máxima longitud de onda. 
2. Realizar curva de calibración de PNF con medio mineral como disolvente en concentraciones de O, 1 O, 

20, 30, 40, SO mg/L de PNF y detemlinar la máxima longitud de onda. 
3. Llenar el reactor con solución de PNF en concentración de 2S mg/L preparada con:medio mineral y 

mantener aireación continua de 5 mL/min. Medir la absorbancia de la solución de PNF en el reactor cada 
24 h hasta la saturación, que será indicada cuándo la absorbancia sea constante. 

4. Calcular el o;., de .sorción de PNF por el tezontle. 

2.2. Prueba de sorción del reactor empacado con tezontlc 
1. Realizar curva de calibración de PNF con agua destilada como disolvente en concentraciones de O, 1 O, 20, 

30, 40, 50 mg/L de PNF y determinar la máxima longitud de onda. , 
2. Realizar curva de calibración de PNF con medio mineral como disolvente en concentraciones.de 0,10,20, 

30, 40, 50 mg/L de PNF y determinar la máxima longitud de onda. 
3. Empacar el reactor con tezontle previamente lavado. 
4. Llenar el reactor con solución de PNF en concentración de 25 mg/L preparada con 1?-é~io mineral y 

mantener aireación continua de 5 mL/L . . , 
S. Medir la absorbancia de la solución de PNF en el reactor cada 24 h hasta la saturación, que será indicada 

cuándo la absorbancia sea constante 
6. Calcular el% de sorción de PNF por el tezontle. 

3. Pruebas de la sorción de los filtros de nitrocelulosa 
Se determinó la interferencia que pudiera deberse al material de las membranas (Whatman nitrato de celulosa
HPLC cj> = 25 mm y cj> de paso = 0.4S µm), que se usaron para la filtración de muestras, obteniendo los porcentajes 
de recuperación de una solución de 25 mg/L de PNP después de pasarla a través de los filtros, realizando la 
medición por espectroscopia a 400 nm. 

SORCIÓN DEL PNF 

Capacidad de adsorción del tezontle por la técnica adaptada de la isoterma. 
1) Colocar cerca de 200 g de tezontle en un vaso de precipitados de 600 mL y secar a 1 03 ºC por 5_ h. 
2) Colocar en vasos de precipitados de 1000 mL. 1, 2, 3, 4, 5 y 6 piedras previamente pesadas. 
3) Agregar 600 mL. de solución del compuesto a evaluar en concentración de 25 mg/L a cada vaso y_colocar 

en la prueba de jarras. 
4) Agitar a 200 r.p.m. durante 2 h de contacto para alcanzar el estado estacionario (medir la temperatura del 

medio) 
S) Medir la absorbancia de cada muestra a 400 nm, después de varios períodos de contacto hasta que se 

estabilice el sistema. 
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6) Determinar la concentración de la solución del compuesto por la diferencia de absorbancias del control (sin 
piedras) y las muestras. 

7) Determinar la cantidad de compuesto adsorbido, X, como sigue: 

X=C0 V-CV .. 

Donde: 
X = Cantidad de compuesto adsorbido, en mg/L 
C0 = Concentración de la solución del compuesto antes de adicionarlo a la piedra, en mg/l. 
C = Concentración de la solución del compuesto después de un tiempo de contacto determinado con la piedra, 
en mg/l. 
V =Volumen de la muestra, en L. 

8) determinar la cantidad del compuesto adsorbido por unidad de peso de piedra, X/M, como sigue: 

x / M ·.:.·ccº~:::.·cv)M 
Donde: 
M = Peso de la piedra, en gramos. . 
X I M = PNP adsorbido por unidad de peso ~e piedra, en mg/g.· 

CLASIFICACIÓN POR GRUPOS .FISioLó'GICOS DE LA POBLACIÓN ANAEROBIA EN EL 
BIOFIL TRO SBB ANAEROBIO/AEROBIO. 
(Moreno, 1994). 

l. Medio de cultivo 

1.1. Solución mineral 1 
( g/1000 mL) 

6.0 

1.2. Solución mineral 2 sin sulfatos 
( g/1000 mL} 

KH2P04 6.0 
Nl-14Cl 2.4 
NaCl 12~ 
MgCl2.6H20 2.1 
CaC(i.21-120 0.16 

1.3. Solución mineral 2 con sulfatos 
( g/1000 mL} 

Kl-12?04 6.0 
NH.so. 2.4 
NaCl 12.0 
MgCl2.6H20 2.1 
CaCl2.21-120 0.16 

1.4 Solución de oligoelementos 
( g/1000 mL} 

Ác. nitrilotriacético _1.5 

Ajustar el pH a 6.5 con KOH (1.0 N ó O.IN} antes de agregar los siguientes minerales: 

MgS04.7H20 
MnSO •. l-120 

( g/1000 mL} 
3.0 
0.5 
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NaCI 
FeS0 •. 7 H20 
CoS04 

CaCI,. 2 H20 
ZnS04 

cuso •. s H20 
AIK(S04)i 
H,BO, 
Na2Mo4 .2H 20 

1.0 
0.1 
O.! 
0.1 
0.1 
0.01 
0.01 
0;01 
0.01 

El agua destilada se neutraliza previamente con KOH. 
Disolver en forma separada cada uno de los reactivos. 

1.5. Solución de vitaminas 

Biotina 
Ác. !Olico 
Pirodoxina HCI 
Tiamina HCI 
Rivotlavina 
Ác. nicotinico 
D-L-Pantotenato de Ca 
Vitamina 8 12 

Ác. p-aminobenzoico 
Ác. lipoico 

(mg/1000 mL) 
2.0 
2.0 
10.0 
s.o 
5.0 
5.0 
5.0 
0.1 
5.0 
5.0 

2. Medio general para cultivos anaerobios 

Se prepara a partir de las soluciones 

Solución mineral 1 
Solución mineral 2" 
Solución de oligoelementos 
Solución de vitaminas 
Resazurina (0.1 %) 
Extracto de levadura 
Peptona de caseína 
Bicarbonato de sodio 
Sol. FeS04 .7H20 (2 %) 
Sol. NiCh (5 mg/100 mi) 
Cisteina 

minerales descritas antes. Las cantidades para 
(mL) 
so.o 
50.0 
10.0 
10.0 

1.0 
1.0 
1.0 
3.0 
1.0 

10.0 
0.5 

* Con sulfatos o con cloruros dependiendo del grupo bacteriano 

Anexo 2 

preparar 1000 mL son: 
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2.1. Medio pnra bacterias acctoclásticas, fcrmcntntiv~s e ltld-rogc1íofílicns 

Se utiliza medio general, empleándose la solución mineral 2 _con sulfatmL En el caso de las bacterias acetoclásticas se 
adiciona 5.0 g de acetato de sodio, antes de la reducción del medio d~ ~ultivo; 

',.: -, 

2.2. i\fodio pnra bacterias sintrólicas consumidoras dc-propionato y : •. b~tirato (OHPA1• y OHPAí1 ) 

Se emplea el medio mineral 2 sin sulfatos. 

Procedimiento: 

a) 
b) 

c) 

el) 

e) 

t) 
g) 

h) 

i) 

j) 
k) 

Colocar los reactivos y soluciones 
Dividir el medio en dos matraces 
destilada a cada matraz. 

excepto la cisteína en un de 1000 mL. Aforar con agua destilada. 
Erlenmeyer de 1000 mL, adiciémar un excedente de 150-200 mL de agua 

Colocar dentro de cada matraz una jeringa sin aguja, conectada eón manguera a un sistema distribuidor de gas 
(manifold) mantener la jeringa por encima del nivel del líquido y tapar con papel de aluminio, cubriendo un 
poco la manguera. 
El medio se pone a calentar en una parrilla y una vez que comienza Ja ebullición se introduce la jeringa a una 
altura aproximada de 1 .5 cm por debajo del nivel del liquido con una corriente ele nitrógeno constante hasta que 
el medio vire ele azul a rosa claro (reducción completa). 
Se procura mantener en caso necesario, el volumen requerido con agua destilada hasta Ja completa reducción 
del medio. 
Una vez reducidos se enfría en un recipiente con agua manteniendo la corriente ele nitrógeno. 
Una vez tibio el medio (aprox. 30ºC) se agrega Ja cisteína rápidamente dejándola resbalar por las paredes del 
matraz. Evitar en lo posible la introducción ele aire, tapar y burbujear con la corriente de nitrógeno durante 10 
minutos adicionales. 
Quitar la corriente de nitrógeno y tapar con tapón ele hule sellando el perimetro del matraz con tela adhesiva. 
Dejar un extremo libre de la cinta para quitarlo una vez dentro de la cámara anaerobia. 
Introducir a la cámara anaerobia los medios y el equipo necesario para su dosificación. Hacer tres cambios ele 
vacío antes ele introducir el material. 
Poner 5 mL ele medio a cada tubo y 9 mL en los tubos ele dilución. 
Fuera ele la cámara anaerobia, cambiar atmósferas utilizando un sistema distribuidor ele gases, con la mezcla N 2-

C02 (80 % - 20%) durante 2 minutos. Una vez introducida la co: ·-:nte de gas, se coloca otra aguja que servirá 
para la evacuación de la atmósfera interna. Las mezclas de acuerdo al grupo bacteriano son las siguientes: 

Hidrogenofilicas: H 2 -C02 (20 - 80%) 
Fermentativas, acetoclásticas ,OHPA y SR: N 2-C02 (20- 80 %) 

1) Esterilizar 15 minutos en autoclave a 15 lb/pulg2 

m) Medir el pH final ( 6.8-7.5). 
n) Guardar en la cámara anaerobia hasta el momento de inocular. 

2.3. Medio para bacterias sulfato-reductoras 

Solución mineral 1 
Solución mineral 2 con sulfatos 
Resazurina (0.1 %) 
Extracto de levadura (g) 
Peptona ele caseina 
FeS04.7H20 (g) 
Sol. ele ác. láctico neutralizado 
Cisteína 

(mL) 
50.0 
50.0 

1.0 
1.0 
1.0 
0.5 
8.5 
0.25 
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Procedimiento: 
a) Colocar todos los componentes en un matraz. 
b) Adicionar aprox. 300 mL de agua destilada y medir el pH, que generalmente es ácido, ajustar con una solución 

de NaOH O.OIM a pH de 7.8 
c) Aforar a 1000 mL. 
d) Reducir el medio de la misma forma que el medio-general, hasta obtener condiciones reductoras (vire de rosa a 

amarillo paja) _ _ __ _ _ 
e) Enfriar el medio en baño de agua rruinteniéndo la~corrientéºdenitrógeno. Uria vez frío, inedir el pH -y ajustar a 

7 .8, tapar y meter a la cámara anaerobia para su dosificaéión -en tucos. 
t) Esterilizar 15 min. En autoclave. _ ,. , _ ,-,- ., __ _., __ 
g) Comprobar que el pH se encuentre en un intervalo de _6.8 a 7.5 . . ,.-._ .. _,,· -. ' 

Degradación del colorante azul disperso 79 (AD~79)· cri'.- ambientes 
anaerobios/aerobios integrados en un reactor'.''' · · --,.. 

l. Pruebas de biodegradabilidad 

Se realizaron pruebas de biotratabilidad del colorante AD-79 en matraces empacados con tezontle con el fin de 
determinar un ce-sustrato que actuara adecuadámente como fuente de electrones y de carbon_o, para alcanzar la 
máxima biotransformación del colorante al derivado amino en condiciones anaerobias; una vez terminada la 
reducción, comenzó la fase oxidativa para la mineralización de las aminas producidas. Los experimentos que se 
realizaron son los siguientes: 

Se prepararon 6 matraces Erlenmeyer de 500 ml conteniendo el ce-sustrato en relación molar 1 :5, medio mineral y 
colorante AD-79 de acuerdo a la tabla A2-1 y se colocaron en una parrilla agitadora a 100 r.p.m. manteniendo 
temperatura controlada a 35 ºC. Cada 24 h se tomó muestra para evaluar el proceso. La prueba se hizo en 2 
condiciones: en la primera cada co-sustrato se probó de fomm individual y en la segunda se hicieron mezclas, ya que 
en la primera no se tuvo información suficiente para la selección del ca-sustrato. 

Tabla A2- l. Condiciones de operación para las pruebas de selección de ca-sustrato 

iHATRAZ COSUSTRATO COSUSTRATO MEDIO COLORANTE 
<CONDICIÓN 1) (CONDICIÓN 2) MINERAL AD-79 

1 Abiótico (Biomasa Abiótico (Biomasa 400 ml 10 mg/I 
esterilizada) esteri 1 izada) 

2 Glucosa Glucosa I ác.acético 400 ml 10 mg/J 
3 Ac. propionico Ac. Propiónico/ ác. 400ml 10 mg/l 

acético 
4 Ac. Acético Glucosa I propiónico 400 mi 10 mg/l 
5 Agua residual municipal Sin ce-sustrato 400ml 1 O mg/I 

(DQO: 150 mg/I) 
6 Abiótico (sin biomasa, solo Abiótico (sin biomasa, 400 ml !Omg/l 

oiedras) solo piedras) 

1.1. lnóculo 
Se utilizó una mezcla de dos inóculos: piedra de un reactor anaerobio que trata el colorante AD-79 y lodos activados 
de una planta de tratamiento de aguas residuales municipales. Se determinaron SSV de las piedras y de los lodos 
activados. 

1.2. Meclio mineral 
t TESIS CON. 
PALLA DE ORlGEN l Se utilizará el medio mineral descrito en 3.1.2.4. 

' .,......;;;¡J 
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2. Determinación de la adsorción del colorante en las piedras 

Se determinó la adsorción del colorante en las piedras, preparando 6 matraces Erlenmeyer con diferentes 
condiciones como se muestra en la tabla A2-2. Se agregaron 280 mL de medio mineral y colorante AD-79 en 
concentración de 1 O mg/L y ác. acético 1 :S como ca-sustrato. Se colocaron los matraces en el agitador a ! SS r.p.m. y 
cada 24 h se midió la concentración del colorante. Se calcularon las constantes de la ecuación de Freundlich para 
estimar los ciclos necesarios para saturar el empaque del reactor. 

Tabla A2-2. Condiciones para las pruebas de adsorción del colorante en las piedras 

MATRAZ CONDICION 
1 Agua destilada v oiedras SO g, 
2 Medio mineral v oiedras sin ca-sustrato 
3 Medio nlineral con co-sustrato 
4 Medio mineral v 2S g. de piedras con ca-sustrato 
s Medio mineral y SO g. de piedras con ca-sustrato 
6 Medio mineral y 7S !!. de piedras con ca-sustrato 

3. Determinación de la influencia del medio mineral en la adsorción del 
colorante 

Se dcternlinó la influencia de la compos1c1on del medio mineral y si el colorante se absorbe en éste realizando 
diferentes pruebas (tabla A2-3), principalmente las soluciones que contienen oligoelementos y cloruro ferríco ya que 
pueden tener reacciones redox con el colorante. Los matraces se protegieron de la luz cubriéndolos con papel 
aluminio 

Tabla A2-3. Condiciones de reacción para detenninar la influencia del medio mineral 
en la mineralización del colorante 

MATRAZ CONDICION 
1 Agua destilada 
2 Nutrientes completo 
3 Sin FeCl3.6H20. 
4 Sin oligoelementos 
s Sin FeCl 3.6H20 v oli!!oelementos 

---. .. ·--,,---, 
' '-~~~! 
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ANEX03 

Resultados de técnicas especiales de análisis 
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Anexo 3 

l. Biofiltro SBB anaerobio/aerobio para la degradación del p-nitrofenol 

l .1. Características físicas del material de soporte 

Se realizó la caracterización fisica del tezontle y presentó características adecuadas con relación al área superficial, 
porosidad, bajo costo, disponibilidad en el mercado y pequeña diferencia en peso especifico, aunque presentó 
granulometría no uniforme. Los resultados obtenidos se presentan a continuación: 

J .1.1. Peso específico 
La densidad relativa del medio de soporte es una propiedad intensiva aplicada en el diseño de los procesos de 
tratamiento biológico. El peso especifico que se obtuvo fue de 2.52 kg/L con tezontle de tamaño de diámetro 
promedio de 2.0 cm, que de acuerdo a los valores referidos por Juárez y Rico ( 1999), se encuentra dentro del rango 
de 2.2 - 2.9 kg/L reportados para materiales volcánicos y en general para la mayoría de partículas minerales. 

1.1.2. Porosidad 
La porosidad afecta directamente el tiempo de retención y la cantidad de biomasa retenida en el reactor. La perdida 
de carga a través del filtro disminuye con una mayor porosidad del medio. Una gran porosidad reduce la cantidad de 
material empleado en la construcción del filtro, resultando menores costos (Cochet er al., 1990). En este trabajo se 
determinó la porosidad del reactor empacado y la porosidad del tezontle. La porosidad del reactor empacado con 
piedras de 2 cm de diámetro fue de 80.4 % y la porosidad del tezontle fue de 78.5 %. 

1.1.3. Área superficial 
El área superficial especifica determina la cantidad de película biológica y es una de las características directas más 
importantes en el funcionamiento del filtro. Sí se tiene gran área superficial se tiene Ja ventaja de que las partículas 
en suspensión colisionen con mayor frecuencia con el lecho logrando una mayor eficiencia en la remoción de 
compuestos. En este trabajo el área superficial del tezontle se consideró como la superficie expuesta y se calculó 
mediante el método de adsorción del azul de metileno (AM), determinando previamente la cantidad del adsorbente 
(tezontle) y el rango de concentración del adsorbato (azul de metileno) mediante Ja isoterma de adsorción de 
Langmuir (Pinzón, 1997), que es usada para describir la adsorción en monocapas. La forma matemática de la 
isotem1a es la siguiente: 

Donde 
C04 = Concentración final de la solución o concentración de equilibrio (g AM/I) 
C, =Cantidad de soluto adsorbido por g de adsorbente (g AM/g piedra) 
K = Constante relacionada con el calor de adsorción 
X,,,= (mg de azul de metileno para formar una mono capa sobre g de tezontle) 

El valor de Xm, según la isoterma de Langmuir corresponde al inverso de la pendiente de la función lineal al graficar 
C.41C, vs C 04 como se muestra en la figura A3-1. El valor determinado experimentalmente para X.,. fue de.8.022 E-5 
mg AM/g tezontle. La superficie específica de un adsorbente se calcula por medio de la siguiente relación: 

Donde: 
s. : 
Xm: 

No: 
a: 

S.= XmNo a (Ec. 1) 

Superficie especifica, m2/g 
Cantidad de adsorbato necesaria para formar una monocapa por gramo de 
adsorbente, mg/g 
Número de Avogadro, moléculas/g mol 
Superficie cubierta por una molécula de azul de metileno, A2 
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Figura A3- l. Isoterma de adsorción de Langmuir para el azul de metileno 

Los siguientes valores fueron usados para determinar la superficie especifica del tezontle: 

Tabla A3-1. Parámetros para el cálculo de la superficie específica (S0 ) del tezontle. 

Parámetro Resultados Referencia 

X 111 (mg AM/g tezontle) 0.00008022 Isoterma. ~e Langmuir 
(este trabajo). 

\-:·.-,,--
No. de Avogadro 6.02 E+23 moléculas/gmol 

a (Superficie cubierta por una 130 A2 Kahr y Madsen (1995) 
molécula de AM) 

Peso molecular AM 319.9 gimo! Merck, ( 1996) 

Anexo 3 

Sustituyendo los valores de la tabla A3-1 en la ecuacton 1 se obtiene una superficie específica de 0.196 m2/g 
tezontle. La densidad de área superficial es la relación entre el área superficial expuesta del tezontle y el volumen 
que ocupa. Considerando el peso promedio de una piedra de 8.95 g, se tiene que el área de la piedra es: A= 1.75 m2, 
y el volumen (considerando un peso especifico de 2.52 kg/L ) es V = 3.55 E-06 m3

• La densidad de área 
superficial (A/V) del tezontle utilizado como material de empaque fue de 494.14 m2/m3

• 

Los valores típicos del área superficial de otros tipos de soporte están en el orden de 100 m2/m3
, como la escoria de 

alto horno (Chernicharo, 1997), material cerámico expandido y PVC (Hobson y Wheatley, 1992). La mayor área 
superficial del tezontle se debe a la gran porosidad que presenta, lo que lo hace un material adecuado como soporte 
para la colonización de microorganismos y para la formación de la biopelícula (Characklis y Marshall, 1990). 

1.2. Pérdidas abióticas del PNF 
Se detemlinaron las pérdidas abióticas del PNF debidas a efectos de volatilización en el reactor sin empacar y 
empacado, sorción en el reactor, en el empaque del biofiltro y en las membranas de nitrocelulosa empleadas para la 
filtración de muestras y a las posibles reacciones químicas del medio nutriente con el compuesto. Los resultados 
mostraron que no se observaron pérdidas abióticas debidas a volatilidad y sorción del PNF en el sistema, por lo que 
la remoción del PNF fue atribuida solo a la biodegradación. 

1.3. Pruebas de biodegradabilidad anaerobia/aerobia del PNF en matraces 
Los resultados de la prueba de biodegradabilidad mostraron que de los inóculos probados, el mejor fue el que se 
preparó con una mezcla 70/30 de lodos de la planta de aguas residuales municipales "Cerro de la Estrella" y de la 
planta de aguas residuales industriales "ECCACIV", ya que presentó mejor biotransfonnación del PNF a PAF en la 
fase de reducción y posteriom1ente en la fase de oxidación, la degradación del PAF. El potencial redox se mantuvo 
entre -280 mY y +50 mY durante las fases de reducción y oxidación respectivamente, prevaleciendo condiciones 
anaerobias y aerobias en el reactor. La caracterización de lodos activados en las pruebas de biodegradabilidad 
anaerobia/aerobia del PNF se muestra en la tabla A3-2 
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Tabla A3-2. Caracterización de lodos activados en las pruebas de 
biodegradabilidad anaerobia/aerobia del PNF 

Parámetro Planta ECCACIV Planta Cerro de la Estrella 

Sólidos suspendidos totales (mg/L) 23 867 7 256 

Sólidos suspendidos volátiles (mg/L) 18 667 6 570 

pl-1 (unidades) 7.16 7.19 

Índice volumétrico (mUg) 38.6 118.5 

Anexo 3 

Durante la fase aerobia el oxígeno disuelto se mantuvo entre 4 y 6 mg/L. Se realizaron 5 ciclos de operación con 
duración de 72 h de fase anaerobia y 24 h de fase aerobia. La eficiencia de remoción del PNF con el inóculo de 
mezcla de lodos fue de 98 % mientras que cada lodo individualmente removió alrededor de 60 %. Con relación a la 
producción de PAF el reactor con mezcla de lodos alcanzó eficiencias de biotransformación de 45 %. Estos 
resultados evidenciaron la posibilidad de efectuar la mineralización del PNF integrando condiciones anaerobias y 
aerobias en un solo reactor. En la siguiente etapa de experimentación se hizo el escalamiento del reactor a nivel 
piloto de laboratorio. 

Tabla A3-3. Remoción y biotransformación en las pruebas de biodegradabilidad anaerobia/aerobia 

Tipo de lnóculo Remoción PNF, (º/..) Biotrnnsformaclón PAF,(%) Mineralización PAF,(%) 

Industrial 50 1.38 25 

Planta Municipal 69 7 86 

Mezcla 98 45 98 

1.4. Prueba tic biodcgradabilitlad aerobia del PAF con biomasa suspendida 
El objetivo de la prueba fue evaluar el desempeño de un cultivo mixto aerobio utilizando como sustrato PAF y 
comparándolo con el desempeño del biofiltro SBR anaerobio/aerobio. Se utilizó un reactor de 2 L. Los 
microorganismos utilizados como inóculo fueron de un sistema de lodos activados provenientes de una planta de 
tratamiento municipal. El PAF fue usado en concentración de 25 mg/L y ácido ascórbico en concentración de 60 
mg/L como agente reductor (antioxidante) para evitar la oxidación del PAF. Se utilizó medio mineral con la 
composición indicada en la tabla 3.1. En la tabla A3-4 se muestran los parámetros de arranque del reactor. 

T bl a 3 4 p a A - ara metros d e arranque d 1 e reactor aero bº to 

Par:hnetro Valor 

Concentración de biomasa en el reactor 2 580 mg/L 

Volumen total del reactor 2L 

Volumen útil del reactor 1 L 

Volumen de intercambio 70-75 % 

Concentración de la solución de PAF en el reactor 25 mg/L 

Tiempo de reacción Variable 

Flujo de aireación 5 mL/L 

El PAF se preparó adicionando 60 mg/L de ácido ascórbico al medio mineral antes de agregar el PAF, con el fin 
de evitar su auto-oxidación. Se preparó un control abiótico con medio estéril en las mismas condiciones que la 
prueba y el monitoreo del PAF, tanto del control como del reactor fue por HPLC. El reactor se aclimató a una 
concentración de 25 mg/L durante 5 ciclos de 24 h de reacción. 
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El control abiótico se oxidó a un compuesto café oscuro que se precipitó en el matraz correspondiente al 10 - 15 % 
de la concentración inicial del PAF, siendo ésta la fracción que se auto-oxidó a polímeros húmicos coloreados, 
cuando el PAF fue expuesto al aire en este experimento. El precipitado se analizó y las muestras tuvieron el mismo 
comportamiento que el precipitado formado en el biofiltro (4.3.6.1). 

En el reactor las concentraciones de 25 y 50 mg/L de PAF fueron degradadas después de 24 h y el principal 
mecanismo de degradación fue la biodegradación. Se hizo un balance de nitrógeno en el efluente y se comprobó la 
mineralización del compuesto con la formación de compuestos nitrogenados en forma de N-NH'•· N-N0"3 y N-N02 
(Tabla A3-5). También se hizo un análisis espectral del influente y efluente del reactor observándose la desaparición 
del PAF sin formación de otros compuestos. En la concentración de 75 mg/L, la remoción fue de 71 % quedando un 
residual de 22 mg/L en el reactor. En la concentración de 125 mg/L se tuvo el mismo comportamiento que en el 
biofiltro, esto es inhibición de la biomasa, que disminuyó su actividad quedando una concentración residual de 65 
mg/L, que al no haber suficiente población facultativa aerobia y aerobia pal'a que lo degradaran, se oxidó con el 
oxigeno y se presentó el fenómeno de acoplamiento oxidativo (polimerización), con fommción de compuestos 
coloridos y precipitados, que son referidos frecuentemente como compuestos húmicos no tóxicos pero no 
biodegradables, como fue observado por Field et al., ( 1995) y Coughlin ( 1997). En la figura A3-l se muestra el 
funcionamiento del reactor en la prueba de degradación aerobia del PAF. 
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Figura A3-1. Evolución del PAF en el reactor aerobio. (•)PAF, influente; 
(•)PAF, efluente 24 h (~)PAF, prueba abiótica). 

El balance de nitrógeno para la concentración de 50 mg/L de PAF mostró la oxidación del grupo NH 2 mediante 
desaminación oxidativa con liberación de N-NH3 y posterior oxidación de éste a N-N02 y N-N03• La diferencia que 
existió entre el balance del influente y el efluente fue el nitrógeno utilizado por las células para su crecimiento; esta 
fracción correspondió al 11 %. 

Tabla A3-5 Balance de nitrógeno durante la prueba de oxidación aerobia del PAF, ciclo 9. 
(Resultados promedio de 5 mediciones) 

Especie de nitrógeno 

N- p-aminofenol (N-P AF) 

N-nutrientes 

N-nitratos 

N-nitritos 

N-amoniacal 

N-agua de la llave 

Total 

Influente 
(mg/I) 

6.4 

1~95 

o 
o 
o 

1.2 

9.55 

Efluente 
(mg/I) 

o 

o 
8.46 
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Anexo 3 

2. Pruebas de biodegradabilidad del AD79 

2.1. Determinación de la sorción del colorante en las piedras 
Se detemtinó la sorción del colorante en las piedras, preparando 6 matraces Erlenmeyer con diferentes condiciones 
como se muestra en la tabla A3-6. Se agregaron 280 mL de medio ntineral y colorante AD-79 en concentración de 1 O 
mg/L y ác. acético 1 :5 como ca-sustrato. Se colocaron los matraces en el agitador a 155 r.p·ITI· y cada 24 h se ntidió 
la concentración del colorante. Se calcularon las constantes de Ja ecuación de Freundlich para estimar los ciclos 
necesarios para saturar el empaque del reactor. - - ---~---------~-------- -- - -

T bl a a A3-6. e d' · b d on 1c1ones para as orue as .• d 1 e sorc1on e 'd co orante en as pte ras. 

Matraz Condición 

1 Agua destilada y 50 g de piedras 

2 Medio mineral y piedras sin ca-sustrato 

3 Medio ntineral con ca-sustrato 

4 Medio ntineral y 25 g de piedras con ca-sustrato 

5 Medio ntineral y 50 g de piedras con ca-sustrato 

6 Medio ntineral y 75 g de piedras con ca-sustrato 

2.2. Determinación de la influencia del medio mineral en la sorción del colorante 
Se determinó la influencia de la composición del medio ntineral y sí el colorante se sorbía en éste, realizando 
diferentes prnebas (tabla A3-7), principalmente las soluciones que contienen oligoelementos y clornro ferríco ya que 
podrían tener reacciones redox con el colorante. Los matraces se protegieron de la luz cubriéndolos con papel 
aluminio. 

Tabla A3-7. C d' . on 1c1ones d e reacc1on para d etennmar 1 . . d 1 a mfluencta e me · · del colorante. 10 mmera en a sorcton 

Matraz Condición 

1 Agua destilada 

2 Nutrientes completo 

3 Sin FeC13.6H20. 

4 Sin oligoelementos 

5 Sin FeC13.6H20 ni oligoelementos 
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