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RESUMEN

En los ultimos afios incremento la preocupacion debido a la gran cantidad de aguas
residuales que contienen elevadas concentraciones de nitrogeno (N) y que son vertidas
indiscriminadamente a los cuerpos de agua sin ningun tipo de tratamiento, provocando
graves problemas en la salud humana y en el medio ambiente.

La remocion biolégica de nutrientes (RBN) es considerada la técnica mas
econdémica y sustentable para satisfacer los requerimientos de descarga rigurosos. Si bien
existen diferentes esquemas de procesos para la eliminacion biologica de nitrégeno, estos
presentan ciertas desventajas operativas y econdémicas: requerimiento de tanques aerdbico
y anoxico separados, elevados costos implicados en la recirculacion desde la zona
aerObica a la anoxica, la produccion de oOxidos de nitrogeno como producto final del
proceso de desnitrificacion en lugar de N, debido a condiciones microaerofilicas generadas
por la recirculacion, la limitacion de fuente de carbono en el tanque anodxico, costos
adicionales que estan asociados a la adicién de carbono ex6geno como metanol o acetato.

No obstante, para resolver estas limitaciones e inconvenientes se ha desarrollado
una nueva tecnologia basada en el crecimiento de biomasa compacta y densa en forma de
granulos (agregados compactos) formados en un reactor discontinuo secuencial (SBR) con
una etapa de disponibilidad de fuente de carbono y energia (FCE) y una de inanicion,
conocido como proceso “feast/famine”, que ofrece opciones de tratamiento de aguas
residuales mucho mas eficientes.

Este tipo de reactores presenta ciertas ventajas: elevada flexibilidad para el
tratamiento de diferentes efluentes, precision y versatilidad en el funcionamiento, una
operacion mucho mas sencilla, facilidad para la recoleccién de datos en linea mediante la
utilizacion de sensores, menores costos de capital en aspectos constructivos, la utilizacion
de un Unico tanque tanto para ambientes aerdbicos y anaerdbicos, requerimiento de menor
aporte de energia, una adecuada interaccion de oxigeno entre microorganismos y
sustratos evitando la necesidad de controlar el oxigeno disuelto (OD), estratificacién de los
granulos en capas con diferentes condiciones redox que brinda una gran potencialidad
microbiana debido a la coexistencia de diferentes grupos metabodlicos permitiendo una
mayor eficiencia de eliminacion de diferentes contaminantes e incrementando la capacidad
y tolerancia frente al impacto de cargas toxicas. Esto ha generado o ha despertado un gran
interés en la utilizacion de reactores con modo de operacion de SBR para el tratamiento de

aguas residuales tanto municipales como industriales. En el presente trabajo de tesis se



propuso desarrollar un proceso de tratamiento de efluentes de facil operacién, eficiente y
confiable para la remocion conjunta de carbono organico y nitrégeno, mediante el uso de
un SBR con biomasa granular operado con una Unica etapa de reaccion aerobica.

Se ha trabajado con tres tipos de efluentes con diferentes niveles de
biodegradabilidad y toxicidad lo que nos permitié estudiar en cada uno de ellos diferentes
aspectos. En primer lugar un efluente de facil biodegradacion, a base de acetato de sodio y
amonio, mediante el cual se ha obtenido una remocion eficiente de nitrdgeno y carbono, se
ha cuantificado mediante balances de masa la contribucién del proceso de nitrificacion-
desnitrificacion simultanea (NDS) en la remocién de nitrégeno inorganico y se ha estudiado
la técnica de titulacion como herramienta potencial de monitoreo de los principales
procesos que ocurren en el reactor, consumo de carbono organico y NDS, brindando
prometedores resultados. Asimismo, se ha logrado caracterizar la comunidad microbiana
presente en el SBR, mediante secuenciacion de ultima generacién (NGS) y estudios
bioinforméticos, pudiendo detectar los géneros bacterianos principales y potenciales
responsables de los procesos bioldgicos estudiados.

En segundo lugar, se ha estudiado un efluente mas complejo, basado en suero de
queso suplementado con amonio, conteniendo carbono organico y nitrogeno en forma
soluble y particulada. En este estudio se logré evaluar el efecto de los micronutrientes
sobre la capacidad de nitrificacion del sistema y obtener la relacion DQO/N o6ptima para
lograr una eficiente remocion de N y carbono organico. Asimismo, también se han
determinado mediante técnicas de NGS y estudios bioinforméticos los principales géneros
responsables de los procesos de remocion.

Por ultimo, se ha estudiado un efluente toxico conteniendo basicamente fenol y
amonio, en el cual se logré determinar la carga organica optima de fenol que permitio
lograr una remocioén eficiente de nitrégeno y fenol evitando la inhibicion por parte de este
toxico del proceso de nitrificacion. En los tres sistemas se ha estudiado la formacion de
reservas intracelulares de glucdégeno a partir de acetato, suero de queso y fenol, y su uso
como fuente de carbono para el proceso de desnitrificacion.

A partir de esta investigacion se ha demostrado que este tipo de bioreactores
permite trabajar con sistemas microbianos granulares de elevada diversidad metabdlica, lo
cual implico la ocurrencia de diferentes procesos bioldégicos logrando una remocion
eficiente de carbono organico y nitrégeno, y que ademas presento la capacidad de tolerar y

degradar completamente un compuesto de elevada toxicidad como es el fenol.
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Capitulo 1

CAPITULO 1. INTRODUCCION
1.1 AGUAS RESIDUALES

La contaminacién del agua se relaciona con la presencia de componentes 0
factores quimicos, fisicos o biolégicos que producen una condiciébn de deterioro de un
cuerpo de agua dado con respecto a algun uso beneficioso. El nivel de contaminacion
necesario para deteriorar un cuerpo de agua depende en gran medida del tipo de cuerpo
de agua, su ubicacion y los tipos de usos beneficiosos que soporta. Un agua considerada
no apta para el consumo humano puede ser adecuada para otros usos, como habitat, riego
0 recreacion. Aunque ciertos eventos naturales pueden causar contaminacion del agua, las
fuentes antropogénicas de contaminacion, es decir, la contaminacion que surge de las
actividades humanas, es una de las formas que mas estudio estd requiriendo en los

altimos afios (Schweitzer y Noblet, 2018).

El objetivo de la Quimica Verde es mantener un ambiente saludable para sostener la
poblacién humana y las economias saludables que se basan en la extraccion y utilizacion
de los recursos naturales. La sostenibilidad del agua es tanto un problema de cantidad de
agua como un problema de calidad del agua y depende del sostén de la infraestructura
(tuberias y plantas de tratamiento), productos quimicos utilizados en el tratamiento del
agua y recursos energéticos y tecnologias asociadas (Schweitzer y Noblet, 2018).

El agua contaminada causada por la actividad humana proveniente de diferentes
industrias, denominada aguas residuales, puede ser tratada a cualquier nivel de calidad
deseado; cuya calidad estad dictada por su uso previsto. Sin embargo, a medida que
aumenta su pureza, también lo hace el costo para alcanzar esa pureza (Englande y col,
2015).

Las aguas residuales industriales presentan una gran cantidad de contaminantes
que tienen una accién muy compleja sobre el medio ambiente, afectando el desarrollo
natural de los ecosistemas por el cambio de condiciones. El agua al estar contaminada
presenta alteraciones fisicas (temperatura, color, densidad, suspensiones, radiactividad,
etc.), quimicas (composicion, sustancias disueltas, etc.), o bioldgicas de tal forma que no
puede cumplir su funcion ecoldgica (Forero y col, 2005).

Entre las principales causas de la contaminacién de las aguas se encuentran
(Senecah, 2004).

19



Capitulo 1

. Los vertidos de aguas residuales urbanas: La composicion de estos
vertidos es variada, en parte debido a la diversidad de fuentes contaminantes en espacios
tan reducidos, pero en general contienen gran cantidad de microorganismos, materia
organica, abundantes nutrientes, fosfatos y nitratos, detergentes y materias en suspension.
Estas aguas residuales pueden a su vez dividirse, dadas sus fuentes y composicion en:
aguas domiciliarias (productos de limpieza, jabones, materias grasas, restos de la cocina,
arenas, etc.), aguas negras (aguas cloacales que incluye heces y orina presentando en su
composicién microorganismos patdégenos procedentes de desechos organicos), aguas de
la limpieza de las vias publicas y lluvia urbana. Los grandes edificios facilitan la ascension
de aire que puede originar condensaciones Yy precipitaciones, muchas veces con
contaminantes atmosféricos (Senecah, 2004).

. Vertidos de explotaciones ganaderas: Aportan estiércol y orina con
contaminantes como microorganismos patogenos, solidos en suspension, materia
organica, nitrégeno y fésforo. Contribuyen principalmente al aumento de DBO (demanda
bioldgica de oxigeno) en los cuerpos de agua a los que se descargan.

. Vertidos de aguas residuales agricolas: Incluyen fertilizantes inorgénicos,
estiércol y orina, otros abonos, plaguicidas diversos, herbicidas, sales del agua de riego,
etc. Debido a la persistencia y afinidad que tienen una gran cantidad de contaminantes por
los suelos, ésta es una de las fuentes de compuestos peligrosos mas importantes.

o Vertidos industriales: Son la mayor fuente de contaminantes de todo tipo;
las industrias utilizan agua para varios fines tales como: procesado, refrigeracion,
transporte, disolvente, etc., contaminandola de infinidad de formas y causando algunos de
los tipos de contaminacion mas peligrosa (Senecah, 2004).

Las aguas residuales industriales pueden contener una variedad de contaminantes
aromaticos como benzoato, ftalato, fenol y sus derivados, y varios compuestos
halogenados. Estos compuestos (los halogenados) pueden haberse formado de manera
desconocida en el medio ambiente en grandes cantidades debido a su uso generalizado
como los son: los herbicidas, insecticidas, fungicidas, solventes, plastificantes, agentes de
limpieza, propulsores, aditivos de gasolina y desengrasantes (Bhatt y col, 2007). Algunos
de estos compuestos pueden ser degradados por microorganismos aclimatados en los
sistemas de tratamiento de aguas residuales. Sin embargo, otros pueden permanecer sin
alteracion y, por lo tanto, requieren la aplicacion de sistemas que favorezcan el desarrollo

de nuevos consorcios de organismos para ser efectivos.
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Asimismo, existe una gran variedad de organismos, sustancias y formas de
energia (como por ejemplo la energia nuclear) que pueden alterar la composicién y calidad
del agua, aumentando niveles de toxicidad o concentracion de sustancias indeseables y
que pueden llegar a interferir en la dindmica agua-biota. Cuando se sobrepasa la
capacidad de autodepuracién de los cuerpos de agua, ésta deja de cumplir sus funciones
bioldgicas, pasando de ser el compuesto esencial para la vida a un compuesto téxico

cuyas caracteristicas son muy nocivas al medio ambiente (Krishnani y Ayyappan, 2006).

1.1.1 Caracteristicas y composicion del agua residual: Caracteristicas fisicas y quimicas
1.1.1.1 Caracteristicas fisicas
Las caracteristicas fisicas mas importantes del agua residual son:

. Contenido de soélidos disueltos totales (SDT) vy solidos suspendidos

totales (SST): Comprenden todo el material organico como inorganico que no se evapora

a una temperatura entre 103° y 105°C. Estos solidos se pueden clasificar a su vez en
filtrables (disueltos) y no filtrables (solidos en suspensidn) (Metcalf, 1995).

El componente sdlido del efluente se compone de dos fracciones: solidos
suspendidos (denominados soélidos suspendidos totales, SST) y sdlidos disueltos
(denominados sodlidos disueltos totales, SDT). Estas fracciones son basicas para
establecer la necesidad del disefio del tratamiento que se va a llevar a cabo.

Los valores de SST permitidos para aguas residuales tratadas deben ser
generalmente menores de 30 mg L™ (NSF International, 2017), como resultado de los
requisitos reglamentarios para cumplir con los estandares y la certificacion de la industria
(Amador y Loomis, 2018). Sin embargo, otras instituciones han informado rangos de
valores de SST para sistemas sépticos convencionales de 50 a 100 mg L™ (EPA, 2002)

La fraccion SST incluye particulas inorganicas (tierra, arena) y particulas organicas
(microparticulas de plastico, fibras sintéticas y naturales, y particulas de heces y alimentos
sin descomponer). Las particulas que pueden permanecer suspendidas en las aguas
residuales pueden estar inicialmente presentes en el agua de origen, tal vez generadas por
la descomposicion fisica de particulas mas grandes, o pueden formarse a partir de la
coagulacion de materiales disueltos o de particulas muy pequefias. La fraccion SDT esta
compuesta de iones inorganicos y organicos, que contribuyen a la conductividad eléctrica,

asi como a compuestos organicos neutros, no volatiles. Los valores de SST y SDT en el
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efluente varian segun la cantidad y los tipos de particulas presentes en las aguas
residuales sin tratar, el nivel de perturbacion del lodo y espuma en el tanque o reactor y el
establecimiento de condiciones que eviten la coagulacién de particulas (Amador y Loomis,
2018).

. Olores: Son el producto de la liberacion de los gases tanto presentes
originalmente como productos del proceso de descomposicion de la materia organica. El
agua residual séptica produce este olor debido a la degradacién de sulfatos a sulfitos y
sulfuros por la accién de microorganismos anaerdbicos. La caracterizaciéon y medida de
olores se realiza en funcion a la intensidad (fuerza en la percepcion del olor), el caracter
(asociacion mental al percibir el olor por un sujeto), la sensacion de desagrado y la
detectabilidad (namero de diluciones en aire requerido para reducir un olor a su umbral
minimo detectable) (Metcalf, 1995).

. Temperatura: Parametro que incide en el desarrollo de la vida acuatica, las

reacciones quimicas y velocidades de reaccién. Desaparecen especies poco tolerantes a
las altas temperaturas, o todas, dependiendo de la magnitud de la misma. Ademas la
solubilidad del oxigeno disminuye con el incremento de la temperatura del agua (Metcalf,
1995), porque éste al igual que otros gases tiende a vaporizarse, lo que pone en riesgo la
supervivencia de especies superiores. La temperatura del efluente es una funcién de: (i) la
temperatura y volumen de los afluentes que ingresan al reactor, (ii) el tipo y la profundidad
de instalacion del tanque, (iii) el nivel de la actividad microbiana en el reactor, (iv) el
volumen de agua en el reactor y (v) la temperatura exterior (Amador y Loomis, 2018). El
gran volumen de agua en el reactor y la capacidad calorifica del agua ayudan a amortiguar
los cambios de temperatura.

. Conductividad eléctrica: La conductividad eléctrica (CE) hace referencia a

la suma de cationes y aniones presentes en el agua. La presencia de iones en el agua lo
convierte en un buen conductor eléctrico, siendo que el agua pura presenta solo iones
hidronio (H30") e hidroxido (OH) y por ende presenta una muy baja capacidad para
conducir electricidad. La mayor parte de los iones que contribuyen a la CE son inorganicos,
con una pequefia contribucion de iones organicos. Los compuestos neutros (que no estan
cargados) no contribuyen a la CE. Generalmente los iones responsables de la CE de las
aguas residuales forman parte de los SDT descriptos anteriormente. Bajos valores de CE
pueden indicar la mezcla de aguas residuales con fuentes de agua limpia como resultado

de la infiltracion de lluvia y aguas pluviales. Grandes cambios en la CE del efluente se

22



Capitulo 1

traducen en cambios en la presion osmoética ejercida por el efluente, lo que puede afectar
la actividad y la supervivencia de los microorganismos responsables de la transformacién y
eliminacién de contaminantes (Amador y Loomis, 2018).

o Color: En general el color gris, gris oscuro o negro del agua residual es
debido a la formacion de sulfuros metalicos por reaccion del sulfuro liberado en
condiciones anaerobias con metales presentes en el agua residual descargada (Metcalf,
1995).

° Oxigeno disuelto (OD): OD indica una medida de la cantidad de O disuelto

en el agua. Las unidades de OD corresponden a la masa de O, por volumen de agua,
generalmente expresada como mg O, L o ppm. El nivel de OD también se puede
expresar como el % (porcentaje) de saturacion. Para obtener una medicion precisa de OD
en el efluente debe determinarse in situ. La concentracion de OD en el efluente varia
segun el tipo de tratamiento (Amador y Loomis, 2018). Cabe destacar que sistemas que
airean activamente las aguas residuales, permiten un aumento en el nivel de OD
promoviendo la descomposicion microbiana y procesos como la nitrificacion. Los
microorganismos aerobicos en el tanque agotan el O, a medida que descomponen los
compuestos organicos en las aguas residuales (Amador y Loomis, 2018). El oxigeno es
una de las variables que debe considerarse ya que controla muchos de los procesos en los

tratamientos de efluentes.

1.1.1.2 Caracteristicas quimicas

. pH: El pH del efluente es una funcion de: (i) el pH del agua que ingresa al
reactor (aguas grises y negras), (ii) los procesos que producen H*, como la oxidacion
microbiana de los compuestos C, N y S y (iii) procesos que consumen o neutralizan H”,
como la reaccién con compuestos alcalinos. El efluente de los sistemas de tratamiento
aerdbicos presenta un pH acido porgue la aireacion de las aguas residuales, utilizadas
para mejorar la descomposicion microbiana del C organico y/o la oxidacion de amoniaco,
conduce a la produccion de H* por parte de la accién de los microorganismos, reduciendo
de esta forma el pH del efluente. La medida en que se reduce el pH depende de la
cantidad de H" producida por estos procesos y de la capacidad neutralizadora de la fuente
de agua, también conocida como alcalinidad. El pH del efluente puede variar con el tiempo,

si no se le aplica un tratamiento (Amador y Loomis, 2018).
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. Alcalinidad: La alcalinidad se refiere a la capacidad de una solucién acuosa
para amortiguar o0 neutralizar la acidez. La capacidad de amortiguacion de las aguas
residuales domésticas resulta principalmente de la capacidad de los iones de carbonato
(HCO5 y COs?) para reaccionar con H*, aunque OH’, aniones orgénicos y HS™ también
pueden contribuir a la alcalinidad. La alcalinidad se expresa en mg CaCOs L™ (ppm). El
agua subterranea o superficial en contacto con minerales que contienen carbonato de
calcio o magnesio da como resultado la disolucién de estos minerales y un aumento en la
concentracion de carbonato e iones hidroxilo; el efluente de los sistemas de tratamiento
aerdbicos presenta una alcalinidad mas baja debido a que los microorganismos oxidan el
amoniaco para producir nitrato generando acidez (Amador y Loomis, 2018).

o Demanda de oxigeno: La demanda de oxigeno de las aguas residuales se

refiere a la cantidad de oxigeno consumido a medida que los compuestos presentes en el
agua se oxidan quimica o bioquimicamente. Las mediciones de la demanda de oxigeno
son una indicacion de la calidad del agua y el impacto potencial de las aguas residuales en
las aguas receptoras. La descarga de aguas residuales con alta demanda de oxigeno son
problematicas ya que conducen al agotamiento del oxigeno en el agua subterranea y
superficial, 1o que resulta en hipoxia 0 anoxia. Los bajos niveles de O, afectan a los
organismos aerbbicos desde las bacterias hasta los peces y también pueden conducir a la
liberacién de metales téxicos y P desde suelos y sedimentos. Hay dos formas de expresar
la demanda de oxigeno: demanda quimica de oxigeno (DQO) y demanda bioquimica de
oxigeno (DBO) (Amador y Loomis, 2018).

v' Demanda guimica de oxigeno (DQO): La DQO del agua residual es una

medida del O, requerido para oxidar quimicamente aquellos compuestos que resisten la
oxidacion bioquimica, asi como aquellos que pueden oxidarse bioquimicamente. El agente
oxidante mas comun es el dicromato de potasio en un medio acido y a altas temperaturas
(Metcalf, 1995).

v Demanda biolégica de oxigeno (DBO): La DBO de las aguas residuales es

una medida del O, requerida para oxidar bioquimicamente compuestos organicos
oxidables y amoniaco por medio de los microorganismos. Debido a que los procesos
bioquimicos requieren mas tiempo que las reacciones quimicas involucradas en la
determinacion de DQO, se ha propuesto un tiempo de 5 dias para medir la DBO (DBOs) La
DBOs se refiere a la cantidad de O, consumida por una muestra de aguas residuales en el

transcurso de una incubacion de 5 dias, mientras que la DBO final representa la cantidad
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de O, consumida después de que las reacciones bioquimicas se hayan completado.
Asimismo, la DBO carbonacea (DBOc) se refiere a la cantidad de O, consumida en una
muestra de aguas residuales cuando se suprime la oxidacion microbiana de NH,".

En todos los casos, la demanda de oxigeno se expresa en masa de O, consumida
por volumen de solucién (mg O,.L™", ppm) e incluye tanto la materia disuelta como la
particulada (Amador y Loomis, 2018).

La diferencia entre DBO y DQO es que la ultima determina adicionalmente
sustancias organicas no biodegradables.

. Materia organica refractaria: Esta materia suele resistir a los métodos
tradicionales de tratamiento como por ejemplo los fenoles.

o Metales pesados: Es necesario eliminarlos si se requiere reutilizar el agua
residual (Metcalf, 1995), ya que pequefias cantidades pueden provocar graves alteraciones

en los seres vivos.

1.1.1.3 Contaminantes bioldgicos

o Patdgenos: Los patégenos humanos encontrados en los efluentes incluyen
virus, bacterias, protozoos, hongos y helmintos (nematodos, cestodos y trematodos). La
exposicion a los efluentes que contienen estos organismos, por contacto directo, inhalacion
y/o ingestidon, puede causar una variedad de enfermedades en los seres humanos, como
gastroenteritis, meningitis y conjuntivitis (virus), disenteria y coélera (bacterias), giardiasis
(protozoos) y ascariasis (helmintos). Los organismos patdégenos en el efluente varian en
tamano desde 0.01 ym para virus hasta 1000 ym para huevos de helmintos (Amador y
Loomis, 2018).

1.1.1.4 Nutrientes

. Nitrogeno: El nitrogeno (N) en el efluente puede incluir especies inorganicas
(NH,4*, NO3', NO,) y organicas (proteinas, aminoacidos, acidos nucleicos, urea). La suma
de especies de N organicas e inorganicas se conoce como nitrégeno total (NT). La
concentracion de N total en el efluente es uno de los parametros a menudo regulados por
entidades estatales (incluyendo regionales o locales a nivel municipio) debido a que los
niveles elevados en las aguas subterraneas y superficiales pueden afectar la salud publica

y los ecosistemas. La concentracion de especies de nitrégeno se informa como mg N L™ o
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como mg de compuestos que contienen N L. Esta es una distincién importante, ya que
este dltimo puede incluir elementos distintos de N, como C, H, O, P y S, mientras que el
primero representa N exclusivamente (Amador y Loomis, 2018).

. Fosforo: El fosforo en las aguas residuales estd presente tanto en formas
orgénicas (por ejemplo, fosfolipidos, &cidos nucleicos, acido fitico) como inorgénicas (PO4>
). El fésforo total (PT) es la suma de las especies P organicas e inorganicas presentes en
el efluente. La concentracién se informa generalmente como mg P.L* (ppm) o mg de
compuestos que contienen P L™:. Como es el caso de N, esta es una distincién importante,
ya que este Ultimo puede incluir elementos distintos de P, como C, H, O, N y S, mientras

que el primero representa P exclusivamente (Amador y Loomis, 2018).

1.2 NITROGENO
1.2.1 Ciclo del nitrégeno

El nitrdgeno es un componente estructural integral de las proteinas y los acidos
nucleicos que se encuentran en todas las células vivas. Aunque es un componente
esencial para la vida de los organismos, éstos solo pueden utilizar este elemento en sus
formas reactivas. El nitrdgeno molecular (N2) es el elemento mas abundante en la
atmosfera y representa el 78% de todos los gases atmosféricos. Desafortunadamente, el
N> no esta disponible para la mayoria de los organismos porgue contiene un triple enlace
entre los dos atomos de nitrdgeno, que muy pocos organismos pueden romper. Por lo
tanto, esta abundante forma no reactiva de nitrdgeno necesita convertirse en formas de
nitrdgeno utilizables o "reactivas”, es decir como nitrdgeno amoniacal (NHs-N) o nitrato
(NO3) para permitir el desarrollo de la mayoria de las formas de vida u organismos
(Holmes y col, 2018).

Hay un namero limitado de procesos biologicos y no biologicos en que el N, puede
convertirse en nitrégeno reactivo y es fijado por las bacterias en formas de iones y nitrato.
La fijacién de nitrégeno es el proceso mediante el cual se lleva a cabo la reduccién de
nitrogeno molecular a amonio (Newton y Fisher, 2002). La mayor parte del nitrégeno fijo
esta formado biolégicamente por un grupo limitado de procariotas (de los dominios Bacteria
y Archaea) llamados diazétrofos que utilizan una via enzimatica Unica (metabolismo
quimio-6rgano-heterétrofo) para convertir N, en NHj3 (la reaccion esta catalizada por un

complejo enzimatico denominado nitrogenasa o di nitrogenasa). Algunos de estos
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procariotas forman asociaciones simbiodticas con plantas y animales, mientras que otros
viven libres en ambientes terrestres y acuaticos (Petersen y col, 2016). Las fuentes no
biologicas de fijacion de nitrogeno incluyen combustion, fijacion industrial y quema de
biomasa (Holmes y col, 2018).

Muchos de los flujos de nitrégeno en la capa terrestre son llevados a cabo por
diferentes procesos biolégicos, los cuales transforman los compuestos nitrogenados para
obtener nutrientes o energia (Figura 1.1). Una vez que el nitrdgeno no reactivo (N2) se
convierte en una forma reactiva, las raices de las plantas pueden absorberlo e incorporarlo
a proteinas y acidos nucleicos. La mayoria de las plantas no pueden utilizar directamente
el amoniaco formado por procariotas fijadores de nitrdgeno, sino que necesitan que otro
grupo de microorganismos llamados bacterias nitrificantes los convierta primero en nitrato.
Comunmente, la nitrificacion requiere que dos grupos de bacterias aerdbicas trabajen
juntas para oxidar el amonio a nitrato. Primero, las bacterias oxidantes de amoniaco
convierten el NHz en NO3’, seguido de la oxidacién de NO," en NOj llevada a cabo por las
bacterias oxidantes de nitrito. Mientras que las plantas y otros productores primarios
pueden utilizar fuentes de nitrogeno reactivas inorganicas, los miembros de niveles troficos
mas altos en la red alimentaria necesitan recibir sus suministros de nitrogeno al consumir
fuentes de nitrégeno organico como las que se encuentran en plantas o animales (Holmes
y col, 2018).

Finalmente, todas las plantas y animales mueren y se descomponen por
microorganismos fermentativos que convierten las fuentes de nitrdgeno organico en
amonio. Este proceso se llama mineralizacién (o bien amonificacion) y permite que las
fuentes de nitrogeno reactivo inorganico entren nuevamente en el ciclo del nitrégeno
(Figura 1.1). El nitrégeno reactivo también puede ingresar a la atmdésfera después de que
se convierte nuevamente en nitrogeno molecular (N2) por desnitrificacion, de nitrito o nitrato
por bacterias heterétrofas, o por oxidacion anaerdbica de amonio mediante un proceso
denominado anammox (Figura 1.1) (Holmes y col, 2018) que se detallara posteriormente.
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Figura 1.1: Ciclo del nitrégeno (Aguirre y col, 2014)

En sintesis, los compuestos nitrogenados se pueden encontrar en diversas formas
debido al numero de estado de oxidacion que puede presentar el nitrégeno, siendo el

amoniaco la forma mas reducida (NH;3) y el nitrato (NO3’) la forma mas oxidada.

1.2.2 Efecto del nitrégeno en los ecosistemas y problemas para la salud humana

El nitrégeno reactivo es un componente necesario para la vida, no obstante, un
exceso de este compuesto puede causar serios problemas ambientales. El nitrdgeno
reactivo se transporta facilmente en el aire, el agua y suelos y puede tener efectos nocivos
en todos los niveles troficos de un ecosistema. El crecimiento de la poblacion mundial en
las ultimas dos décadas causaron un aumento considerable en la produccion de nitrogeno
reactivo que se libera al medio ambiente (Holmes y col, 2018). Ejemplos de ello son el uso
de fertilizantes, la combustion de combustibles fosiles, la quema de biomasa (cuando la
madera se utiliza como combustible y los bosques y pastizales se talan para la agricultura)
y la generacion de aguas residuales y desechos industriales (Holmes y col, 2018).

Los 6xidos de nitrogeno (NOyx) son gases de nitrégeno diferentes: oxido nitrico
(NO) y diéxido de nitrégeno (NO,). El término NOx se refiere a la combinacion de estos dos
gases debido a las facilidades de interconversion mutua que presentan en presencia de
oxigeno. Aungue desde un punto formal, el término general de los 6xidos de nitrogeno,
engloba los siguientes compuestos: NO, NO,, N,O,, N2Og4, N,O, N2,O3z, N2Os y NO3, siendo

este Ultimo inestable.
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Una de las especies de NOx que se produce en mayor abundancia es el N,O. El
oxido nitroso se emite durante las actividades agricolas e industriales y durante la
combustion de combustibles fosiles y desechos solidos. Ademas, la contaminacion se
genera desde el escape de los vehiculos y la quema de carbon, petrdleo, combustible
diesel y gas natural, especialmente de las plantas de energia eléctrica (Law y col, 2012). El
oxido nitroso actia como gas de efecto invernadero, con una capacidad de calentamiento
global de aproximadamente 300 veces superior al dioxido de carbono.

Un exceso de nitrdgeno reactivo en forma de NOx (NO y NO;) en la atmosfera
promueve la creacion de ozono y smog, lo que puede desencadenar enfermedades
respiratorias y dafiar la vegetacion. También hay evidencia creciente que muestra una
conexion entre el nitrégeno reactivo en el aire y varios tipos de cancer y enfermedades
cardiopulmonares (Holmes y col, 2018). Otros de los inconvenientes se relacionan con la
deposicion atmosférica de nitrdgeno reactivo (NOy), especialmente en combinaciéon con
sulfato, que contribuye a la acidificacién de suelos y cuerpos de agua, conduciendo a una
disminucién de las poblaciones de peces, anfibios e invertebrados. Ademas, los oxidos de
nitrogeno y el dioxido de azufre reaccionan con sustancias en la atmosfera para formar
lluvia acida (Law y col, 2012).

Las formas reactivas de nitrégeno son altamente solubles en agua y tienden a
filtrarse en el suelo y contaminar las aguas subterraneas y los ecosistemas acuaticos.
Cuando llega a ambientes acuaticos como estuarios u Otros ecosistemas costeros,
promueve el crecimiento de algas que resultan en eutrofizacion. Las floraciones de algas
formadas por este efecto fertilizante, bloquean la luz solar e interfieren con la productividad
de las plantas y animales acuaticos, la temperatura del agua y su flujo. Finalmente, las
algas se descomponen y se hunden en el fondo del ecosistema acuatico, en este proceso
de descomposicion de las algas intervienen las bacterias aerdbicas consumiendo oxigeno,
lo que genera regiones hipdxicas o andxicas, con concentraciones de oxigeno demasiado
bajas para sustentar la vida, a menudo denominadas zonas muertas (Holmes y col, 2018).

El impacto de la descarga de aguas residuales en el ambiente se manifiesta en
varios niveles, desde dafos a la salud humana hasta complejos problemas ecoldgicos,
técnicos y econdmicos. Los compuestos de nitrdgeno ponen en peligro la salud humana: el
amoniaco es toxico, tiene efectos subletales acumulativos, ralentiza el crecimiento y el

desarrollo de nifios y adolescentes; los nitritos son muy peligrosos, tanto para los humanos
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(ya que producen cancer gastrico) como para la fauna acuatica (Singureanu vy
Woinaroschy, 2017).

Los nitratos como tales no son toxicos, pero comienzan a ser peligrosos cuando se
someten a procesos de reduccion y se convierten en nitritos. Una vez infundidos en la
sangre, los nitritos se combinan con la hemoglobina formando metahemoglobina y creando
una deficiencia de oxigeno. Los bebés expuestos al agua con altas concentraciones de
nitrato corren el riesgo de desarrollar metahemoglobinemia (también conocido como
sindrome del bebé azul). Por lo tanto, un exceso de nitrato hace que el sistema digestivo
de un bebé convierta el nitrato en nitrito y esto priva al cuerpo de oxigeno, lo que lleva a
fallas digestivas y respiratorias (Holmes y col, 2018). Cabe destacar que los nitratos son
menos peligrosos para los adultos (pueden causar ciertos trastornos gastricos).

Investigaciones recientes también han demostrado que el cuerpo puede convertir
el nitrato ingerido con el agua potable en compuestos N-nitrosos (NOC), los cuales son
potentes carcindgenos tanto en animales como seres humanos (Holmes y col, 2018), como
por ejemplo las nitrosaminas. Las nitrosaminas se pueden producir en el alimento o en el
propio organismo. En el primer caso que involucra la formacion de este compuesto de
forma exdgena, el riesgo se limita a aquellos productos que se calientan mucho durante la
coccidén o0 que son ricos en aminas nitrosables. En el segundo caso se podrian formar
nitrosaminas de forma enddgena en las condiciones ambientales del estbmago (Duarte y
col, 2014). Las nitrosaminas segun estudios clinicos son causantes de tumores, aun en
pequefias concentraciones, capaces ademas de cruzar la barrera placentaria produciendo
tumores en la siguiente generacion (Rodas-Hernandez, 2005).

La accion humana ha causado un enorme impacto en el ciclo global del nitrégeno,
produciendo la entrada de nitrégeno antropogénico en el sistema terrestre y generando
una serie de impactos ambientales. La intervencion del ser humano en los diferentes
ecosistemas ha provocado una alteracion del ritmo natural del ciclo del nitrégeno, lo que
conlleva una serie de consecuencias ambientales (Figura 1.2). Cabe destacar que, del total
de nitrégeno antropogénico introducido en el ciclo terrestre, aproximadamente 150 Tg N a™*
(teragramos de nitrégeno al afio), 9 Tg N a* permanecen retenidos a largo plazo en los
suelos agricolas y la mayor parte (65 Tg N a™) es transferida hacia los ecosistemas
acuaticos, especialmente mediante contaminacion difusa desde los campos agricolas. Del

total, 15 Tg N a™ son lixiviados hacia el agua subterranea, permaneciendo retenidos, y 35-
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50 Tg N a™* son exportadas a través de los rios y juegan un papel crucial en el suministro
de nutrientes a los océanos (Schlesinger, 2009).
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Figura 1.2: Ciclo del nitrégeno y fuentes antropogénicas (Sutton y col, 2011)

La contaminacion de los recursos hidricos por nitrogeno se puede producir por
fuentes de tipo puntual o difusa. En los casos de fuente de tipo puntual, la contaminacion
se produce en un area localizada y restringida, tratindose normalmente de vertidos
residuales o efluentes, en los que el usuario causante del dafio normalmente esta
identificado. La contaminacion difusa se produce por la lixiviacion de nitrégeno desde la
superficie hacia los cuerpos de agua subterraneos y superficiales a través de un area muy
amplia, en el que se identifican un gran nidmero de usuarios como causantes de la misma.
Asi, la agricultura es una de las principales fuentes de contaminacion difusa de los
recursos hidricos por nitrogeno, ademas de producir otros impactos a nivel mundial, como
por ejemplo la escasez de agua, pérdida de biodiversidad, deforestacion entre otras
causas (Cherry y col, 2008; FAO 2011),

El hecho de que la accién humana haya aumentado las entradas de nitrégeno en el
ciclo global del nitrégeno provoca su acumulacién en todos los reservorios terrestres
(atmésfera, suelo y agua), y conlleva a consecuencias negativas, tanto para el medio
ambiente como para la salud humana. Una de las formas de poder disminuir la

contaminacion por estas formas nitrogenadas es mediante la remocion biol6gica de
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nutrientes (RBN), la cual es considerada la técnica mas econdémica y sustentable para
satisfacer requerimientos de descarga rigurosos (Xu y col, 2013).

1.2.3 Legislacion Ambiental: Normas Nacionales e Internacionales

La descarga de formas nitrogenadas en los efluentes se encuentra regulada por la
legislacibn ambiental tanto a nivel nacional como internacional. Segun la agencia de
proteccion ambiental (EPA, 2007) y el sistema nacional de eliminacion de descargas
contaminantes de los EE. UU, los niveles maximos de contaminantes permitidos de las
formas de nitrégeno son los que se pueden observar en la Tabla 1.1. Es de suma
importancia considerar y respetar los limites expuestos para cuerpos de aguas
superficiales ya que como se menciono anteriormente la exposicion al nitrato por encima

del limite maximo permitido puede causar diversos trastornos (Dapena-Mora y col, 2006).

Tabla 1.1: Limites maximos permitidos para la descarga de efluentes respectos a las

diferentes especies nitrogenadas (EPA, 2007)

Especies nitrogenadas Maximo diario de descarga
(mg N.L™Y
Nitrégeno amoniacal 30
Nitrato + Nitrato 10*

*Nitrato + Nitrito como N. Con base en el analisis de la EPA se ha determinado que
la descarga tiene un potencial razonable de causar o contribuir a un exceso de nitrato +
nitrito como N. Por lo tanto, el permiso retiene los limites de efluente para nitrato + nitrito
como N basado en el uso designado como suministro de agua doméstico, el cual se aplica
a la proteccion de la salud humana y se evalla mediante exposicion a largo plazo.

No obstante la provincia de Buenos Aires bajo la resolucion de 336-03, especifica
gue los valores permitidos para la descarga de efluentes a cuerpos de agua superficiales,
deben ser menores o iguales 25 mg.L™ para el nitrdgeno amoniacal, menores o iguales a
35 mg.L? para el nitrégeno total y menores o iguales a 10 mg.L™” para el nitrégeno

organico.

32



Capitulo 1

1.3 CONTAMINANTES PRIORITARIOS

Existe una amplia gama de compuestos industriales que pueden ser liberados al
medio ambiente. Muchos de estos causan graves problemas en la salud, tales como
metales, metales pesados, pesticidas, hidrocarburos aromaticos policiclicos, compuestos
organicos volatiles, hidrocarburos de petréleo, incluidos los hidrocarburos poli-aromaticos y
el combustible oxigenado metil terbutil éter (MTBE), plastificantes, resinas, disolventes
inorganicos y compuestos organicos refractarios. Este Ultimo grupo de contaminantes es
amplio y consiste en alcanos clorados (tetracloruro de carbono), etenos clorados (cloruro
de polivinilo o PVC), hidrocarburos aromaticos polinucleares (naftaleno, alquitran de hulla),
pesticidas, herbicidas y fumigantes, mono-diclorobencenos (solventes), bencenos
(benceno, tolueno), fenoles, clorofenoles y trihalometanos (cloroformo, bromoformo)
(Holmes y col, 2018).

La mayoria de estos compuestos industriales se clasifican como contaminantes
prioritarios, los cuales son compuestos organicos o inorganicos seleccionados en funcion
de su carcinogenicidad, mutagenicidad, teratogenicidad o toxicidad elevada aguda
conocida o sospechada.

Cabe destacar que el conocimiento de téxicos que tienen efecto deletéreo
reconocido se ha compilado en listados de contaminantes prioritarios e incluyen limites de
exposicién para seres humanos y animales de experimentacion. Se reconocen por ejemplo
los contaminantes prioritarios clasificados segun la Agencia de Proteccibn Ambiental de
EE.UU. (EPA) (Murray y col, 2010), que incluyen 126 sustancias, de acuerdo a su potencial
cancerigeno (IARC, 2015), ademas de medidas de categorizacion de plaguicidas segun su
toxicidad aguda con el interés de proteger a las personas que los manipulan.

Tal como se mencion6 anteriormente, los compuestos fendlicos se encuentran
entre los contaminantes mas importantes presentes en el medio ambiente; algunas
organizaciones como la Unién Europea y la EPA los han incluido dentro de los primeros 45
contaminantes prioritarios (Atieh, 2014) debido a su alta toxicidad y persistencia en el
medio ambiente (Mahugo y col, 2009). Cabe destacar que los compuestos fendlicos no
solo se generan por la actividad humana, sino que también se forman de forma natural
(Murray y col, 2010). Los fenoles estan presentes en los suelos y sedimentos y, por lo
tanto, producen contaminacion de aguas subterraneas. Las estructuras de once
compuestos fendlicos considerados contaminantes prioritarios por la EPA se muestran en

la Figura 1.3.
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La eliminacién de estos compuestos organicos o bien su reduccion hasta los
niveles permitidos por los estandares ambientales representa un gran desafio (Mahugo y
col, 2009).

OH OH OH OH
@ cl cl Cl cl
el Cl
Phenol 2-Chlorophenol 2, 4-Dichlorophenol 2,4 6-Trichlorophenol
(PH) (2-CP) (2,4-DCP) (2,4,6-TCP)
OH OH OH OH
[+] cl NOz NOz
cl ¢l
(o]
NOz NOz
Pentachlorophenol 2-Nitrophenol 4-Nitrophenol 2,4-Dinitrophenol
(PCP) (2-NP) (4-NP) (2,4-DNP)
H OH OH
N
C@/ CHs CHs
CHa
NO2 CHs cl
4 6-Dinitroortocresol 2,4-Dimethylphenol 4-Chlorometacresol
(4,6-DNOC) (2,4-DMP) (4-CMC)

Figura 1.3: Estructuras de compuestos fendlicos considerados contaminantes prioritarios por la
EPA. (Ramirez y col, 2017)

1.3.1 Compuestos fenadlicos

Las industrias generan grandes volumenes anuales de aguas residuales que
contienen compuestos peligrosos, como fenoles, acidos tanicos, lignina, celulosa,
compuestos clorados, pesticidas, hidrocarburos aromaticos, etc., para el medio ambiente.
Muchos de estos compuestos se encuentran en concentraciones demasiado bajas para
recuperarlos, pero suficientemente altas para actuar como contaminantes (Ramirez y col,
2018).

En los dltimos afos, los compuestos fendlicos han atraido un gran interés debido a
gue se encuentran presentes en diferentes productos, entre los cuales se destacan:
adhesivos, espumas, emulsionantes, detergentes, insecticidas, colorantes, explosivos,
productos quimicos de caucho, nanomateriales para autoensamblaje, entre otros (Ramirez
y col, 2018; Baruah y col, 2011). Los compuestos fendlicos son empleados ampliamente
en la industria quimica, lo que conduce a que sean contaminantes comunes que se
encuentran cotidianamente en las descargas de aguas residuales industriales (Ramirez y
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col, 2018). Estos compuestos son producidos en gran medida por diferentes industrias
entre las que se destacan: las industrias petroleras, farmacéuticas, alimenticias, plantas de
procesamiento de carbon, etc. (Figura 1.4).

Asimismo, es importante resaltar que los compuestos fendlicos son dificilmente
biodegradables y presentan una elevada resistencia a la degradacién por microorganismos
mediante la utilizacion de tratamientos bioldgicos convencionales (Villegas y col, 2016). En
los dltimos afos, los compuestos fendlicos formaron parte de uno de los grupos que mayor
atencion ha requerido, dentro de los contaminantes prioritarios, en el estudio de aguas
residuales, debido a su elevada toxicidad y a la frecuencia con que los procesos
industriales producen efluentes con elevadas concentraciones de estos compuestos
(Santos y col, 2001). Los compuestos fendlicos disueltos en las aguas residuales
industriales causan contaminacion en el agua subterranea y, debido a su efecto nocivo,
afectan este tipo de recursos hidricos. Ademas, son muy peligrosos para la salud humana
ya que la exposicién a este tipo de productos quimicos, una vez que ingresan al cuerpo,
puede dafar el sistema nervioso, respiratorio, circulatorio y los rifiones (Ramirez y col,
2018).

Il Refinerias
B Industrias de Alimentos
[ Procesamiento del carbon

I Petroquimicas
48.5% [ Papel

8.7%

11.41%

3.57%

27.82%

Figura 1.4: Concentracion de contaminantes prioritarios en efluentes de diferentes industrias
(Modificado de Raza y col, 2018)

1.3.1.1 Propiedades fisicas y quimicas de los compuestos fendlicos

El fenol y sus derivados tienen ciertas propiedades quimicas y fisicas relacionadas
a sus fuentes originales y sectores de aplicacion. A temperatura y presion estandar, estos

compuestos son aromaticos con una estructura sélida cristalina higroscopica y presentan
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puntos de ebullicibn més altos que los hidrocarburos del mismo peso molecular (Solomons,
2014).

La mayoria de los compuestos fendlicos tienen una acidez débil con una limitada
solubilidad en agua pero elevada solubilidad en solventes organicos como benceno, éter y
etanol (Raza y col, 2018), siendo el pKa (Ka es la constante de disociacion del compuesto)
del fenol 10 y el log Pow (n-octanol/agua) 1.5. La toxicidad de los compuestos organicos en
el medio ambiente esta influenciada por propiedades como el valor de pKa, la
hidrofobicidad y la reactividad (Raza y col, 2018).

El pKa es un factor relevante que altera la hidrofobicidad, mientras que el Log Pow
es el parametro utilizado para medir hidrofobicidad. La acidez del fenol es el resultado de la
deslocalizacion de la carga negativa (electrones) sobre el anillo aroméatico y el efecto de
resonancia (Sobiesiak, M, 2017).

La toxicidad del fenol esta relacionada con la formacion de radicales libres y su
hidrofobicidad, la cual afecta la solubilidad del fenol en la célula y, por tanto, la posibilidad
de interaccion del compuesto con las células. Los fenoles, después de la penetracion en la
célula, sufren una transformacion activa, principalmente por oxidasas del citocromo P450.
Los procesos de transformacion pueden conducir al aumento de la toxicidad por la
formacion de metabolitos electréfilos que afectan al ADN o las enzimas (Michatowicz y
Duda, 2007).

Es conocido que los compuestos fendlicos causan efectos agudos en la salud que
van desde problemas simples de la piel hasta enfermedades fatales asociadas a 6rganos
como rifiones, pulmones y estdmago. Asimismo, el manejo de compuestos fendlicos
requiere mucha precaucion ya que la mayoria son corrosivos y causan ampollas
inmediatas al contacto con la piel humana (Raza y col, 2018). Por ende, la descarga de
efluentes industriales que contienen compuestos fendlicos esta restringida a menos que la
concentracion de estos compuestos esté por debajo de los niveles estandar (Raza y col,
2018).

El agua que va a ser sometida al proceso de desinfeccion, puede contener
precursores, como por ejemplo fenoles, que reaccionan con el desinfectante, dando lugar a
la aparicion de una serie de sustancias indeseables, que en el caso de la desinfeccion por
cloro se trata en general de compuestos organicos clorados, muchos de los cuales tienen
comprobada su capacidad toxica y/o mutagénica para el hombre. Estos son subproductos

de la reaccion del cloro con compuestos fendlicos. Los tres clorofenoles mas probables
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qgue pueden resultar de la cloracién son: 2- clorofenol, 2,4-diclorofenol y 2,4,6-triclorofenol.
Son los causantes del “sabor y olor fendlico”. A medida que aumenta el contenido en cloro,
los sabores y olores también aumentan hasta un punto maximo, luego disminuyen hasta
desaparecer totalmente cuando se agrega suficiente cloro y el tiempo de contacto es el
adecuado para gue las reacciones de oxidacién del fenol se completen. La intensidad de
los olores varia con el tipo de compuesto. Estas reacciones, al igual que otras reacciones
quimicas, dependen de la concentracion, tiempo, temperatura y pH. La toxicidad de estos
compuestos esta relacionada con su alto grado de hidrofobicidad, lo que facilita su
adhesion en las membranas celulares, interfiriendo asi en el metabolismo de los seres
vivos (Reckhow y col, 2010).

La Organizacion Mundial de la Salud (OMS) recomienda una concentracion de
fenol maxima permitida de 1.0 pg.L™ para el agua potable y la EPA de 1.0 mg.L™ en

efluentes industriales (Salari y col, 2019).

1.3.1.2 Métodos de eliminacién de compuestos fendlicos del agua

Hay dos métodos comunes utilizados para eliminar el contenido de fenol en las
aguas residuales: los métodos fisicoquimicos y los métodos biolégicos (Hussain y col,
2015).

Los métodos fisicoquimicos generalmente utilizados para el tratamiento de aguas
residuales conteniendo fenol involucran la ionizacion, adsorcién, 6Gsmosis inversa,
oxidacion electrolitica, la utilizacion del peréxido de hidrogeno (H.0,) y fotocatalisis.

El fenol generalmente se separa de las aguas residuales a través de procesos de
separacion como la destilacion a vapor, la extraccion, la adsorcion y la extraccion con
solventes a base de membrana. El proceso de adsorcion mediante el uso de carbdn
activado es utilizado ampliamente para la eliminacion de contaminantes en las aguas
residuales (Radovic y col, 2000, Hussain y col, 2015). La adsorcion implica diferentes
procesos como la saturacién, adsorcién, desorcion y regeneracion. Se ha informado que
algunos de los derivados de fenoles pueden adsorberse irreversiblemente en el carbon
activado, donde el fenol adsorbido irreversiblemente no puede ser desorbido en agua
(Terzyk, 2007). Esto presenta una desventaja que radica en la dificultad para regenerar el
adsorbente (Hussain y col, 2015).

El fenol también puede ser removido mediante oxidacion y biofiltracion (Guido y

col, 2008). La razén de usar agentes oxidantes es reducir eficientemente el contenido de

37



Capitulo 1

compuestos fendlicos en las aguas residuales. Durante el proceso de oxidacién, los
agentes oxidantes transforman estas sustancias toxicas en elementos menos nocivos que
son seguros para liberar al medio ambiente (Hussain y col, 2015). No obstante, en el caso
del uso de la cloracidon para la degradacion de fenol, se generan clorofenoles de elevada
toxicidad (Marrot y col, 2006). El ozono es uno de los oxidantes mas fuertes que se utiliza
para la degradacion del fenol debido a su disponibilidad, solubilidad y generacion de
sustancias menos téxicas. Las moléculas de ozono reaccionan con sitios ricos en
electrones del contaminante organico. Durante este proceso se generan radicales
hidroxilos a partir de la reaccién del ozono que actian como oxidantes para la molécula
contaminante (Hussain y col, 2015). También se ha investigado y utilizado el peroxido de
hidrogeno (H202) o el acoplamiento de este con sales de hierro (ll), reaccion que es
denominada reaccion de Fenton, para la oxidacion de fenol. El peréxido de hidrégeno es
rico en contenido de oxigeno y actia como un oxidante fuerte (Hussain y col, 2015).

A pesar de la efectividad de los métodos fisicoquimicos para la eliminacion de fenol,
éstos generan comunmente productos secundarios que eventualmente ingresan al medio
ambiente actuando como contaminantes acuaticos toxicos, provocando graves problemas
ambientales. La mayoria de los métodos fisicoquimicos causan problemas secundarios en
los efluentes y requieren un elevado capital y costo energético para degradar los
compuestos fenolicos (Hussain y col, 2015; Raza y col, 2018).

Una alternativa para superar estos inconvenientes es la utilizacion de métodos de
tratamiento biolégico para la eliminacién de fenol (Hussein y col, 2015). En el tratamiento
bioldgico, los microorganismos degradan el fenol generando compuestos no toxicos
(Hussein y col, 2015).

1.4 TRATAMIENTO BIOLOGICO DE AGUAS RESIDUALES CON BIOMASA SUSPENDIDA

1.4.1 Lodos activados

En los dltimos afios un gran problema de preocupacion para la humanidad es la
gran cantidad de aguas residuales que son vertidas indiscriminadamente a los cuerpos de
agua sin ningun tipo de tratamiento. Como consecuencia, se han ido desarrollando
meétodos de tratamiento de aguas residuales que involucran microorganismos, debido a

gue son econdmicos, eficientes y no generan subproductos contaminantes.
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El proceso de lodos activados convencional estd constituido por dos tanques
fisicamente separados: un tanque de aireacién en el que tienen lugar reacciones bioldgicas
para la eliminacion de carbono organico y de nitrégeno amoniacal mediante el proceso de
nitrificacion, y un tanque de sedimentacion en el que el lodo activado se separa del agua
tratada (Figura 1.5) (Nancharaiah y col, 2018). Los floculos microbianos conjuntamente con
los compuestos organicos e inorganicos solubles y particulados, presentes en el tanque de
aireacion, constituyen lo que se denomina licor de mezcla (Figura 1.5). La materia organica
biodegradable contenida en el agua residual es degradada en forma aerobia por
microorganismos presentes en los fléculos. Los constituyentes organicos e inorganicos del
agua residual son utilizados por los microorganismos como fuente de carbono y energia y
son transformados en sustancias mas simples e inocuas para el ambiente. Teniendo en
cuenta que los floculos son mas densos que el agua, el licor de mezcla se descarga al
tanque de sedimentacién donde el lodo activado se separa del agua residual tratada por
gravedad, permitiendo que el efluente tratado sea descargado eficientemente y libre de
biomasa suspendida. La velocidad de sedimentacion depende de la estructura fisica de la
biomasa (Nancharaiah y col, 2018). Para ajustar el TRC (tiempo de residencia celular),
conocido también como edad de lodos, parte del lodo procedente del decantador
secundario se purga del sistema y el resto del lodo se recircula hacia el reactor aerobio
para mantener una concentracion elevada y constante de biomasa en los reactores
bioldgicos.

Entrada de aire |, Clarificado

Salida

Entrada .
_—b

—_—

- iy l Extraccion de lodos
Recirculacion I

Figura 1.5: Esquema de un sistema de lodos activados (Modificacion de Tilley y col, 2014)

Gran parte de las plantas de tratamiento de agua residual municipal alrededor del

mundo utilizan el proceso de lodos activados (Nancharaiah y col, 2018). Sin embargo,
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estos sistemas convencionales presentan ciertas desventajas entre las que se destacan:
presencia de bajas concentraciones de biomasa en el tanque de aireacion, requerimiento
de aireacion y tanques de aireacion y sedimentacion separados, elevada area del tanque
aireado y altos requerimientos de energia para permitir flujos adecuados de aireacion y
recirculacion. Asimismo, la escasa capacidad de sedimentacion de los lodos activados,
debido en muchos casos a problemas de “bulking”, puede conducir a un deterioro de la
calidad del efluente debido a la pérdida excesiva de lodo y a una edad de lodos no
controlada, lo cual conlleva a la pérdida de la eficiencia en el tratamiento (Nancharaiah y
col, 2018). Por lo tanto, la eficiencia del tratamiento no solo depende de la seleccion y la
capacidad de crecimiento de los microorganismos, sino que en segundo lugar también
depende de la eficiencia de separacion de los microorganismos del efluente tratado
(McSwain, 2008)

1.4.2 Reactor discontinuo secuencial (SBR)

Una alternativa al proceso tradicional de lodo activado son los reactores de
operacion discontinua secuencial (SBR, sequencing batch reactor) que siguen ciclos
ordenados de 5 fases que hacen referencia a: a) llenado, b) aireacion y reaccion, c)
sedimentacion de la biomasa, d) descarga del efluente o decantacion y e) reposo (Figura
1.6) (Maszenan y col, 2011).

La separacion del lodo del agua tratada se logra en el mismo reactor por medio del
proceso de sedimentacion, lo cual implica una ventaja, ya que no se requiere de un tanque
de sedimentacion separado. Los reactores con modo de operaciéon discontinuo y mezcla

completa desarrollan fléculos de lodos activados (Maszenan y col, 2011).
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Figura 1.6: Esquema de las distintas etapas de un SBR
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1.4.3 Remocion Bioldgica de Nitrégeno: Procesos convencionales

Este proceso se basa en nitrificacion autétrofa aerobia y desnitrificacion heterotrofa
en condiciones anoxicas. La nitrificacion es la oxidacion biolégica de amonio con oxigeno
para dar nitrito, seguida por la oxidacién de esos nitritos a nitratos. La desnitrificacion es un
proceso metabdlico que usa el nitrato como aceptor terminal de electrones en condiciones
anaerobias principalmente, conduciendo finalmente a nitrégeno molecular (gas, N,).

Recordemos que las bacterias autotrofas crecen sintetizando sus materiales a partir
de sustancias inorganicas sencillas (H,O, CO,, N, NO3’, NH3, SO,47, fosfatos, etc.) mientras
qgue en las heterotrofas su fuente de carbono es organica.

El proceso de nitrificacion es generalmente realizado por bacterias
quimiolitoautotrofas que emplean el carbono inorganico como fuente de carbono para la
sintesis celular y el nitrdgeno inorganico para obtener energia. Los microorganismos
involucrados en este proceso se dividen en dos grupos bien diferenciados: las bacterias
oxidantes de amonio (BOA) que se encargan de la conversion del nitrogeno amoniacal a
nitrito (NOy), formando hidroxilamina como producto intermediario, y las bacterias
oxidantes de nitrito (BON) que se encargan de la transformacion del nitrito a nitrato (NO3)
(Metcalf y Eddy, 1995). Como se ha mencionado en el proceso de desnitrificacion, el nitrato
es reducido a nitrégeno gaseoso (N). En la Figura 1.7 se presenta un esquema de las
transformaciones del nitrdgeno en las aguas residuales a partir de los procesos de
nitrificacion y desnitrificacion via nitrato. Ademas, en el esquema se encuentran
representados los procesos de hidrdlisis del nitrdgeno organico, los procesos de
asimilacion y crecimiento a partir de nitrégeno inorganico en forma amoniacal y lisis

bacteriana.
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Figura 1.7: Transformaciones del nitrdgeno mediante los procesos de nitrificacion y desnitrificacion
via nitrato (Metcalf y Eddy, 1995).

Las reacciones relevantes del proceso de nitrificacion son las siguientes (Metcalf y
Eddy, 1995):

NH4+ +1.50;, >— NO; + 2H" + H,O (11)
NO5; + 0.5 O, — NO3 (1.2)

Cabe destacar que la ecuacion (1.1) es la etapa caracteristica de las BOA mientras
gue la ecuacion (1.2) representa la reaccion producida por las BON.

Asimismo, la reaccion que forma parte del proceso de desnitrificacion se destaca a
continuacion (Third, 2003):

5 CH3COOH + 8 NO3 — 6 H,O + 10 CO, + 4 N2 + 8 OH" (1.3)

Existen diferentes esquemas de procesos para la eliminacién bioldgica de nitrégeno
(a partir de la nitrificacion y desnitrificacion) disefiados y operados generalmente mediante
cultivos mixtos de bacterias autotrofas y heterétrofas, donde las etapas anoxica y aerobia
se combinan de diversas formas y bajo diversas condiciones de operacion, dando lugar a
sistemas denominados sistemas de pre-desnitrificacion y post-desnitrificacion (Kim y col,
2019).
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Con el objetivo de mejorar el proceso estandar de lodo activado en las plantas de
tratamiento de aguas residuales, Ludzack y Ettinger (1961) y Wuhrmann (1964) fueron los
primeros que desarrollaron sistemas de tratamiento biolégico con el fin de eliminar
nitrogeno de las aguas residuales incorporando nuevas etapas (nitrificacion-
desnitrificacion) al proceso tradicional (Applegate y col, 1990).

La configuracibn Wuhrmann (aerdbico-andéxico) requiere que el tanque de
desnitrificacion sea colocado luego del tanque de aireacion (Figura 1.8). Este tipo de
configuracion corresponde a un proceso de tipo post-desnitrificacion. Para que se pueda
realizar el proceso de desnitrificacion se requiere de la adicion de una fuente de carbono
organico externa en el reactor anoxico. Esta configuracion no cuenta con recirculacion
interna debido a que los nitratos pasan directamente desde el reactor aerobio hacia el
reactor anoxico, en donde se lleva a cabo la desnitrificacion. Parte del lodo procedente del

decantador secundario se purga del sistema y el resto del lodo se recircula hacia el reactor

aerobio.
Fuente de Carbono exégena
Afluente Efluente
> Aerébico —» Andéxico ____, Decantador —
> secundario
Purga

v

Recirculacion
de lodos

Figura 1.8: Esquema de la configuracién de Wuhrmann

La configuracion Ludzack-Ettinger hace referencia a un proceso biolégico de dos
etapas desnitrificacion-nitrificacion, con una zona anoxica seguida de una aerébica (pre-
desnitrificacion). La zona anoxica se coloca antes que la aerobica, esto permite que la
zona de desnitrificacion posea una fuente de materia orgénica. Esta fuente es necesaria
para llevar a cabo el proceso de desnitrificacion, tarea realizada por las bacterias
desnitrificantes que utilizan el oxigeno contenido en el nitrato para metabolizar la materia

organica presente en el agua residual. Por otro lado, en la segunda etapa, se produce la
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reduccion final de la materia organica mediante un proceso de biodegradacion en
condiciones aerobias (Ontiveros y col, 2010).

Posteriormente, a principio de los afos sesenta, Barnard plante6 un tratamiento de
pre-desnitrificacion denominado proceso de Ludzack Ettinger Modificado donde el proceso
es similar al anterior con la adicién de un reciclo interno (Bedoya y col, 2012).

La configuracién Ludzack-Ettinger modificada (anéxico-aerdbico) es un esquema
sencillo de tipo pre-desnitrificacion que dispone de dos reactores en serie. En el primer
reactor se realiza la desnitrificacion empleando la fuente de carbono organico presente en
el agua residual afluente al proceso de lodos activados. La nitrificaciébn ocurre en la zona
aerdbica, la cual constituye la segunda etapa de este sistema modificado. Es operada
como una simple etapa de nitrificacion. El reactor anéxico recibe una corriente de
recirculacion interna procedente del reactor aerobio para llevar a cabo el proceso de
desnitrificacion. Gracias al reciclo interno, parte de la corriente nitrificada retorna a la zona
anaerodbica donde, una vez consumido el oxigeno remanente, tiene lugar la desnitrificacion.
De esta manera, se obtienen altos niveles de desnitrificacion debido a la retroalimentacion
del sistema. Una parte del lodo procedente del decantador secundario se recircula al
reactor anoxico y la otra parte de este lodo se purga del sistema para ajustar el TRC. El
licor de mezcla pasa del reactor andxico al reactor aerobio con el objetivo de degradar
simultdneamente la materia organica y oxidar el nitrdgeno amoniacal a nitrato (Bedoya y
col, 2012) (Figura 1.9).

Afluente Efluente

» Anodxico — » Aerébico —» Decantador —
> secundario

Recirculacion
de lodos

Recirculacion de nitratos Purga

Figura 1.9: Esquema de la configuracién Ludzack-Ettinger modificada

Cabe destacar que este sistema condujo al fracaso de comercializacion debido a la
liberacion de NHs3-N en el proceso y al aumento de la turbidez en el efluente clarificado
(Bedoya y col, 2012). Otra desventaja del sistema de pre-desnitrificacion se relaciona con

las condiciones microaerofilicas generadas a partir de la transferencia de oxigeno
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mediante la mezcla en el reactor anéxico, lo cual puede ejercer un efecto inhibitorio sobre
la tasa de desnitrificacion, que finalmente desencadena en la produccion de Oxidos de
nitrdgeno por desnitrificacion incompleta (Plész y col, 2003).

Este proceso presenta las siguientes desventajas: a) los altos costos implicados en
la recirculacién, b) la produccion de éxidos de nitrégeno como producto final en lugar de N,
debido a condiciones microaerdfilas generadas por la recirculacion (Robertson y col, 1995),
c) la limitacién de fuente de carbono en el tanque anoxico, causada por la dilucién ejercida
por la recirculacion de nitratos, resultando una acumulacion de productos intermedios como
nitritos y éxidos de nitrégeno (Winkler y col, 2011).

Existe un tipo de configuracion denominado Bardenpho, que representa una
variacion del esquema Ludzack-Ettinger modificado, el cual presenta cuatro etapas en
donde se alternan zonas anoxicas y aerobias (Figura 1.10). En este proceso existe una
corriente de recirculaciéon interna desde el primer reactor aerobio (situado en la segunda
posicién) hacia el reactor andéxico inicial. En el tercer reactor, también andxico, se reducen
los nitratos producidos en el segundo reactor (aerobio), completando el proceso de
desnitrificacion. En esta etapa se utiliza como fuente de carbono la materia organica
resultante del proceso enddgeno de los microorganismos (post-desnitrificacion). El dltimo
de los reactores es aerobio, y permite la desorcién del nitrégeno gaseoso producido
anteriormente, para facilitar la sedimentacion de los fangos en el decantador secundario.
Por ultimo, se destaca que hay una corriente de recirculacion de lodos hacia el reactor
anoxico situado en la primera posicion y una corriente de purga de lodos para ajustar el
TRC (Bedoya y col, 2012). El principal problema asociado con dicha configuracién es la
necesidad de una fuente adicional de carbono para el proceso de desnitrificacion, el cual

agrega costos de operacion al proceso.

Afluente

—— Andxico > Aerdbico —— Anéxico ., Aerobico h
— secundario

Decantador Efluente
—

ry

Recirculacion de nitratos Purga

Recirculacién
de lodos

Figura 1.10: Esquema de la configuracién Bardenpho
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La aplicacion de estos sistemas convencionales de remocion biologica de nitrégeno
puede resultar dificil para el caso de aguas residuales industriales (Ramos y col, 2007),
debido a la presencia de compuestos toxicos. Estudios han demostrado que la presencia
de compuestos toxicos en estos sistemas puede afectar significativamente el rendimiento
del reactor (Hazen y Sawyer, 2011).

Las bacterias nitrificantes son sensibles a la accion de diferentes sustancias
inhibidoras que pueden actuar interfiiendo en el metabolismo general de la célula o
reduciendo la velocidad de formacion de los intermediarios. El efecto toxico que causan
dichas sustancias puede ser parcial o total. Cuando es parcial los microorganismos
nitrificantes contindian creciendo y oxidando amonio, pero a menor velocidad; sin embargo,
cuando es total puede provocar la muerte de los microorganismos y detener la actividad
hasta que cese la inhibicion (Henze y col, 1996). Entre los compuestos organicos que
poseen un efecto inhibitorio sobre el proceso de nitrificacidbn se encuentran: compuestos
alifaticos como cloroformo y dicloroeteno, compuestos aromaticos como clorobenceno,

nitrobenceno, fenol y anilina, sulfuros, cianuros, entre otros.

1.5 SISTEMAS GRANULARES AEROBICOS

Para resolver las limitaciones e inconvenientes del sistema de lodos activados
(secciones 1.4.1 y 1.4.3), en particular para el tratamiento de efluentes industriales toxicos,
se ha desarrollado una nueva tecnologia basada en el crecimiento de biomasa compacta y
densa en forma de granulos. Los sistemas granulares aerdbicos pueden superar muchas
de las limitaciones de los sistemas de tratamiento de lodos convencionales y de esta forma
ofrecer opciones de tratamiento de aguas residuales mas eficientes (Nancharaiah, y col,
2018). Esta tecnologia nace a través de trabajos realizados por Beun y col, (1997)
mediante la observacion de la formacion de lodo granular aerébico en una columna de
burbujas a escala de laboratorio, inoculada con lodo activado, y operada en modo
discontinuo secuencial (SBR) y con un tiempo de sedimentacion corto. Desde entonces, la
tecnologia de lodo granulado (granulacion) ha atraido una mayor atencién entre los
cientificos e ingenieros dado su gran potencial para mejorar la eficiencia de las plantas de
tratamiento de aguas residuales municipales e industriales. La tecnologia SBR fue utilizada
en los ultimos afios por la mayoria de los investigadores para mejorar la eficiencia de los

sistemas de tratamiento de efluentes debido a que logran un cultivo rapido y confiable de
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biomasa granulada y presenta ademas flexibilidad operativa (Nancharaiah y col, 2018; Yu y
col, 2019; Pat y col, 2011).

En reactores con operacion discontinua y configuracion de columna de burbujas se
promueve la formacion de agregados compactos y densos a partir de lodos activados. La
operacion secuencial de un SBR con un tiempo de sedimentacién corto, tipicamente de 2 a
10 min, permite seleccionar agregados microbianos densos de sedimentacion rapida,
mientras que el lodo con caracteristicas de sedimentacion deficiente se va eliminando en
cada fase de decantacion hasta removerse por completo. Este tipo de operacion del
biorreactor permite la induccién del fenotipo de agregacion (el cual sera detallado
posteriormente) y la seleccibn de agregados microbianos de sedimentacién rapida
(Nancharaiah y col, 2018). EI SBR consiste de un tanque de configuracion vertical, en
lugar del tanque de aireacion con mayores areas superficiales, lo cual permite minimizar el
tamafo de la planta (Nancharaiah y col, 2018).

Ademaés de poseer un sistema de disefio mas simple, los sistemas de lodo aerdbico
granular permiten la retencion de elevadas concentraciones de biomasa en el biorreactor
(Nancharaiah y col, 2018). Las principales caracteristicas de este sistema que favorecen
un tratamiento eficiente son las siguientes (Nancharaiah y col, 2018):

) Granulos de gran tamafio (milimetro) y elevada densidad.

o Mantenimiento de diferentes microambientes redox, es decir, regiones
aerobicas, andxicas y anaerobicas en los granulos.

. Elevada retencion de biomasa.

. Estricto control sobre las reacciones metabdlicas mediante la
regulacion del oxigeno disuelto (OD).

. Cooperacidon metabdlica entre microorganismos autotroficos vy
heterotroficos.

En la Tabla 1.2 se presentan las ventajas de la biomasa granular aerébica
con respecto al lodo activado (Nancharaiah y col, 2018)
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Tabla 1.2: Diferencias entre lodo activado y lodo granular aerébico

PARAMETROS

FORMA Y TAMANO MEDIO

GRAVEDAD ESPECIFICA

VELOCIDAD ESPECIFICA

iNDICE DE
SEDIMENTABILIDAD
VOLUMETRICA DE LODO
(1SV)

ESTRUCTURA EN CAPAS O
COEXISTENCIA DE
MICROAMBIENTES

AEROBIOS, ANOXICOS Y
ANAEROBICOS

SUSTANCIAS POLIMERICAS
EXTRACELULARES (SPE)

TOLERANCIA A
COMPUESTOS TOXICOS

RENDIMIENTO BAJO
CONDICIONES DE ESTRES Y
CARGA ORGANICA
FLUCTUANTE

LODO ACTIVADO
Tamafio irregular
~<0.2mm
0.997-1.01

Menores velocidades
de sedimentacién
~<10m.ht

ISVs# ISV3o

Posibilidades
minimas de zonas
anaerobias.

Bajo contenido de
SPE

Baja tolerancia a
contaminantes
téxicos

Mala eliminacién bajo
shock 0 carga
fluctuante

LODO GRANULAR
AEROBICO

Particulas
individuales de gran
tamafio  milimétrico
con forma esférica
bien definida; > 0.2
mm

1.010-1.017

Elevadas velocidades
de sedimentacion,
> 10 m.h1

ISVs= 1SV30
Distintas capas o
microambientes:
zonas aeroébicas,
andxicas y
anaerébicas

prevalecen en los
granulos de tamafio
milimétrico.

Alto contenido de
SPE en granulos
aerébicos

en comparacién con
el lodo activado

Elevada tolerancia a
contaminantes

téxicos
Capaz de eliminar
contaminantes  bajo
shock o} carga
fluctuante

OBSERVACIONES

El gran tamafio junto con la alta
densidad permite que los
granulos aer6bicos decanten
rapidamente mediante
sedimentacion cuando se
apaga la aireacion (sin mezcla)

Los granulos aer6bicos con
alta densidad permiten una
separacion solido-liquido mas
rapida

Los granulos aerébicos
sedimentan por si solos, sin
necesidad de depender de
agentes o fuerza externa.

Debido a las capacidades
superiores de sedimentacion,
se ha recomendado el uso de
ISVs en caso de granulos
aerobicos.

Microambientes
anoxicos y
coexistentes  permiten la
operacién de conversiones
biolégicas tanto oxidativas
como reductoras.

aerobios,
anaerébicos

Las SPE tienen un papel
destacado en la agregacion,
estabilidad y funcién de los
granulos aerdébicos.

Debido a los atributos de
biofilm, los granulos aerébicos
tienen una mayor tolerancia a
los contaminantes téxicos.

La estructura granular de la
biopelicula ayuda a disminuir la
toxicidad de los contaminantes
a pesar que estos se
encuentren en altas
concentraciones en el liquido.
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En sintesis, este tipo de reactores permite cultivar biomasa granulada a partir de un
in6culo de lodos activados y un funcionamiento en modo SBR con aireacién continua de

burbujas y tiempos de sedimentacion cortos (Nancharaiah y col, 2018).

1.5.1 FORMACION DE LA BIOMASA GRANULAR AEROBICA: MECANISMOS DE
GRANULACION

La granulacion aerdbica es un proceso altamente complejo que involucra factores
bioldgicos, quimicos vy fisicos (Maszenan y col, 2011). Es el resultado de interacciones
bidticas y abibticas entre microorganismos y particulas de lodo, resultando en el desarrollo
de agregados muy compactos de forma esférica (Figura 1.11) donde las células
microbianas se auto-inmovilizan en una matriz de sustancias poliméricas extracelulares
(SPE) en ausencia de materiales de soporte. La estrecha asociacion entre grupos
metabdlicos junto a la degradacién de los contaminantes organicos a través de mdltiples
pasos da como resultado las estructuras en capas que se ven asociadas en los granulos
aerobicos (Tay y col, 2002; Li y col, 2008), protegiendo a los microorganismos del impacto
de la toxicidad aguda directa de los contaminantes presentes en los efluentes. Sin
embargo, debido a que las bacterias no son propensas a agregarse naturalmente debido a
las fuerzas electrostéticas de repulsion e interacciones de hidratacion que existen entre
ellas (Lui y Tay, 2004), para lograr la formacion de granulos se requiere la utilizacion de un
SBR (Nancharaiah y col, 2018).

Figura 1.11: Imagen obtenida mediante microscopia 6ptica del lodo granular aerébico
(Wilén y col, 2018)

Si bien se han propuesto varios mecanismos de granulacion, hasta el momento no

se ha logrado un consenso respecto a un unico mecanismo (Wilén y col, 2018), aunque se
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conoce que estos mecanismos no necesariamente actian solos, sino que probablemente
estén involucrados simultineamente en el mecanismo de granulacion, influyendo en los
procesos de manera diferente. Sin embargo, el mecanismo de granulacion mas aceptado
es el que se describe a continuacion y que ocurre en varios pasos (Liu y Tay 2002;
Nancharaiah y col, 2018) que incluyen:

l. Contacto de célula a célula por hidrodindmica, difusion, gravedad y/o fuerzas
termodinamicas.

Il. Fuerzas de atraccion fisicas (van der Waals, cargas opuestas, fuerzas
termodinamicas, hidrofobicidad) y quimicas (enlaces de hidrogeno, fusibn membrana
celular, atraccion receptora de la célula, deshidratacion de la superficie celular) entre las
células que conducen a la agregacion (union inicial de microorganismos para formar
agregados).

II. Maduracion de los agregados microbianos formando una matriz de SPE sobre el
cual las células pueden unirse y multiplicarse.

V. Formacion de una estructura tridimensional conformada por fuerzas de corte
hidrodinamicas y los microorganismos involucrados.

Dado que los granulos aerdbicos se cultivan cominmente a partir de fléculos, los
primeros dos pasos, como el contacto de célula a célula y la unién inicial de
microorganismos, NO SON un requisito previo para iniciar el proceso de granulacion, sino
gue son necesarios cuando se intenta la granulacion de cultivos bacterianos individuales y
con crecimiento disperso (Adav y Lee, 2008). Los otros dos procesos mencionados son
necesarios de forma obligatoria para la formacién de granulos debido a que son procesos
que ocurren de forma constante, formando parte del crecimiento dinamico de los
microorganismos, permitiendo la seleccion de ellos y su posterior unién vy
autoinmovilizacion (Nancharaiah y col, 2018).

La fuerza de corte hidrodinamica y el régimen de alimentacidbn basado en
condiciones alternantes de disponibilidad de carbono organico e inanicién, son las fuerzas
de activacion importantes en los SBR. La fuerza de corte hidrodinamica influye en los
aspectos estructurales y funcionales de las biopeliculas y en la seleccién de las cepas
agregadas en la biopelicula. Por otro lado, el tiempo de sedimentacion es un parametro
relevante y ejerce una presion de seleccion sobre los aglomerados microbianos,
permitiendo retener aquellos consorcios que al disponerse en forma agregada tienen una

mayor tolerancia a distintos compuestos toxicos (Nancharaiah y col, 2018) (Figura 1.12).
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Figura 1.12: Mecanismo de formacién de lodo granular aerébico en reactores discontinuos

secuenciales (Sarma y col, 2017)

Finalmente, en algunos casos se ha informado que los hongos filamentosos y los
protozoos pueden ser importantes para la formacién de la estructura granular, ya que
podrian provocar un aumento de la superficie donde las bacterias podrian unirse (Beun y
col, 1999; Weber y col, 2007). Sin embargo, cada paso en la formacién de granulos es

complejo y esta influenciado por diferentes mecanismos fisicos, quimicos y celulares.

1.5.2 Configuraciones del proceso y condiciones operativas que afectan la granulacion

aerobica

El proceso de granulacion es afectado por una serie de parametros operativos que
influyen en la formacidén y estabilidad de los granulos (Liu y Tay, 2004). El disefio y
operacion del reactor pueden controlar algunos de los factores intervinientes en el proceso
de granulacion, como las fuerzas de cizalla hidrodindmicas, el tiempo de sedimentacion, la
relacion de intercambio de volumen (volumen del efluente extraido en relacion al volumen
de trabajo total del reactor) (Wang y col, 2006) y la carga organica. Otros factores, como la
temperatura y la composicion de las aguas residuales, son mas dificiles de controlar
(Figura 1.13) (Wilény col, 2018).
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Parametros de GRANULOS Estabilidad granular, verszfatilidad
control del reactor y efluente final

Control factible:

Velocidad de carga de sustrato
Relacion A/M
(alimento/microorganismo)
Concentracion de OD
Fuerza de corte
Tiempo de sedimentacion
Relacion altura diametro del SBR
TRC (Tiempo de residencia celular)

Control limitado:

Porcentaje de remocion de
carbono organico, nitréogeno y
fosforo.

Comunicacion célula-célula
Propiedades de la superficie celular
Estructura de la comunidad
microbiana
Contenido de SPE
Gradientes quimicos
Almacenamiento de sustrato
Densidad, estructura y tamano
Predacion

Concentraciones de lodo
suspendido en el efluente

Estabilidad granular en el
corto y largo plazo.

Temperatura . . . .

Indeulo inicial Estratificacion de microorganismos * Resistencia a variaciones
Composicion quimica del influente temporales y alteracion de los
Material particulado del influente parametros de entrada.

Figura 1.13 llustracién esquemaética de los diversos parametros del proceso que afectan la

formacion de granulos, el funcionamiento del reactor y calidad del efluente final.

1.5.2.1 Concentracion de oxigeno disuelto

Los granulos aerobicos se pueden formar en un amplio rango de concentraciones de
oxigeno disuelto (OD), que abarcan desde un nivel tan bajo como 0.7-1.0 hasta 2-7 mg
L™ (Winkler y col, 2018). Sin embargo, las concentraciones de OD inferiores a 2-5 mg L™ *
conduce a la formacion de granulos inestables (McSwain y col, 2008; Wilén y col, 2018). El
OD es un parametro de control eficiente para la eliminacion simultanea de carbono
organico, nitrogeno y fosforo debido a las fuertes limitaciones de difusion en los granulos
donde las altas concentraciones de OD conducen a una fraccién aerdbica mayor y, por lo
tanto, a una mayor tasa de nitrificacion, mientras que las concentraciones mas bajas de OD
aumentan la tasa de desnitrificacion. Al controlar el OD durante el ciclo en un SBR se

puede lograr un efluente de elevada calidad (Pronk y col, 2015).

1.5.2.2 Temperatura

La formacion de granulos se ha descripto a diferentes temperaturas desde 8°C
hasta 30°C, encontrdndose algunos estudios que informan temperaturas hasta 50°C (Ab
Halim y col, 2015). Sin embargo, se ha informado que la estabilidad de los agregados no
es igual en todo el rango mencionado. A baja temperatura (8°C-10°C), los granulos
presentarian una forma irregular e inestabilidad con baja eficiencia de eliminacion de
nutrientes (de Kreuk y col, 2005; Wilén y col, 2018). Asimismo, debido a que la actividad

microbiana es menor a bajas temperaturas, el OD podria penetrar en la zona interna
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anoxica, dificultando los procesos de desnitrificacién (de Kreuk y col, 2005). A pesar de
esto, algunos reactores inoculados con biomasa granular han funcionado con una elevada
eficiencia de eliminacion de carbono organico, nitrégeno y fésforo a temperaturas que
rondan los 10-12°C (Jiang y col, 2016; Gonzalez-Martinez y col, 2017). A temperaturas
mas altas (20-50°C), se ha observado una completa remocién de nitrégeno y fésforo (Ab
Halim y col, 2015).

1.5.2.3 Fuerzas hidrodinamicas, carga organica y régimen de alimentacién

La fuerza hidrodinAmica de cizalla o de corte, el régimen de alimentacion basado en
un periodo “feast” (alimentacién, es decir disponibilidad de la fuente de carbono) y “famine”
(inanicidn), el tiempo de sedimentacion y la relacion de intercambio volumétrico son
factores de gran importancia en la operacion de los SBR ya que influyen en la formaciéon y
caracteristicas de los granulos microbianos aerdbicos.

En los SBRs utilizados para la formacion de biomasa granular aerobica, la fuerza de
corte se cuantifica dividiendo la velocidad de aireacion sobre el area de la seccion
transversal del biorreactor. La misma se representa como la velocidad superficial de aire
ascendente (caudal (cm®/s) / seccién transversal (cm?) = velocidad (cm.s™)).

Inicialmente, a partir de estudios a escala de laboratorio, se ha demostrado que las
velocidades superficiales de aire iguales o superiores a 1.2 cm.s™ son esenciales para la
formacion de granulos aerdbicos (Beun y col, 1999; Tay y col, 2001). Estos autores han
seflalado ademas que la velocidad superficial de aire favorece la produccion de SPE, la
hidrofobicidad de la superficie celular y la gravedad especifica de la biomasa granular
aerobica. Estudios posteriores han demostrado que también es posible formar biomasa
granular aerébica utilizando una velocidad superficial de 0.8 cm.s®, pero con la
particularidad que los granulos obtenidos presentan una estructura microbiana carente de
firmeza, provocando granulos inestables (Lochmatter y Holliger, 2014). También se ha
informado la formacién de granulos aerébicos a una velocidad superficial de 0.42 cm.s™
(Henriet y col, 2016) sugiriendo que el efecto de la velocidad del aire de flujo ascendente
se relaciona ademas con otros parametros importantes, como la carga del sustrato, para
lograr un proceso de granulacion adecuado. Mas recientemente se ha demostrado que la
formacion de granulos aerdbicos es también posible a una baja velocidad de aire de flujo

ascendente (0.41 cm.s™) cuando se tratan aguas residuales con baja carga orgénica (300
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mg DQO.L™), pero no es posible utilizar esta velocidad cuando la carga organica es mayor
(600 0 1200 mg DQO.L™) (Devlin y col, 2017 y Nancharaiah y col, 2018).

Esto implica que, si bien los primeros estudios han demostrado que es esencial
utilizar elevadas velocidades del aire de flujo ascendente para formar granulos aerébicos
estables, posteriormente se demostré que la formacién de los aglomerados es posible
incluso a bajas velocidades de flujo ascendente de aire, ademas debe tenerse en cuenta la
presencia de otros parametros que afectan el proceso de granulacion (Nancharaiah y col,
2018). En general, la fuerza de corte hidrodinamico causado por la aireacion en forma de
burbujas induce la produccion de SPE, la hidrofobicidad de la superficie celular y
desencadena interacciones célula-célula que contribuyen al inicio de la formacion de
granulos. La fuerza de cizalla también actia como una fuerza de compactacion en la
superficie de los agregados microbianos permitiendo dar forma a los granulos al separar
los microorganismos “sueltos” de la superficie externa (Nancharaiah y col, 2018).

Ademas de la fuerza de cizalla es necesario considerar otros factores. Entre estos
se destaca la aplicacion de un régimen de alimentacion dindmica aerébica, que consiste en
dos fases, una fase de degradaciéon o fase “feast”, donde el sustrato es consumido
completamente y una fase de inanicion o fase “famine”, donde el sustrato externo ya no
esta disponible y si lo esta, es en muy pequefias cantidades. Este régimen “feast/famine”
es necesario para maximizar la eliminacion de carbono y favorecer la sintesis de SPE
(Nancharaiah y col, 2018).

A partir de distintos estudios se ha demostrado que un régimen de alimentacion
“feast/famine” permite un aumento de la hidrofobicidad de la superficie celular bacteriana,
acelerando la agregacion microbiana y creando los gradientes de sustrato y oxigeno
apropiados en el granulo (Liu y Tay, 2002; Gao y col, 2011b). La alternancia de
disponibilidad de carbono e inanicion favorece el almacenamiento de sustancias de reserva
(Adav y Lee 2008a; Liu y col, 2004; Wilén y col, 2018), provocando una disminucion en la
tasa de crecimiento bacteriano y permitiendo el desarrollo de los microorganismos de
crecimiento lento dentro de los granulos lo que permite obtener granulos mas compactos
(de Kreuk y col, 2007b; Pronk y col, 2015). Es importante destacar que en el periodo
“famine”, el crecimiento bacteriano surge a partir de las reservas intracelulares como lo es
el glucogeno y PHA formadas durante el periodo “feast”. De esta forma, se requiere de un

periodo “famine” suficiente y prolongado, después de la etapa alimentacion, para
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garantizar la estabilidad de los granulos y evitar el crecimiento de bacterias filamentosas
(Franca y col, 2018).

1.5.2.4 Tiempo de sedimentacion y relaciéon de intercambio volumétrico

Otro de los factores importantes es el tiempo de sedimentacion, debido a que los
periodos de sedimentacién cortos seleccionan Unicamente agregados de sedimentacion
rapida mientras que los fléculos de sedimentacion lenta son lavados (retirados con el
efluente) (Nancharaiah y col, 2018). Los tiempos de sedimentacion Optimos para el
desarrollo de granulos aerébicos se encuentran entre 2 y 10 min (Adav y col, 2008).

Por ultimo, otros de los pardmetros relevantes que se debe tener en cuenta es la
relacion de intercambio volumétrico. Al respecto se ha demostrado que la formacion de
granulos aerébicos es mas rapida en reactores con una mayor relacion de intercambio de
volumen al incrementarse de 20 a 80% (Wang y col, 2006).

De esta forma se puede observar que el tiempo de sedimentacién, la relacién de
intercambio volumétrico y el tiempo de descarga son criterios importantes para seleccionar
agregados de sedimentacion rapida. Liu y col, (2005) mostraron que estos tres parametros
se pueden unificar matematicamente en una sola presién de seleccion unificada llamada
velocidad minima de sedimentacién (Vs minima, m.h?). La formaciéon de grénulos
aerobicos tiene lugar en el SBR cuando la Vs se encuentra por encima de 1 m.h™, sin
embargo, la biomasa granular se convierte en el lodo dominante solo cuando se aplican

valores minimos de Vs superiores a 4 m h™! (Nancharaiah y col, 2018).

1.5.2.5 Presencia de metales

La alimentacién de un SBR con metales (Ca**, Mg?* y hierro cerovalente) en las
aguas residuales sintéticas disminuye el tiempo necesario para la formacién de granulos
aerdbicos (Sarma y col, 2017). Los metales pueden promover la granulacion aerdbica a
partir de diferentes mecanismos:

l. Facilitando la unidon (auto y co-agregacion) entre microorganismos al disminuir o
neutralizar las cargas negativas en la superficie de la célula microbiana.

Il. Promoviendo la produccion de SPE.

Il. Actuando como un nucleo para la unién bacteriana con el fin de formar agregados.

V. Permitiendo la formacion de estructuras microbianas mas compactas y densas.
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En sintesis, los cationes metdlicos ayudan en la agregacién microbiana y la
formacion de granulos, incrementando la estabilidad de estos agregados a partir de una
mayor produccion de SPE e interacciones de estas sustancias con el metal (Ye y col,
2017).

1.5.2.6 Configuracion del SBR granular

Los granulos aerobicos son tipicamente formados en reactores tipo columna con
flujo ascendente y alta relacion altura-diametro (A/D). Se han recomendado relaciones A/D
entre 5y 20 (Luo y col, 2014, De Sanctis y col, 2013). En los reactores de columna de
burbujeo (Figura 1.14) se puede crear un flujo circular relativamente homogéneo y un
vortice localizado a lo largo del eje principal del reactor; bajo estas condiciones, los
agregados microbianos estan sometidos constantemente a un desgaste hidraulico. El flujo
circular aparentemente forzaria a los agregados microbianos a adoptar una forma granular
regular donde tengan en la superficie una minima energia libre (Liu y Tay, 2004). En
reactores de columna con flujo ascendente y alta relacion A/D se puede asegurar una
trayectoria de flujo circular mas larga haciendo mas efectivos los fendmenos de roce (Liu y
Tay, 2004) y por lo tanto favoreciendo la agregacién microbiana. A diferencia de estos
sistemas, en los reactores de mezcla completa, los agregados se mueven en todas
direcciones por lo que estan sometidos a colisiones al azar, debido a las diferentes
trayectorias de flujo de aire y variaciones en la fuerza de corte, produciendo como

consecuencia la formacion de floculos irregulares (Liu y Tay, 2002).

Efluente

—_—
:E biomasa
/= 1-Llenado E
I

3- Sedimentacion 2- Aireacién

Figura 1.14: Esquema de un reactor discontinuo secuencial de columna con flujo ascendente
(Wagner y col, 2002)
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1.5.2.7 Tiempo de retencion hidraulica (TRH) y duracion de ciclo

El tiempo de retencion hidraulica (TRH) es el tiempo promedio que un volumen
elemental de agua residual permanece en un tanque (reactor), desde la entrada hasta la
salida. EI TRH en el reactor define el tiempo promedio durante el cual el sustrato organico
oxidable esta sometido a tratamiento (Orozco, 2005).

Como se explico anteriormente, durante la granulacion, la biomasa dispersa es
lavada, mientras que los granulos pesados son retenidos en el reactor. La duracion de un
ciclo en un SBR representa la frecuencia de descarga de sélidos en el efluente de salida,
mejor conocida como frecuencia de lavado, la cual esta relacionada con el TRH. Estudios
han demostrado que se debe seleccionar criteriosamente un TRH adecuado para optimizar
el rendimiento del reactor (Fang y Yu, 2001). El TRH ejerce una profunda influencia en las
condiciones hidraulicas y el tiempo de contacto entre los diferentes sustratos y compuestos
dentro del reactor (Rosman y col, 2014).

Se ha determinado que los rangos 6ptimos del TRH para sistemas granulares deben
ser lo suficientemente cortos como para suprimir el crecimiento de lodos suspendidos y
favorecer el crecimiento del lodo granular, y lo suficientemente largos como para evitar la
pérdida extrema de lodo como resultado del lavado hidraulico en el reactor. Pan y col,
(2004) cultivaron granulos aerébicos a cuatro TRH diferentes (2, 6, 12 y 24 h) e informaron
qgue el rango Optimo de presién de seleccion hidraulica para la formacion y retencién de
granulos aerdbicos en el reactor estuvo entre 2 y 12 hs, obteniéndose mejores resultados
(mayor hidrofobicidad celular) a las 6 horas. Este rango es consistente con los hallazgos
para otros sistemas biolégicos de tratamiento de aguas residuales (Hulshoff Pol 1989;
Tijhuis y col, 1994; O'Flaherty y col, 1997).La TRH regula la presion de seleccién hidraulica
para elegir preferentemente células microbianas que sean mas hidréfobas y que tengan
una mejor produccion de polisacaridos. Dichas estrategias de supervivencia microbiana
permiten que las células se agreguen en granulos y evitan el lavado hidraulico (Tay y col,
2004).

1.5.2.8 Tiempo de residencia celular (TRC)

El tiempo de residencia celular (TRC) es un parametro importante que indica la edad
del lodo, se puede expresar como el cociente entre la biomasa total en el reactor y la

biomasa que sale del reactor por unidad de tiempo (Winkler y col, 2013). Sintéticamente,
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se define como el tiempo promedio que las particulas de biomasa permanecen en el
reactor antes de ser desechadas (Orozco, 2005).

El TRC se utiliza tradicionalmente en el disefio y operacion de sistemas de remocion
bioldgica de nutrientes (RBN) (Ekama, 2010). Este parametro operacional (TRC) tiene gran
influencia sobre el desarrollo de unas u otras poblaciones de microorganismos, de forma
gue debe ser adecuado para asegurar el crecimiento de los distintos tipos de organismos
que constituyen la biomasa granular. Se ha informado que, para formar granulos aerébicos

estables, el TRC se encuentra entre 4-20 dias (Zhu y col, 2013).

1.5.3 Rol de las SPE en la formacion y estabilidad de los granulos aerdbicos

Las SPE son un componente importante para la formacién de granulos aerdbicos
debido a que juegan un papel relevante en la agregacion de microorganismos y la
estabilidad estructural. Tanto la microscopia in situ como el andlisis quimico ex situ
revelaron que las concentraciones y la distribucién de los componentes de SPE, como
proteinas y polisacaridos, son diferentes entre los lodos activados y los granulos aerébicos
(McSwain y col, 2005; Seviour y col, 2010). McSwain y col, (2005) observaron que el
contenido proteico es 50% veces mayor en las SPE de los granulos aerdbicos. Asimismo,
se ha observado a partir de estudios llevados a cabo mediante el uso de fluoréforos
especificos y microscopia confocal de escaneo laser que las células microbianas y los
polisacéaridos se distribuyen principalmente en la zona exterior de los granulos, mientras
que el centro, que carece de células, estd compuesto principalmente de proteinas (Figura
1.15). Estas caracteristicas, sumado a la identificacién de que B-polisacéridos no solubles
ubicados en el borde exterior de los granulos aerdbicos proporcionarian una fuerza
cohesiva (Hu y col, 2005), permitieron conjeturar que la presencia de un ndcleo proteico en
el centro juegue un papel relevante en la formacion y estabilidad de los granulos (McSwain
y col, 2005).

También es conocido que las SPE extraidas de los granulos presentan un poder de
adhesion mayor que las extraidas de los lodos activados (Seviour y col, 2010) y que los
granulos aerdbicos a diferencia de los lodos activados pueden presentar polisacaridos y
proteinas con carga negativa (Seviour y col, 2012). De esta forma, se evidencia que las
condiciones de operacién del biorreactor no solo promueven la produccion de SPE, sino
que también inducen cambios de composicion de estas sustancias que a su vez facilitan la

agregacion microbiana, permitiendo la granulacion.
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=Polisacéaridos
=Proteinas

@ =Nitrificantes

@ =pesnitrificantes

® =Qrganismos acumuladores de Fésforo (PAQ)
2 =0rganismos acumuladores de Glucégeno

Figura 1.15: Representacion gréfica de la distribucion de (a) microorganismos, (b) carbohidratos y

proteinas de la matriz SPE de un granulo aerébico (McSwain y col, 2005; Nancharaiah, y col, 2018)

1.5.4 Estabilidad, composicion y estratificacion microbiana de los granulos

Dentro del granulo, los microorganismos compiten por sustratos, pero también por
espacio para crecer. La difusion de sustratos y oxigeno disuelto crea diferentes zonas
dentro del granulo: zonas aerObicas en la superficie externa donde crecen
microorganismos heterétrofos y filamentos de rapido crecimiento y zonas anoxicas y
anaerobicas que se encuentran hacia el centro del granulo. Los canales (dentro del
granulo), que pueden contribuir a una mejor difusion, pueden obstruirse debido a particulas
y coloides en las aguas residuales como asi también a la produccién de SPE (Zheng y Yu
2007). Las condiciones de inanicion sumado a las condiciones anaerobicas dentro del
granulo, especificamente en el centro, conducen a la necesidad de las células de respirar
de forma enddgena y también dan lugar a procesos de lisis celular, provocando cavidades
huecas y finalmente la desintegracion de los granulos (Francay col, 2018).

Los microorganismos crecen tanto en la superficie como dentro del granulo y esto
conducira a diferencias en tamafo y estructura. Las bacterias no se distribuyen por igual
dentro de los granulos, ya que algunas son mas abundantes en las capas externas del
granulo y otras en el interior (de Kreuk y van Loosdrecht, 2005). La seleccion microbiana
actla mediante los siguientes pardmetros operativos: tipo de sustrato, la carga organica, la
relacion A/M, la relacion DQOI/N, el tiempo de retencion de solidos, el tiempo de

sedimentacion y las condiciones redox. Se ha estudiado la estructura de la comunidad
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microbiana en diferentes sistemas granulares y se ha encontrado que la composicion
difiere cuando se suministran diferentes fuentes de carbono (Maszenan y col, 2011; Wilén
y col, 2018).

Se ha afirmado que los granulos aerObicos presentan una mayor diversidad
microbiana a nivel de filo o clase que el lodo floculante, debido a que los gradientes de
sustrato creados dentro del agregado proporcionan mas nichos ecoldgicos (Guo y col,
2011; Winkler y col, 2012). El desarrollo en el tamafio de los granulos depende de las
interacciones de diferentes parametros ambientales, las cuales son complejas y dificiles de
controlar. Los granulos alcanzan un cierto tamafio determinado en términos generales por
el equilibrio entre el crecimiento, el desgaste y la rotura del granulo, que es una
consecuencia de las condiciones operativas del proceso, como la fuerza de cizalla o corte
(Verawaty y col, 2013).

En la Figura 1.16 se presenta la estructura granular modelo considerando a los
granulos como una esfera multicapa con gradientes decrecientes de oxigeno y sustrato
desde el exterior hasta el centro del granulo. De acuerdo con este modelo y en términos
generales, las bacterias nitrificantes se ubican en las capas externas penetradas por el
oxigeno, mientras que las bacterias desnitrificantes y los organismos acumuladores de

fosfato (PAO) se ubican en las capas internas (Winkler y col, 2012; de Kreuk y col, 2007).

Zona Aerdbica

* COD + 0, — CO, + H,0 . O_Xi(_ie_lciép’biolégica de materia organica
« Nitrificacion

NH, + O, = NO,

Zona Anoxica

+ Desnitrificacion
» Remocion bioldgica de fosforo

Y

Zona Anaerobica

*COD=DQO

Figura 1.16: Esquema de un granulo aerébico con los diferentes procesos de conversion para
materia organica, nitrégeno y fésforo, que tienen lugar dentro de las diferentes zonas redox (Wilén
y col, 2018)

Otros estudios han demostrado la existencia de una estratificacion microbiana en
sistemas granulares, alimentados con agua residual de baja carga organica, presentando
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remocion de DQO y nitrégeno. En este sistema, las BOA dominaban la capa externa,
mientras que las BON y las bacterias desnitrificantes se encontraban en las zonas internas
(Guimardes y col, 2017). También se demostré la existencia de microorganismos
nitrificantes tanto en la superficie como en el interior del granulo y en los canales internos
del mismo, detectados mediante la utilizacion de técnicas de hibridacion fluorescente in situ
(FISH) y microscopia confocal de escaneo laser (Szabd y col, 2017b).

1.5.5 Aplicaciones del SBR de lodo granular en el tratamiento de efluentes

Los reactores con biomasa granular aerobica ofrecen la posibilidad de eliminar
carbono organico, nitrégeno (N), fésforo (P) y diferentes contaminantes prioritarios como es
el fenol (Wilén y col, 2018).

1.5.5.1 Nitrificacion y Desnitrificacion Simultanea (NDS)

La eliminacién convencional de nitrdgeno en SBR operando con lodos activados
requiere de condiciones aerObicas y anaerdbicas/anoxicas para la nitrificacion de amonio
como para la desnitrificacion de nitrato o nitrito, respectivamente. Por lo tanto, se requiere
la integracién de periodos con distintas concentraciones de OD (altas y bajas) para lograr
la eliminacion completa de este nutriente (Motlagh, y Goel, 2014).

En los granulos es posible la presencia de diferentes condiciones redox en un solo
granulo haciendo posible que ocurran procesos de nitrificacion y desnitrificacion simultanea
(NDS) bajo las mismas condiciones en el reactor (Nancharaiah y col, 2016; Coma vy col,
2012; Nancharaiah y col, 2018). Para esto es importante controlar la concentracion de OD,
la cual debe ser lo suficientemente alta como para mantener la nitrificacion en la capa
externa y lo suficientemente baja para evitar que el oxigeno penetre en las partes andxicas
mas profundas del granulo donde puede tener lugar la desnitrificacion. Esto permite la
coexistencia de regiones aerébicas y anéxicas (Figura 1.16 y 1.17).

Los parametros que pueden influir en los procesos de NDS incluyen tal como se
menciono recientemente la concentracion de OD en el licor de mezcla, pero ademas el
tamafno del granulo, la disponibilidad de donantes de electrones y la actividad microbiana
(Coma y col, 2012). La elevada concentracion de OD en el licor de mezcla favorece la
nitrificacion, pero puede limitar la desnitrificacion (Nancharaiah y col, 2018).
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El nivel estricto de OD es uno de los principales parametros de control de difusion
para regular los procesos de desnitrificacion-nitrificacion simultdnea en sistemas granulares
(Hocaoglu y col, 2011). Algunos estudios han informado que valores por debajo de 4 mg.L™
de OD en el agua residual generan zonas anoxicas dentro de los granulos vy, por lo tanto,
aumentan la NDS (Layer y col, 2020).

Para un proceso eficiente de NDS, el material organico debe ser consumido y
almacenado como poli-B-hidroxibutirato (reserva de carbono) para su posterior uso como

fuente de carbono por los microorganismos desnitrificantes (Beun y col, 2001).

Diferentes conversiones biolégicas ocurren en diferentes capas o
zonas de un granulo aerébico formado en el SBR.

concentraciones de OD (regiones aerobicas)

fosforo (PAOs) (regiones anodxicas/anaerdbicas).

organismos acumuladores de glucégeno.
« Diferentes concentraciones de SPE se han observado en los granulos

Figura 1.17: Vias de eliminacion de nitrégeno en un granulo aerébico individual
(Winkler y col, 2015).

La relacién DQO:N es otro de los parametros de mayor relevancia para un proceso
de NDS eficiente, ya que ejerce una presion de seleccion sobre la comunidad microbiana
favoreciendo el enriqguecimiento de microorganismos heterétrofos o bacterias nitrificantes.
Se ha demostrado que altos valores de DQO:N, entre 7.5 y 30, permiten la formacién de
granulos grandes y esponjosos que favorecen el crecimiento de los microorganismos
heterotrofos, mientras que relaciones DQO:N mas bajas (2-5) conducen a la formacion de
granulos mas pequefios y densos con microorganismos nitrificantes que presentan una
baja velocidad de crecimiento (Kocaturk y Erguder, 2015). Similares resultados fueron
informados por Liu y col, (2004) estudiando el desarrollo de bacterias nitrificantes bajo
diferentes relaciones DQO:N (3-20), estos autores informaron que las relaciones mas bajas
dieron lugar a la formacién de granulos mas pequefios y mas compactos enriquecidos en
nitrificantes. Wei y col, (2014) trabajando con aguas residuales sintéticas ricas en amonio

obtuvieron una mayor remocién de nitrdgeno con una relacion DQO:N de 9.

+ Zonas externas: Microorganismos nitrificantes debido a la presencia de elevadas
« Zonas internas: Microorganismos desnitrificantes y organismos acumuladores de

« Zonas con microambientes anéxicos/anaerébicos: también ocupadas por
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Por otro lado, estudios realizados en reactores en columna con biomasa granular
aerodbica indicaron que es posible llevar a cabo procesos de desnitrificacion de nitrato de
forma exitosa, ya sea a partir de dicho compuesto presente en el agua residual o bien
formado mediante el proceso de nitrificacion, utilizando acetato como donante de

electrones (Suja y col, 2015).

1.5.5.2 Nitrificacion heter6trofa y desnitrificacién aerébica (NHDA)

Hace pocos afios, numerosos estudios han puesto de manifiesto la existencia de
bacterias con capacidad de nitrificacion heterotréfica y desnitrificacion aerébica (BNHDA)
en el tratamiento de aguas residuales nitrogenadas (Chen y col, 2014; He y col, 2016;
Dong y col, 2019). Se descubrié que gran mayoria de las BNHDA pueden presentar un
metabolismo activo a bajas temperaturas (Tan y col, 2020).

La mayoria de las BNHDA requieren de una fuente de carbono organico oxidable
para su optimo crecimiento como donante de electrones para completar el proceso de
desnitrificacion en condiciones aerdbicas. Sin embargo, hasta el momento no hay
demasiada informacion que respalde la eliminacién de nitrogeno mediante BNHDA a partir
de diferentes relaciones C/N (Tan y col, 2020).

Estos microorganismos, debido a su alta tasa de crecimiento y su capacidad para
convertir amoniaco en nitrdgeno gaseoso aerébicamente, tienen muchas ventajas para la
eliminacion de nitrogeno: (i) la simplicidad de proceso donde la nitrificacion y
desnitrificacion pueden tener lugar en un solo proceso; (ii) menor dificultad de aclimatacion;
y (iii) un menor requerimiento de buffer debido a que la alcalinidad generada durante la
desnitrificacion puede compensar en parte el consumo de alcalinidad en la nitrificacion
(Yaoy col, 2013).

Ademas, en la desnitrificacion, los polimeros sintéticos biodegradables, como el
acido poli-3-hidroxibutirico (PHB), son utilizados como fuentes de carbono externas,
permitiendo una elevada eficiencia de este proceso y una liberacibn mucho menor de
carbono organico disuelto que fuentes de carbono natural. Sin embargo, cabe destacar que
Su uso es bastante costoso (Hiraishi y Khan 2003). Es por este motivo que es de gran
importancia la eleccion correcta de una fuente de carbono que sea tanto econémica como
adecuada para una reduccion eficiente de nitrégeno (Rajta y col, 2019).

Cabe destacar que si bien este proceso se encuentra basado en BNHDA, ya que la

mayoria de los microorganismos heterdtrofos nitrificantes tienen la capacidad de
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desnitrificar aerdbicamente (Rajta y col, 2019), otros sélo presentan la capacidad
nitrificante (Srivastava y col, 2016). Ademas, otros microorganismos tienen la capacidad de
desnitrificar aer6bicamente, denominados desnitrificantes aerdbicos, pudiendo intervenir en
el proceso NHDA (Ye y col, 2017).

1.5.5.3 Tratamiento de efluentes lacteos

Con el rapido crecimiento de las industrias, la contaminacion de ambientes
acuaticos por los desechos industriales ha aumentado enormemente (Muthusamy y
Jayabalan, 2001). La industria lactea es considerada una de las industrias mas importantes
que causa la contaminacion de cuerpos de agua.

El agua juega un papel clave en el procesamiento de la leche debido a que se utiliza
en cada paso de las lineas tecnoldgicas, incluidas la limpieza y el lavado, la desinfeccion,
la calefaccién y la refrigeracion (Sarkar y col, 2006). La mayor parte de las aguas
residuales de la industria lactea proviene del proceso de fabricacion de los diferentes
productos. Se ha estimado que la cantidad de aguas residuales es aproximadamente 2.5
veces mayor que el volumen de la leche procesada. En las plantas lecheras, las grandes
fluctuaciones en la calidad y cantidad de las aguas residuales son muy problematicas
porque cada producto lacteo necesita una linea tecnolégica separada (Carvalho y col,
2013; Karadag y col, 2015). Esto da como resultado el cambio de la composicion del
efluente lacteo con el inicio de un nuevo ciclo en el proceso de fabricacion, que afecta el
funcionamiento de las plantas de tratamiento de aguas residuales en fabrica (Slavov,
2017). La concentracion de contaminantes en los efluentes lacteos varia ampliamente
segun el perfil y la capacidad de la empresa, la tecnologia de produccién, el equipo
utilizado, el grado de reutilizacion de aguas residuales, la pérdida de materias primas, la
gestion de residuos, etc. (Slavov, 2017). Los efluentes del procesamiento de productos
lacteos incluyen principalmente: leche o productos lacteos perdidos en los ciclos
tecnologicos (leche derramada, leche en mal estado, leche desnatada y trozos de
cuajada), cultivos iniciadores utilizados en la fabricacion, subproductos de las operaciones
de procesamiento (suero, leche y suero permeado), contaminantes del lavado de camiones
de leche, tanques, latas, equipos, botellas y pisos, reactivos aplicados en procedimientos
de limpieza, enfriamiento de leche y subproductos del proceso productivo lacteo, dafios en
equipos o problemas operativos y diversos aditivos introducidos en la fabricacion (Slavov,

2017). La mayoria de estos contaminantes contribuyen en gran medida a la alta DBO y
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DQO (Muthusamy y Jayabalan, 2001). Tal como se menciond, los efluentes lacteos
contienen principalmente desechos organicos, por lo que la degradacién biolégica es la
opcion mas prometedora para la eliminacion de material organico. Los métodos de
tratamiento de aguas residuales lacteas suelen involucrar procesos biolégicos como el
proceso de lodos activados, el reactor discontinuo secuencial (SBR), los filtros
percoladores, los filtros anaerdbicos, las lagunas aireadas y el reactor anaerdbico de flujo
ascendente (UASB) (Demirel y col, 2005).

Si bien los procesos anaerdbicos son ampliamente utilizados para el tratamiento de
aguas residuales lacteas, presentan algunas desventajas (Tchobanoglous y Burton, 2003).
Las grasas de las aguas residuales de la industria lactea tienen una accién inhibitoria sobre
los procesos anaerébicos y pueden producirse problemas operativos como la formacion de
espuma, la flotacion de lodos y la pérdida de la eficiencia de eliminacion de DQO
(Cammarota y col, 2001). Asimismo, en la digestién anaerobia estan involucrados varios
grupos microbianos con diferentes tasas de crecimiento, por lo tanto, los procesos
principales, acidogénesis y metanogénesis, no estdn comunmente en equilibrio,
conduciendo a una menor formacion de metano y fallas relevantes en el proceso (Hassany
col, 2012). Por ende, el tratamiento anaerdébico de los efluentes lacteos requiere
comunmente un postratamiento aerdbico para cumplir con los limites de descarga de los
efluentes (Alayu y col, 2018).

Los sistemas granulares aerdbicos han sido evaluados para el tratamiento de
diferentes aguas residuales provenientes de industrias textiles (Lotito y col, 2014), lacteas
(Bumbac y col, 2015), mataderos, ganado, bodegas, molinos de aceite de palma, lixiviados

de vertederos y cervecerias (Corsino y col, 2017).

1.5.5.4 Tratamiento de efluentes industriales téxicos: biodegradaciéon de compuestos

fenodlicos

Tal como se ha mencionado anteriormente, los sistemas convencionales de
tratamiento de lodos activados son ineficaces para eliminar compuestos xenobioticos
toxicos o recalcitrantes de las aguas residuales derivadas de actividades industriales
(Nancharaiah y col, 2018). Asimismo, se ha demostrado que los sistemas celulares
inmovilizados ofrecen un mejor tratamiento al retener altas concentraciones de biomasa
(cepas degradantes) y exhibir una mayor tolerancia a los xenobioticos toxicos. EI SBR con

biomasa granular aerdbica es efectivo para la remocion de contaminantes toxicos como el
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fenol o mezcla de compuestos fendlicos. Al respecto, se ha logrado eficiente
biodegradacion de compuestos fendlicos en aguas residuales que contenian
concentraciones de hasta 1000 mg.L™ de fenol (Adav y col, 2007; Jiang y col, 2004).

Wosman y col, (2016) estudiaron dos estrategias de aclimatacion distintas
(Unicamente con fenol o combinacién entre fenol y acetato) para adaptar el lodo activado a
una elevada concentracion de fenol, proceso sujeto posteriormente al proceso de
granulacion aerobica.

Numerosas industrias descargan efluentes con elevadas concentraciones de
nitrégeno y fenol, que causan un grave deterioro al medio ambiente si se eliminan sin un
tratamiento previo (Jia y col, 2014). Entre estas se destacan las aguas residuales de
gasificacion de carbén (Xu y col, 2016), refinerias (Rezakazemi y col, 2018), petroquimicas,
industrias de produccion de aceros (Ghanavati y col, 2008) entre otras importantes.

Actualmente, a pesar que hay pocos trabajos de investigacion acerca de la remocién
conjunta de contaminantes como nitrogeno y fenol en efluentes industriales utilizando la
tecnologia de granulacion aerobica en SBR, se destaca la importancia y potencial que
presenta el uso del SBR para la eliminacion simultdnea de compuestos fendlicos y
nitrégeno a traves de la oxidacion aerdbica de amoniaco y la desnitrificacion andxica con

fenol como fuente de carbono orgénico (Liu y col, 2017).

1.5.5.5 Recuperacion de recursos y gestion del exceso de lodos

El exceso de lodo formado durante el tratamiento de las aguas residuales debe ser
gestionado de manera segura con el fin de implementar practicas sostenibles de aguas
residuales (Nancharaiah y col, 2018). Si bien existen diferentes opciones para el manejo
del exceso de lodo, dos de ellas (uso de lodo granular en exceso como adsorbentes de
bajo costo y produccion y recuperacion de productos de base biologica como
polihidroxibutirato y exopolimeros similares a alginato) son prometedoras para la gestién de
lodos en plantas de tratamiento de aguas residuales basadas en sistemas granulares
aerobicos (Nancharaiah y col, 2018).

El PHB es un plastico biodegradable que se puede producir como granulos
intracelulares en microorganismos. Para disminuir costos de produccion, las aguas
residuales se han utilizado para desarrollar cultivos granulares aerobicos mixtos
productores de PHB (Wang y col, 2014a, b). Los estudios han demostrado que el

contenido de PHB se puede aumentar hasta un 40% en sistemas granulares aerobicos
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alimentados con acetato mediante condiciones limitantes de nitrégeno sin comprometer las
propiedades de sedimentacion (Wang y col, 2014a, b).

El alto contenido de SPE de los sistemas granulares aerébicos esta recibiendo
atencion para explorar la utilidad potencial en aplicaciones comerciales (Nancharaiah y col,
2018).

1.5.6 Beneficios del sistema SBR granular en efluentes industriales

Debido a que los SBR son reactores compactos y presentan una elevada eficiencia
en la remocién conjunta de DQO, DBO vy nitrégeno (Wilén y col, 2018), son muy atractivos
y cada vez mas frecuentes para el tratamiento de aguas residuales de diferentes industrias
y mas aun de aquellas industrias que no poseen suficiente espacio para tener tanques de
tratamientos convencionales (Khursheed y col, 2018). El proceso SBR, como una forma
mejorada del sistema de tratamiento convencional, presenta las siguientes ventajas: gran
flexibilidad para el tratamiento de diferentes efluentes, precision y versatilidad en el
funcionamiento, una interaccion mas baja del operador, facilidad para la recoleccion de
datos en linea mediante la utilizacion de sensores, menores costos de capital en aspectos
constructivos, una alternativa para ambientes aerdbicos y anaerdbicos en el mismo tanque,
una excelente interaccion de oxigeno entre microorganismos y sustratos, una mayor
eficiencia de eliminacion de contaminantes como nitrégeno y fenol y el requerimiento de
menor aporte de energia (Wang y col, 2015).

Estos beneficios aseguran el gran interés en la utilizacion del proceso SBR para el
tratamiento de aguas residuales tanto municipales como industriales (Yang y col, 2018).

Asimismo, la regulacion de las fases andxicas y aerébicas durante el proceso SBR
puede enriquecer la poblacion microbiana y mejorar la eficacia del proceso. Diferentes
industrias pueden utilizar esta tecnologia ya que la duraciéon de las fases, la concentracion
de oxigeno disuelto y las condiciones de mezcla pueden modificarse de acuerdo con los
requisitos particulares de las plantas de tratamiento y los efluentes a tratar (Chang y col,
2009; Alagha y col, 2020).

La tecnologia granular aerdbica presenta varias ventajas en comparacion con los
procesos de lodos activados. Estas incluyen la utilizacion de un Unico reactor donde
suceden todos los procesos biolégicos, buena retencibn de biomasa, capacidad de
soportar el impacto de cargas toxicas, y la presencia de zonas aerobicas y andxicas dentro

de los granulos que puede permitir simultaneamente la ocurrencia de diferentes procesos
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bioldgicos (Gautam y col, 2019). Esta tecnologia ofrece una gran versatilidad en términos
del control e implementacion de diferentes fases de los procesos de nitrificacion y
desnitrificacion biologica. Varios estudios han informado y demostrado la efectividad de la
tecnologia del SBR y su aplicacién como alternativa al sistema convencional de tratamiento
de aguas residuales municipales e industriales, especialmente para el uso de caudales
menores (Gautam y col, 2019).

1.6 SECUENCIACION MASIVA

En los dltimos afios se han desarrollado técnicas moleculares para la investigacion
de la comunidad microbiana en sistemas de aguas residuales, lo que ha permitido la
identificacion de actores clave en procesos como la nitrificacion y desnitrificacion. Un
avance muy relevante ha sido el uso de la secuenciacion masiva de alto rendimiento (en
inglés NGS, Next-generation sequencing), utilizando secuenciadores HiSeq, NextSeq,
NovaSeq y MiniSeq que ha suplantado al tradicional método de secuenciacion Sanger
(Vanwonterghem y col, 2014).

Esta nueva tecnologia, ademas de reducir los costos y el tiempo de analisis,
genera una gran cantidad de informacion que estd cambiando el modo investigar en
microbiologia y demanda, en gran medida, la aplicacion de la bioinformatica en el
diagnostico y el andlisis microbiologico (Vanwonterghem y col, 2014). La bioinformatica
aplica las matematicas, la estadistica y la computacién al estudio bioldgico, por tanto,
requiere de conocimientos basicos en lenguajes de programaciéon (Python y R, entre otros)
y, preferentemente, también en el uso de sistemas operativos basados en UNIX, como por
ejemplo Linux y de ciertas terminales (plataformas) bioinformaticas de tal forma que se
concentre todo el potencial de la computadora en la tarea que se quiera realizar. Cabe
destacar que la variedad y cantidad de programas informaticos que proporcionan una
interfaz gréfica son limitados y le restan poder computacional al desarrollarla, por lo que se
vuelve necesario el uso de programas ejecutados desde la terminal elegida (Hernandez y
col, 2019).

1.6.1 Secuenciacidon masiva de la microbiota

La secuenciacion masiva aplicada a la microbiologia se puede llevar a cabo a partir

de la secuenciacion de pequefios fragmentos del acido desoxirribonucleico (ADN) o
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amplicones previamente amplificados denominados “targeted sequencing”, o0 bien
secuenciando todo el ADN previamente fragmentado de forma aleatoria lo cual es llamado
“shot-gun sequencing”. La aproximacion de “targeted sequencing” permite obtener la
composicion microbiana de cada muestra en los genes ARNr 16S y 18S. Mediante “shot-
gun sequencing” puede obtenerse mayor informacion como lo es el genoma completo de
una bacteria, lo cual es una tarea sumamente compleja y en algunos casos imposible
debido a la corta longitud de las secuencias generadas por algunas plataformas de
secuenciacion, por lo que las lecturas (secuencias) se ensamblan en un “borrador del
genoma” formado por un nimero de fragmentos mas grandes, mediante un proceso de
ensamblado de las lecturas secuenciadas (de novo). Asi es como el conocimiento del
genoma facilita la deteccidon de diferencias entre genomas (Hernandez y col, 2019).

La mayoria de los métodos de ecologia bacteriana se basan en la secuenciacion, en
concreto, del gen que codifica la subunidad menor del ribosomal6S (16S ARNr). El
tamafio de este gen es de aproximadamente 1540 pares de bases, dependiendo de la
especie bacteriana, y esta formado por 9 regiones hipervariables (V1 a V9) y regiones
altamente conservadas. Sobre esta base se han definido numerosas combinaciones de
primers o cebadores (Caporaso y col, 2011; Klindworth y col, 2013) que permiten amplificar
un fragmento del ADN de forma inespecifica en todas las especies bacterianas, pero a su
vez permite la identificacion inequivoca de cualquier bacteria, debido a que la
secuenciacion de la region interna es caracteristica de cada especie (Hernandez y col,
2019). En la secuenciacion masiva se logra la mezcla de amplicones (al contrario de la
secuenciacion Sanger que requeria cromatogramas puros), debido a que esta tecnologia
individualiza la lectura de cada amplicon (Hernandez y col, 2019).

Sintéticamente el estudio microbioldégico molecular de la microbiota mediante NGS
consiste en la coamplificacion de una region del genl6S ARN. Estos fragmentos
amplificados, una vez secuenciados, permiten caracterizar la abundancia relativa de las
poblaciones bacterianas, con la posibilidad de identificar gran cantidad de especies de una
muestra (Callahan y col, 2017). La asignacién de filo, clase, orden, familia, género o
especie se realiza por comparacion con bases de datos como Greengenes entre otras
(Page y col, 2015), o bien realizando un alineamiento empleando la Basic Local Alignment
Search Tool (BLAST) de la base de datos del NCBI (Federhen y col, 2012). Mediante este
estudio ademas de obtener la caracterizacion de la composicion taxonomica, se puede

estudiar la abundancia relativa de las poblaciones microbianas de una muestra. La
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secuenciacion masiva permite el analisis ecolégico de la microbiota mediante
secuenciacion de amplicones, pero también permite el analisis mediante la secuenciaciéon
completa de todos los genomas, es decir, del metagenoma. Esto implica mayor costo y

requiere un analisis mas complejo y detallado (Hernandez y col, 2019).

1.7 OBJETIVO GENERAL

El objetivo general del presente trabajo de investigacion consistiéo en desarrollar un
proceso de tratamiento biolégico de efluentes de facil operacion, eficiente y confiable para
la remocion conjunta de carbono organico y nitrégeno, mediante el uso de un SBR con
biomasa granular operado con una Unica etapa de reaccion aerdbica. Se trabajoé con tres
tipos de efluentes con diferentes niveles de biodegradabilidad y toxicidad: a- un efluente de
facil biodegradacion, a base de acetato de sodio y amonio, b- un efluente mas complejo,
basado en suero de queso suplementado con amonio, conteniendo carbono organico y
nitrégeno en forma soluble y particulada, c- un efluente toxico conteniendo basicamente
fenol y amonio.

Los objetivos especificos son planteados a continuacion:

1. Estudiar y optimizar los pardmetros operativos (TRC, caudal volumétrico y
superficial de aire, tiempo de sedimentacién, pH) del SBR para lograr un adecuado
proceso de granulacion de la biomasa.

2.  Estudiar los procesos de remocion conjunta de carbono organico y nitrégeno
a partir de los diferentes efluentes previamente mencionados (efluente con acetato de
sodio, con fenol y lacteo).

3. Estudiar la remocién simultanea de carbono organico y nitrogeno en los
sistemas granulares aerobicos (SBRs) bajo régimen “feast/famine”, considerando
diferentes aspectos, entre los que se destacan, estabilidad granular, procesos de remocion
bioldgicos, monitoreo del sistema, relacion DQO:NTK.

4. Estudiar la diversidad de la comunidad microbiana mediante secuenciacion
por ILLUMINA (tecnologia NGS) y su posterior analisis mediante la utilizacion de técnicas
bioinformaticas.

5. Relacionar la composicion microbiana de los SBRs estudiadas, con los
procesos bioldgicos de cada condicion operativa. Asimismo, en base a KO (grupos

ortélogos) detectados por estudios bioinformaticos, se propone determinar los géneros mas
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representativos en cada estudio que podrian participar en las rutas metabdlicas de los

procesos bioldgicos potenciales.

1.8 CONTENIDOS

A continuacién, se presentan los contenidos de los diferentes Capitulos que fueron
desarrollados para cumplir con los objetivos propuestos y citados anteriormente.

. En el capitulo 1 se desarroll6 el marco tedrico encuadrado como
introduccién, con las tematicas principales llevadas a cabo al largo de este trabajo de
investigaciéon, fundamentada en una profunda busqueda bibliografica hasta el momento.

. En el capitulo 2 se exponen los materiales y métodos generales utilizados en
la realizacion del presente trabajo de Tesis.

o En el capitulo 3 se exponen los resultados correspondientes al proceso de
granulacion del lodo activado en el SBR, el estudio de su estabilidad y la remocién
conjunta de acetato de sodio y amonio.

. En el capitulo 4 se informan los resultados obtenidos en relacién al estudio
de la comunidad microbiana y determinacién de vias metabdlicas de remocién de
nitrogeno, mediante analisis bioinformatico, del SBR operado con acetato de sodio y
amonio.

. En el capitulo 5 se exponen los resultados obtenidos del tratamiento de
efluentes lacteos y optimizacion de los procesos de remocion de carbono organico y
nitrogeno en el SBR granular aerobico utilizado. Asimismo, se presentan los resultados del
estudio de la diversidad microbiana, se caracterizan los procesos bioldgicos relevantes y se
determinan las vias metabodlicas de remocion de nitrégeno utilizando herramientas
bioinforméaticas.

. En el capitulo 6 se informan los resultados hallados del estudio referente a la
aclimataciéon del consorcio microbiano, obtenido del SBR alimentado con acetato, al
efluente con fenol como fuente de carbono y energia. Ademas, en este capitulo se evalud
la remocion conjunta de nitrogeno y fenol en el SBR.

. En el capitulo 7 se informan las conclusiones generales del trabajo de tesis

realizado.
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MATERIALES Y METODOS GENERALES
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CAPITULO 2: MATERIALES Y METODOS GENERALES
2.1 GENERALIDADES DE LOS EFLUENTES Y REACTORES

En el presente trabajo de tesis se utilizaron reactores discontinuos secuenciales
(SBRs), escala laboratorio, que fueron operados a temperatura ambiente, con el fin de
evaluar tres tipos de efluentes sintéticos conteniendo cada uno de ellos: compuestos
carbonaceos y nitrogenados con diferentes propiedades de biodegradabilidad y/o toxicidad.

La eleccion de los distintos sistemas estuvo basada en un gran problema de
preocupacion para la humanidad por la gran cantidad de aguas residuales que son vertidas
indiscriminadamente a los cuerpos de agua sin ningun tipo de tratamiento. La descarga de
efluentes conteniendo altas concentraciones de nitrogeno es indeseable ya que tiene un
efecto toxico sobre peces y otros organismos, causa eutrofizacion en rios y lagos e
incrementa la formacién de nitrosaminas, un compuesto carcinogénico. Por un lado, la
industria lactea genera un gran volumen de aguas residuales, siendo el suero de queso
uno de los principales componentes de las aguas residuales. Por otro, numerosas
industrias generan efluentes con altas concentraciones de amonio y compuestos altamente
toéxicos como el fenol, entre ellas se destacan las petroquimicas, refinerias de petrdleo,
produccion de resinas, farmacéuticas, entre otras.

A partir de esto, por un lado, se llevo a cabo el estudio de un efluente facilmente
degradable, utilizando acetato como fuente de carbono y energia (FCE) y amonio como
fuente de nitrégeno y por otro la adicion de un contaminante prioritario (fenol), que también
pueda ser utilizado como FCE, con el fin de estudiar la remocion conjunta de nitrégeno
amoniacal y fenol, evaluando la tolerancia de los microorganismos formados en el SBR y
su capacidad de remocién.

Ademas, se estudio la remocion conjunta de carbono y nitrégeno de un efluente a
base de suero de queso como FCE. El suero de queso es uno de los principales
subproductos en la elaboracion de quesos y muy comunmente hallado en los efluentes que
se liberan en esta industria. Este estudio se llevd a cabo con el fin analizar la remocion de
formas de nitrdgeno mas complejas (nitrdgeno organico, particulado, proveniente de
proteinas lacteas), ademas de las formas inorganicas solubles como el amonio, mediante
la utilizacion de biomasa granulada.

El SBR alimentado con el efluente facilmente biodegradable (acetato de sodio) se
utiliz6 como referencia para evaluar comparativamente la capacidad de nitrificacion y

desnitrificacion simultdnea (NDS) del sistema granular para un efluente toxico. Asimismo,
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el efluente a base de suero de queso permitié optimizar los procesos de remocion de los
contaminantes mediante cambios en las cargas volumétricas de NTK y carbono organico y
el tiempo de residencia celular del sistema estudiado.

Los ensayos de remocion de acetato se llevaron a cabo en un SBR denominado
SBRaceT, los de fenol en el SRBrenoL, Mientras que el tratamiento del efluente modelo de la
industria lactea, integrado por suero de queso, se realizé en el SBR denominado SBRsg.

2.2 DESCRIPCION DE LOS EFLUENTES SINTETICOS Y REACTORES

Las investigaciones llevadas a cabo a lo largo de este trabajo requirieron de la
utilizacion de dos tipos de SBR con diferentes efluentes industriales, como se explico
previamente. A continuacion, se mencionan los principales componentes utilizados en cada
uno de ellos

. SBRacer: Este reactor fue alimentado con un efluente facilmente
biodegradable compuesto por: acetato de sodio (CH3COONa) como fuente de carbono y
sulfato de amonio (NH4).SO, como fuente de nitrdgeno. Ademas, estuvo suplementado
con dos sales fosfato (KH,PO,, K;HPO,), sulfato de magnesio hepta-hidratado
(MgS0,4.7H,0), cloruro de calcio di-hidratado (CaCl,.2H,O) y dos soluciones de
micronutrientes (elementos traza) descriptas al final de la seccion.

o SBRrenoL-ac: Se utilizé un efluente mixto conteniendo CH3;COONa vy fenol
(CeHsO) como fuente de carbono y sulfato de amonio como fuente de nitrégeno. Al igual
que el SBRaceT estuvo suplementado con las sales de PO,*, Mg?* y Ca®" y las soluciones
de micronutrientes. Este reactor se denominé SBRgenoL cuando se utilizd solamente fenol
como fuente de carbono, siendo iguales los restantes componentes del efluente.

. SBRso: Se utilizd agua residual sintética modelo de la industria lactea,
conteniendo suero de queso (SQ) como fuente de carbono principalmente y nitrégeno
organico, suplementada con sulfato de amonio, fésforo (K;HPO,4, KH,PO,), bicarbonato de
sodio (NaHCO3) y micronutrientes.

Micronutrientes: Se utilizaron dos soluciones de micronutrientes. La solucion 1
estuvo compuesta por FeS0,4.7H,0, ZnS0,4.7H,0, MnS0O,4.H,0, CuS04.5H,0, CoCl,.6H,0,
Ac. Citrico, mientras que los componentes de la solucion 2 fueron (NH4)sM07024.4H,0,
BOsH3 y IK.
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2.2.1 SBRaceT

El SBRacet consistio en una columna de burbujeo construido en acrilico con una
altura (A) de 100 cm, un didmetro interno (D) de 10.8 cm y un volumen total de 9.5 L. La
relacion A/D fue de 9.2. El volumen de trabajo fue de 4.6 L. Se suministré aire mediante
tres aireadores con difusores ubicados en el fondo del reactor a fin de favorecer un flujo
hidraulico de tipo helicoidal que favorezca el proceso de granulacion y un suficiente nivel
de oxigeno para una adecuada oxidacion (Figura 2.1). El reactor se oper6 de forma manual
tanto para la carga del influente como para la descarga del efluente tratado.

El SBRacet se operd bajo condiciones que favorezcan la granulacidon microbiana.
Para ello se empleé un caudal de aire de 10.5 L.min™ que correspondié a un caudal de aire
superficial ascendente 1.9 cm.seg™ y un caudal por unidad de volumen del reactor de 2.3
Laire.(Lreactor.min)™. La concentracién de oxigeno disuelto (OD) resulté mayor a 7.0 mg

0, L7, lo cual permitié que la actividad nitrificante no se vea limitada por el oxigeno.

Entrada del B
afluent I
Controlador de pH
1 1
= NaOH H,S0,
Aireador Aireador

Salida del
efluente

Qy; Qe

Aireador <—‘\
B ——

Figura 2.1: SBRacer a escala de laboratorio. A) Fotografia del reactor con controlador automatico
de pH, B) Esquema representativo del reactor (Qp= caudal de salida de la purga diaria, Qgr caudal

de salida del efluente)

2.2.2 SBRSQ Yy SBRFENOL-AC

El SBRsq Y SBReenoL-ac consistieron, al igual que el SBRacet, €n una columna de
burbujeo a escala laboratorio construida en acrilico. Presentaron una altura (A) de 25 cmy

un diametro (D) interno de 9 cm resultando una relacion A/D de 2.7. El volumen del
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biorreactor fue de 1.4 L, mientras que el volumen de trabajo de 1 L. El aire fue suministrado
mediante dos aireadores con difusores ubicados en el fondo del SBR, con un caudal de
aire de 2.3 L.min™, un caudal de aire superficial ascendente de 0.6 cm.seg™ y un caudal
por unidad de volumen del reactor de 2.3 Laire.(Lreactor.min)> con el mismo objetivo
expuesto anteriormente, favorecer el proceso de granulacion y la oxidacion bioldgica. El
OD resulté mayor a 6.0 mg O..L?, evitando limitacién por oxigeno de la actividad
nitrificante (Figura 2.2).

" QP;QEF

| SR reouc

Figura 2.2: SBReeno-ac Y SBRsq a escala de laboratorio

A) Fotografia de los reactores, B) Esquema representativo del reactor. SBRrenoLac S€ Operd con

controlador automatico de pH (Para una mejor representacion no fue incluido en el esquema B)

2.3 INOCULACION DE LOS REACTORES

Los reactores discontinuos secuenciales (SBRacet, SBRsg) fueron inoculados con
un consorcio microbiano aerobio, lodos activados, proveniente de un SBR automatizado a
escala de laboratorio del CIDCA utilizado para tratamiento de aguas residuales sintéticas
(acetato de sodio, amonio y fosfatos). Por otro lado, el SBRrenoL-ac fue inoculado con la
biomasa granulada generada en el SBRacer.

2.4 OPERACION DE REACTORES Y PROCESO DE GRANULACION

La granulacion de la biomasa en los reactores se realizé siguiendo el método de
Adav y col, (2008) ligeramente modificado. Este método implicé la operacion de los
reactores, con elevada relacion altura/diametro, bajo régimen “feast/famine” es decir con
intervalos de alimentacion e inanicion. Se utilizé un cultivo de lodos activados como indculo

para SBRaceTY SBRsg como se explicé en seccion 2.3. Los reactores fueron operados con

77



Capitulo 2

ciclos de 24 hs que estuvieron determinados por las siguientes fases: adicién del agua
residual, correspondiente a la fase de alimentacion (2 minutos), fase de reaccion (1428
min), purga de biomasa (1 minuto), fase de sedimentacion (5-20 minutos) y extraccion del
sobrenadante, es decir del efluente clarificado (2 minutos). El tiempo de sedimentacion de
los lodos se redujo progresivamente desde 20 hasta 5 minutos favoreciendo la seleccion
de aquellos que sedimentaban rapidamente (granulos y fléculos de alta densidad).

Un tiempo de sedimentacion de 5 minutos ha sido propuesto por Tay y Liu (2004)
como el tiempo ideal para el desarrollo de biomasa granular. Cabe destacar que el tiempo
de sedimentacion debe ser adecuado para la seleccion de lodos densos y granulos, es
decir no debe ser tan largo, para evitar la sedimentacién de la totalidad de la biomasa, ni
tampoco demasiado corto lo cual llevaria a un lavado constante de los microorganismos.
Una elevada relacion A/D y un elevado caudal de aire conducen al establecimiento de una
elevada fuerza de corte hidrodinamica favorable para el proceso de granulacién (Tay y Liu,
2004).

La purga de biomasa se realizo al final de la etapa de reaccion retirando un cierto
volumen (VP) del licor de mezcla del reactor en condiciones de mezclado. Cabe destacar
qgue la concentracién de biomasa en la purga fue igual a la concentracion de la biomasa al
final de la etapa de reaccion. Una vez realizada la purga, se apagaron los aireadores y se
dej6é sedimentar la biomasa para separarla del efluente tratado. Finalmente se retir6 un
cierto volumen del sobrenadante, el cual correspondio al efluente final (EF) del tratamiento.
Inmediatamente se inicié un nuevo ciclo de operacion, en el cual la alimentacién del agua
residual correspondié al mismo volumen de extraccidbn del sobrenadante sumado al

volumen de purga de lodos.

2.5 DETERMINACION DEL TIEMPO DE RESIDENCIA CELULAR (TRC) Y TIEMPO DE
RETENCION HIDRAULICO (TRH)

El tiempo de residencia celular (TRC, dias) fue calculado a partir del cociente entre
el producto entre el volumen de trabajo (Vt, L) de cada reactor y la concentracion de
biomasa del reactor (Xg, mgST.LY) y el producto entre el caudal de purga (purga de
biomasa) del licor de mezcla (Qp, L.d%) y la concentracién de biomasa de purga (Xp,
mgST.L™), considerando que Xg=Xp, cOMO Se presenta en la siguiente ecuacion:
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Vr Xg
Qp.Xp

TRC = (2.1)

El tiempo de retencién hidraulico (TRH, dias) fue calculado a partir del cociente
entre el volumen de trabajo (Vr, L) de cada reactor y la suma del caudal de purga
(Qr, L.d") y el caudal del efluente final (Qer, L.d™) como se presenta en la siguiente

ecuacion:

Vr

TRH = ——
Qp + Qgr

(2.2)
2.6 METODOS ANALITICOS

El funcionamiento de los reactores SBRacer, SBRrenoi-ac Y SBRsg se monitored
mediante los siguientes parametros fisico-quimicos a lo largo de los ciclos: sustrato
organico como demanda quimica de oxigeno (DQO) soluble (DQOs, mg.L™), ortofosfato
(PO,>-P, mg.L™), amonio (NHs-N, mgN.L™), nitrito (NO,-N, mgN.L™), nitrato (NOs™-N,
mgN.L") y propiedades de sedimentacion mediante el indice de sedimentabilidad
volumétrico (ISV) (mL.g™). La concentracién de biomasa fue determinada como sélidos
totales (ST, mg.L™Y) y DQO (DQOg, mg.L™). DQOg correspondié a la diferencia entre DQO
total (DQOy), determinado a partir de muestras del licor de mezcla, y DQOs.

La concentracion de carbohidratos totales (CT) de la biomasa fue determinada por
el método de antrona.

La concentracion de polihidroxialcanoato (PHA) se determind mediante extraccion
y cuantificacion por espectrofotometria UV. También se determind tamafo de los granulos
que junto con la determinacion del ISV constituyeron los principales parametros para
evaluar la estabilidad de los reactores

2.6.1 Determinacién de la demanda quimica de oxigeno

La demanda quimica de oxigeno (DQO) se define como la cantidad de un oxidante
especifico que reacciona con la muestra bajo condiciones controladas. La cantidad del
oxidante consumido se expresa en términos de su equivalencia de oxigeno. La DQO se
utiliza como una medida de la cantidad de materia organica (MO) en cursos naturales y
efluentes. Asimismo, la DQO puede correlacionarse con la cantidad de DBO (Demanda
Bioldgica de Oxigeno).
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La demanda quimica de oxigeno consiste en la cantidad de oxigeno requerido para
oxidar la fraccion de materia organica de una muestra de agua residual susceptible a la
oxidacion por dicromato de potasio (Cr,O7K;) en medio acido (acido sulfarico) (Ecuacion

2.3) a una temperatura de 150°C durante un periodo de dos horas.

Cr,0;” + (MO reducida) + H"— Cr,0; (exceso) + Cr** + (MO oxidada)

(naranja) (naranja/verdoso)
(2.3)

El ensayo se realiza en presencia de un catalizador, sulfato de plata (Ag>SO.,),
para facilitar la oxidacion de los compuestos organicos. De esta forma el carbono presente
en la mayoria de los compuestos se oxida completamente a didxido de carbono (CO,); sin
embargo, es importante mencionar que para algunos hidrocarburos aromaticos y piridinas
la oxidacion puede resultar parcial. Luego de la reaccion, el cambio de color es medido por
un meétodo espectrofotométrico simple y es proporcional al avance de la reaccion. El
método presenta algunas interferencias, siendo una de las mas comunes la generada por
los iones cloruro, ya que pueden ser oxidados por el Cr,0O;K,. Para minimizar esta
interferencia se utiliza el sulfato de mercurio (HgSO,), el cual esta presente en la mezcla de
reaccion.

Las determinaciones de DQO se realizaron empleando un kit comercial (HACH,
método 8000), el cual se encuentra aprobado por la USEPA (United States Environmental
Protection Agency) para el analisis de aguas residuales. Este método basado en la
digestién orgénica presenta un rango de medida comprendido entre 0-1500 mg.L™ DQO y
una desviacién estandar (DE) de 2.7 mg.L™. El procedimiento consistié en la adicién de 2
mL de una muestra en tubos de vidrio conteniendo la mezcla de reaccion comercial
(dicromato de potasio, acido sulfurico, sulfato de plata y sulfato de mercurio). Se realizo el
tratamiento térmico de la muestra en un termoreactor HACH, a 150 °C con reflujo cerrado

durante dos horas (Figura 2.3).
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Figura 2.3: Termoreactor HACH

Luego de la reacciodn, los tubos se dejaron enfriar y posteriormente se determiné la
absorbancia a 620 nm en un espectrofotdmetro HACH (modelo DR 2800) (Figura 2.4). Las
lecturas de absorbancia fueron convertidas a valores de DQO mediante una curva de

calibracion incorporada en el equipo.

Figura 2.4: Espectrofotdmetro HACH (modelo DR 2800)

El sustrato organico se determiné como DQO soluble (DQOs). Para ello se tomé un
volumen de 10 mL del licor de mezcla de cada SBR y se centrifugé en una microcentrifuga
(Eppendorf modelo 5415C) a 13000 R.P.M durante 10 minutos. Posteriormente se tomo
cuidadosamente el sobrenadante con una micropipeta y se filtr6 mediante una membrana
de celulosa con tamafo de poro de 0.45 um (GE Osmonics). Luego se adicion6 2 mL del
fitrado a la mezcla de reaccion HACH y se continué el procedimiento descripto
previamente.

El DQO total (DQOT) de cada sistema se determind utilizando directamente un
volumen de 2 mL del licor de mezcla (con dilucion 1:5 con agua destilada) obtenido de

cada reactor biolégico. Previamente al proceso de digestion, el licor de mezcla (15 mL de
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volumen sin diluir) fue sometido a sonicacién utilizando un sonicador de punta (Sonic
Ruptor 400, OMNI International, USA) (Figura 2.5) con micropunta al 40% de potencia y
durante 3 minutos. Este procedimiento fue realizado para homogeneizar la muestra,
constituida por granulos de diferente tamanio, y disminuir el error en la medicion de DQO+
provocado por estos aglomerados.

Para todos los efluentes sintéticos (de cada reactor) y condiciones experimentales

se llevo a cabo el mismo procedimiento descripto para DQO soluble y DQO total.

Figura 2.5: Sonicador de punta

En los casos que se requeria, ya sea para determinar DQOs o0 DQOr, se procedia
a realizar diluciones adecuadas de la muestra, usando agua destilada, para que las

lecturas de absorbancia entren en el rango de medicion del método descripto.

2.6.2 Determinacion de la biomasa

La concentracibn de biomasa de los reactores fue determinada como DQO,
denominada DQO de biomasa (DQOg), a partir de la siguiente ecuacion:
DQOp =DQO07 -DQ0s
(2.4)
La concentracion de biomasa presente en cada SBR se determind también como
sélidos totales (ST). Esta determinacidn consistio en el siguiente procedimiento: en primer
lugar, un volumen determinado del licor de mezcla de cada SBR (VM= 8 mL) fue colocado

en tubos de vidrio de peso conocido (m0O, mg), para ser centrifugado. Finalizada la
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centrifugacion, se descartd el sobrenadante. Luego el pellet contenido en cada tubo fue
lavado con agua destilada, para nuevamente ser centrifugado. Luego se descarté el
sobrenadante de cada uno de ellos. Este proceso de lavado fue realizado por duplicado.
Posteriormente, los tubos conteniendo el pellet lavado se colocaron en estufa a una
temperatura de 105 °C durante un periodo de 24 horas con el fin de eliminar el agua
remanente. Finalmente, los tubos se pesaron, cuyo peso se expresé con la denominacion
m1 (mg). La concentracién de biomasa (X, g ST.L™) se determiné mediante la siguiente
expresion:

mp —my

Vu

X =
(2.5)

La concentracion de biomasa de cada reactor fue a su vez determinaba como sélidos
suspendidos volatiles (SSV, g SSV.L™Y), a partir de muestras de licor de mezcla sometidas a
filtracion (1 um de tamafio de poro) y luego a tratamiento térmico (550 °C) durante 10 minutos.

2.6.3 Determinacién de nitrdgeno amoniacal

El NHs-N fue determinado mediante el método de Nessler, el cual se caracteriza
por ser muy sensible. El fundamento de esta técnica se basa en la reaccién colorimétrica
que se produce al reaccionar el NH;*-N con el reactivo de Nessler (yodomercuriato
potasico), generando un compuesto coloreado susceptible de medicién colorimétrica a
longitud de onda de 425 nm. En el presente trabajo se utiliz6 el método HACH N° 8038. La
adicién de un estabilizador mineral permite acomplejar la dureza de la muestra asegurando
una eficiente reaccion del NH4*-N con el reactivo de Nessler. Para facilitar la formacion de
color en la reaccion Nessler-amonio se adicionaba el alcohol polivinilico como agente
dispersante. De esta forma, la intensidad del color amarillo formado es proporcional al
contenido de nitrégeno amoniacal en el agua. El método presenta un rango de medicion
comprendido entre 0.02 y 2.50 mg NHs-N.L* y desviacién estandar de + 0.015
mg NHz-N.L™.

Es importante mencionar que el benceno y los sulfuros pueden causar
interferencias con el reactivo de Nessler causando turbiedad. Por otro lado, los iones

cloruro también puede causar interferencias pudiendo ser eliminado mediante la adicion de
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2 gotas de tiosulfato de sodio por mg.L™ de CI. Otros compuestos organicos pueden
interferir también, pero en menor proporcion.

Para determinar la concentracion de NH3-N se centrifugaba la muestra de los
SBRs en tubos eppendorf de 1.5 mL utilizando una microcentrifuga (Eppendorf, modelo
5415 D) durante 5 minutos a 10.000 R.P.M. Luego se filtraba el sobrenadante con
membranas de celulosa (0.45 um) y se realizaba una dilucién adecuada de la muestra para
que la lectura de la absorbancia se encuentre dentro del rango de medicion del método. A
un volumen determinado de 25 mL de la muestra previamente filtrada y diluida, se le
adicionaba 3 gotas del estabilizador mineral, 3 gotas del alcohol polivinilico y 1 mL del
reactivo de Nessler (Reactivos HACH). Se agitaba hasta observar una solucion uniforme y
se dejaba reaccionar durante 1 minuto. Finalmente, se determinaba la concentracion de
nitrdogeno amoniacal de la muestra como NHs-N utilizando el espectrofotometro HACH DR
2800. Previamente a la medicion de la muestra, se midié un blanco de la muestra (25 mL
de agua destilada), que fue tratado de igual forma que la muestra de interés.

2.6.4 Determinacién de nitrito

La cuantificacion de nitrégeno como nitrito (NO,-N) fue determinada por el método
de sulfato ferroso. El sulfato ferroso en medio acido reduce el nitrito a 6xido nitroso. Los
iones ferrosos se combinan con el 6xido nitroso para formar un complejo de color marron
verdoso el cual es proporcional a la concentracion de nitrito.

Para determinar la concentracion de nitrito (NO2-N) se utilizé el Método HACH N°
8153. La longitud de onda de medicién fue de 585 nm con un rango de medicién de 2 a
150 mg NO,".L™ con una desviacién estandar de 2.2 mg NO,".L™®. Un volumen de muestra
determinado (25 mL), previamente centrifugado vy filtrado, fue trasvasado a una cubeta.
Posteriormente se procedia al agregado de un sobre de reactivo NitriVer 2 Nitrite (sulfato
ferroso) e inmediatamente se sometia a agitacion durante un 1 minuto. Luego de la
agitacion se dejaba reaccionar durante 9 minutos. EI mismo procedimiento fue realizado
para determinar el blanco de la muestra, utilizandose 25 mL de agua destilada. Finalmente,
para expresar los valores de nitrogeno como nitrito (NO2-N) se utilizo el factor de
conversion N/NO,'= 14 g N.(46 g NO,)*= 0.304.
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2.6.5 Determinacién de nitrato

El nitrégeno como nitrato (NO3™-N) fue cuantificado por el método de la reduccion
por cadmio. Este método se basa en la reduccion de nitratos en presencia de cadmio. Los
iones nitrito reaccionan con acido sulfanilico formando sales de diazonio intermedias que
se unen al acido gentisico produciendo como resultado una soluciéon ambar. El color es
proporcional a la cantidad NO3z-N presente en la muestra. Para determinar la
concentracién de nitrato (mg NOs-N. L) se utiliz6 el método HACH N° 8039. El
procedimiento llevado a cabo se detalla a continuacién: La muestra de volumen
determinado (25 mL), previamente centrifugada y filtrada con membrana de celulosa (0.45
pum), fue introducida en una cubeta para proceder al agregado de un sobre del reactivo
NitriVer 5 Nitrato (cadmio, acido gentisico, acido sulfanilico, sulfato de magnesio). Se
agitaba durante un 1 minuto y se dejaba reaccionar 5 minutos para luego proceder a la
lectura de absorbancia en el espectrofotdmetro DR 2800 a una longitud de onda de 500
nm. El método comprende un rango de medicién de 0.3 a 30 mg.L* NOs-N y una
desviacion estandar de 0.8 mg.L* NOs-N. El mismo procedimiento se realiz6 para
determinar el blanco de la muestra utilizando agua destilada. La concentraciéon del ion
nitrato se obtenia sustrayendo la cantidad del ion nitrito, medido por el método descripto en

la seccion previa, al valor total obtenido por este método.

2.6.6 Determinacion del nitrogeno total Kjeldahl (NTK) por microKjeldahl

Las diferentes formas en que se presenta el nitrogeno dependen del origen del
efluente (Orhon y Artan, 1994). Las fuentes principales de nitrogeno del agua residual son
proteinas, aminoacidos y amonio, sin embargo, la cantidad relativa de cada uno depende
del grado de hidrélisis y amonificacion que ocurra (Ghaly y col, 2003). De acuerdo a Ghaly
y col. (2003), el suero de queso se encuentra compuesto por nitrdgeno organico (proteinas
+ aminoacidos), representando aproximadamente 83% del NTK (el cual involucra nitrogeno
organico y nitrégeno amoniacal) mientras que el 17% restante es nitrégeno amoniacal
(Ghaly y col, 2003). Esto indica que el porcentaje de nitrdgeno orgénico en el agua residual
debe ser igual o menor al valor correspondiente al NTK del suero debido al proceso de
hidrolisis y amonificacion.

Para corroborar el contenido de nitrogeno del suero de queso utilizado en este

trabajo de investigacion, el NTK fue determinado por el método de microKjeldalh.
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El NTK fue determinado en el efluente sintético, en el licor de mezcla y en solucion.
Esto condujo al analisis de tres muestras diferentes: suero de queso (NTKsg), licor de
mezcla (NTKpv) Yy muestras filtradas del reactor utilizando una membrana de celulosa de
tamafo de poro de 0.45 pm (NTKsg).

El NTKsq permitio estimar la contribucion del nitrdgeno organico (Norg) al efluente
utilizado en cada condicion experimental estudiada en el SBRsq.

El NTK_u correspondio a la suma del nitrégeno organico soluble y particulado
aportado por el suero de queso, el nitrdogeno amoniacal proveniente del efluente sintético y
el Norg correspondiente a la biomasa como asi también a sus productos de lisis. El NTKs
correspondio a las formas solubles, de las muestras filtradas del licor de mezcla, aportadas
por el suero de queso, NH3-N y productos de lisis microbiana. Asimismo, se determiné el
NTK particulado (NTKp) a partir de la diferencia entre NTK y y NTKs e incluy6 el nitrégeno
organico aportado por el suero de queso y la biomasa.

Las diferentes determinaciones de NTK se llevaron a cabo siguiendo el protocolo
que se describe a continuacion. Consistio inicialmente en llevar a cabo una digestion de las
muestras. Para tal proceso se coloco 1 mL de las muestras en un tubo digestor y se les
agregd 1 gr de mezcla catalizadora preparada con sulfato de sodio (Na,SO,) y sulfato de
cobre Il (CuSO,4) en una relacion 10:1 y se les adicioné un volumen de 3 mL de acido
sulftrico (H2SO,4) concentrado (98%, pureza). Posteriormente los tubos, conteniendo las
muestras, el catalizador y el acido, fueron colocados en un digestor (Foss, Tecator 2040,
Espafia) y se procedié a calentarlos de la siguiente forma: 90°C, 10 minutos; 150°C, 30
minutos; 200°C, 30 minutos; 250°C, 30 minutos, 300°C, 30 minutos; 350°C, 30 minutos,
400°C, 30 minutos y 425°C hasta observar coloracion verde esmeralda en los tubos (lo que
indico la finalizacion de la digestion). Posteriormente a ser detectado dicho color se los
dej6 calentar durante 15 minutos mas. Finalizado el proceso de digestion, se los dejo
enfriar. Luego el contenido de cada uno de los tubos se trasvasé a matraces de 50 mL de
volumen, completandose el volumen con agua destilada.

Por dltimo, el amonio formado se cuantificd por el método colorimétrico descripto
por Nkonge y Balance (1982) basado en la reaccion de Berthelot con modificaciones, que
consisti6 en el siguiente protocolo. Inicialmente se prepararon cinco soluciones de
reactivos que fueron afadidas a 250 pL de muestra diluida (80 pL de muestra + 170 pL de
agua destilada) en el siguiente orden: 750 pL de solucidon C, seguido de 200 pL de solucion

D, y finalmente 100 pL de la solucién E (Tabla 2.1)
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El fundamento de la colorimetria se basa en la reaccién de los iones amonio con
salicilato e hipoclorito (NaClO), en presencia del catalizador nitroprusiato, para formar el

compuesto indofenol (verde):

NH," + Salicilato + NaCIO —— Indofenol (2.6)

La intensidad del color formado es proporcional a la concentracion de nitrégeno en

la muestra estudiada.

Tabla 2.1: Soluciones de los reactivos utilizados para el proceso de colorimetria en el

método de microKjeldahl

Reactivos Composicién
MNa,HPO, 0.2 M, NaOH 0.2 M
Solucién A y tartrato de sodio (Na) y
potasio (K) (KNaC,H,0s-4H,0)
(10% P.V).
Solucion B NalH 2.5 M
Solucion C Solucion A + solucion B

en una relacion 50:50

Solucién D 20 % P V- de saliciato de sodio
(C-HsNa0s)
+

0.03 % P.V-' de nitroprusiato de sodio
(CsMeOFe)

Solucién E lavandina que asegure 5% de
cloro activo

Las muestras (junto a los reactivos) fueron llevadas a agitacion durante 20 minutos,
y concluido este proceso fueron colocadas en una placa de Elisa (65 uL) con la adicion de

65 yuL de agua destilada. En la misma placa de Elisa se colocaron las soluciones
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correspondientes a la curva de calibracion utilizada para determinar el contenido de
nitrégeno de cada muestra.

Para la construccion de la misma se digirié seroalbumina bovina (Sigma Aldrich,
16%N, 96% pureza), en las siguientes cantidades 0, 4.6, 4.8, 8, 10 y 20 mg por duplicado
con mismo protocolo utilizado para las muestras detallado anteriormente. Durante la
digestiéon se incluyeron ademas dos tubos con controles (estandares de nitrégeno). Uno de
los tubos contenia (NH4).SO, mientras que el otro contenia urea, ambos de grado
analitico. Las dos sustancias utilizadas como control fueron secadas durante varias horas
en estufa a una temperatura de 105°C y cuidadosamente pesadas una vez frias, a fin de
conocer exactamente si se estaba midiendo todo el contenido de nitrdgeno que aportaban
las muestras.

La lectura de la absorbancia se llevé a cabo en un lector de placas (Synergy HT,
BioTek, Estados Unidos) a una longitud de onda de 660 nm que permitié calcular la

concentracion de nitrégeno en las muestras

2.6.7 Propiedades de sedimentacion: indice volumétrico de lodos (ISV)

El ISV (mL.g ST'l) se determiné para todos los sistemas, SBRacet, SBRrenoL-ac Y
SBRsq. Se tomaba una muestra del licor de mezcla de cada SBR (100 mL), para las
diferentes condiciones experimentales estudiadas, y se la colocaba en una probeta de 100
mL. Posteriormente se dejaba sedimentar durante 30 minutos y se observaba el volumen
de la biomasa sedimentada en la probeta (VBg3p). Luego se determinaba el I1SV3
(mL.g ST™) mediante la siguiente expresién (Mullins y col, 2018):

VB30 (mL /100mL)
ST (g/100mL)

ISV3o -
2.7)
donde ST es la concentracién de sélidos totales expresado como g.(100 mL)™.

Se ha propuesto que el ISV debe ser menor a 90 mL.g ST para considerar una

excelente sedimentabilidad de los granulos (Liu y Tay, 2006).
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2.6.8 Determinacién del tamafio granular

La distribucion de tamafio de particula de la biomasa se determiné utilizando la
técnica de dispersion dindmica de la luz (DLS, del inglés Dynamic Light Scattering) también
conocida como espectroscopia de correlacion foténica (PCS, del inglés Photon Correlation
Spectroscopy) o dispersion cuasi-elastica de la luz (QELS, del inglés Quasi Elastic Light
Scattering) utilizando un equipo Mastersizer E 2000 (Figura 2.6). Estas determinaciones
fueron realizadas utilizando 50 mL de licor de mezcla. La técnica DLS mide la velocidad del
movimiento browniano, movimiento al azar de las particulas debido al “golpeteo” de las
moléculas del solvente alrededor de ellas, permitiendo relacionar estos movimientos con el

tamafo de la particula.

Figura 2.6: Mastersizer E 2000

Esta técnica mide las fluctuaciones temporales de la luz dispersada, a partir de lo
que se determina el coeficiente de difusion traslacional (D) que se relaciona con el tamafio
de la particula por medio de la ecuacion de Stokes-Einstein (ecuacion 2.7), que relaciona el
diametro hidrodinamico (d), la viscosidad del medio aparente (p), la temperatura absoluta
(T) y la constante de Boltzman (K) (1.38x10-23 J.K) (Bhattacharjee, 2019; Malvern
Instruments Ltd, 2014 a y b):

K. T

D=——
3.m.p.d
2.8)
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2.7 EFICIENCIAS DE REMOCION DE NITROGENO Y DETERMINACION DE FA Y FNA

2.7.1 Cuantificacién de la eficiencia de eliminacion de nitrégeno amoniacal y nitrégeno
inorganico
El nitrogeno amoniacal removido (NH3-Ngr) se determin6 mediante la siguiente
expresion:
(NH3—N)o—(NH3—N)F
(NH3—N)q

% NHs — Np = ( ).100 29)

donde (NH3-N)o y (NH3-N)e corresponden a las concentraciones de nitrégeno
amoniacal (mg NHs-N.L™) al comienzo y al final del ciclo operativo, respectivamente.

El nitrégeno inorganico removido (Nigr) se determind a partir de la siguiente
expresion:

% Nip = ("‘”L,”‘F).wo 2.10)
Nip

donde Nip es la concentracion de nitrégeno inorganico al comienzo del ciclo
operativo (mg.L™) y Nie es la concentracién de Ni (mg.L™) al final del ciclo (efluente de
SBR). Nip corresponde a NH3-N del agua residual sintética. Nir es la suma de NH3-N, NO3'-
N y NO3™-N. Las concentraciones de nitrato y nitrito al comienzo del ciclo (del sobrenadante
restante del ciclo anterior) no se consideraron en la determinacion de la concentracién de
Nio.

2.7.2 Concentraciones de FAy FNA en el SBR

Las concentraciones de FA y FNA en el SBR se estimaron mediante las siguientes

expresiones propuestas por Cheny col, 2015:

17 [NHE — N] x 107"
14 Exp[6334/(273 + T)] x 107"

FA(mg.L™") =
2.11)
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FNA (g 1) 28 [NO; — N]
9L ) = 14 Exp [=2300/(273 + T)] x 10PH

(2.12)

2.8 PARAMETROS CINETICOS

Se determinaron las velocidades volumétricas (r) de consumo de DQOs y NH3-N a
partir de la pendiente de las curvas de decaimiento de cada compuesto en un intervalo de
tiempo determinado. También se determinaron las velocidades volumétricas de produccion
de NO3-N y NO,-N a partir de la pendiente de las curvas de acumulacién de los mismos.
Ademas se determinaron las velocidades especificas (q) de consumo o produccion,
correspondientes a cada compuesto quimico, a partir del cociente entre las velocidades
volumétricas obtenidas y la concentracion de biomasa (ST, g.L™).

Los parametros cinéticos fueron determinados para los SBRs bajo las diferentes

condiciones experimentales estudiadas.

2.9 RESPIROMETRIA

La velocidad de consumo de oxigeno de los microorganismos (OUR, oxygen
uptake rate) se determindé mediante un respirbmetro que consistié en un reactor de 250 mL
conteniendo un electrodo de oxigeno (YSI Modelo 58), calibrado previamente con aire
saturado en vapor de agua (Figura 2.7). Se utilizé un aireador y agitacion magnética
constante. Las medidas de oxigeno disuelto (OD) fueron registradas por el electrodo y
almacenadas a razén de 1 dato.(10 segundos)™. Para este estudio se tomaban muestras
de cada reactor y se colocaban en el respirbmetro para proceder a su aireacion durante
aproximadamente 2 minutos. Posteriormente se detenia la aireacion y se registraba el
descenso de la concentracion de OD en funcidn del tiempo. La pendiente de la recta
obtenida correspondi6 a la velocidad de respiracion total (OURy, mgO,.L™.h™). OUR fue

determinado para todas las condiciones experimentales ensayadas.
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Figura 2.7: Electrodo de oxigeno (YSI Modelo 58) y determinacion de OUR. A) Electrodo de OD,

B) Determinacion de la velocidad de respiracion total (OURT, mgO,.L™.h™).

2.10 DETERMINACION DE CARBOHIDRATOS TOTALES (CT)

La concentracion de carbohidratos totales (CT) de la biomasa se determind
mediante el método Antrona siguiendo una modificacion de la técnica propuesta por
Osborne y Voogt (1996). En procesos biologicos con régimen “feast/famine” se cicla
comunmente glucogeno y se asume que los cambios en la concentracion de carbohidratos
totales ocurren sobre el componente glucogeno (Liu y col, 2007; Zheng y col, 2005). En los
SBRs utilizados en el presente trabajo de tesis, alimentados con diferentes fuentes de
carbono, también fue asumido que los cambios en la concentracion de CT estuvieron
asociados con la sintesis de glucdgeno, como sustancia de reserva intracelular, y su
posterior degradacion. Para la determinacion de CT se tomaba de cada SBR muestras de
1 mL de licor de mezcla, previa homogeneizacion mediante sonicacion (seccion 2.6.1), se
colocaban en tubos eppendorf de 1.5 mL. Luego los tubos se centrifugaban en una
microcentrifuga (Eppendorf 5415 D) durante 10 minutos a 13.000 R.P.M. El sobrenadante
se descartaba y el pellet se resuspendia en 1 mL de agua destilada. Posteriormente se
centrifugaban los tubos bajo las mismas condiciones descriptas. La biomasa resuspendida
y lavada en los tubos era trasvasada a tubos de ensayo de mayor volumen y se les
adicionaba 5 mL del reactivo antrona (0.2 g de antrona en H,SO,4 al 95% v/v). Los tubos
fueron colocados en un bafio a 100°C durante 10 min. Inmediatamente los tubos se
incubaron en un bafio con hielo durante 10 minutos. Culminado este periodo, se
determinaba la concentracion de glucosa por espectrofotometria a una longitud de onda de
620 nm usando acido sulfarico (H,SO4) como blanco. Se prepard una curva estandar
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usando diluciones seriadas de una solucion stock de glucosa (100 pg de glucosa.mL™).
Los resultados fueron expresados en mg de glucosa.L™. La concentracién de glucégeno

fue estimada para los reactores operados bajo las diferentes condiciones experimentales.

2.11 EXTRACCION Y CUANTIFICACION DE POLIHIDROXIALCANOATO (PHA)

La produccién de PHA en el SBRaceT, €n todas las condiciones estudiadas, se
determind mediante la extraccion del polimero y su cuantificacion espectrofotométrica
siguiendo el método, ligeramente modificado, propuesto por Venkateswar Reddy y col.
(2012). Inicialmente se tomé un volumen de 1 L del SBR y fue dividido en cuatro botellas
de centrifugacion de 250 mL de volumen. La centrifugacién se realiz0 a una fuerza
centrifuga relativa de 10.000 g durante 10 minutos en una centrifuga Beckman Avanti J
(Beckman Coulter Inc., Brea, California, USA). Finalizada la misma, se descarté el
sobrenadante y se realizaron dos lavados con agua destilada en las mismas condiciones.
El pellet resultante fue secado en estufa de vacio a 60°C y 0.6 atm hasta peso constante (g
ST.L™). Posteriormente se redujo el tamafio de la biomasa seca por medio de un mortero,
con el fin de favorecer el proceso de extraccion de PHA con solvente que se detalla a
continuacion. La biomasa triturada de cada condicion experimental se pes6 (1.5-2.0 g) y
se colocé a un balon donde se realizé la extraccion del polimero con cloroformo (50 mL) en
reflujo a una temperatura de 60 °C durante 3 hs con suave agitacion (200 R.P.M). Una vez
terminada la etapa de extraccion se procedido a la separacion de los restos celulares
mediante el método de filtracion al vacio utilizando una membrana de fibra de vidrio con
tamafio de poro de 1 pm. El filtrado obtenido (20 mL) se concentré6 en placa de
calentamiento bajo campana con el fin de evaporar casi completamente el solvente y
obtener una fina pelicula del polimero. Luego, la pelicula obtenida se dej6é enfriar a
temperatura ambiente y se la colocé en un tubo Hach de 10 mL. Al tubo que contenia la
pelicula se le adicion6 8 mL de etanol al 96% a 4°C para precipitar el polimero.

Posteriormente se procedid a centrifugar, usando una centrifuga ROLCO (CM
2036, Rolco S.L.R. Argentina), durante 10 minutos a 2.000 R.P.M con el fin de separar el
PHA.

Luego, la purificacion del polimero se realiz6 mediante dos lavados con una
solucion hidroalcohdlica (etanol/agua destilada) al 50%. Al polimero purificado se lo coloco
en un tubo de ensayo pesado previamente en balanza analitica (Pesorygo) Y se lo secé en

estufa de vacio hasta peso constante (PESOrugo-+pHa)- Finalmente, por diferencia de peso
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(PESO+yugo+pHa — Pesowno) S€ obtuvo una concentracion inicial de PHA en base seca
(Figura 2.8).

Para calcular la concentracion final de PHA fue necesario conocer su pureza. Se
realizaron dos curvas de calibracion, una para determinar PHB (polihidroxibutirato) y otra
para conocer si la muestra contenia polihidroxivalerato (PHV).

Inicialmente se pesaron 25 mg de patrén de PHA, copolimero poli (3
hidroxibutirato-co-3-hidroxivalerato) P(3HB-co-3HV) con contenido de PHV 12% en moles
(Sigma Aldrich), y se resuspendiéo en 25 mL de acido sulfarico concentrado. Luego se
sometio tanto al patron (PHA en &cido sulfarico) como a las muestras, resuspendidas
también en &cido sulfurico, a tratamiento térmico en bafio a 100°C durante 10 minutos.
Concluido este tiempo, la solucién se retird del bafio y fue colocado en hielo molido para
detener la reaccion. Los patrones fueron diluidos para obtener las curvas de calibracion en las
mismas proporciones que se diluyeron las muestras (diluciones desde 1/50 hasta 1/1000 para
medir PHB y diluciones 1/2 hasta 1/10 para medir PHV) en un volumen final de 10 mL en
tubos de ensayo. Se midié absorbancia a cada una de las diluciones a 235 nm para medir
PHB y 285 nm para PHV, para obtener la regresion lineal que permitio poder determinar las
concentraciones de PHA y PHV en las muestras en estudio.

Cabe destacar que se determind PHA en tres etapas del proceso: al comienzo del

ciclo (O hs), al final de la etapa “feast” y al final del ciclo (24 hs).

Secado en estufa Triturado de blomasa
seca

B

Lavado de biomasa

Toma de muestra |
(1L) Recuperacion de PHA

por centrifugacion
o
-
2 Precipitacién
ol con alcohol 96%
O i
®
oL | ¥
-
Purificacion de PHA con

Secado en estufa rasion ge P o Filtracion

Figura 2.8: Esquema de la metodologia para extraccion y purificacion de PHA
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2.12 MICROSCOPIA ELECTRONICA DE BARRIDO (SEM)

La morfologia de la biomasa se observé con SEM (Wu y col, 2010) de alta
resolucion utilizando un microscopio FEI La B6 (Eindhoven, Paises Bajos) a un voltaje de
aceleracion de 5 kV con un detector de electrones para condiciones de bajo vacio (Figura
2.9). Se tomaban muestras del licor de mezcla de los reactores (SBRS) y se centrifugaban
a 10.000 R.P.M durante 10 minutos. Posteriormente la biomasa granular resultante (pellet)
se lavaba con buffer fosfato (50 mM, pH 7), se centrifugaba nuevamente y se descartaba el
sobrenadante. Finalmente, los granulos microbianos se trataban con paraformaldehido al
4% y se deshidrataban a partir de una serie graduada de soluciones de etanol (50%, 70%,
80%, 90% y 100%). Finalmente, las muestras fueron secadas a temperatura ambiente para

su observacion mediante SEM.

Figura 2.9 Microscopio electrénico de barrido de alta resolucion

2.13 ENSAYOS BIOQUIMICOS: ANALISIS DE LAS COMUNIDADES NITRIFICADORAS,
DESNITRIFICADORAS Y FIJADORES DE NITROGENO PRESENTES EN LOS
REACTORES

Se detectd la presencia de los diferentes grupos microbianos presentes en los
biorreactores, involucrados en el ciclo del nitrogeno (nitrificantes, desnitrificantes y
bacterias fijadoras de N,), mediante los ensayos bioquimicos que se detallan a

continuacion:
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Se utilizaron diferentes medios de cultivos para confirmar la existencia de bacterias
fijladoras de nitrégeno gaseoso (N,), bacterias nitrificantes oxidantes de amonio (BOA) y
nitrito (BON) y bacterias desnitrificantes (BD).

A- Bacterias fijadoras de N,: El medio de cultivo presento la siguiente compaosicion:
manitol (15 g.L™), KoHPO,4 (0.5 g.L™), MgS0,4.7H,0 (0.2 g.L™h), NaCl (0.1 g.L™"), agar (15
g.L™Y), Na;Mo0,.2H,0 (0.001 g.L ™) y FeCls.6H,0 (0.010 g.L ™). Este medio fue esterilizado

en autoclave a 121°C durante 15 minutos. Luego el medio se extendia, bajo condiciones

de esterilidad (bajo mechero), en placas de Petri estériles. Una vez solido, se sembraba un
volumen de 100 pL de tres diluciones seriadas del licor de mezcla de cada reactor y se
extendia con espatula de Drigalsky. Las placas de Petri inoculadas se incubaban a 30°C
durante siete dias. Concluido este periodo, se contaban las colonias desarrolladas (Hugh y
Leifson, 1953.) A continuacion, se esquematiza de forma sintética el proceso llevado a
cabo (Figura 2.10).

Medio de Cultivo
para bacterias
fijadoras de N,

100 pL de muestra
- .
Observacion de
. . presencia de
A5 E bacterias fijadoras
F =% de N,
I —p ¢ 4

Incubacién
Figura 2.10: Deteccion de bacterias fijadoras de nitrdgeno
B- Bacterias nitrificantes oxidantes de amonio y de nitrito: Se utiliz6 una

solucién estandar compuesta por: K.HPO, (5 g.L™), MgSO, (2.5 g.L™), NaCl (2.5 g.L™),
Fe,(S04)s3 (0.05 g.L™) y MnSO, (0.05 g.L™). Para los microrganismos oxidantes de amonio

se utilizé 50 mL de la solucién estandar descripta y se le adicioné (NH.),SO4 (0.5 g.L™Y),
CaCOs; (1 g.L™") y agua destilada (950 mL). Para los microorganismos oxidantes de nitrito
se utiliz6 50 mL de la solucién estandar y se le adiciond NaNO, (1 g.L™), CaCOs (1 g.L )y
agua destilada (950 mL). Estos medios fueron esterilizados en autoclave a 121°C durante

15 minutos.
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Los medios de cultivo esterilizados (5 mL) se colocaron en diferentes tubos de
ensayo. Se hicieron tres diluciones seriadas del licor de mezcla y se colocé en cada tubo
un volumen de 100 pL de cada una de ellas. Finalmente, las mismas se incubaron en
estufa a 30°C durante 21 dias. Concluido el tiempo de incubacion, se procedio al revelado
de las muestras.

Para evidenciar la oxidacion de nitrito a nitrato (Figura 2.11) se agreg6 en un
portaobjetos una gota de la diluciébn correspondiente junto con una gota del reactivo A
(solucion de a-naftilamina), y otra del reactivo B (solucion de acido sulfanilico 0.8%). Luego
de 30 segundos se ley6 el resultado de la siguiente forma: positivo era indicado cuando no
habia desarrollo de color (+ incoloro) y negativo mediante la observacion de color rojo/rojo-
amarillo (-color). Asimismo, este estudio se utilizo para observar la presencia de bacterias
desnitrificantes, a partir de la adicion de polvo de cinc (Zn) a los tubos positivos (incoloros).
Donde nuevamente el revelado indicaba positivo cuando no habia desarrollo de color (+
incoloro) y negativo la formacién de color rosado a rojo (- color) (Fadin y col, 1980).

Incoloro (+) Incoloro (+)  Color (-)

Medio de Cultivo

Medio de Cultivo ‘ ' i
para BON para BON N Presencia de —

>
100 ul de muestra v bl BON Polvo de Zn .

S < Revelado Presencia de  Ausencia de
Incubacién ‘ ™~ 80 8D

A

Adicién del Ausencia de

reactivo Ay B . BON

Color (-)

Figura 2.11: Deteccién de la presencia de bacterias oxidantes de nitrito y bacterias desnitrificantes

Para evidenciar la oxidacion del amonio a nitrito (Figura 2.12) se repitié el mismo
protocolo que para los oxidantes de nitrito, con la siguiente lectura del revelado el cual
indicaba positivo si habia formacién de color (+ color) y negativo cuando no se observaba
coloracion (- incoloro) (Hugh y Leifson, 1953.)
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o ‘ ‘ Incoloro (-)
Medio de Cuitivo Medio de Cultivo
para BOA para BOA 4
. Ausencia de
100 pul de muestra el BoA
{ ////
"
. | < Revelado

1 | | } | o
l Incubacion Adicién del \
) 4 ) reactivo Ay B

Presencia de

. BOA

Color (+)

Figura 2.12: Deteccion de presencia de bacterias oxidantes de amonio

C- Bacterias_desnitrificantes: Para determinar este grupo de microorganismos

(Figura 2.13) se utiliz6 un medio de cultivo rico en peptona (5 g.L™%), extracto de carne (3
g.LY) y KNO;s (1 g.L ™). Para este ensayo el medio de cultivo fue fraccionado en 5 mL en
tubos de ensayo con campana durham y luego esterilizado entre 15 y 20 minutos en
autoclave a 121°C.

Se realizaban tres diluciones seriadas del licor de mezcla de cada reactor bajo
mechero para conservar las condiciones de esterilidad. Luego se sembraban las diluciones
(100 pL) en los tubos esterilizados con campana de Durham. Se registré la presencia
(tubos positivos) o ausencia (tubos negativos) de burbujas de gases de nitrogeno (Tiedje
JM, 1994).

Medio de Cultivo Med;';de Cultivo Ver;ﬂcaf:fon dde la
para BD para 5D + muestra  produccion de gas
inoculada

Figura 2.13: Deteccién de la presencia de bacterias desnitrificantes

2.14 EXTRACCION Y AMPLIFICACION DE ADN GENOMICO MICROBIANO

Se extrajo el ADN genémico microbiano por duplicado de muestras de los
biorreactores para diferentes condiciones experimentales, utilizando un kit de ADN marca
E.Z.N.A (OMEGA, EE. UU.)
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Para la extraccidn se siguid el protocolo del fabricante segin se detalla a
continuacion:

a- En primer lugar, se centrifugaron 50 mL del licor de mezcla de cada reactor a
10.000 rpm durante 10 minutos.

b- 1 mL del pellet resultante (granulos) fue lavado dos veces con agua destilada.

c- El pellet lavado fue resuspendido en 480 uL de EDTA 50 mM con 120 pL de
lisozima (10 mg.mL™) y mezclado lentamente. Luego la mezcla fue incubada a 37 °C
durante 60 minutos.

d- Posteriormente la mezcla fue centrifugada a 16.000 g durante 2 minutos y el
sobrenadante fue eliminado.

El propdsito de este tratamiento previo consistié en debilitar la pared celular para
producir una lisis eficiente.

e- El pellet resultante fue resuspendido suavemente en un volumen de 600 pL de
solucion de lisis (solucion de proteasas) y fue incubado a 80 °C durante 5 minutos.

f- Finalmente la mezcla se dejo enfriar a temperatura ambiente y se agrego 3 uL de
la solucibn RNAasa, invirtiendo los tubos 2 a 5 veces para mezclar. Seguido a esto, los
tubos con las muestras se incubaron a 37 °C durante 60 minutos y se dejaron enfriar a
temperatura ambiente.

g- Se les agrego 200 pL de la solucion de precipitacion de proteinas a los lisados
celulares obtenidos y se mezcldé en vortex durante 20 segundos.

h- Las muestras fueron luego incubadas en frio (hielo) durante 5 minutos, para
luego ser centrifugadas a 16.000 g durante 3 minutos.

Los sobrenadantes que contenian el ADN se transfirieron a un tubo microcentrifuga
de 1.5 mL de volumen y se agregaron 600 pL de isopropanol a temperatura ambiente con
el objetivo de precipitar el ADN. Posteriormente se mezclaron lentamente invirtiendo los
tubos hasta observar filamentos de ADN y se centrifugaron a 16.000 g durante 2 minutos.
Los sobrenadantes obtenidos de esta Ultima centrifugacion se extrajeron cuidadosamente y
los tubos con los pellets resultantes fueron invertidos y secados en papel absorbente
limpio.

Una vez secos los pellets de ADN, fueron lavados con un volumen de 600 pL de
etanol al 70% a temperatura ambiente, invirtiendo los tubos suavemente. Posteriormente

se centrifugaron a 16.000 g durante 2 minutos y se descartaron los sobrenadantes.

99



Capitulo 2

Los pellets resultantes de ADN se dejaron secar al aire durante 15 minutos. Una
vez seco el ADN de cada tubo fue rehidratado agregando un volumen de 100 pL de la
solucion de rehidratacion y los tubos fueron incubados overnight a 4°C. Cumplido el tiempo
de incubacion, los tubos con las muestras fueron almacenados a -80 °C hasta su posterior
analisis.

Las muestras purificadas fueron amplificadas en termociclador mediante la técnica
de la reaccién de cadena de la polimerasa (PCR). Esta técnica consistié en 30 ciclos (5
ciclos en productos de PCR) utilizando un kit HotStarTaq Plus Master Mix (Qiagen, EE.
UU.) bajo las siguientes condiciones: 94 °C durante 3 minutos, seguido de 28 ciclos de 94
°C durante 30 segundos, 53 °C durante 40 segundos y por ultimo 72 °C durante 1 minuto,
después de lo cual se realiz6 un paso de extension final a 72 °C durante 5 minutos.
Después de la amplificacion, los productos de PCR se verificaron en gel de agarosa al 2%
para determinar el éxito de la amplificacion y la intensidad relativa de las bandas. A
continuacion, en la Figura 2.14 se detalla un esquema que resume el proceso llevado a

cabo en los laboratorios del Instituto CINDEFI.

- :
=_’=< - 4725 =
_TiE -7
—
Toma de Pellet Extraccion Verificacidn de la

Amplificacion del

muestra (biomasa granular) de ADN gen por PCR

amplificaciénen
gel de agarosa

Figura 2.14. Procedimiento para el andlisis de las comunidades bacterianas con un enfoque
basado en PCR

La secuenciacion para el posterior analisis de la diversidad bacteriana de cada
muestra se realiz6 en el Molecular Research Laboratory (MR DNA; Shallowater, TX)
utilizando la técnica de next-generation sequencing (NGS) por Illlumina a partir de un
equipo HiSeq siguiendo las pautas del fabricante. La region hipervariable V3 del gen 16S
rARN se amplific6 en termociclador marca Eppendorf, usando la combinacién de
cebadores 341F / 518R 5'CCTACGGGAGGCAGCAG3 'y 5’ ATTACCGCGGCTGCTGG 3
(Li 'y col, 2009).
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2.15 ESTUDIO DEL CONSORCIO MICROBIANO GRANULAR

2.15.1 Aplicacion del software para el filtrado y analisis bioinformatico de las lecturas

obtenidas en el equipo HiSeq.

Luego de obtener los datos enviados por MR DNA se llevo a cabo un analisis
mediante técnicas bioinforméticas a partir del conjunto de datos del gen ARNr 16S con el
objetivo de determinar la diversidad y funciones metabdlicas potenciales de la comunidad
microbiana de cada sistema estudiado. Para llevar a cabo este estudio se utilizaron bases
de datos y se realizaron los analisis que se presentan a continuacion.

El KEGG (Kyoto Encyclopedia of Genes and Genomes) (Enciclopedia de Genes y
Genomas de Kioto) es una coleccion de bases de datos en linea de genomas, rutas
enzimaticas, y quimicos biolégicos (grupos ortélogos), llamados KO, que corresponden a
los nodos de los mapas de ruta KEGG. La base de datos PATHWAY registra las redes de
interacciones moleculares dentro de las células, y variantes de ellas especificas a
organismos particulares. Las secuencias o0 genes ortdlogos son aquellas secuencias
homologas que se han separado por un evento de especiacion. Es decir, cuando una
especie diverge en dos especies separadas, se dice que las copias divergentes de un
mismo gen en las especies resultantes son ortdlogas. En otras palabras, las secuencias
ortélogas son las secuencias que se encuentran en diferentes especies y que son
altamente similares debido a que se han originado en un antepasado comun.

La evidencia mas concluyente de que dos genes similares son ortélogos es el
resultado del analisis filogenético sobre el linaje de ese gen. Los genes ortdlogos
descienden del mismo ancestro y usualmente, pero no siempre, tienen la misma funcion.

Las secuencias ortdlogas proveen informacion atil en taxonomia y en estudios
filogenéticos. Puede utilizarse el patron de divergencia genética para inferir las relaciones
existentes entre especies. Dos especies que se hallan estrechamente relacionadas tendran
secuencias de ortélogos altamente similares. Por el contrario, dos especies
filogenéticamente alejadas presentaran una gran divergencia en la secuencia de los genes
0 secuencias ortélogas bajo estudio.

Cada entrada KO se identifica por el identificador Unico llamado numero K ('K'
seguido de un namero de cinco digitos). A los genes en genomas completos se les asignan
los nimeros K tanto computacionalmente como manualmente. El sistema KO es la base
para vincular informacion gendmica con informacién funcional sistémica de nivel superior a

través de los procesos de mapeo KEGG. A partir de esto y con el fin de estimar la
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abundancia de taxones bacterianos y los roles funcionales en términos de KO para
diferentes condiciones experimentales de los bioreactores, se analizd por duplicado el
conjunto de datos de los fragmentos de genes de ARNr 16S amplificados, del ADN
microbiano extraido utilizando el flujo de trabajo Microbiome Helper (Comeau y col, 2017):
esto incluye el uso de QIIME (Caporaso y col, 2010) (una fuente online abierta de
bioinformatica para realizar andlisis de microbiomas), FastQC (v0.11.5)
(http://www.bioinformatics.babraham.ac.uk/projects/ fastqc /) y PEAR (v0. 9.10) (Zhang y
col, 2014) en los primeros pasos para evaluar marcos de lectura sin procesar, identificar
marcos de lecturas ambiguos y unirlos. Luego se procedid a la deteccidn y eliminacion de
secuencias quiméricas utilizando la herramienta de codigo abierto VSEARCH (v1.11.1)
(Rognes y col, 2016) y el algoritmo UCHIME (Edgar y col, 2011) respectivamente.

Las secuencias quiméricas pueden formarse durante los diferentes ciclos del
proceso de amplificacion del ADN si dos 0 mas moléculas diferentes de ADN se unen
dando lugar a una secuencia hibrida que, en caso de no ser eliminada, generaria falsa
diversidad en el andlisis (Edgar y col, 2011).

Luego se determind para cada muestra analizada (y su duplicado) las unidades
taxondmicas operativas de referencia (OTU, operational taxonomic unit) al 97% de
identidad utilizando SortMeRNA (herramienta de alineacion de secuencia local para el
filtrado, mapeo y seleccién de OTU) (Kopylova y col, 2012) y SUMACLUST (aplicacion de
agrupacion de secuencias) (Mercier y col, 2013) agrupando los marcos de lectura en la
base de datos Greengenes. Un paso muy importante es la normalizacién de la Tabla de
OTUs. La variabilidad por muestra es muy grande por lo tanto para hacer comparable el
namero de secuencias que pertenecen a cada OTU entre las distintas muestras es preciso
llevar a cabo una normalizacién de la Tabla de OTUs, eliminando las OTUs de baja
confianza; es decir que el numero total de secuencias para todas las muestras sea
constante. La Tabla de OTUs normalizada se emple6 en pasos posteriores para determinar

la composicion relativa a nivel taxondmico de clase, orden, filo, y género de cada muestra.

2.15.2 Andlisis de la diversidad microbiana

Entre los estudios llevados a cabo mediante estas técnicas bioinformaticas se
evalu6 la diversidad de cada muestra ensayada, lograndose obtener las curvas de

rarefaccion (técnica de evaluacion de la riqueza de especies de una muestra) y el indice de
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diversidad (indice de Shannon) utilizando el software Qiimel a partir del script
alpha_rarefaction.py (Kim y col, 2017).

Los analisis de rarefaccion permiten la comparacion de la diversidad entre
diferentes muestras que difieren en numero de secuencias y la extrapolacion de la
diversidad calculando el numero hipotético de especies en una muestra a través de
diferentes indices estimadores de riqueza (como por ejemplo el indice de Shannon). Las
curvas de rarefaccion presentan, para distintos niumeros de secuencias, la cantidad y
composicion de especies diferentes que se pueden encontrar en las distintas muestras o
en agrupaciones de las mismas.

El indice de Shannon representa una medida cuantitativa que refleja la estructura
de la comunidad microbiana dada por la abundancia, la riqueza de unidades taxonémicas
(como las especies) y la relacion de dominancia. Matematicamente, el indice de Shannon

se calcula por medio de la siguiente expresion:
ra - S . -
H = — 2i=1(pi X log; pi) (2.13)

En la ecuacion 2.13, la variable i representa la especie, la variable S representa la
riqueza de especies (numero de especies), pi representa la abundancia relativa de la
especie i, calculada como el nUmero de secuencias de cada especie dividido por el nimero
total de secuencias en la muestra. De esta manera, el indice cuantifica la incertidumbre en
la prediccion de la identidad de la especie de un individuo que es tomado al azar de una

muestra (Pla y col, 2006).

2.15.3 Prediccion funcional en PICRUst

Se llevé a cabo wuna investigacion filogenética de las comunidades
correspondientes a las diferentes condiciones experimentales de los reactores, cuyo ADN
fue extraido, mediante la reconstruccion de estados no observados a partir de PICRUst
(Phylogenetic Investigation of Communities by Reconstruction of Unobserved States). Este
constituye un paquete de software de bioinformatica disefiado para predecir el contenido
funcional del metagenoma o bien de las bacterias identificadas mediante la secuenciacion
del gen rARN 16S (Langille y col, 2013).
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Durante el flujo de trabajo de Qiime se formé un archivo de extensiéon .BIOM, el
cual es requisito para usarse como entrada en PICRUst (Langille y col, 2013). PICRUst
(v1.1.0) permite inferir el potencial funcional de las comunidades procariotas en términos
de ortologia y vias KEGG y permite la prediccion filogenética de los organismos (Langille y
col, 2013). La Tabla OTUs generada con Qiimel (explicado en la seccién anterior) se
utilizé como archivo de entrada para la prediccion filogenética de los organismos hallados
en el sistema, obteniéndose como archivo de salida la abundancia de los KO (asociados a
cada muestra) y su asociacion a cada ruta metabdlica.

Los pasos principales para el protocolo del analisis bioinformatico por PICRUst
para cada muestra analizada y su duplicado incluyen los siguientes pasos:

1. Reducir la Tabla de OTU a solo las OTU de referencia (eliminando las de
novo, originadas en regiones gendmicas que no contienen previamente ningun gen de
referencia).

2.  Normalizar la Tabla de OTUs en funcion del nimero de copias del gen de
ARNr 16S que predice el algoritmo de PICRUst para cada OTU. Predecir abundancias de
ortologia KEGG (KO) en cada muestra.

3.  Agrupar los KOs en funcion de la ruta metabdlica en que estan implicados
(Kyoto Encyclopedia of Genes and Genomes, http://www.genome.jp/kegg/) (Kanehisa y
Goto, 2000)

4. Relacionar los OTU que contribuyen a cada KO de interés.

Asimismo, se utilizé el programa STAMP (v2.1.3) y PINCH2 (v2.0.1) para la
visualizacion de datos y los posteriores analisis estadisticos (Parks y col, 2014). Se obtuvo
el Nearest Sequenced Taxon Index (NSTI) score para cada muestra, que correspondi6 al
indice de taxén obtenido para cuantificar la disponibilidad de representantes gendémicos
cercanos para cada muestra de microbioma. En sintesis, NSTI corresponde al promedio de
las distancias filogenéticas para cada organismo con sus parientes (organismos vecinos)
obtenidos de un genoma de referencia secuenciado, medido en términos de sustituciones
por sitio en el gen rARN 16S y ponderado por la frecuencia de ese organismo en la Tabla
de OTUs. Este indice fue utilizado como indicador de la precision de PICRUst (Langille y
col, 2013).

Generalmente la precision de PICRUst disminuye al aumentar el NSTI en las
muestras. Cabe destacar que la capacidad de calcular valores NSTI dentro de PICRUst a
partir de datos obtenidos por el analisis del gen 16S permite a los usuarios determinar si
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sus muestras se pueden analizar mediante prediccién por PICRUst para predecir roles

funcionales potenciales de la comunidad microbiana analizada (Langille y col, 2013).

En la Figura 2.15 se detalla un esquema sintético del flujo de trabajo realizado para

la determinacion de los consorcios microbianos de los SBRs.

>seql
AATGTAGTA..
>seq2
AACGTAGGT...
>seq3
Pellet Extraccion Amolificacién del
(biomasa granular) de ADN P n bor PCR (NGS) por lllumina a partir de un equipo
gen po HiSeq
Predecirabundancias de g Flujo de trabajo en PICRUSt °TU1'[ -

KO en cada muestra

-
owz{ - -
-

otu,{*—

otu, {

Curvas de

. OTU, € =
rarefaccion Estudio de Cenae s or {
o diversidad .
Sh:?::zn Microbiome Helper Unidades taxondmicas
operativas

Frecuencia relativa
a nivel taxonémico

Figura 2.15: Flujo de trabajo realizado para la determinacién de los consorcios microbianos de los SBRS
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CAPITULO 3

BIOGRANULACION, ESTABILIDAD Y MONITOREO DEL
SBRAEROBICO EN EL TRATAMIENTO DE UN EFLUENTE
FACILMENTE BIODEGRADABLE BASADO EN ACETATO DE
SODIO Y NITROGENO AMONIACAL

107



Capitulo 3

CAPITULO 3: BIOGRANULACION, ESTABILIDAD Y MONITOREO DEL SBR
AEROBICO EN EL TRATAMIENTO DE UN EFLUENTE FACILMENTE
BIODEGRADABLE BASADO EN ACETATO DE SODIO Y NITROGENO AMONIACAL

3.1 OBJETIVOS

Objetivo general:

Estudiar la remocién simultanea de carbono organico y nitrdgeno en sistemas
granulares aerdbicos considerando los siguientes aspectos: estabilidad granular y
funcional, procesos biolégicos y monitoreo. Para ello se utilizé un SBR alimentado, bajo
régimen “feast/famine”, con un efluente sintético facilmente biodegradable basado en
acetato de sodio y sulfato de amonio. Se espera que bajo régimen “feast/famine” y
condiciones completamente aerdbicas resulte favorecido el proceso de nitrificacion-
desnitrificacion simultanea (NDS) aerobica.

Obijetivos especificos:

. Evaluacion de la remocion simultanea de carbono organico y nitrégeno en el
SBR granular aerdbico.

o Evaluar la estabilidad del SBR considerando el tamafio granular y la cinética
de remocion de carbono organico y nitrégeno.

o Proponer un balance de masa de carbono organico y nitrégeno para
cuantificar los procesos de crecimiento heterotrofo, nitrificacion y NDS.

. Proponer un método simple de control de los procesos de remocion de
carbono organico y nitrogeno en el SBR basado en la técnica de titulacion y balance de

protones.

3.2 FACTORES QUE INFLUYEN EN LA NITRIFICACION

Los principales factores que afectan la nitrificacion son temperatura, pH, alcalinidad
(concentracion de carbonato y bicarbonato), concentracion de oxigeno disuelto (OD) y
nitrégeno amoniacal (NHs-N), relacion de materia organica/nitrégeno amoniacal y la
presencia de sustancias inhibidoras como amoniaco libre (FA, free ammonia), acido nitroso
libre (FNA, free nitrous acid), hidroxilamina libre y sulfuro, entre otras, que pueden afectar
la actividad BOA (bacterias oxidantes de amonio) y BON (bacterias oxidantes de nitrito) de
diferente manera (Rodriguez-Gomez y col, 2019; Correa y col, 2018).
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3.2.1 Temperatura

La temperatura influye en la velocidad especifica de crecimiento tanto de BOA
como de BON. A temperaturas comprendidas entre 10 y 20 °C, la velocidad especifica de
crecimiento de BON es mayor a las de BOA, provocando una baja acumulacion de nitrito
(Peng y Zhu, 2006). A 20-25 °C se observa una disminucion de la actividad de nitratacion
(BON) junto con un aumento de la actividad de nitritacion (BOA). A temperaturas
superiores a 25 °C, es posible que la actividad BOA supere a BON, siendo 25-35 °C el
rango de temperatura optimo para la acumulacion de nitrito (Peng y Zhu, 2006; Rodriguez-
Gomez y col, 2019).

3.2.2 pH

La nitrificacion se ve fuertemente afectada por el pH del sistema. El pH éptimo para
la nitrificacion se encuentra entre 7.5 y 9.0 (Cheng y col, 2016; Rodriguez-Gomez y col,
2019), alcanzandose una actividad maxima de las bacterias oxidantes de NH;"-N a pH=
8.0 (Rodriguez-Gomez y col, 2019).

3.2.3 Alcalinidad

Se ha propuesto una relacién estequiométrica de 7.1 g CaCOs.g™* NH,*-N oxidado
y, en consecuencia, se ha informado que la falta de carbonato detendria la nitrificacién

(Rodriguez-Gomez y col, 2019).

3.2.4 Oxigeno Disuelto (OD)

Las bacterias nitrificantes presentan un alto consumo de oxigeno para la
conversién de amonio en nitrato (4.57 g 0,.g™ NH,"-N oxidado) (Rodriguez-Gomez y col,
2019). La concentracion de OD constituye un factor limitante clave para el crecimiento de
BOA y BON. Una concentracién de OD de 0.5 mg.L™" limita la actividad tanto de BOA como
de BON, lo que llevaria a una acumulacion de amonio y nitrito (Ruiz y col, 2003; Guo y col,
2008). Se inform6 que el nivel de oxigeno para la acumulacion de nitrito estaria en el rango
de 0.5-1.5 mg.L™" OD y que por encima de un OD de 1.7 mg.L™" se lograria la nitrificacion

completa hasta nitrato (Rodriguez-Gomez y col, 2019).
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3.2.5 Relacion DQO:N

En la nitrificacion, la relacibn materia organica/nitrdgeno amoniacal, expresada
comunmente como relacién DQO:N, es un factor critico para la inhibicion de las bacterias
nitrificantes. Los compuestos organicos tienden a inhibir el proceso de nitrificacion a través
de la competencia por oxigeno entre organismos nitrificantes y microorganismos que
degradan materia organica, ya que estos ultimos tienen una mayor afinidad por el oxigeno,
por lo tanto, a menor relacion materia organica/NHs;—N, mayor serd el crecimiento de

bacterias nitrificantes (Yadu y col, 2018; Rodriguez-Gomez y col, 2019).

3.2.6 Amonio libre (FA) y Acido nitroso libre (FNA)

El amoniaco libre (FA) y el &cido nitroso libre (FNA, HNO,) exhiben efectos
inhibitorios sobre los metabolismos de las bacterias oxidantes de amoniaco y nitrito
(Vadivelu y col, 2006). Las concentraciones de estos compuestos se ven afectadas por la
temperatura y el pH en el sistema en estudio (Anthonisen y col, 1976).

Se ha informado que las susceptibilidades de las especies BOA y BON a FAy FNA
difieren entre si (Blackburne y col, 2006), lo que significa que existen rangos de
concentracion de FA y FNA que solo inhibirian la oxidacion de NO..

Por un lado, FA es inhibidor de los procesos de oxidacion de amonio y nitrito
durante la nitrificacion (Anthonisen y col, 1976). Se han encontrado niveles de inhibicién
variables en la nitrificacion. FA ha presentado una inhibicion mas fuerte en la oxidacién de
nitrito que en la oxidacion de amonio (Liu y col, 2019).

Por otro lado, se ha demostrado que FNA presenta una elevada eficiencia para
eliminar BON, indicando que podria presentar mayor actividad inhibitoria para BON que
para BOA (Wang y col, 2014 a,b). Sin embargo, aun la bibliografia que respalda la
susceptibilidad de la mayoria de las especies BOA a FA y FNA es sumamente limitada
(Kinh y col, 2016).

Por ultimo, se ha informado que existe una correlacion entre la presencia de
hidroxilamina libre, un intermediario en la nitrificacion por BOA, y la baja actividad
nitrificante (Peng y col, 2006; Rodriguez-Gomez y col, 2019). Este compuesto podria inhibir

tanto el proceso de oxidacidon de amoniaco como de nitrito (Wan y col, 2016).
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3.3 FACTORES QUE INFLUYEN EN LA DESNITRIFICACION

Existen una variedad de factores que pueden influir en el proceso de
desnitrificacion, entre ellos se encuentran: temperatura, pH, oxigeno disuelto, relacién
DQO:N, FA y FNA, la concentracién de nitrato en el agua a tratar, la cantidad y calidad de
carbono organico. (Sirivedhin and Gray, 2006). Todos estos factores estan estrechamente
unidos, de tal forma que el cambio en un factor daria como resultado un cambio en los
restantes (Sirivedhin and Gray, 2006).

La diversidad, estructura y actividad metabdlica de una comunidad bacteriana
desnitrificante se ve muy afectada por las diferencias en distintos factores como la fuente

de carbono, el oxigeno y la salinidad (Rajta y col, 2019).

3.3.1 Temperatura

La temperatura es uno de los principales parametros en el control del proceso de
desnitrificacion. Se ha informado que la desnitrificacion no es posible por debajo de una
temperatura de 5°C, observandose la mejor actividad desnitrificante en estaciones de
verano (Stanford y col, 1975; Sirivedhin and Gray, 2006); sin embargo, otros trabajos han
medido cierta actividad desnitrificante a 4 °C, aunque a tasas mucho mas lentas
(Richardson y col, 2004).

La temperatura adecuada para la desnitrificacion aerdbica se encuentra en el
rango mesofilico de 25-37 °C (Li y col, 2018). Sin embargo, los microorganismos
psicrofilicos y termofilicos también se han explorado por su potencial en la eliminacion de
nitrogeno (He y col, 2018). Las bajas temperaturas pueden reducir la eficiencia de
desnitrificacion de diferentes organismos (Lakha y col, 2009). Por ultimo, también se ha
informado que bacterias termofilicas utilizan amoniaco y nitrato a temperaturas muy altas
de 50 °C (Takenaka y col, 2007). Esto indica que existen varios microorganismos que
pueden llevar a cabo la desnitrificacion aerdbica a diferentes temperaturas (Rajta y col,
2019).

3.3.2 pH

El pH es otro de los factores criticos en el proceso de desnitrificacion. A medida
que el nitrato se agota durante este proceso, aumenta el pH (Ji y col, 2015). El pH neutro a

alcalino (7-8) se considera Optimo para la desnitrificacion (Li y col, 2018).
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3.3.3 Oxigeno disuelto (OD)

El oxigeno disuelto (OD) es otro de los factores que afecta al proceso de
desnitrificacion. Inicialmente se creia que la desnitrificacién era un proceso estrictamente
anoxico y que la actividad de las enzimas involucradas en el proceso se inhibia en
presencia de oxigeno. Ademas, en presencia de nitrato y oxigeno, los microorganismos
seleccionan el oxigeno como su receptor terminal de electrones debido a que la respiracion
aerdbica produce un mayor rendimiento energético que la desnitrificacion. Sin embargo,
desde hace algunos afos se ha informado que especies como Paracoccus pantotrophus
(anteriormente denominada Paracoccus denitrificans y Thiosphaera pantotropha) posee
enzimas desnitrificantes activas incluso a concentraciones de oxigeno disuelto de 80-90%
(Robertson y col, 1988). Desde entonces, se han realizado muchos estudios para
comprender el efecto del oxigeno sobre el crecimiento y la eficiencia de desnitrificacién de
varias bacterias desnitrificantes y se ha observado que algunas de ellas pueden tolerar
altas concentraciones de oxigeno (Rajta y col, 2019). Esto induce a pensar que el efecto
de la concentracion de oxigeno disuelto en la desnitrificacion depende de los
microorganismos. Incluso las mismas especies de desnitrificantes aerdbicos pueden diferir
en su capacidad de desnitrificacion bajo diferentes niveles de oxigeno disuelto (Rajta y col,
2019).

3.3.4 Fuentes de carbono adecuadas y relacion DQO: N

Respecto a la fuente de carbono, cabe destacar que los desnitrificantes
heterotréficos requieren carbono organico para dos fines fundamentales, uno de ellos es
utilizarlo para crecimiento celular y el otro como donador de electrones en el proceso de
desnitrificacion. Diversas fuentes de carbono, como glicerol, glucosa, succinato, etanol,
sacarosa, metanol, formiato, acetato y piruvato de sodio, pueden ser utilizadas en este
proceso. La eleccion correcta de una fuente de carbono que sea barata y adecuada es
requisito para una desnitrificacion eficiente (Rajta y col, 2019).

Los polimeros biodegradables como el acido polilactico (PLA), el acido poli-3-
hidroxibutirico (PHB) y la policaprolactona también se usan como fuentes de carbono, y
tienen una alta eficiencia de desnitrificacion con una liberacion mucho menor de carbonos
organicos disueltos que las fuentes de carbono natural. Sin embargo, su uso es bastante

caro (Hiraishi y Khan, 2003). Muchas especies heterétrofas tienen la capacidad de
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almacenar reservas de energia en forma de PHB, con el fin de ser utilizado para el
crecimiento y mantenimiento de la biomasa (Oehmen y col, 2007). Estos microorganismos
tienen la capacidad de utilizar el PHB intracelular como fuente de carbono para desnitrificar
(Zeng y col, 2004).

Otro de los factores que influye en el proceso de desnitrificacion es la relacién
carbono/nitrégeno (DQO:N o C:N), la cual es una medida de la relacién donante de
electrones a receptor. Para que tenga lugar una desnitrificacion efectiva se requiere el uso
de una dosis apropiada de fuente de carbono (Obaja y col, 2005). Si el carbono esta
presente en una cantidad menor, el flujo de electrones no puede cumplir con los requisitos
de energia para el crecimiento celular y, como resultado, la desnitrificacion se ve afectada.
Sin embargo, si la cantidad de carbono estd por encima de la concentracion oOptima,
entonces el aumento en la tasa de desnitrificacion es muy limitado (Huang y col, 2001) y el
carbono organico excedente puede ser descargado al ambiente con el efluente final. Se ha
indicado que una baja relaciéon de DQO:N (menor a 6-8), requiere la adicién una fuente de
carbono externa para lograr una completa desnitrificacion de NOx (NOz", NO3) producido
en el proceso de nitrificacion (Jin y col, 2012).

La relacion C:N o6ptima para lograr una desnitrificacion adecuada es especifica
para cada organismo heterotrofico (Kim y col, 2008). En general, la mayoria de las
bacterias heterotroficas requieren una relacion DQO:N que se encuentre en el rango de 8-
16 (Kimy col, 2008; Zhang y col, 2019b).

3.3.5 Impacto de FA y FNA en la desnitrificacion

En general, FA podria tener un efecto inhibidor sobre los desnitrificantes
comparable a BOA y BON (Liu y col, 2019). Si bien existen pocos estudios sobre el
impacto de FA sobre el proceso de desnitrificacion, Yang y col, (2018) informaron que la
exposicién de lodo activado a FA de 16 mg de NHs.L™ durante 1 dia disminuyé la actividad
desnitrificante en un 36%.

Al igual que en el caso de los nitrificantes, es probable que el umbral de inhibicion
de FNA sea una funcion de las caracteristicas de la comunidad microbiana, asi como de
otros factores operativos. Se ha sugerido que la actividad de reducciéon de nitrato es
inhibida 40% a concentraciones iniciales de FNA entre 0.01 y 0.025 mg HNO,-N.L™ y 100%
a 0.2 mg HNO,-N.L™* (Ma y col, 2010).
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3.4 FACTORES QUE INFLUYEN EN LA NDS

La NDS permite reducir el tamafo del reactor y prescindir de la utilizacion de
tanques separados ya que, como se ha observado en muchos estudios, las velocidades de
nitrificacion y desnitrificacion son similares a las de los sistemas convencionales (tanques
separados). Esta ventaja permitiria simplificar drasticamente el disefio general del proceso.

Los factores principales que influyen en el proceso de NDS son: la fuente de
carbono (acetato, glucosa y metanol son las utilizadas mayoritariamente y con las cuales
se han observado resultados exitosos), la relacion DQO:NTK (en una relacion de 7) la
concentracion de oxigeno y el tamafio de los floculos y/o granulos. Third (2003) ha
informado que el tamafio del floculo o granulo influye sobre el OD requerido, observando
gue cuanto mas pequefio son los floculos menores porcentajes de NDS se obtienen,
debido a que este proceso depende de las zonas aerdbicas y andxicas que se generen
dentro del granulo.

Los sistemas NDS con desnitrificacion aerdbica no requieren el control estricto de
la concentracién de oxigeno y el tamafio de los agregados microbianos no afectaria de
forma significativa la eficiencia del proceso. Estas constituyen ventajas que permiten

simplificar la operacion y control del proceso NDS (Dutta and Sarkar, 2015).

3.5 MONITOREO DE SISTEMAS PARA REMOCION DE CARBONO Y NITROGENO

Actualmente se ha informado que muchos consorcios microbianos heterétrofos
presentan elevadas capacidades de remocion de nitrégeno mediante el proceso de NDS
(Guisasola y col, 2007). Los sistemas biologicos enriquecidos en nitrificantes heterotréficos
podrian ofrecer muchas ventajas, como una excelente nitrificacion y capacidad de NDS.
Sin embargo, la estabilidad de estos sistemas puede verse alterada por deficiencias en la
aireacion, cambios de pH y entrada de toxicos, lo que podria causar un efecto irreversible.
La deteccion temprana de fallas es particularmente importante para aquellos procesos
bioldgicos mas susceptibles como la nitrificacion. La aplicacion de estrategias de control
para algunos procesos bhioldgicos clave permitiria el funcionamiento 6ptimo del reactor. La
titulacién es un método sencillo y econémico que se ha propuesto para el seguimiento de
procesos biolégicos (Guisasola y col, 2007). Este método consiste en la medicidn indirecta
de la tasa de consumo o produccion de protones mediante la cuantificacion de los

volimenes de acido o base respectivamente, que se dosifican al reactor para mantener un
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pH constante. Esto es posible porque los procesos bioldgicos influyen fuertemente en el pH
del medio ambiente.

3.6 DETERMINACION DE ACTIVIDAD METABOLICA DE BOA Y BON MEDIANTE
RESPIROMETRIA

La respirometria es la medida de la tasa de consumo bioldgico de oxigeno y se ha
utilizado ampliamente para el seguimiento de procesos biolégicos aerdbicos. Guisasola y
col. (2004) mostro el vinculo existente entre las mediciones de la velocidad de consumo de
oxigeno (OUR) y los procesos bioldgicos en un SBR aerdbico. Los ensayos respirométricos
permiten estimar los parametros cinéticos de la nitrificacion mediante la obtencién de
medidas respirométricas, basadas en el agotamiento de oxigeno por consumo de sustrato,
para lodos activados (Surmacz-Gorska, y col, 1995) o biopeliculas. Para cultivos mixtos
gue contienen microorganismos oxidantes de amoniaco Yy nitrito, se necesitan inhibidores
selectivos que permitan la separacion de las diferentes actividades (Bédard y Knowles,
1989). La inhibicién debe ser instantanea y completa para la poblacion objetivo sin afectar
a otras poblaciones. La aliltiourea inhibe selectivamente la oxidacion del amoniaco en
concentraciones entre 8 y 80 mM (Hofman y Lees, 1953), probablemente por quelacion del
cobre del sitio activo de la monooxigenasa amoniacal (Bédard y Knowles, 1989), mientras
que el clorato se utiliza para detener la oxidacion de nitrito en sistemas de lodos activados
(Belser y Mays, 1980). Sin embargo, es preciso destacar que las enzimas AMO (enzimas
amoniaco monooxigenasas) y HAO (enzimas hidroxilamina oxidorreductasas),
responsables del proceso de nitrificacion en microorganismos autétrofos (BOA), también se
han encontrado en microorganismos heterotrofos (Bothe y col, 2000) y por lo tanto podrian
ser sensibles a los inhibidores recientemente mencionados. Las enzimas responsables de
la oxidacion de nitrito presentes en nitrificantes heterétrofos podrian ser también afectadas

por aliltiourea y clorato.

3.7 MATERIALES Y METODOS
3.7.1 Efluente sintético facilmente biodegradable y condiciones de operacion

En el SBRaceT Se estudiaron dos condiciones experimentales definidas por la carga
volumétrica de nitrdgeno inorganico. La Condicion NB (nitrdgeno bajo) presento una carga

volumétrica de nitrégeno de 60 mg N.(L.dia)*, resultando una relacion DQO:N:P de
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100:10:2. La condicion NA (nitrégeno alto) presentd una carga volumétrica de 90 mg
N.(L.dia)?, resultando una relacién DQO:N:P de 100:15:2 (Tabla 3.1). Cabe destacar que
ambas condiciones son favorables para el proceso de nitrificacion (Rodriguez-Gomez y col,
2019).

Tabla 3.1: Cargas volumétricas de nitrogeno, fésforo y DQO (acetato) en el SBRacer

Condicion Condicion
Efluente sintético NB NA
Carga volumétrica de 60 90
nitrégeno inorganico
(mg NHs-N.(L.dia)™")
Carga volumétrica de 12 12

fésforo inorganico
(mg PO,*-P.(L.dia)™)
Carga volumétrica de
DQO 600 600
(mg DQO.(L.dia)™)

DQO:N:P 100:10:2 100:15:2

Para ambas condiciones se utilizd6 un efluente sintético conteniendo sulfato de
amonio ((NH4).SO,4) como fuente de nitrogeno, fosfato de potasio (K;HPO, y KH2PO,) y
una fuente de carbono organica facilmente biodegradable: acetato de sodio (CH3;COONa)

(Tabla 3.2), enriquecido con dos soluciones de elementos traza: M; y M, (Seccion 2.2).
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Tabla 3.2: Composicion de los efluentes sintéticos utilizados en las Condiciones NB y NA

del SBRacer

Efluente Condicion NB  Condicion NA

sintético (gr.L™h) (gr.Lh)
CH3;COONa 1.5660 1.5660
(NH4).SO, 0.5640 0.8145
KH,PO, 0.0651 0.0651
K;HPO, 0.0514 0.0514
MgS0,.7H,0 0.2700 0.2700
CaCl,.2H,0 0.0427 0.0427
Solucién M, 1mL 1mL
Soluciéon M, 1mL 1mL

3.7.2 Control de pH

Inicialmente se intenté controlar el pH del SBR en un rango entre 6.8 y 8.0
mediante la adicién de bicarbonato de sodio (NaHCO3) al efluente sintético, debido a que
estos valores son los adecuados para lograr el crecimiento de microorganismos
nitrificantes. Sin embargo, este método no permitio estabilizar el pH en el rango deseado.
Por este motivo, se implement6 el uso de un controlador automatico de pH, el cual se
conectd a dos bombas peristalticas para la dosificacion de una solucion basica de NaOH
(0.5 M) y una solucién acida de H,SO, (0.91 M) (Figura 2.1). Este sistema de control

permiti6 mantener el pH en un valor constante de 7.5+ 0.2 durante todo el estudio.

3.7.3 Proceso de granulacion, aclimatacion y estabilidad

El reactor se operod inicialmente bajo la condicion experimental NB. Se utilizd un
in6culo de 700 mL de lodos activados que provino de un SBR automatizado, tal como se
indico en la seccion 2.3, y se adicion6 un volumen de 3.9 L del efluente utilizado en esta
condicion (Tabla 3.2). Para favorecer la auto-inmovilizacién microbiana (granulacion) se
utilizé el procedimiento ya detallado en la seccion 2.4. La biomasa fue aclimatada al

efluente sintético y a las condiciones operativas del SBR (condicion NB).
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En la condicion NA, inicialmente el SBR se inocul6 con 700 mL de la biomasa
granular proveniente de la condicibn NB y se utiliz6 3.9 L del efluente sintético
correspondiente (Tabla 3.2).

El SBRaceT, para condiciones NB y NA, fue operado a temperatura ambiente, bajo
régimen “feast/famine” y ciclos repetitivos de 24 hs compuestos por las siguientes fases:
adicién del medio de cultivo (2 minutos), fase de reaccion aerébica (1428 min), purga de
lodos (1 minuto), fase de sedimentacion (5 minutos) y extraccion del sobrenadante (2

minutos). El tiempo de retencion celular (TRC) fue de 20 dias y el tiempo de retencion
hidraulico (TRH) de 2.79 dias para ambas condiciones experimentales.

El periodo de aclimatacion de los microorganismos a las condiciones operativas se
extendié desde el inicio de la operacion del reactor hasta alcanzar una completa remocién
de carbono organico (100%) y buenas propiedades de sedimentacion de la biomasa (ISV<
90 mL.g}). La estabilidad del sistema, para cada condicién experimental, fue alcanzada
una vez que se lograron velocidades constantes de consumo de carbono organico y
amonio y propiedades fisicas constantes de la biomasa definidas en términos de su indice
de sedimentabilidad y tamafo granular durante al menos 3 TRC.

3.7.4 Ensayos de respirometria

Se realizaron ensayos respirométricos en reactores batch, utilizando el
respirometro descripto en la seccién 2.9, con el fin de evaluar la concentracién umbral de
toxicidad del nitrogeno (nitrégeno amoniacal y nitrito) y la actividad metabdlica de los
diferentes grupos de microorganismos que coexisten en el sistema (BOA, BON y bacterias
heterotrofas). Estos ensayos se basaron en la determinacion de la actividad respiratoria de
cada grupo microbiano frente a diferentes concentraciones de la fuente de energia,
nitrdogeno amoniacal y nitrito para BOA y BON respectivamente, y la fuente de carbono y
energia, acetato de sodio, utilizada por heterotrofos.

Se realizaron tres tipos de ensayos, uno de ellos para analizar el grupo de
microorganismos oxidantes de amonio, otro para analizar el grupo de microorganismos
oxidantes de nitrito y por ultimo el grupo de microorganismos oxidantes de la fuente de
carbono organico. Para analizar cada grupo por separado se utilizaron inhibidores con el

fin de suprimir las vias de oxidacion no evaluadas en cada ensayo.
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Cabe destacar que para todos los ensayos que se describirdn a continuacién, se
tomaron muestras del SBRacer bajo condiciones de estabilidad (a las 24 hs, final del
periodo “famine”). Estos ensayos se hicieron en ambas condiciones (NB y NA) con el fin de
comparar los sistemas y evaluar si se produjeron cambios en la actividad de los diferentes

grupos microbianos.

A- Determinacion de la actividad de las bacterias oxidantes de amonio (BOA)

Para la determinaciéon de la actividad de las BOA mediante respirometria se
llevaron a cabo diferentes ensayos batch.

Inicialmente, se tomd un volumen de 320 mL del SBR y se dej6 sedimentar la
biomasa granular en una probeta de 500 mL, descartdndose el sobrenadante.
Posteriormente, la biomasa sedimentada se centrifugé a 3000 R.P.M durante 10 min a fin
de eliminar el remanente del efluente tratado. Luego se resuspendio el pellet (biomasa) en
agua corriente y se centrifugé (3000 R.P.M, 10 minutos). Este lavado se realizé dos veces.

La biomasa lavada se colocé en un vaso de precipitado de 500 mL y se llevo a un
volumen final de 60 mL con agua corriente. Posteriormente se le adicion6 260 mL de
medio de cultivo, M.C. (Tabla 3.3). El volumen final resultante (320 ml) fue dividido en
partes iguales en diferentes vasos de precipitado de 50 mL de volumen para aplicarles
posteriormente a cada uno de ellos diferentes pulsos de soluciones stock de sulfato de
amonio (0.35 y 4.28 M) con el fin de evaluar diferentes concentraciones de nitrogeno
amoniacal (10.7-50-100-150-250-500-1000-2500 mg N.L™) en cada ensayo batch (Figura
3.1). Luego de colocar el pulso de nitrégeno a cada batch, conteniendo el M.C y la
biomasa, se agregd de forma inmediata el inhibidor de oxidantes de nitrito (Clorato de
sodio, CINaO3, Sigma 106.44 g.mol™, 99%), mediante un pulso de una solucién stock (3.2
M CINaOs), para obtener una concentracién de 10 mmol.L™ (Cai y col, 2018) con el fin de

evaluar Unicamente la oxidacién de amonio.
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Tabla 3.3 Composicion del medio de cultivo (M.C.) utilizado en los batch para determinar la
actividad de las BOA

Composicién gL
KH,PO, 0.0973
K;HPO, 0.0766
NaHCOs, 0.2625
M, (mL) 1
My (mL) 1

Concentraciones iniciales
de nitrogeno amoniacal utilizadas para
cada ensayo BATCH

: NH5-N = 10.7 mg.L"
: NH3-N =50 mg.L"

- NH5-N = 100 mg.L-"
: NH3-N = 150 mg.L"
: NH;-N = 250 mg.L-"
- NH;-N = 500 mg.L-"
- NH5-N = 1000 mg.L"
- NH;-N = 2500 mg.L"

L ]
co~NOoOO O PR WN-=-

Figura 3.1 Fotografia del reactor BATCH con el inéculo de microorganismos (izquierda) y

concentracion inicial de nitrégeno amoniacal utilizada en cada ensayo batch (derecha)

En cada batch la mezcla (biomasa + medio de cultivo + NH3 + CINaO3) se aire6 y
se agitdé continuamente a 200 R.P.M utilizando un agitador magnético marca IKA. Los
batch se operaron a 22°C, pH de 7.5y 7 mg OD.L™. Luego se detuvo la aireacién y se
registré el valor de OD cada 10 segundos durante 2 minutos. Este procedimiento fue
realizado en cada batch a diferentes tiempos (0, 1, 2, 4, 5, 6, 8 hs). Cabe destacar que
cada ensayo batch fue realizado por duplicado. La pendiente obtenida de la disminucién
lineal de la concentracion de oxigeno disuelto correspondié a la velocidad de consumo de
oxigeno volumétrica total (OURor, mg O,.(L.h)™}). La velocidad de consumo de oxigeno
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fue expresada como velocidad especifica (SOURtor, mg O..(gST.h)™"). La concentracion
de biomasa para determinar las medidas de SOUR se determind a partir del método de
sélidos totales (seccion 2.6.2).

Se realizaron dos ensayos control, en las mismas condiciones anteriormente
descriptas (medio de cultivo, agitacién, aireacion y concentracién de biomasa), que se
explican a continuacion.

v Control 1: Para determinar la velocidad de consumo de oxigeno enddgeno
(SOUREgnp) se realizo un control con la adicion del inhibidor al batch conteniendo el medio
de cultivo y la biomasa pero sin la incorporacion del pulso de nitrogeno.

v' Control 2: Para evaluar la velocidad de consumo de oxigeno del sistema en
condiciones de operacion rutinaria se utilizd otro control al cual no se le adicion¢ el
inhibidor, pero si un pulso de nitrégeno intermedio entre los ensayados (150 mg.L™) (Figura
3.1).

En cada uno de los ensayos batch se midid nitrgeno amoniacal, nitrégeno como
nitrito y nitrdgeno como nitrato mediante las determinaciones explicadas en las secciones
2.6.3, 2.6.4 y 2.6.5, tanto al inicio como al final del ensayo con el objetivo de evaluar la
eficiencia del inhibidor utilizado sobre las BON (autotrofos y heterétrofos).

Se determind la velocidad de consumo de oxigeno de los microorganismos
oxidantes de amonio (SOURgpa) para cada condicién estudiada (Figura 3.1) a partir de la
siguiente expresion:

SOURgoa = SOURtoT- SOUREND (3.1)

Los resultados fueron presentados mediante graficos SOURgoa VS concentracion
de nitrdgeno amoniacal. Se aplicé el modelo de Aiba (ecuacion 3.2), el cual fue ajustado a
los datos experimentales mediante el software Sigma Plot 10.0, a fin de determinar los
pardmetros cinéticos de la oxidacién de amonio y de inhibicién de este sustrato (Carrera y
col, 2004):

— Qmax . [S] ex (__
1 Ks + [S] p KIA

(3.2)
donde q es la velocidad especifica de consumo de oxigeno asociado a la oxidacion

de amonio en las diferentes condiciones estudiadas (mg O».(g ST.h)™?), Ks es la constante
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de afinidad del amonio (mg.L™), Qmax €s la velocidad especifica maxima de consumo de
oxigeno asociado a la oxidacién de amonio (SOURgoam: mg O..(g ST.h)™), [S] es la
concentracion de nitrégeno amoniacal (mg.L™) y Kia (mg.L™) es la constante de inhibicién.

El modelo aplicado permitié estimar la velocidad especifica maxima de consumo de
O, de BOA (SOURgoam), la cual constituye una medida de la actividad metabdlica de BOA
de cada condicidn experimental (NB y NA).

B- Determinacion de la actividad de las bacterias oxidantes de nitrito (BON)

Para la determinacién de la actividad de las BON se realizaron ensayos batch bajo
las mismas condiciones operativas (temperatura, pH, agitacién y OD) asi como el mismo
procedimiento descripto para determinar actividad BOA (Seccion 3.7.4 A). En este estudio
se utilizé aliltiourea (Sigma, 116.18 g.mol™, 98%) como inhibidor del proceso de oxidacién
de amonio a nitrito, debido a que el objetivo consistio en evaluar Unicamente la actividad de
las BON. El medio de cultivo utilizado se presenta en la Tabla 3.4. El (NH4).SO,4 es
requerido como fuente de nitrégeno y el NaHCO3; como fuente de carbono inorganico para
el metabolismo anabdlico de BON. A los reactores batch, conteniendo la biomasa y medio
de cultivo (320 mL), se adicionaron diferentes pulsos de soluciones stock de una sal de
nitrito (NaNO,, 0.35 y 4.28 M) con el fin de evaluar diferentes concentraciones de nitrito
(Figura 3.2). En cada ensayo, la concentracién de aliltiourea fue 86 umol.L™ (Ginestet y col,
1998).
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Tabla 3.4: Composicion del M.C utilizado en los ensayos batch para determinar la actividad de las

BON
Composicién g.L?
(NH,),S0, 0.0650
KH,PO, 0.0076
K.HPO, 0.0060
NaHCO; 0.0506
M; (ML) 1
M, (ML) 1

Concentraciones iniciales de nitrogeno como
nitrito
utilizados para cada ensayo

: NO,~N = 10.7 mg.L"!
: NO,-N = 50 mg.L"
NO,-N = 100 mg.L"
NO,-N = 150 mg.L"
NO,-N = 250 mg.L"
NO,-N = 500 mg.L"
NO,-N = 1000 mg.L"!
: NO,-N = 2500 mg.L"

.
NN

Figura 3.2: Fotografia del reactor BATCH con el in6culo de microorganismos (izquierda) y
concentraciones iniciales de nitrdgeno como nitrito utilizadas en cada ensayo batch (derecha)

La SOUR+or fue determinada por respirometria como se describidé en la Seccion
3.74 A.

Al igual que en la seccion A, se midié la biomasa por el método de sélidos totales y
se llevaron a cabo mediciones de las especies de nitrégeno (amoniacal, nitrito y nitrato)

tanto al inicio como al final de los ensayos.
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Se utilizaron tres controles llevados a cabo en reactores batch empleando el medio
de cultivo descripto en la Tabla 3.4, bajo las mismas condiciones operativas descriptas en
Seccion 3.7.4 A (temperatura, pH, agitacion y OD).

v' Control 1: Al reactor batch se adicion6 el inhibidor de BOA pero sin el pulso
de la sal de nitrito. Este ensayo permitié determinar la velocidad de consumo de oxigeno
enddégena (SOURgnD).

v Control 2: Se utiliz6 una condicién intermedia de las estudiadas (250 mg.L™
NO-N), sin la incorporacién del inhibidor aliltiourea. Este control se utilizé para determinar
la actividad metabdlica del consorcio microbiano total (actividad BOA y BON, autotrofa y
heterotrofa).

v' Control 3: Nuevamente se utilizd una condicion intermedia de las estudiadas
(250 mg.L™ NO,-N) y el inhibidor aliltiourea. En este caso el medio de cultivo, descripto en
Tabla 3.4, no contenia sulfato de amonio. Este ultimo control se llevé a cabo con el fin de
evaluar que el inhibidor se encuentre inhibiendo la actividad de todas las especies
oxidantes de amonio (autotrofas y heterétrofas). También permitiria detectar si la ausencia
de amonio limita la actividad de las BON.

A partir de este ensayo, se determind la velocidad de consumo de oxigeno de los
microorganismos oxidantes de nitrito (SOURgon) a partir de la siguiente expresion:

SOURgon = SOURToT - SOUREND (3.3)

Los resultados fueron presentados mediante graficos SOURgon VS concentracion
de nitrito. Se aplicé el modelo de Aiba (Ec. 3.2) a fin de determinar los pardmetros cinéticos
de la oxidacion de nitrito y de inhibicion de este sustrato (Carrera y col, 2004). En este
caso, Ks es la constante de afinidad del nitrito, Qmax €s la velocidad especifica maxima de
cosumo de oxigeno asociado a la oxidacién de nitrito (SOURgonm; Mg O-.(g ST.h)?), [S] es

la concentracién de la sal de nitrito (mg.L™) y Kia es la constante de inhibicién (mg.L™).

C- Determinacion de la actividad de los microorganismos heterotrofos

La actividad de los microorganismos heterétrofos (consumidores de la fuente de
carbono, acetato de sodio) se determind bajo las mismas condiciones operativas
(temperatura, pH, agitacion y OD) y el mismo procedimiento descripto para evaluar la

actividad BOA (Seccion 3.7.4 A). En este estudio se utilizé el medio de cultivo detallado en
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Tabla 3.5 y cinco reactores batch, donde los pulsos correspondieron a la sal acetato de
sodio. Las concentraciones estudiadas fueron las siguientes: 26, 52, 105, 508, 1872 mg
DQO.L™.

El inhibidor elegido fue el mismo que se utiliz6 para bloquear la oxidacién de
amonio (aliltiourea). La eleccion de la allitiourea para este ensayo se bas6 en considerar
gue suprimiendo la accion de las BOA, y por ende la oxidacion de amonio, y sin tener en el
medio de cultivo otra fuente de nitrégeno, solo estariamos evaluando la oxidacion de la
fuente de carbono organico por medio de los microorganismos responsables de este
proceso.

La SOUR+or fue determinada por respirometria como se describié en la Seccion
3.7.4 A. La biomasa fue determinada a partir del método de solidos totales. Ademas, se
midid amonio, nitrito y nitrato. Cabe destacar que la medicion de nitrito y nitrato permite
determinar la ausencia de nitrificacion.

Se utilizaron dos controles bajo las mismas condiciones operativas de todos los
ensayos batch realizados.

v’ Control 1: El primer control contenia el medio de cultivo (Tabla 3.5), el
inhibidor aliltiourea, sin la adicion del pulso de DQO (acetato de sodio) y fue utilizado para
determinar la velocidad de consumo de oxigeno enddgeno (SOURgnp).

v' Control 2: El segundo control consistioé en el medio de cultivo de la Tabla 3.5,
con un pulso de DQO de 105 mg.L™ sin la adicién del inhibidor, con el fin de determinar de
forma simultdnea al ensayo, eficiencias de remocién de los compuestos nitrogenados

presentes.
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Tabla 3.5: Composicion del M.C utilizado para los batch para determinar la actividad de las

bacterias heterotrofas oxidantes de carbono orgénico

Composicion g.L?
(NH,),SO, 0.3370
KH,PO, 0.0973
KoHPO, 0.0766
NaHCO; 0.2625
My (mL) 1
Mz (mL) 1

A partir de este ensayo se calculd la velocidad de consumo de oxigeno de

bacterias heterdtrofas (SOURpeT) mediante la siguiente expresion:
SOURHET = SOURTOT- SOUREND (34)

Con los valores obtenidos en este apartado se aplicd la ecuacién de Monod
(Tanyolac¢ y col, 2001) (Ecuacién 3.5), con el fin de calcular la constante de afinidad del
acetato (Ks) y la velocidad especifica maxima de consumo de oxigeno de heterotrofos
(Qmax,» SOURK{ETM).

e

7 Ks+15] -

A partir de las velocidades maximas de consumo de oxigeno (SOURp),
determinadas mediante los ensayos respirométricos para cada grupo microbiano (BOA,
BON y bacterias heterotrofas), se estimo la velocidad maxima de consumo de oxigeno de
la comunidad nitrificante (SOURyitm) Y la actividad nitrificante relativa (ANR) mediante las
siguientes expresiones:

SOURNITm = SOURBOAm + SOURBONm
(3.6)

126



Capitulo 3

SOUR __=SOURy;y, +SOURer, an

ANR =100 ———— " (3.8)

La actividad nitrificante relativa puede ser considerada una medida del
enriquecimiento de la comunidad microbiana con bacterias nitrificantes.
Es preciso mencionar que en todos los ensayos recientemente descriptos se utilizo

la técnica de respirometria detallada en el capitulo 2 seccién 2.9.

3.8 CONSUMO Y PRODUCCION DE PROTONES (H")

Para poder evaluar los procesos que estaban ocurriendo en el SBRaceT, de forma
rapida, sencilla y econdmica, se utilizé la técnica de titulacion, la cual se encuentra basada
en el consumo y produccion de protones (H"). Esta técnica se implementd para evaluar
principalmente el proceso de remocién de nitrdgeno amoniacal por actividad nitrificante.
Para ello se monitoreé de forma precisa la dosificacion de acido, particularmente acido
sulfirico H,SO,4 (0.91 M) y la base hidroxido de sodio NaOH (0.5 M) al reactor para
controlar el pH en un valor constante de 7.5. La produccion/consumo de protones (HP,
mmol H"), para un determinado periodo, fue calculada mediante la siguiente expresion

(Guisasola y col, 2007):

HP= Vpase Cbase — Vacido Cacido (3.9)

donde Vpase Y Vacido representan los volimenes consumidos de las soluciones de
base y acido utilizadas (ML) y Cpase Y Cacido representan sus concentraciones
respectivamente (M).

HP fue determinada cada 15 minutos a lo largo de cada ciclo operativo. Las
velocidades de produccién/consumo de protones (rtHP, mmol H*.(L.h)") fueron
determinadas a partir de la pendiente de las curvas de HP en funcién del tiempo.
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3.9 RESULTADOS DE LA OPERACION DEL SBRacer ALIMENTADO CON UN
EFLUENTE SINTETICO FACILMENTE BIODEGRADABLE

El SBRacer fue alimentado con un efluente sintético conteniendo acetato de sodio
como fuente de carbono y energia y sulfato de amonio como fuente de nitrdgeno. Se
evaluaron dos condiciones experimentales denominadas NB (nitrogeno bajo) y NA

(nitrégeno alto) con relacion DQO:N de 100:10 y 100:15 respectivamente.

3.9.1 Estabilidad de los sistemas: tamafio de granulos, ISV y morfologia granular

El SBRaceT Se opero inicialmente con una carga volumétrica de nitrogeno de 60 mg
N. (L.dia) (Condicién NB). La estabilidad del sistema en términos del tamafio granular y
las propiedades de sedimentacion (ISV) se lograron después de aproximadamente 80 dias
de operacién que correspondieron a 4 TRC. En condiciones de estabilidad, el tamafio
promedio de los granulos fue de 0.4 mm vy el ISV de 20 mL.g ST, La concentracién de
biomasa en esta condicién fue de 1.9 g ST.L™ (D.S= 0.3).

En la Condicion NA, con una carga de nitrogeno de 90 mg N. (L.dia)?, la
estabilidad del sistema se alcanz6 también después de aproximadamente 80 dias de
operacion. En este caso, el tamafio promedio de los granulos fue de 1.2 mmy el ISV de 5
mL.g ST™. La concentracién de biomasa alcanzada fue de 2.3 g ST.L™* (D.S=0.7).

En la Figura 3.3 A se puede observar la distribucion de tamafio promedio granular
a lo largo de los diferentes TRC estudiados para la condicion NB mientras que en la Figura
3.3 B se puede observar el perfil correspondiente para la condicion NA. En estas Figuras
se puede verificar el pico en la condicion NB (Figura 3.3 A) en 0.4 mm aproximadamente,
mientras que en la condicion NA (Figura 3.3 B) se puede verificar el maximo valor en el eje
cartesiano de la grafica en 1.2 mm. Cabe destacar que el equipo utilizado (Mastersizer E
2000) no detecta tamafios mayores a 1.7 mm, es por eso que las graficas presentan un
limite de tamafio representado. Por otro lado es importante mencionar que el tamafo
promedio es brindado por el software de deteccion del equipo, el cual como se menciono

anteriormente brinda los valores d y D promedio en cada ensayo (Cap. 2, seccién 2.6.8).
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Figura 3.3: Distribucién del tamafio granular promedio a lo largo de los TRC de la condicién NB (A)
y NA (B) correspondiente a los valores d promedio.

En la Figura 3.4 se puede apreciar la biomasa granular del SBR en condiciones de
estabilidad (4 TRC transcurridos) para la condicion NB. La observacion microscopica
mediante SEM (aumento 2000 X) revel6 una morfologia similar en los TRC estudiados, con
forma esférica/ovalada y estructura compacta. También fue observada la presencia de lodo
activado, lo cual es muy frecuente en sistemas granulares aerdbicos (Wilén y col, 2018).

400 pm

Figura 3.4: Micrografias de microscopia electrénica de barrido (SEM) de lodo granular

aerébico en la condicion NB

3.9.2 Consumo de carbono organico y nitrégeno

El sustrato orgéanico, medido como DQO soluble, se eliminé casi por completo (80-
90%) en las primeras horas de los ciclos operativos en ambas condiciones. Este periodo
de disponibilidad de fuente de carbono y energia externa correspondi6é al periodo “feast”.
En la Condicion NB, la fase “feast” correspondi6 a las primeras dos horas del ciclo mientras

gue para la condicion NA se extendio hasta las 4 hs. La etapa restante correspondi6 al

129



Capitulo 3

periodo “famine”, caracterizado por la ausencia de fuente de carbono organico externo
(Figura3.5AyC).

En ambas condiciones (NA y NB), la acumulacion de glucégeno y PHA, como
reservas de carbono intracelular, se produjo a partir del consumo de acetato durante el
periodo “feast”. Después de que la fuente de carbono externa estuvo casi agotada, el
glucodgeno y PHA se degradaron durante el periodo “famine” (inanicién) (Figura 3.5 Ay C).
Por tanto, en el periodo “famine”, las reservas de carbono intracelular se utilizan para todos
los procesos metabdlicos relacionados con el mantenimiento y el crecimiento celular.

El nitrégeno amoniacal se elimin6 de forma completa en ambas condiciones
(Figura 3.5 B y D). En la condiciébn NB, las formas oxidadas de N (nitrito y nitrato) no
aumentaron significativamente durante el periodo “feast”. A priori se podria suponer que no
hubo actividad nitrificante en ese periodo, sin embargo la nitrificacion fue evidente en el
periodo “famine” donde un aumento progresivo de la concentracion de NOs™-N tuvo lugar
hasta el final del ciclo operativo. Por otro lado, NO,-N se generd ligeramente y fue
rapidamente removido (Figura 3.5 B). En la condicién NA, la actividad nitrificante tuvo lugar
durante todo el ciclo operativo. La acumulacion de nitrito fue observado entre 0 y 2 h del
ciclo; posteriormente el mismo disminuyd a niveles muy bajos que no pudieron ser
detectados por el método espectrofotométrico utilizado. Respecto al nitrato, se puede
observar que aumento progresivamente a lo largo todo el ciclo de funcionamiento (Figura
3.5 D). Debe tenerse en cuenta que en ambas condiciones NB y NA, las concentraciones
iniciales de nitrito y nitrato (es decir a las 0 h del ciclo operativo) correspondian
aproximadamente a la mitad de las concentraciones detectadas al final del ciclo (24 h),
esto es debido a que la relacién de intercambio volumétrico en el reactor fue del 50%
(Figura 3.5).
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Figura. 3.5: Cambios en las concentraciones de acetato (medido comoDQOs), glucégeno, PHA 'y
diferentes formas de nitrégeno inorganico a lo largo de un ciclo operativo del SBR bajo condiciones
de estabilidad. Condicién NB (A y B) y Condicién NA (C y D). DQO (V), glucosa (¢), PHA (4),
NH3-N (), NO3-N (m), NO,-N (4)

Cabe destacar que, en ambas condiciones, se logré la remocién completa de NH3-
N y una eliminacion de N inorganico de aproximadamente 50% (Tabla 3.6). En la seccion
3.10 se presentan los balances de masa propuestos para cuantificar la contribucion de
cada proceso, nitrificacion y asimilacion de nitrégeno, a la remocion de amoniaco para las
fases “feast” y “famine” y para el ciclo total.

El nitrégeno gaseoso generado por desnitrificacién puede ser determinado a partir
de la diferencia entre el amonio removido y la suma de las concentraciones de las formas
de nitrégeno oxidado (NO,-N y NOs-N) y nitrégeno intracelular (Silva y col, 2019). En la
presente seccion, considerando los balances de todas las formas de nitrdgeno solubles, en
influente y efluente, como asi también el Norc que es retirado con la purga de biomasa

(considerando la formula elemental de la misma) se pudo estimar la magnitud del proceso
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de desnitrificacion en ambas condiciones en estado estable. Estos balances consistieron
en considerar la siguiente ecuacion: NH3z-No = (Nx + A(NOx-N) +Ng) , donde:

NHs.N, (mg N.L™) corresponde a la concentracién de N amoniacal en el reactor a tiempo
inicial proveniente del efluente sintético obtenido mediante la determinacion de Nessler
(seccion 2.6.3, capitulo 2) que corresponde a un valor de 60 mg N.L™ para la condicién NB
y 90 mg N.L™* para NA. Nx corresponde al N en mg N.L destinado a biomasa por
crecimiento. Cabe destacar que Nx= NP/Vt donde NP (mg N) corresponde al nitrdgeno de
la purga de biomasa, obtenido a partir del producto entre la concentracion de biomasa del
SBR determinada como SSV (g SSV.L') y la purga diaria del SBR (0.32 L.(dia)™),
considerando la fomula elemental de biomasa, y VT es el volumen de trabajo del reactor
(4.6 L). NP correspondi6 a 66 mg N para la condicion NB y 80 mg N para la condicion NA,
resultando valores de Nx de 14.3 mg N.L™* y 17.4 mg N.L™ respectivamente.

ANOx-N (mg N.L) corresponde a la concentracion de N como formas oxidadas (N-
nitrito+N-nitrato) generadas en cada ciclo operativo, siendo ANOx-N= ANOx-Ng - ANOx-No
(es decir la diferencia entre concentraciones de NOx-N entre el final e inicio de cada ciclo.
No (mg N.L™) corresponde al nitrégeno gaseoso generado por desnitrificacion en el SBR
en cada ciclo operativo.

Como resultado de este balance, estimamos N gaseoso, correspondiente a la suma
de NO, N,O y N5, removido por desnitrificacién: 25.6 mg N.L™* para NB (correspondiente al
~ 42% del NH3-N removido) y 39.5 mg N.L™ para la condicién de NA (correspondiente al =
44 % del NH3-N removido).

La velocidad especifica de consumo de acetato fue similar para ambas condiciones.
Sin embargo, hubo diferencias significativas respecto a la velocidad de consumo inicial de
NH,"-N durante el periodo “famine”, siendo para la condicién NA aproximadamente 2 veces
mayor gque la correspondiente a la condicion NB (Tabla 3.6). Esto pudo deberse a que en la
condicion NA, una mayor concentracion de NHs-N inicial probablemente favorecié la
actividad nitrificante, sin afectar el consumo heterotrofico de acetato. La velocidad de

degradacion de glucdgeno en fase “famine” fue similar en ambas condiciones (Tabla 3.6).
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Tabla 3.6 Eficiencia de remocion de Nitrdgeno y pardmetros cinéticos

Estudio estadistico *p< 0.05 y **p> 0.05 (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05)

Ciclo Parametros Condiciéon NB Condicién NA
operativo DQO:N:P 100:10:2 100:15:2
% Remocion de NH, -N 100 100
Ciclo total
% Remocion de N inorganico 51.61 (4.84) 48.50 (0.88)**
rDQOs (mg DQOs. (L.h)™h 302.10 (15.60) 422.33 (24.09)*
Fase “feast”
gqDQOs (mg DQOs. (g ST.h)™h 159.00 (16.80) 154.50 (16.30)**
r(NHs-N)1 (mg NHa-N.(L.h)™) 4.10 (0.57) 9.00 (0.98)*
Fase “famine”
d(NH3z-N): (mg NHs-N.(g ST.h)™h) 2.15 (0.35) 3.90 (0.42)*
rGluc (mg GLU. (L.h)™) 1.86 (0.99) 2.28 (0.16)
gGluc (mg GLU. (g ST.h)‘l) 0.97 (0.09) 0.99 (0.08)

Es importante destacar que es esperable que en estos sistemas predomine tanto la
presencia de microorganismos nitrificantes autétrofos como de nitrificantes heter6trofos,
debido a que si bien en los sistemas de tratamiento de aguas residuales el crecimiento de
nitrificantes heteroétrofos se favorece con elevadas cargas de nitrégeno y carbono organico
(Zhao y col, 2013), estas bacterias presentan también la capacidad de crecer con baja
DQO y baja relacion DQO:N (Chai y col, 2019). Asimismo, se ha informado que la
disminucibn en la relacion “feast/famine” favorece el enriquecimiento de los
microorganismos nitrificantes heterétrofos, mientras que los micoorganismos autotrofos se
reducen (Zhang y col, 2019b). En el capitulo 4 se expone la relevancia de los

microorganismos nitrificantes heterotrofos en este estudio.
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3.9.3 Amonio libre y acido nitroso libre

En la Tabla 3.7 se pueden observar los valores de amoniaco libre (FA, free
ammonia, ecuacion 2.11) y acido nitroso libre (FNA, HNO,, ecuacion 2.12), siendo éste
Gltimo muy bajo en ambas condiciones (<0.004 mg.L™).

Tabla: 3.7: Valores obtenidos de FA y FNA para las condiciones NB y NA
Andlisis estadistico: *p< 0.05 y **p> 0.05 (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05).

SBRacET Condicién NB Condiciéon NA
FA (mg.L™) 1.23 (0.15) 1.85 (0.12)*
FNA (mg.L™) 0.0012 (0.0006) 0.0035 (0.0004)*

Es ampliamente aceptado que las bacterias autotroficas son mas sensibles a los
agentes toxicos que los heterétrofos (Zhou y col, 2011). Asimismo, se ha informado que
dentro del grupo de nitrificantes autotréficos, tal como se ha mencionado previamente las
bacterias oxidantes de nitrito (BON) son mas sensibles a FA y FNA que las BOA.

En el presente estudio, los niveles de FNA fueron mas bajos que el umbral de
inhibicion informado en la literatura tanto para BOA como para BON autotréficos; sin
embargo, los niveles de FA podrian estar dentro del rango de inhibicion de algunas BON
autotrofas. Las concentraciones de FA se encontraron por debajo de los niveles tipicos de
inhibicion de BOA.

FA es inhibidor de los procesos de oxidacion de amonio y nitrito durante la
nitrificacién (Anthonisen y col, 1976). Se han encontrado niveles de inhibicion variables en
la nitrificacion (Liu y col, 2019). FA ha demostrado una inhibicion més fuerte en la oxidacion
de nitrito que en la oxidacion de amonio (Liu y col, 2019). Algunos autores afirman que la
inhibicion de la oxidacion de nitrito en BON por FA comienza a una concentracion de 0.1—
1.0 mg de NHs.L™, mientras que la oxidacién de amonio en BOA se inhibe a 10-150 mg de
NHs.L™? (Kim y col, 2006; Rodriguez-Gomez y col, 2019). Esto podria causar la inhibicion
selectiva de las BON en un rango de concentraciéon de FA de 1.0-10 mg de NHs.Ly en
consecuencia una acumulacion de nitrito en el sistema. Los diferentes niveles de tolerancia
informados podrian atribuirse a diferentes condiciones de operacion, es decir OD y tipo o
forma de crecimiento microbiano suspendido o agrupado (Xia y col, 2018). En la condicion

134



Capitulo 3

NA del presente estudio, los niveles iniciales ain méas elevados de FA podrian afectar
negativamente a los BON, lo que podria explicar la acumulacion de nitritos al comienzo del
ciclo (Figura 3.5 D). Este fendmeno fue menos relevante en la condicion NB (Figura 3.5 B).

Por otro lado, los altos niveles de FA (por ejemplo, hasta 210 mg de NHs-N.L™)
podrian causar efectos biocidas sobre la nitritacién. En la Tabla 3.7 se puede observar que
el amoniaco libre (FA, NHs), alcanzé concentraciones méximas de 1.23 mg .L™! y 1.85
mg.L™ para las condiciones NB y NA respectivamente.

FNA afecta multiples vias metabdlicas en las BOA. La inhibicion de la nitrificacion
se iniciaria a una concentracion de FNA de 0.22-2.8 mg HNO,-N.L™ (Tan y col, 2008; Tora
y col, 2010). Una combinacién de distintos factores de proceso y diferentes especies
microbianas dentro del lodo son responsables de la existencia de un amplio rango de
niveles de umbral inhibitorios. En estudios realizados por Tora y col. (2010) se han
encontrado que posibles escenarios de limitaciones de carbono inorganico aumentan el
efecto inhibidor de FNA en cultivos enriquecidos con BOA. Sin embargo, otros estudios
contrastan esta informacién (Vadivelu y col, 2006). Esta diferencia en los efectos
contrastantes de inhibicion de FNA podria explicarse por diferencias en la comunidad
microbiana. Ademas, cabe destacar que diferentes especies y cepas dentro de un género
podrian poseer tolerancias distintas hacia FNA (Zhou y col, 2011).

Otros autores han demostrado que FNA tiene diferentes efectos inhibitorios sobre
las actividades anabdlicas y catabdlicas de Nitrosomonas, siendo el proceso de biosintesis
el mas sensible (Vadivelu y col, 2006a). Se ha encontrado que las concentraciones de FNA
que afectan la actividad de las BOA comienzan desde 0.011-0.07 mg de HNO,-N.L™, las
cuales son mas bajas que las indicadas previamente, observandose una inhibicion
completa a 0.026-0.22 mg de HNO,-N.L™ (Zhang y col, 2010). Cabe sefialar ademas, que
la inhibicion de FNA en la nitritacion puede ser reversible (Yang y col, 2003).

Por dltimo se ha informado mediante algunos estudios que Nitrospira, una de las
especies dominantes de las BON, es mas sensible al FNA que Nitrobacter, otro BON tipico
(Blackburne y col, 2007), observandose una inhibicion completa de la actividad de
consumo de oxigeno a una concentracién de FNA menor a 0.03 mg de HNO,-N .L™.

Debe destacarse que hay pocos estudios que evalien el efecto de FA y FNA sobre
las bacterias nitrificantes heterotroficas.
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3.10 Balance de nitrdgeno en el SBRacer

El nitrégeno amoniacal se puede oxidar por actividad nitrificante o ser utilizado para
el crecimiento heterotréfico. La identificacion de cada proceso es muy dificil por dos
razones:

a) La biomasa activa aumenta ligeramente durante el periodo “feast” de cada ciclo
operativo, sin embargo, ese pequefio incremento no puede ser detectado
satisfactoriamente por métodos gravimétricos.

b) El nitrito y/o nitrato generado por la actividad nitrificante puede ser desnitrificado
simultdneamente, y en consecuencia, el proceso de nitrificacion podria ser subestimado.

Debido a estos motivos se propone un balance de masa de las diferentes formas
de nitrdgeno inorgénico con el fin de cuantificar la contribucion de cada proceso bioldgico a
la eliminacion global de nitrégeno. Ademas, el balance de masa permite estimar tanto la

actividad desnitrificante como el proceso NDS.

3.10.1 Periodo “feast”. balance de masa para acetato de sodio, nitrégeno y oxigeno

Third (2003) trabajando con un SBR aerdbico/andxico, ha propuesto que el acetato
consumido por las bacterias es utilizado para la oxidacion, produccion de PHB vy
asimilacion para la sintesis de biomasa durante la fase aerdbica. A partir de esto, en el
presente capitulo se propuso que el acetato puede ser utilizado por los microorganismos
heterétrofos para la producciéon de glucégeno y PHA, fosforilacion oxidativa (generacion de
ATP), asimilacion para la sintesis de biomasa y desnitrificacion. Cabe destacar que para
simplificar el estudio se ha considerado un proceso de desnitrificacion completo, es decir,
la reduccién de nitrato hasta gas nitrogeno. Para el periodo “feast”, se ha introducido una
modificacion del balance de electrones propuesto por Third (2003) donde se incluyo
ademas la produccion de glucdgeno y la desnitrificacién. De esta maneta el balance se
expreso para este periodo en unidades DQO de la siguiente manera:

rDQOs = rGlup + 1.125 rPHAp + 1.05 rX +10,, + 1.25 r(NO3~ — N))
(3.10)
donde rDQOs correspondié a la velocidad de consumo del sustrato organico (mmol
O.,.(L.h)™), rGlug es la velocidad de produccién de glucégeno a partir de acetato (mmol
Glu.(L.h)™), rPHA: es la velocidad de produccién de PHA a partir de acetato (mmol

PHA.(L.h)™), rOz4 es la velocidad de consumo de oxigeno correspondiente al metabolismo
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heterotréfico (mmol O..(L.h)™), rX es la velocidad de crecimiento heterotréfico a partir del
consumo de acetato (mmol X.(L.h)™") y r(NO3 -N);, es la velocidad de desnitrificacion (mmol
NO3-N.(L.h)™).

Todos los parametros fueron expresados en unidades de DQO como mmol
0,.(L.h)™. Para esto se consideraron algunos supuestos y factores de conversién que se
presentan a continuacion: para el acetato (AC), 1 mmol de O, correspondié a 1 C-mmol de
AC; el glucégeno, medido como mg glucosa.L™, fue convertido en unidades C-mol
utilizando el factor de conversién 27 g.C-mol Glu™, y luego fue expresado como mmol O,.L’
! utilizando el factor 1 mol O,.C-mol Glu™; el PHA medido como mg PHA.L™ fue convertido
en unidades C-mol utilizado el factor de conversién 21.5 g. C-mol PHB™ y fue expresado
como mmol O,.L™ utilizando el factor 1.125 mol O,.C-mol PHB™. La biomasa activa (mg
X.L™Y) se determiné a partir de la diferencia entre la concentracién de sélidos suspendidos
volatiles (mg SSV.L') y la cantidad total de reservas de carbono organico, es decir,
glucégeno (mg glucosa.L™) y PHA (mg PHA.L™). La biomasa activa fue expresada como
mmol O,.L™ asumiendo la férmula elemental (CH1§O0.5No>, 24.6 g.C-mol™) y aplicando el
factor de conversion 1.05 mol O,.C-mol X™. Se supuso que la desnitrificacién podria tener
lugar a partir de electrones aportados por el acetato y ademas se considerd una reduccion
de nitrato a N,. El sustrato organico oxidado a través de la desnitrificacion se cuantificd
mediante la estimacion de la cantidad equivalente de O, que seria necesario si el O, fuese
el aceptor de electrones en lugar del nitrato. Para ello se utilizé el factor de conversion
tedrico de 1.25 mmol O,.mmol NOz-N™.

Debe tenerse en cuenta que el balance de masa con respecto al requerimiento de
oxigeno para la oxidacion de acetato solo implico la velocidad de consumo de oxigeno
(rO2) correspondiente al crecimiento heterotréfico (rO,4). Sin embargo, el rO, determinado
por respirometria cerrada incluye el consumo de oxigeno para ambos procesos:
nitrificacion (rO,y) y oxidacion de acetato. Por lo tanto, rO7 (rO; total) = rOgy + rOzp. 1Oy

fue estimado mediante la siguiente expresion:

0. =y r(NH —NJ +y r(NO ‘—N) (3.11)
2N O/N1 3 O/N2 2 OX
[0):4
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donde yomn: €S el coeficiente estequiométrico para la oxidacion de amoniaco (1.5
mol O,.mol NH3-N?), r(NHs-N)ox es la velocidad de oxidacién de amoniaco (mol NHs-
N.(L.h)™h), yomz es el coeficiente estequiométrico para la oxidacion de nitrito (0.5 mol Oz.mol
NO,-NY) y r(NO2-N)ox es la velocidad de oxidacion de nitrito (mol NO2™-N.(L.h)™).

Posteriormente se estimd rO, correspondiente al metabolismo heterotréfico

mediante la siguiente expresion:

0. =r0_ -y r(NH —Nj —y r(NO _—Nj (3.12)
2H 2T O/N1 3 O/N2 2 OX
(0):4

Para simplificar los balances se propusieron los siguientes supuestos: se considero
que tuvo lugar una nitrificacion completa desde amoniaco hasta nitrato (sin desnitrificacion
via nitrito) y una desnitrificacion completa desde nitrato hasta N, (sin acumulacién de
nitrito). Cabe destacar que la nitrificacion parcial, desde amoniaco hasta nitrito, seguida de
desnitrificacién suele favorecerse a concentraciones de oxigeno menores a 1 mg O,.L ™. En
el presente estudio, el elevado caudal de aire aplicado al reactor condujo a una
concentracién de oxigeno de aproximadamente 7.5 mg O,.L™. Ademaés, la concentracién
de nitrato aumenté progresivamente desde el comienzo de la nitrificacion. Estas
observaciones permitieron asumir que la nitrificacion completa fue el proceso principal.
Respecto a la desnitrificacion parcial, desde nitrato hasta nitrito, la misma se favorece
comunmente bajo condiciones limitantes de la fuente de DQO externa o bien cuando se
utiliza PHA como fuente de carbono. En este estudio, una baja acumulacion de nitrito se
observé principalmente en el periodo “feast” de la condicion NA cuando el acetato todavia
se encontraba presente (Figura 3.8 D). La acumulacion de nitrito observada podria
explicarse por un fenédmeno de inhibicion transitoria de la oxidacion de nitrito por FA, como
se explico en la seccidon 3.9.3, mas que por la ocurrencia de un proceso de desnitrificacion

parcial. Conforme a estos analisis, se propusieron las siguientes expresiones:

r[Noz——NjOX =r(NH3-N)OX —V(Noz_‘N]AC (3.13)
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r[No3 - NJD - r(NOZ - NJOX —r(NO3 - NjAc .

donde r(NO,-N)ac corresponde a la velocidad de acumulacién de nitrito (mol NO; -

N.(L.h)™Y), r(NO3™-N)p es la velocidad de desnitrificacion (mol NO3™-N.(L.h)™) y r(NO3™-N)ac
es la velocidad de acumulacién de nitrato (mol NO3-N.(L.h)™).

Combinando las ecuaciones anteriores (3.13 y 3.14) se obtiene la siguiente

expresion
r(No, N —t{NH_-N) ~f(no,”-N) —r(NO"-N) (3.15)
3 D 3 OX 2 AC 3 AC
Para la velocidad de consumo de amonio total se propuso el siguiente balance:

rNH,—N) =r(NH -N) +rNH -N) (3.16)

donde r(NH3-N)t corresponde a la velocidad de consumo de amoniaco total
expresada como mol NHs-N.(L.h)?, r(NHs-N)x corresponde a la velocidad de consumo de
amonfaco para el crecimiento heterotréfico expresada como mol NHs-N.(L.h)?, siendo
r(NHs-N)x= rX.ynx. Ynix corresponde al coeficiente estequiométrico que relaciona los
contenidos de nitrégeno y carbono de la biomasa (0.2 mol N.C-mol X, para CH1§005No.2).

Finalmente, la velocidad de crecimiento heterotrofico rX se estimé a partir del
balance propuesto (ecuacién 3.10) debido a que no se puede detectar el aumento de
biomasa por métodos gravimétricos como se explicé anteriormente. Combinando las
ecuaciones 3.10, 3.12, 3.13, 3.15 y 3.16 de esta seccién, reemplazando r(NHs-N)x por
rX.ynix Y reordenando, se pudo estimar la velocidad de crecimiento heterotréfico a partir de

acetato y amoniaco para la fase “feast” por medio de lo siguiente expresion:

_ rDQOs + 1 (NHz = N)r(yo/n1 + Yo/nz = 1.25) +1.25 r(NO3 — N)ac +7 (NO7 = N)ac (1.25 = yo,n2) = (rOpr + rGlup + 1.1257PHAf)
ynx Yoyt + yoswz) + (1.05 — 1.25 yy /x)

x

(3.17)
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3.10.2 Periodo “famine”: balance de masa para el carbono organico endégeno, nitrégeno y
oxigeno

Las reservas de carbono intracelular (glucégeno y PHA), acumuladas en el periodo
“feast”, fueron utilizadas en el periodo “famine” como fuentes de carbono y energia para el
crecimiento microbiano, la generacion de ATP por oxidacion y el proceso de

desnitrificacion. En relacién a estos procesos se propuso el siguiente balance:

rGlup + 1.125 rPHAp = 1.05 rX + 7105, + 1.25 r(NOs~ — N); 318)
3.18

donde rGlup corresponde a la velocidad de degradacion de glucégeno (mmol
Glu.(L.h)™) y rPHA es la velocidad de degradacién de PHA (mmol PHA.(L.h)™).

Para el balance de masa de amoniaco y oxigeno son validas las ecuaciones 3.11-
3.16. Combinando las ecuaciones 3.12, 3.13, 3.15, 3.16 y 3.18 y reordenando se puede
estimar la velocidad de crecimiento heterétrofo a partir de las reservas de carbono

intracelulares mediante la siguiente expresion:

rGlup +1.125 rPHAp +71 (NHs— N)p (yO/N1 + Yoz~ 1.25) =7 02;+125 7 (NO3™ —N)gc+1 (NO; ™ — N)Ac(l.ZS - yO/NZ)
Ynsx (Yoyw +Yosnz — 1.25) + 1.05

rX =

(3.19)

Para ambos periodos “feast” y “famine”, una vez que se estimé rX, la velocidad de
consumo de amoniaco para el crecimiento heterétrofo r(NHs-N)x fue calculada como
rX.ynx. Finalmente, se estimé la velocidad de oxidacién de amoniaco r(NH3-N)ox utilizando
la ecuacion 3.16.

Cabe destacar que todos los parametros cinéticos se determinaron para la fase
inicial de cada periodo, “feast” y “famine”, siendo analizados todos los ciclos operativos de
ambas condiciones experimentales (NB y NA).

La eliminacion de amoniaco por NDS se estimé para las dos condiciones

estudiadas mediante la siguiente expresion
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NH; — N —r(NOy — N
% NDS = <7”( 3 Jox — r(NOy ))_ 100

r(NH3 — N)ox (3 20)

donde r(NOx-N) corresponde a la suma de r(NO2-N)ac ¥ r(NO3z-N)ac.

A partir de las estimaciones de r(NHsz-N)x y r(NHs-N)ox, mediante las ecuaciones
3.16, 3.17 y 3.19, se determind como contribuian los procesos de nitrificacion y asimilacion
a la remocion total de nitrégeno. En la Condicion NB no se observlo remocion significativa
de amoniaco mediante el proceso de nitrificacion en periodo “feast”, sin embargo, este
proceso fue observado en el periodo “famine” en una elevada proporcion (Tabla 3.8). En la
Condicion NA se observo nitrificacion en ambos periodos (“feast” y “famine”),
representando el ultimo de ellos un porcentaje mayor del proceso de eliminacion de
amoniaco total. En ambas condiciones, el resto del amoniaco fue eliminado por asimilacion
(Tabla 3.8).

Respecto a los resultados obtenidos para NDS, cabe destacar que el mismo fue
observado solo en el periodo “famine” para la condicion de NB mientras que en la
condicion con mayor carga de nitrogeno (NA) este proceso se llevé a cabo en ambos
periodos (Tabla 3.8). Es importante destacar la importancia del balance de masa
propuesto, el cual permitid determinar la relevancia de los procesos de nitrificacion y el

proceso de NDS.
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Tabla 3.8: Remocion de nitrégeno por nitrificacion, asimilacion y NDS en el periodo “feast”, “famine”
y ciclo total de las condiciones NB y NA.
Analisis estadistico *p< 0.05 y **p> 0.05. (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05)

SBRaceT CONDICION NB CONDICION NA

% Remocién de NH,™-N por 0.0 % (+ 0.0) 28.0% (2.9)*
nitrificacion
PERIODO “FEAST”

% NDS 0.0 % (£ 0.0) 24.0 % (£2.8) *
% Remocion de NH4™-N por 72.0 % (£7.5) 76.2 % (+£11.9)**
nitrificacion
PERIODO “FAMINE”
%NDS 54.0 % (+4.8) 52.0 % (£5.7)**

% Remocion de NH;'-N por

nitrificacion 72.0 % (+8.3) 73.7 % (+12.1)*
CICLO TOTAL
(PERIODO % Remocion de NH,™-N por 28.0 % (+2.7) 26 .3 (+3.9)*
“FEAST” + “FAMINE”) asimilacion
%NDS 54.0 % (+4.8) 54.0% (+4.7)*

De acuerdo al balance de masa propuesto, en la condicion NB no hubo actividad
nitrificante durante la fase “feast”, lo que concuerda con los resultados presentados en la
Figura 3.5 B. En dicha condicion, los procesos de nitrificacion y NDS fueron relevantes en
el periodo “famine”.

En la condicion NA, a una mayor carga de nitrdgeno, los procesos de nitrificacion y
NDS tuvieron lugar desde el comienzo del ciclo operativo. Los niveles mayores de amonio
favorecieron la actividad nitrificante. En el periodo “feast” se estimé baja actividad de NDS,
siendo el proceso de desnitrificacion impulsado por el acetato. En dicho periodo se estimé
que el acetato se uso principalmente para el crecimiento microbiano y el almacenamiento
de glucégeno y PHA y, en menor medida en el proceso de desnitrificacion. En el periodo
“famine”, se estim6 que una elevada fraccion del nitrato generado se desnitrificaba
simultdneamente utilizando reservas intracelulares como fuente de carbono. Esto condujo
a un % NDS de 54% el cual fue 2.2 veces mayor que el correspondiente al periodo “feast”

conforme al balance de masa propuesto (Condicion NA). En el periodo “famine” se
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propone que la degradacién de las reservas intracelulares podria acoplarse a la oxidacion
de amonio, lo que llevaria a un proceso NDS mas eficiente que el correspondiente al
periodo “feast” (Tabla 3.8).

3.11 ENSAYOS DE RESPIROMETRIA Y MODELADO

Los datos experimentales de velocidad de consumo de oxigeno, determinados
mediante los ensayos respirométricos descriptos en la Seccion 3.7.4, de los diferentes
grupos microbianos (BOA, BON y heterotrofos) se modelaron utilizando el programa
SIGMA PLOT para ambas condiciones experimentales (NB y NA). Para el caso de BOA 'y
BON se utilizé el modelo de Aiba y para microorganismos heterétrofos, oxidantes de

carbono organico, se aplicé el modelo de Monod.

A- Determinacion de la actividad de bacterias oxidantes de amonio (BOA)

En primer lugar, para ambas condiciones el foco del estudio estuvo centrado en
determinar qué grupos de microorganismos eran inhibidos por el clorato de sodio. Segun
bibliografia (Féray y Montuelle, 2003) el clorato de sodio es un inhibidor de la enzima
oxido-reductasa presente en BON autotrofos, por ende, el uso de este reactivo permite
bloquear la via de oxidacion de nitrito hasta nitrato. Por otro lado, las BON heterétrofas
tienen enzimas catalasas (Stein, 2011) las cuales son una categoria de oxido-reductasas.
Sin embargo, no existe actualmente bibliografia que indique que el clorato de sodio pueda
actuar como inhibidor de dichas enzimas en estos microorganismos, aunque cabe destacar
que tampoco existe informacion contraria. En nuestros ensayos Se supuso que este
inhibidor bloquea la via de oxidacion de nitrito a nitrato tanto para microorganismos
autotrofos como heterotrofos. La ausencia de formacion de nitrato en los ensayos
realizados con clorato de sodio permiti6 comprobar dicha hipotesis. Respecto a las BOA
autotrofas, se ha informado que no son inhibidas por el clorato de sodio (Féray y Montuelle,
2003), sin embargo, para las BOA heterétrofas no estd completamente dilucidado cémo
repercute el uso de este inhibidor para este grupo de microorganismos.

Se compard el ensayo batch con pulso de amonio de 150 mg.L™ e inhibidor clorato
de sodio (Batch 4, Figura 3.1) con el ensayo control 2, con igual pulso de amonio pero sin
la adicion de clorato de sodio, a fin de determinar la accion del mismo. En el control 2 se

evidencio la acumulacion de nitrito y nitrato mientras que en el ensayo Batch 4 no se
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observé acumulacién de nitrato demostrando que el clorato de sodio inhibe tanto la
oxidacion de nitrito por BON autétrofos como BON heterétrofos.

Asimismo, se evalud la inhibicion del clorato de sodio sobre las BOA, mediante la
comparacion de las medidas de OUR obtenidas en el batch N°4 con las del control 2 al
inicio del estudio (donde aun no habia oxidacién de nitrito). Como resultado se obtuvo que
las mismas no fueron significativamente diferentes, por lo que consideramos que el clorato
de sodio, no es un inhibidor de estas bacterias.

Por lo tanto, este estudio comparativo nos permite demostrar que los ensayos
respirométricos realizados son validos para analizar la actividad de BOA autétrofas y
heteroétrofas tanto en la condicion NB como en la condicion NA.

Inicialmente se analiz6 la condicion NB donde se pudo observar, a partir de la
Figura 3.6, que concentraciones mayores a 900 mg N.L™* comenzaban a ser inhibitorias
para las BOA (autétrofas y heterétrofas), con valores de FA que ya se consideran
inhibitorios por algunos autores para estos grupos metabélicos (FA 18.58 mg.L™).
Respecto a la condicién NA, se puede observar en la Figura 3.6 como los microorganismos
oxidantes de amonio (autotrofos y heterotrofos) eran inhibidos a partir de concentraciones
de nitrégeno mucho menores (500 mg N.L™), cuyos valores de FA obtenidos también
comienzan a ser inhibitorios para el sistema (FA 10.32 mg.L™).

e CONDICION NB
» CONDICION NA

15 1

0 - : ¢ 3 }
0 500 1000 1500 2000 2500 3000

mg N.L-

Figura 3.6 Actividad de las BOA en la condicion NB y NA
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En la Tabla 3.9 se pueden observar los valores de Qmax, (SOURgoam) Ks ¥ Kia

obtenidos para ambas condiciones experimentales.

Tabla 3.9 Determinacion de la actividad de bacterias oxidantes de amonio (BOA).
Andlisis estadistico *p< 0.05 y **p> 0.05 (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05)

BOA
Condicion NB Condicion NA
Qmax (Mg O2.(g ST.h)™?) 19.52 (3.4) 13.55(5.9)*
Ks (mg.L™) 421.07 (49.9) 275.75 (36)*
Kia (Mg.L™) 906.67 (102) 618.31 (75.1)*
R’ 0.9923 0.9848
F 98 123
P 0.0002 0.0005

También se consideraron los criterios estadisticos R? ajustado (R%adj) y F para
comprobar el modelo cinético utilizado. R?adj es una medida que se encuentra relacionada
con la certeza entre los datos experimentales y el modelo propuesto (considerando el
namero de variables independientes que refleja los grados de libertad). Valores cercanos a
1 de este parametro indican que la ecuacion es una buena descripcidn de la relacién entre
las variables independientes y dependientes.

Por otro lado, el valor estadistico F se utiliza para medir la contribucién de las

variables independientes en la prediccion de las variables dependientes.

B- Determinacion de la actividad de bacterias oxidantes de nitrito (BON)

Se ha demostrado que la aliltiourea inhibe los organismos oxidantes de amonio
(BOA) autotrofos (Liu y col, 2018). Sin embargo, no hay suficientes estudios que indiquen
que puede inhibir también la oxidacibn de amonio a nitrito por parte de las bacterias
heterétrofas, pero tampoco hay bibliografia que indique el efecto contrario. Los ensayos
respirométricos ademas de analizar la actividad de las BON permitieron comprobar la
eficiencia del inhibidor en BOA heterotrofas. En el control 1 (amonio, aliltiourea, sin nitrito)

no se detectd la acumulacion de nitrito, permitiendo corroborar que aliltiourea bloquea la
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via de generacién de nitrito a partir de amonio. Ademas, se compararon los valores OUR
obtenidos en el ensayo batch 5 (amonio, 250 mg.L™* NO,-N + aliltiourea) y en el control 3
(250 mg.L* NO,-N + aliltiourea, sin amonio). No se encontraron diferencias significativas
entre las medidas de OUR. Estos analisis permitieron confirmar la hipotesis acerca que la
aliltiourea inhibe, ademas de las BOA autétrofas, a las BOA heterotrofas. También se
corroboré que la ausencia de amonio no afecté la actividad de las BON autétrofas y
heterotrofas.

En la Figura 3.7 se puede observar que la inhibicion para estos microorganismos
comenzé a partir de concentraciones de nitrégeno mayores a 1000 mgN.L™ (Condicién
NB), con valores de FNA inhibitorios de 3.36 mg.L™. Para la condiciéon NA se observé el
mismo perfil respecto a la inhibicion observada en el ensayo A (determinacion de la
actividad de BOA), donde la concentracion de nitrégeno inhibitoria correspondié a valores
mas bajos, mayor a 300 mg N. L™ (Figura 3.7), con produccién de FNA de 1.1 mg.L™,
considerada uno de los valores umbrales iniciales responsables de toxicidad para los

microorganismos.

25

® CONDICION NB
®  CONDICION NA

SOUR

0@ I I : : :
0 500 1000 1500 2000 2500 3000

mg N.L-T

Figura 3.7: Actividad de las BON en la condicion NB y NA
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En la Tabla 3.10 se pueden observar los valores de Qmax, Ks Y Kia obtenidos para

ambas condiciones.

Tabla 3.10: Determinacion de la actividad de bacterias oxidantes de nitrito (BON)
Andlisis estadistico *p< 0.05 y **p> 0.05 (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05).

BON

Condicion NB Condicion NA
Qmax (Mg 0,.(gST.h) ™M) 19.91 (2.5) 14.71 (3.7)*
Ks (mg.L™?) 511.32 (6.3) 106.02 (1.8)*
Kia (Mg.L™) 1010.89 (112) 470.09 (59.3)*

R’ 0.9600 0.9216

F 65 120
P 0.0002 0.0001

C- Determinacion de la actividad de los microorganismos heterotrofos

A partir del ensayo B se pudo observar que el inhibidor aliltiourea bloquea el
metabolismo tanto de los microorganismos heterotrofos y autétrofos, en la via de oxidacion
de amonio.

En la Figura 3.8 (condicion NB y NA) se puede observar como la ecuacion de
Monod se ajusté a los datos respirométricos experimentales. En este estudio el perfil
observado fue completamente distinto a lo arrojado por los ensayos A y B. Las gréaficas
obtenidas no muestran inhibicion en el rango de concentraciones de sustrato (acetato de
sodio) estudiadas. Los microorganismos presentaron una velocidad maxima de consumo
de sustrato (SOUR, mg O,. (g ST.h)™") a partir de una concentraciéon de aproximadamente

400 mg DQO.L™ para ambas condiciones.
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Figura 3.8 Actividad de las bacterias heterétrofas en la condicion NB y NA

En la Tabla 3.11 se pueden observar los valores de Qmax ¥ Ks obtenidos para

ambas condiciones.

Tabla 3.11 Determinacion de la actividad de los microorganismos heterétrofos.
Analisis estadistico *p< 0.05 y **p> 0.05 (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05)

Heterotrofos
Condicion NB Condicion NA
Qmax (Mg O,.(g ST.h)™h 20.05 (1.7) 16.60 (1.14)*
Ks (mg.L™) 141.6 (38) 121.5 (27.4)**
R’ 0.8988 0.9604
F 73 91
P 0.0005 0.0001

A partir de estos estudios se logro determinar el enriquecimiento de
microorganismos nitrificantes mediante determinacion de la actividad nitrificante relativa
(ANR) (Tabla 3.12).
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Tabla 3.12: Enriquecimiento de microorganismos nitrificantes.
Analisis estadistico *p< 0.05 y **p> 0.05 (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05)

ENRIQUECIMIENTO DE MICROORGANISMOS NITRIFICANTES

Condicion NB Condicion NA
SOURym(Mg O,.(g ST.h)™Y) 39.43 28.26
SOURTomm (Mg O,.(g ST.h) ™Y 59.93 44.68
ANR 0.657 0.632**

Tal como se puede observar en la Tabla 3.12 no se encontraron diferencias
significativas entre los valores de ANR de la condicién NB y la condicién NA, sin embargo,
se ha podido observar que existe una mayor velocidad de remocion de nitrégeno
amoniacal en la condicion NA en comparacion con la condicion NB. No obstante, debe
destacarse que dicha velocidad fue determinada en el reactor bajo condiciones de
competencia entre los diferentes grupos metabdlicos e incluye la remocion de amonio por
actividad oxidante y aquella asociada a crecimiento heterétrofo a partir de fuentes de
carbono intracelular en fase “famine”, mientras que la ANR puede considerarse una medida
de la capacidad nitrificante potencial del sistema estimada a partir de las medidas de OUR
de cada grupo metabdlico, las cuales fueron determinadas de forma independiente en

ausencia de competencia.

3.11.1 Evaluacién de los parametros estadisticos de los ensayos respiromeétricos

En los estudios de respirometria y modelado recientemente desarrollados en la
seccion 3.11 (A, B y C) se ajusto la ecuacion propuesta en cada caso a los datos
experimentales obteniéndose los parametros cinéticos, informados en las Tablas 3.9-3.11,
que caracterizan la actividad de los distintos grupos de microorganismos frente a la
oxidacion de distintos sustratos (amonio, nitrito y acetato de sodio).

Las Tablas 3.9 y 3.10 muestran que basado en el criterio de P, AIBA es un buen
modelo para describir la inhibicion de oxidacion de sustrato representado tanto por el
amonio como por el nitrito, el cual indica la probabilidad de equivocarse cuando se

concluye que el coeficiente no es cero, es decir cuanto menor sea el valor P, mayor la
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probabilidad que el coeficiente sea distinto de cero. Asimismo, como se analiza
tradicionalmente, p<0.05 indica que la variable independiente se puede utilizar para
predecir la variable dependiente, es decir siendo p menor a 0.05 el modelo se considera
aplicable (Carrera y col, 2004).

Tal como se indica en las Tablas 3.9 y 3.10 se puede observar que los valores
obtenidos de Rzadj fueron para ambas condiciones (NB y NA), en los ensayos de
determinacion de actividad de microorganismos oxidantes de amonio (ensayo A) y
oxidantes de nitrito (ensayo B), cercanos a la unidad (1).

Como se ha mencionado previamente, el valor estadistico F se utiliza para medir la
contribucion de las variables independientes en la prediccion de las variables
dependientes. Aqui el analisis es contrario al utilizado para Rzadj, valores de F cercanos a
1, indican que no existe asociacion entre las variables (Carrera y col, 2004). En las Tablas
3.9y 3.10 se puede observar que los valores obtenidos son elevados para este parametro,
confirmando la buena eleccion del modelo de inhibicion.

Respecto al ensayo C, que corresponde a la actividad de los microorganismos
heterotrofos (oxidacion de carbono organico), se consideraron los mismos parametros
estadisticos (Tabla 3.11) que para el modelo de AIBA para evaluar si el modelo de
MONOD presentaba un buen ajuste para ambas condiciones (NB y NA). Utilizando el
mismo criterio expuesto recientemente acerca de los parametros P, Rzadj y F se puede
observar que este modelo es adecuado para el estudio de este grupo de microorganismos
donde P para ambas condiciones es menor a 0.05, los valores de R, son cercanos a 1y

F arroj6 valores elevados.

3.11.2 Comparacién entre los parametros cinéticos de la condicion NB y la condicion NA

Con el fin de evaluar la distribucion de los grupos metabdlicos en los agregados
microbianos y siguiendo el modelo de estudio de Carrera y col, (2004) se estudiaron las
relaciones entre los coeficientes Ks para las condiciones NB y NA correspondientes a la
actividad de los grupos microbianos (BOA, BON). De igual forma se determinaron las
relaciones entre los parametros K, para ambas condiciones, para los ensayos de
oxidacion de amonio y nitrito (BOA y BON) (Tabla 3.13).
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Tabla 3.13 Relacién entre los parametros cinéticos Ks y K de las condiciones NB y NA

RELACION gﬁj RELACION %
1A
[Ks NB e [Km NB] =14
KSNA BON - KMNA BON -
[KS‘NB] ~ 153 [KMNB] = 146
Ks NAlgpa - KiaNAlgoa -

Debido a que la relacion de los coeficientes Ks y Kia es mayor a 1 (Tabla 3.13), se
puede concluir que el coeficiente de la condicion NB para todos los estudios esta
influenciado por la transferencia interna de materia en el granulo, lo cual indicaria que los
coeficientes de esta condicidn incluyen el efecto del consumo de sustrato y la transferencia
de masa interna (Carrera y col, 2004). Asimismo, la relacion entre los coeficientes Ks de los
dos grupos de microorganismos (BOA y BON) es distinta, lo que indica que la distribucion
de los grupos metabdlicos es heterogénea (Carrera y col, 2004) con diferentes especies de
microorganismos distribuidos en la parte interior y exterior del granulo.

Como se ha mencionado anteriormente (Seccién 3.9) en la condicion NB se
desarrollaron granulos mas pequefios (0.4 mm) que en la condicion NA (1.2 mm). Sin
embargo, los granulos méas pequefios (condicion NB) podrian ser mas densos y menos
porosos, es decir con menos canales intragranulares. Esta hipotesis permitiria explicar los
valores mayores a 1 determinados para la relacion de los coeficientes Ks y Kia,
particularmente en el caso de las BON (Tabla 3.13). Estas caracteristicas de la biomasa
granular de la condicion NB podrian indicar que las BON se encuentran ubicadas
principalmente en las capas mas internas de granulos densos y no asi expuestas en la
superficie. Esta distribuciéon donde las BON se encontrarian menos expuestas, permitiria
explicar por un lado los valores hallados y observados en la Tabla 3.10 respecto a los
parametros Ks (aproximadamente cinco veces mayor que la condicion NA) y Ka
(aproximadamente dos veces mayor que la condicién NA). Probablemente los BON en esta
altima condiciéon (NA) se encuentren en la superficie granular o con un mayor nivel de
exposicion en el interior de granulos menos densos con mayor porosidad. Esta exposicion

podria hacerlos mas susceptibles a las concentraciones de FA observadas.
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3.12 Velocidad de produccién/consumo de protones para el monitoreo de SBR

En los sistemas que involucran lodos activados aerobicos, los principales procesos que
influyen en el pH son los siguientes: nitrificacion, consumo de la fuente de carbono y energia,
generacion de CO2 por medio del proceso de respiracion, consumo de amonio y eliminacién

de CO2 por aireacion (Gernaey y col, 2002).

En este estudio se consideraron todos los procesos que suceden dentro del
biorreactor en ambas condiciones (NB y NA), destacandose los procesos de remocion de
nitrdgeno inorganico y carbono organico.

La producciéon o consumo de protones (H") asociados con el consumo de acetato y
amonio depende de las reacciones de equilibrio de cada especie quimica (Guisasola y col,
2007).

El acido acético (HAC) en solucion se disocia parcialmente de acuerdo con la
siguiente reaccion:

HAC <—= AC +H" (3.21)

donde HAC y AC" corresponden a las formas no disociadas y disociadas
respectivamente.

El consumo de acetato por medio de las bacterias heterétrofas conduce al
consumo de H' provocando la alcalinizacion del sistema. Esto es debido a que los
microorganismos consumen la forma no disociada del &cido y los H" son consumidos por la
reaccion inversa (Pratt el al., 2004).

Cabe destacar que el consumo de protones implicaria un aumento del pH si este
parametro no fuese controlado automaticamente en el biorreactor. La aplicacion de la
técnica de titulacion permite medir el consumo de protones mediante la adicion de acido
(Gernaey y col, 2002).

La velocidad de consumo de H* asociada con el consumo de HAC (rHPxac, mmol
H*. (L.h)") depende de su pKac (4.8) y el pH del sistema (7.5) y puede ser calculada

mediante la siguiente expresion, modificada de Guisasola y col, (2007):

Hp  —_|_MHAC (3.22)
1+ 10(PKAC—PH)
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donde rHAC corresponde a la velocidad de consumo de acetato expresada como
mmol HAC.(L.h)?, es decir hace referencia al consumo de H" asociado con el consumo de
acetato (FCE). Para este analisis, fue necesario convertir el parametro rDQOs expresado
como mmol O,.(L.h)* en unidades de mmol HAC.(L.h)* utilizando el factor de conversién
0.5 mmol HAC.mmol O,™*.

Debido a que el acido acético esta principalmente en forma disociada a un pH de
7.5, en el presente trabajo de tesis cabe esperar que el consumo de acetato cause una
elevada velocidad de consumo de H".

Otro de los procesos que tuvo lugar en el SBRacer (condiciones NB y NA)
correspondio al consumo de amoniaco. Al ser el amoniaco una base débil (pKnnuz= 9.25),
se encuentra principalmente en forma protonada (NH;") en el rango de pH cercano a la
neutralidad. Por lo tanto, el consumo microbiano de amoniaco genera acidificacion del
sistema. La velocidad de produccién de H* de este proceso (rHPnus, mmol H*.(L.h)™Y) se
estim6 mediante la siguiente expresion (modificada de Guisasola y col, 2007):

rHP :[ r(NHf‘_N)T } (3.23)
NH (PKNH_ — pH)
3 (1+10 3

donde r(NH3-N)t corresponde a la velocidad de consumo de amoniaco total
expresado como mmol N.(L.h)™.

Otro de los procesos que tomé lugar en el biorreactor fue la nitritacion, la primera
etapa del proceso de nitrificacién, la cual también contribuye a la acidificacién del sistema

de acuerdo con la siguiente expresion:

2NH; +30, € 2NO, +2H,0 + 4H" (3.24)

Segun esta reaccion, la rHP correspondiente al proceso de nitrificacion (rHPy,
mmol H*.(L.h)™}) puede ser calculada de la siguiente forma: 2.r(NHs-N)ox. Para ello, r(NHs-
N)ox debe ser estimada a partir de la diferencia entre r(NHs-N)r (mmol N.(L.h)™") y r(NHs-
N)x (mmol N.(L.h)™") (ecuacién 3.16). Cabe destacar que la relacion NH,":H* propuesta en

la ecuacion 3.24 fue utilizada con éxito en diferentes estudios para medir las velocidades
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de nitrificacion en sistemas operados con control de nitrgeno mediante sensores de pH
(Massone y col, 1996).

Respecto al proceso de desnitrificacion, el mismo contribuye a la alcalinizacion del
sistema. Este proceso neutraliza aproximadamente la mitad de la acidez generada por
nitrificacion. En la desnitrificacion con NO3-N como aceptor de electrones, se ha asumido
que se consume un H* por cada ion de NOs que traspasa la pared celular, considerando
que HNOj3 es un acido fuerte (Petersen y col, 2002). Basado en este supuesto propuesto
por estos autores, en el presente trabajo de tesis la rHP de desnitrificacion (rHPp, mmol
H*.(L.h)") se estimé como: - 1.r(NOs- N)p expresada como mmol N.(L.h)™,

Otros procesos que tienen lugar en reactores bioldgicos aireados son la produccién
y la eliminacion del CO; (stripping o desgasificacion de CO,), los cuales contribuyen a la
generacion y pérdida de H' respectivamente segun la reaccion de equilibrio del &cido

carbonico (Guisasola y col, 2007), presentada en la siguiente expresion:

CO, +H,0 = H,CO3 = H" + HCO3 (3.25)

El CO; se produce a partir de la oxidacion de acetato, glucogeno y PHA; mientras
que la aireacion genera una eliminacion continua de CO, por medio del proceso de
stripping. La rHP asociada con la producciéon neta de CO, (rHPco;; mmol H*.(L.h)?)
corresponde a la diferencia entre los procesos de produccién y eliminacion de CO, por
stripping.

Finalmente, la rHP resultante de la combinacién de los procesos de nitrificacion y

desnitrificacion corresponde a:

rHPN+D = THPN + THPD
(3.26)

Cabe destacar que rHPyac y rHPp presentan valores negativos ya que implican el
consumo de H” (alcalinizacién); mientras que rHPyuz y rHPy presentan valores positivos
contribuyendo a la acidificacion. El rHPco, puede presentar valores positivos o negativos
dependiendo del fendmeno prevalente, es decir la produccion o la eliminacién de CO,. Este
parametro rHPco, (mmol H*.(L.h)™?) se estimé a partir del balance de rHP, el cual esta
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basado en la contribucién de todos los procesos biolégicos y fisico-quimicos involucrados

de acuerdo con la siguiente expresion:

rHP_  =rHP
H

+rHP  +rHP +rHP
Total Cc NH N+D Cco

A (3.27)

donde rHPtow (mmol H*.(L.h)%) corresponde al valor de rHP determinado por
titulacion.

Para ambas condiciones NB y NA, los diferentes parametros cinéticos (rHP) se
calcularon considerando la parte inicial (lineal) de los periodos “feast” y “famine” para todos
los ciclos operativos. La rHP total del SBRacer se determind mediante el método de
titulacion para ambas fases.

Se observé que, para ambas condiciones, durante las primeras horas se produjo
una disminucion lineal en HP (consumo de H), lo cual fue relacionado con el consumo de
la FCE (acetato) por las bacterias heteroétrofas (periodo “feast”). Se observo una transicion
entre los periodos “feast” y “famine”, en la cual el consumo de protones fue compensado
por el proceso de produccion asociado a la nitrificacion. En el periodo “famine”, se observo
una produccién continua de H' (aumento lineal) para ambas condiciones, lo cual fue

asociado principalmente con el proceso de nitrificacion (Figura 3.9)
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Figura 3.9: Perfil del HP de ambas condiciones (NB y NA) en funcion del tiempo

A partir de este grafico y la estimacion de rHPpyac se pudo encontrar una
correlacion lineal entre rHP+o Y rHPpac, que incluyd los valores correspondientes al
periodo “feast” de todos los ciclos operativos para ambas condiciones experimentales,
representada por rHPpac= 0.722.rHPtqw + 0.161 (R*= 0.936) (Figura 3.10). Esta
correlacion, con una pendiente cercana a 1, permitid inferir que el consumo de acetato
influye fuertemente en el cambio de pH. De manera similar, Gernaey y col, (2002)
encontraron una relacion lineal entre el acetato agregado y la cantidad de H* consumido en

ensayos de degradaciéon aerébica.
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JVH dH4

y=0.7221x+ 0.1608 ~>°
R?=0.9357 4

Figura 3.10: Correlacién lineal entre rHP1qa Y rHPac.

Para el periodo “famine” se encontré una correlacion lineal entre los valores
obtenidos de rHPtoraL Y rHPn+p para todos los ciclos operativos de ambas condiciones,
rHPnsp= 0.795.rHProtaL — 0.038, R?= 0.937 (Figura 3.11). La pendiente obtenida, cercana a
1, permiti6 determinar que los procesos de nitrificacion-desnitrificacion fueron los mas
relevantes en el cambio de pH de los sistemas estudiados en la fase “famine”. Esto se
demuestra también en la Tabla 3.14 donde se presentan los valores promedio de rHP de
todos los parametros bioldgicos y fisicoquimicos estimados para los ciclos operativos
estables de las condiciones NB y NA. Puede observarse que el consumo de protones
causado por el consumo de DQO es el proceso que mas fuertemente influyd en el cambio
de pH (periodo “feast”). El valor promedio de rHPpuac para la condicibn NB fue
significativamente menor al valor hallado para condicion NA en el periodo “feast”, lo cual se
corresponde con lo observado para las velocidades de consumo de DQO (rDQOs) (Tabla
3.6).
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Figura 3.11: Correlacion lineal entre rHP+o Y rHP nip.

Conforme a la correlacion obtenida entre rHPtqy ¥ rHPpuac (Figura 3.10) resulta
factible monitorear facilmente la velocidad de consumo de acetato, en fase “feast” del
sistema, mediante la determinacién de la velocidad de consumo de H",

Con respecto a los valores de rHPy y rHP\:p, en el caso de la condicibn NB se
observd que los procesos de nitrificacion y desnitrificacion se volvieron relevantes una vez
consumido casi completamente el acetato (periodo “famine”). En la condicibn NA, la
nitrificacion comenzé en el periodo “feast” generando nitrato (Figura 3.8 D); no obstante, no
fue el proceso principal. Los valores de rHPy y rHPn.p estimados para el periodo “feast” y
“famine” de la condicion NA fueron relevantes. La produccién de H* que estuvo asociada
con el consumo de NH; fue insignificante (Tabla 3.14).

En el periodo “feast”, en ambas condiciones, se estim6 una pérdida neta de CO,
que condujo a un consumo de H* (rHPco, negativo, Tabla 3.14). De acuerdo a estas
estimaciones puede concluirse que el proceso de stripping fue mas relevante que los

procesos de produccion metabolica de COa,.
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Tabla 3.14: Valores de rHP promedio correspondientes a todos los procesos biologicos y
fisicoquimicos estimados para todos los ciclos estables de las condiciones NB y NA
Analisis estadistico *p< 0.05 y **p> 0.05 (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05).

CONDICION NB CONDICION NA
mmol H*.(L.h) FEAST FAMINE FEAST FAMINE
rHPToTAL -3.78 (0.5) 0.73 (0.07) -4.08 (0.54) 0.86 (0.09)
rHPNH3 0.06E (0.80E?)  0.04E (0.80E?) 0.05E%(0.10E) 0.09E (0.70E?2)
rHPN 0.00 (0.00)* 0.44 (0.04)* 0.70 (0.02)* 0.89 (0.09)*
rHPp 0.00 (0.00)* -0.12 (0.01)* -0.20 (0.02)* -0.25 (0.03) *
rHPN+D 0.00 (0.00) 0.32 (0.05) 0.5 (0.01) 0.64 (0.06)
rHPHAC -2.81 (0.44) -0.08 (0.07)** -3.10 (0.23)* -0.20 (0.10)**
rHPcoz -1.03 (0.24) 0.49 (0.05) -1.53 (0.60) 0.40 (0.32)

En el periodo “famine”, la velocidad de produccién de H* asociada con el proceso
de nitrificacion (rHPy) en la condicion NA fue el doble a la correspondiente a la condicion
NB. La rHPp para la condicion NA fue también el doble de la determinada en la condicion
NB. Estos resultados indican que tanto la nitrificacion como la desnitrificacion fueron
favorecidas a una mayor carga de nitrogeno. Asimismo, se observo que los valores de
rHPn+p también fueron mas elevados en la condicion NA (Tabla 3.14). Finalmente cabe
destacar que la cinética de NDS fue favorecida por una mayor carga de nitrogeno (Tabla
3.14); sin embargo, esto no implic6 un aumento en el porcentaje de eliminacion de
nitrégeno (Tabla 3.6). Este resultado pudo deberse al hecho de que la carga volumétrica
aplicada en la condicion NA fue 50% mayor que la correspondiente a la condicion NB.

El balance de nitrdgeno propuesto junto con la técnica de titulacion constituyen
metodologias econdmicamente viables y de facil aplicacion que permiten el rapido
monitoreo del proceso NDS y del consumo de carbono organico.
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3.13 CONCLUSIONES DEL CAPITULO

En el presente capitulo se estudid el proceso de nitrificacion y desnitrificacion
simultdnea (NDS) en un reactor discontinuo secuencial (SBR) granular aerdbico, bajo
condiciones alternantes de disponibilidad de carbono organico (fase “feast”) e inanicién
(fase “famine”), utilizando un efluente sintético facilmente biodegradable basado en acetato
de sodio y sulfato de amonio. Se han estudiado dos condiciones diferenciadas por la carga
de nitrégeno (baja (NB) y alta (NA)). En ambas se pudo obtener estabilidad del sistema, en
relacion al tamafio granular y eficiente remocion de carbono organico y nitrégeno
amoniacal. La condicion NA ha demostrado mayores velocidades de remocién simultanea
de nitrogeno amoniacal y carbono debido probablemente a una mayor concentracion de
NHs-N inicial que pudo haber favorecié la actividad nitrificante, sin afectar el consumo
heterotréfico de la fuente de carbono y energia.

Se ha observado que el proceso de NDS ocurrid principalmente en el periodo
“famine” (periodo de inanicion) en ambos estudios con desnitrificacion impulsada por
fuentes de carbono intracelulares como PHA y glucégeno segun el balance de masa
propuesto en este capitulo, que permitid estimar y discriminar entre los procesos de
crecimiento heterotrofo, nitrificacion y NDS para cada periodo (“feast” y “famine”) como asi
también para el ciclo total. El amonio fue completamente removido en ambas condiciones,
siendo la nitrificacion el principal proceso responsable representando 72-74% del amonio
total removido conforme a dicho balance. Asimismo, mediante la utilizacion de técnicas
respiromeétricas y el adecuado ajuste obtenido de los modelos de Aiba y Monod a los datos
experimentales de la actividad respiratoria de nitrificantes (BOA y BON) y heterotrofos
respectivamente se ha demostrado la tolerancia y actividad de cada grupo metabdlico a
diferentes concentraciones de sustratos: amonio, nitrito y acetato como fuente de carbono
y energia. A su vez, estos estudios pudieron determinar el enriquecimiento de bacterias
nitrificantes en el sistema, el cual no difiri6 entre las dos condiciones experimentales
estudiadas.

Finalmente, se logré6 demostrar que los procesos de consumo de carbono organico
y NDS pueden ser monitoreados por la técnica de titulacién, la cual es simple, rapida y
econdémica, y permite poder comprender de forma sencilla los procesos que ocurrian en

cada periodo del ciclo en estudio.
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CAPITULO 4

DETERMINACION DE LAS VIAS METABOLICAS DE
REMOCION DE NITROGENO Y ANALISIS DE LA
COMPOSICION MICROBIANA MEDIANTE HERRAMIENTAS
BIOTECNOLOGICAS
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CAPITULO 4: DETERMINACION DE LAS VIAS METABOLICAS DE REMOCION

DE

NITROGENO Y ANALISIS DE LA COMPOSICION MICROBIANA MEDIANTE

HERRAMIENTAS BIOTECNOLOGICAS
4.1 OBJETIVOS

o Estudio del consorcio microbiano (de la composiciéon de la comunidad
microbiana) presente en los granulos, mediante NGS, y su relacidon con los procesos de
remocién de carbono organico y nitrégeno.

. Evaluacion de vias metabdlicas de remocién de nitrégeno en sistemas
granulares aerobicos.

. Evaluacion cualitativa de los grupos metabdlicos presentes en los SBRs.

4.2 METODOS DE EVALUACION DE LA BIODIVERSIDAD: METABARCORDING

Se realizé un analisis de metabarcording (Mercier y col, 2013) para determinar la
composicion y la abundancia relativa de las poblaciones bacterianas presentes en el
biorreactor. Metabarcording hace referencia a un método rapido de evaluacién de la
biodiversidad que combina dos tecnologias: identificacion basada en ADN y secuenciacion
de ADN de alto rendimiento. Esto permiti6 determinar la relacion entre los procesos
implicados en el tratamiento de un efluente modelo (facilmente biodegradable), para lograr
una adecuada eliminacién simultdnea de nitrégeno y carbono, y los microorganismos
involucrados en esos procesos.

Tal como se menciond en la secciéon 2.15, la secuenciacion por el método de alto
rendimiento (NGS, next generation sequencing technology) de los fragmentos de PCR del
gen 16S rARN se realiz6 a partir del ADN total extraido de la biomasa granular presente en
el SBRacet. Este estudid fue llevado a cabo Unicamente en la condicibn NB (carga de
nitrogeno baja), debido a que ambas condiciones ensayadas en el SBR presentaron
perfiles similares respecto a la eliminacion de nitrégeno inorganico para el ciclo total como
asi también en los valores obtenidos de %NDS para el periodo “famine” y ciclo total. La
prediccion obtenida por PICRUSst, utilizando la base de datos de Greengenes, permitid
revelar KEGG (Kyoto Encyclopedia of Genes and Genomes o bien Enciclopedia de genes
y genomas de Kioto) ortdlogos (KO). Como ya se ha mencionado en el capitulo 2, la misma
es una coleccién de bases de datos en linea de genomas, rutas enzimaticas, y quimicos

biolégicos.
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Por otra parte PICRUst es un paquete de software bioinformatico de Investigacion
filogenética de comunidades microbianas. Esta herramienta sirve en el campo del analisis

metagendmico permitiendo la inferencia del perfil funcional de un microorganismo.

4.3 DETERMINACION DE RUTAS METABOLICAS: PREDICCION POR PICRUst

Tal como se indicé anteriormente se utiliz6 PICRUst para revelar KEGG ortélogos
(KO). Para lograr una mejor comprension de la nomenclatura es necesario destacar que
cuando se inicio la base de datos KEGG en el afio 1995, el numero EC se utiliz6 como un
identificador primario con el fin de poder reconstruir la ruta metabdlica a partir del genoma
completo. Los numeros EC (Enzyme Commission numbers) representan un esquema de
clasificacion numérica para las enzimas, basado en las reacciones quimicas que catalizan.
Cada numero EC esta asociado a un nombre recomendado para dicha enzima; los
nameros EC codifican reacciones catalizadas por enzimas. Enzimas diferentes, pudiendo
proceder de organismos diferentes, que catalicen la misma reaccion recibiran el mismo
namero EC. Posteriormente en el afio 1999 se introdujeron ID de genes ortélogos para
reemplazar los nimeros de la EC e identificar las vias metabdlicas y no metabdlicas. Las
ID de genes ortélogos se convirtieron luego en KO en el afio 2002. Actualmente, los
nameros EC se tratan como atributos de KO. Existen casos en los que se asignan multiples
nameros EC al mismo KO o bien un solo numero EC se puede dividir en maltiples grupos
de similitud de secuencia (Qque a menudo representan multiples grupos de organismos). El
Comité de Nomenclatura Bioquimica IUBMB / IUPAC (anteriormente, Comision de
Enzimas) proporciona los niumeros de la EC en la lista de Nomenclatura de enzimas en
base a datos experimentales publicados sobre reacciones enzimaticas.
Desafortunadamente, la lista de nomenclatura enzimatica no contiene informacion de la
secuencia de aminoacidos de las enzimas utilizadas en los experimentos. Sin embargo, es
una practica comuan asignar niumeros EC en las bases de datos de secuencias (Kanehisa y
col, 2017).

Existe una gran dificultad para comprender los procesos bioldgicos y vias
metabdlicas en habitat naturales complejos y heterogéneos e incluso en sistemas de
tratamiento de efluentes complejos y de dificil degradacion, cuando poseen mudltiples
contaminantes, asi como compuestos téxicos. Es por este motivo que se plantea el uso de
un efluente sintético modelo de aguas residuales facilmente biodegradables, con fuentes

de carbono y nitrogeno de sencilla asimilaciéon (como es el acetato y sulfato de amonio),
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como propésito de facilitar la identificacion y comprension de los mecanismos y vias
metabdlicas responsables de la eliminacibn de contaminantes de interés en sistemas

granulares aergbicos.

4.4 TEST BIOQUIMICOS

Mediante los ensayos descriptos en la seccion 2.13 se analizaron de forma
cualitativa las cepas bacterianas involucradas en los procesos biolégicos de la condicion
de NB. Esta caracterizacion demostrada en la Tabla 4.1, permitio observar la presencia en
esta condicion de grupos de bacterias oxidantes de amonio y nitrito y de bacterias
desnitrificantes. Sin embargo, tal como se observa en los resultados expuestos no se ha

observado la produccion de Na.

Tabla 4.1: Caracteristicas bioquimicas de las cepas del consorcio microbiano de la condicion NB

Caracteristicas Condicion NB
Oxidantes de amonio +
Oxidantes de nitrito +

Produccion de N, -

Desnitrificantes +

Esto pudo deberse a las limitaciones que posee el método utilizado y asimismo a
las condiciones en las cuales se desarrolla, considerando que este estudio comprende sélo
la deteccion de bacterias desnitrificantes andxicas convencionales, y no asi desnitrificantes
aerdbicos como tampoco permite revelar la presencia de bacterias que posean la

capacidad de nitrificar y desnitrificar bajo condiciones de aerobiosis (NHDA).

4.5 ANALISIS DE LA COMPOSICION BACTERIANA DE LOS GRANULOS

La extraccion de ADN de la biomasa permitié evaluar un total de 59250 secuencias
agrupadas en 813 OTU. Todas las secuencias representativas de cada OTU se clasificaron
dentro del dominio Bacteria. La frecuencia relativa revel6 la presencia de 6 oOrdenes
bacterianos principales (Figura 4.1 A), entre los cuales prevalecieron 15 géneros
principales (Figura 4.1 B). Los filos mas abundantes encontrados fueron Proteobacterias
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representando el 72% y Bacteroidetes el 25%. En menor proporcién se hallaron los filos
Verrucomicrobia (2%), Planctomycetes y Actinobacteria (que representaron menos del
1%).

Dentro del filo Proteobacteria, los 6rdenes mas abundantes encontrados fueron:
Rhodocyclales, Burkholderiales, Sphingomonadales y Xanthomonadales (Figura 4.1 A). En
relacion con los procesos estudiados en el biorreactor, se pudo predecir una correlacion
con la funcion de los microorganismos encontrados en el analisis de ADN. En primer lugar,
en referencia al proceso de remocion de nitrégeno inorganico, muchas bacterias que
pertenecen al filo proteobacteria presentan un metabolismo capaz de transformar nitrégeno
inorganico y acumular y degradar sustancias de reservas. El orden Rhodocyclales, el cual
presenta bacterias capaces de llevar a cabo la reduccion de nitratos (Pacheco-Sanchez y
col, 2019), mostré diferentes, géneros, siendo Thauera (4%), Dechloromonas (8.14%) y
Zoogloea (43.25%) los mas representativos en este estudio (Figura 4.1 B). El género
Thauera se ha informado como nitrificante parcial heterétrofo (Chen y Ni, 2010) y
desnitrificante aerobico. Cabe destacar que Thauera es un género de bacterias Gram-
negativas. La mayoria de las especies de este género son moviles por flagelos y en su
mayoria tienen forma de bastdn. La especie se encuentra en suelo humedo y agua dulce
contaminada.

Se ha demostrado ademas que pude desnitrificar en ambientes andxicos y reducir
especies de nitrdgeno como nitrato de forma incompleta tanto en sistemas aerdbicos como
anoxicos (Pishgar y col, 2019). ElI género Dechloromonas se caracteriza por ser un
desnitrificante dominante con excelente capacidad para eliminar diferentes especies de
nitrégeno inorgénico (Han y col, 2019). Se ha observado que puede reducir tanto especies
de nitrato como nitrito y desnitrificar de forma aerdbica (Pishgar y col, 2019). Zoogloea
presenta genes de nitrato reductasa periplasmica y una tasa metabdlica extremadamente
alta de eliminaciéon de amoniaco comparada con otros géneros nitrificantes (Huang y col,
2015). Es conocido que la actividad desnitrificante de Zoogloea es estimulada por la alta
disponibilidad de amoniaco. Zoogloea se ha caracterizado en los ultimos tiempos por ser
otra de los géneros con capacidad de nitrificacion heterétrofa y desnitrificacion aerdbica
mediante el estudio de su gen napA (Pishgar y col, 2019), sin embargo, se ha destacado
qgue su actividad depende en gran medida de la disponibilidad de nitrdgeno amoniacal
presente en el sistema. A diferencia de Thauera, este género se desarrolla en condiciones

estrictamente aerdbicas (Pishgar y col, 2019).
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Ademaés, un estudio realizado por Cui y col (2016) inform6é que los géneros
Dechoromonas y Thauera son capaces de acumular PHA como reserva de energia cuando
utilizan como fuente de carbono y energia el acetato.

Diaphorobacter (4.28%) fue el género méas abundante hallado en el orden
Burkholderiales. Zhang y col, (2017) informaron que este orden (especificamente el género
Diaphorobacter) presenta las enzimas necesarias para llevar a cabo tanto la nitrificacion
heterotréfica como la desnitrificacién aerébica. Xanthomonadales, particularmente el
género Lysobacter (1.62%) represento el ultimo orden relevante del filo proteobacterias en
la condicion NB del SBRac (Figura 4.1 B). Ya ha sido descripta por Sakuntal y col, (2016) la

relevancia que tiene este orden en los procesos de nitrificacion, lo cual respaldé nuestros

hallazgos.
A
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Figura 4.1: Abundancia relativa a nivel de orden (A) y género (B) en el SBRc. En la Figura B se

muestran solo las lecturas que representaron mas del 2%, para una mejor interpretacion de

resultados, de la frecuencia relativa de los filos mas relevantes y sus géneros mas abundantes

segun lo revelado por la secuenciacion lllumina. Los géneros con <1% de lecturas pertenecientes a

cada filo se agruparon en "Others"
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Dentro del phylum Bacteroidetes, los 6rdenes mas relevantes encontrados fueron:
Sphingobacteriales (9%) y Flavobacteriales (10%). Por un lado, cabe destacar que
bacterias pertenecientes al orden Sphingobacteriales son conocidas por la capacidad de
fijar CO, y degradar materia organica (Hester y col, 2018). Por otro, respecto al orden
Flavobacteriales, Yang y col, (2019) informaron que es capaz de reducir nitrato y participar
en los procesos de desnitrificacion mediante un estudio llevado a cabo a partir de la cepa
UJ101 perteneciente al género Flavobacterium. Este género estuvo presente en este
estudio en un porcentaje de 1.92% (Figura 4.1 B). Asimismo, es importante mencionar que
Flavobacterium tiene la capacidad de nitrificar y desnitrificar aerobicamente (Yang y col,
2019).

Respecto al filo Planctynomicetes, el cual se encuentra en una pequefia proporcion
en nuestro estudio, presenta especies que cumplen un papel importante en el proceso
anammox. Las especies de este filo presentan un papel crucial en el ciclo bioldgico del
nitrdgeno ya que se estima que producen aproximadamente la mitad del gas nitrégeno (N»)
presente en la atmosfera (Van Teeseling y col, 2015).

Los principales géneros detectados en el SBRac (Condicion NB) y su abundancia
relativa son presentados en la Tabla S4 (Material suplementario, Capitulo 4)

Respecto a los microorganismos tradicionales encargados de la nitrificacion
autotrofica convencional (BOA y BON) se detectaron Nitrosomonas y Nitrobacter en

porcentajes muy bajos (<0.15 %) (Tabla S4 Material suplementario, Capitulo 4).

4.6 EVALUACION DE LA CONTRIBUCION DE LAS POBLACIONES BACTERIANAS A
LOS PRINCIPALES PROCESOS BIOLOGICOS

La prediccion obtenida por PICRUSst, utilizando la base de datos de Greengenes,
revel6 35 KEGG ortdlogos (KO) que pertenecen a genes funcionales en las OTU
bacterianas de los géneros mas relevantes en el ciclo del nitrdgeno encontrados en el
SBRac (condicion NB) involucrados en las rutas metabdlicas de la transformacion de
nitrdgeno inorganico y la fijacion de carbono (Tabla 4.2). Sin embargo, también hemos
encontrado otros KO, con funciones relevantes en el ciclo del nitrdgeno, en géneros menos
abundantes en el sistema estudiado. Se puede observar en la Tabla 4.2 las funciones de
cada una de las enzimas representadas en términos de KO (las méas relevantes son

representadas con un asterisco,*).
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Para una mejor interpretacion de la informacion obtenida, el andlisis de KO se
realizé a nivel de orden. En la Figura 4.2 se puede apreciar la distribucion de KO entre los
ordenes mas relevantes.

Segun la prediccion de PICRUSst y el analisis de los géneros mas abundantes en el
sistema, Rhodocyclales fue considerado el principal grupo bacteriano funcional capaz de
realizar la fijacion de nitrdgeno, mediado por reacciones clave catalizadas por enzimas
nitrogenasa (K02586, K02588 y K02591) (Figura 4.2 A y Tabla 4.2). A partir de este
analisis también se observo una contribucidon importante, aunque menor, de K02591 por
Sphingomonadales y Burkholderiales.

Rhodocyclales fue también el principal contribuyente a las enzimas involucradas en
la reduccion desasimilatoria de nitrato y en el proceso de desnitrificacion. Esto se observa
principalmente por la presencia de la enzima nitrito reductasa representada por los
siguientes KO: K00368 y K00363, y la enzima nitrato reductasa representada por KO0370,
K00371, KO0374, KO2567 y KO2568.

La desnitrificacion también estuvo representada por la enzima nitrato reductasa
periplasmica NapA (K02567), 6xido nitrico reductasa, subunidad Il que contiene citocromo
¢ (K02305) y la subunidad B de 6xido nitrico reductasa (K04561) que se encontraron en el
orden Rhodocyclales. Se destaca que los KO recientemente mencionados también se
encontraron de forma significativa en el orden Xantomonadales, principalmente mediante
K04561 y K00363, que se encuentran involucrados en el proceso de desnitrificacion y

reduccion desasimilatoria de nitrato respectivamente (Figura 4.2 y Tabla 4.2).
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Tabla 4.2: Kegg Orthologs (KO) involucrados en las rutas metabdlicas de la transformacién
nitrégeno inorganico, la produccién de PHB y la fijacion de carbono.

(* indica los KO mas abundantes)

Ko Descripcion
K00260 glutamate dehydrogenase [EC:1.4.1.2]
K00261 glutamate dehydrogenase (NAD(P)+) [EC:1.4.1.3]
K00262 glutamate dehydrogenase (NADP+) [EC:1.4.1.4]
K00265 glutamate synthase (NADPH/NADH) large chain [EC:1.4.1.13 1.4.1.14]
K00284 glutamate synthase (ferredoxin) [EC:1.4.7.1]
Ko0362 nitrite reductase (NAD(P)H) large subunit [EC:1.7.1.4]
K00363 * nitrite reductase (NAD(P)H) small subunit [EC:1.7.1.4]
K00366 ferredoxin-nitrite reductase [EC:1.7.7.1]
K00367 nitrous-oxide reductase [EC:1.7.99.6] y [EC:1.7.2.4], ferredoxin-nitrate reductase [EC:1.7.7.2]
K00368 * nitrite reductase (NO-forming) [EC:1.7.2.1]
KO0370 = nitrate reductase 1, alpha subunit [EC:1.7.99.4]
K00371 % nitrate reductase 1, beta subunit [EC:1.7.99.4]
k00372 nitrate reductase catalytic subunit [EC:1.7.99.4]
g K00374 * nitrate reductase 1, gamma subunit [EC:1.7.99.4]
% K00376 * nitrous-oxide reductase [EC:1.7.99.6], nitrous-oxide reductase [EC:1.7.2.4]
E K00390 acetyl-CoA C-acetyltransferase [EC:2.3.1.9]
E K00459 nitronate monooxygenase [EC:1.13.12.16]
§ K00531 nitrogenase [EC:1.18.6.1]
g k01501 nitrilase [EC:3.5.5.1]
% K01915 glutamine synthetase [EC:6.3.1.2]
qo:. K02305 * nitric-oxide reductase, cytochrome c-containing subunit Il [EC:1.7.99.7], nitric oxide reductase,
UEJ cytochrome c-containing subunit |1
= K02567 * periplasmic nitrate reductase NapA [EC:1.7.99.4]
K02568 * nitrate reductase (cytochrome), electron transfer subunit,

ferrocytochrome:nitrate oxidoreductase [EC 1.9.6.1]

K02575 MFS transporter, NNP family, nitrate/nitrite transporter
k02686  * nitrogenase molybdenum-iron protein apha chain [EC:1.18.6.1]
K02588 * nitrogenase iron protein NifH [EC:1.18.6.1]

K02591 * nitrogenase molybdenum-iron protein beta chain [EC:1.18.6.1]
K03385 nitnte reductase (cytochrome ¢-552) [EC:1.7.2.2]
K04561 * nitric oxide reductase subunit B [EC:1.7.2.5]

K05601 hydroxylamine reductase [EC:1.7.99.1]

K10535 hydroxylamine oxidase [EC:1.7.3.4]

k10944 ammonia monooxygenase subunit A [EC:1.13.12]
K10945 ammonia monooxygenase subunit B [EC:1.13.12]
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K00010
K00024
K00170
K00172
K00239
K00240

K00241
K00626
K00720
K00860
K00955
K01007

PRODUCCION DE PHB Y FIJACION DE CARBONO

K01595
K01902
K01903
K01676

myo-inositol 2-dehydrogenase [EC:1.1.1.18]

malate dehydrogenase [EC:1.1.1.37]

pyruvate ferredoxin oxidoreductase, beta subunit [EC:1.2.7.1]
pyruvate ferredoxin oxidoreductase, gamma subunit [EC:1.2.7.1]
succinate dehydrogenase flavoprotein subunit [EC:1.3.99.1]
succinate dehydrogenase cytochrome b-556 subunit [EC:1.3.99.1]
succinate dehydrogenase / fumarate reductase, cytochrome b subunit
acetyl-CoA C-acetyltransferase [EC:2.3.1.9]

ceramide glucosyltransferase [EC:2.4.1.80]

cysC; adenylylsulfate kinase [EC:2.7.1.25]

cysNC; bifunctional enzyme CysN/CysC [EC2.7.7.4 2.7.1.25]
phosphoenolpyruvate carboxylase [EC:4.1.1.31]

fumarate hydratase, class | [EC:4.2.1.2]

succinyl-CoA synthetase beta subunit [EC:6.2.1.5]

Succinyl-CoA synthetase beta subunit [EC:6.2.1.5]

Fumarate hydratase Class | [EC:4.2.1.2]

La enzima representada por el KO0376, que desempefia un papel relevante en el

proceso de desnitrificacion, fue encontrada en los siguientes O6rdenes bacterianos

Rhodocyclales, Cytophagales, Burkholderiales, Rhizobiales y Flavobacteriales (Figura 4.2).
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Figura 4.2: Representacion de los genes mas abundantes en términos de KO en los érdenes
bacterianos mas relevantes involucrados en el metabolismo de la eliminaciéon de nitrégeno

inorgénico (A) y el metabolismo de carbohidratos (B).

Los genes Amo, Hao y Nap se utilizan a menudo para detectar la capacidad de
nitrificacion de especies bacterianas NHDA (Lang y col, 2019).

Amo es un gen que codifica a AMO (amoniaco monooxigenasa), que es la primera
enzima utilizada por los microorganismos para oxidar el nitrdgeno amoniacal en
hidroxilamina. Hao es el gen que codifica HAO (hidroxilamina oxidorreductasa), que juega
un papel clave en la reaccion de nitrificacion. Se utiliza para oxidar hidroxilamina a nitrito.

La enzima nitrato reductasa (NAP) puede reducir el nitrato a nitrito, que es esencial para la
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transformacion de nitratos en condiciones aerobicas. A menudo se utiliza como marcador
funcional para identificar desnitrificadores aerdbicos (Huang y col, 2015; Zhu y col, 2012).

Para probar la presencia de las secuencias de genes que codifican estas enzimas
en las secuencias de ADN bacteriano, se puede utilizar técnicas como la amplificacion por
PCR de genes de enzimas potenciales como son: amo, hao y napA (Lang y col, 2019).

La enzima AMO que cataliza la oxidacion de amoniaco a hidroxilamina
correspondio a los siguientes KO: K10944, K10945 y K10946. Esta enzima también esta
involucrada en los siguientes ciclos: metabolismo de metano, de nitrogeno y de carbono.
Las enzimas responsables de la oxidacion de hidroxilamina a nitrito y finalmente nitrato
también se detectaron, pero en menor proporcion. La enzima representada por K10535
(hidroxilamina deshidrogenasa u oxidasa), por ejemplo, se detectd en el orden Nitrospirales
y Nitrosomonadales. Cabe destacar que esta enzima, responsable de la oxidacién de
hidroxilamina a nitrito, ha sido encontrado en Nitrospirales entre otros 6rdenes (de Voogd y
col, 2015). A través del analisis PICRUst también fue posible corroborar la existencia de
enzimas responsables del transporte de nitrato (K0O02575).

La presencia de enzimas claves involucradas en la nitrificacion, asi como la
deteccion de nitrito y fundamentalmente nitrato, permitié confirmar que este proceso tuvo
lugar en el sistema.

Es necesario mencionar como se ha informado en el presente trabajo de tesis que
PICRUst permite revelar las enzimas potenciales que podrian ser sintetizadas por la
comunidad microbiana, pero no afirma que todas las halladas sean expresadas y por ende
funcionales en los microorganismos. Sin embargo, nos permite confirmar la presencia y
relevancia del proceso de nitrificacion y desnitrificacion en el sistema biologico estudiado.

Es importante destacar que, ademas de los KO relacionados con el proceso de
nitrificacion como K10944, K10945, K10946 y K10535, haya probablemente otros KO
involucrados en la nitrificacidon-desnitrificacion que no pudieron ser detectados. Esto es
debido a que PICRUst es un software bioinformatico que presenta una base de datos
especifica. Esto conlleva a que s6lo se puede predecir un namero limitado de genes
funcionales, ya que cuando la secuencia de ARNr 16S no esta presente en la base de
datos, los programas de bioinformatica utilizados no proporcionan informacién sobre las
capacidades fisiol6gicas del organismo desconocido.

La enzima AMO correspondié probablemente a BOA autotréficas. En
proteobacterias, AMO tiene tres subunidades, AMO-A, AMO-B y AMO-C, con diferentes
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tamafnos y estructuras. Las enzimas AMO de las bacterias nitrificantes y en particular la
metano monooxigenasa (pPMMO) de las bacterias metanotréficas son homdélogas y
comparten muchas caracteristicas. Las estructuras de sus operones son casi idénticas
(Bothe y col, 2000). En los microorganismos nitrificantes heterotroficos también se
encontraron AMO. Sin embargo, esta enzima particularmente para Paracoccus
pantotrophus GB17 consta de solo dos subunidades y tiene varias caracteristicas en
comun con la familia de enzimas que incluye AMO y pMMO (Bothe y col, 2000).

En relacion con las enzimas relacionadas con el ciclo del carbono, la ceramida
glucosyltransferasa (K00720) (enzima involucrada en el metabolismo de lipidos) fue
aportada por el orden Xanthomonadales (Figura 4.2 B y Tabla 4.2). Respecto al flujo de
carbono: las enzimas involucradas en la glucdlisis / gluconeogénesis como la mioinositol 2-
deshidrogenasa (K0O0010) se predijeron solamente para el orden Cytophagales. Asimismo,
se detectaron enzimas para el ciclo hidroxipropionato-hidroxibutirato y el ciclo
Dicarboxilato-hidroxibutirato (KO0626) en los seis filotipos bacterianos presentes en SBRac.
Cabe destacar que el KO0626 también se encuentra involucrado en otros procesos como el
metabolismo de lipidos, aminoacidos y proteinas. Las enzimas para el ciclo dicarboxilato-
hidroxibutirato fueron aportadas principalmente por el orden Rhodocyclales, seguido de los
ordenes Flavobacteriales, Xanthomonadales y Cytophagales. Entre estas enzimas se
encontraron la subunidad alfa y beta de succinil-CoA sintetasa (K01902, K01903) y
fumarato hidratasa (K01595, K01676) las cuales también se encuentran involucradas en el
ciclo del citrato (TCA) y en la biosintesis de metabolitos secundarios, succinato
deshidrogenasa (K00239, K00240 y K00241), cuya participaciéon también involucra la
accion en el ciclo TCA, en la biosintesis de metabolitos secundarios y en la oxidacion
fosforilativa, la malato deshidrogenasa (K00024), cuya accion se ha hallado ademas del
ciclo del TCA, en el metabolismo del piruvato, en la sintesis de aminoacidos y en el
metabolismo descarboxilato, y fosfoenolpiruvato carboxilasa (KO1007) que ademas de los
procesos recientemente mencionados tiene una participacion activa en la glucdlisis. Esto

se pude observar en la Figura 4.2 By Tabla 4.2.

4.7 PROCESOS TENTATIVOS DE ELIMINACION BIOLOGICA DE NITROGENO

El modelo esquemético de genes funcionales implicados en el metabolismo del
nitrégeno, predicho por PICRUSst, para el SBRac (condicion NB) se presenta en la Figura

4.3. De acuerdo a esta Figura, los procesos probables relacionados con el metabolismo del
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nitrégeno son los siguientes: nitrificacion, fijacion de nitrégeno, reduccion desasimilatoria
de nitrato y desnitrificacién. Previamente fue demostrada una buena actividad nitrificante
debido a la generacion de elevadas concentraciones de nitrato (Seccion 3.9.2). La fijacion
de nitrdgeno se considerd poco relevante bajo las condiciones ambientales prevalentes,
exceso de amoniaco, en el sistema. El proceso de reduccion de nitrato podria tener lugar
en el reactor aerébico mediante la reduccion desasimilatoria de nitrato hasta amonio
(RDNA) y/o desnitrificacion, aunque es bien conocido que estos procesos requieren
generalmente condiciones anoxicas. Cabe destacar que en la ruta asimilatoria de nitrato,
los KO fueron muy poco relevantes (Tabla 4.2) es por este motivo que no fueron
considerados como proceso probable de reduccion de nitrato.

Desnitrificacion Oxido nitroso Nitrdgeno
KO0376
KD4561
I Nitrificacion K02305
. » K00368
Oxido Nitrico
Reduccidn desasimilatoria de nitrato K10544-K10945-K 10346
K00370 I
. . K00367 K10535 " S—
I Fifocidn de nitrbgeno 00371 Hidroxilamina
i K02575 - e -
Nitrato 02575 Mirato Nitrito Amonio L-Glutamato
(extracelular ) X00374 K03585
. KD2586 K00363
Nitrito KD2575 KO2567 K00459 K00362 K01501
(extracelular ) k00366
Nitroalcano Nitrilo K01915 KD0265

] K00284
L-Glutamina
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= K02567 K02586 K00370 K00374 K00371 K03385 K00363 K00362 -
Nitrato Nitrito Amonio

Reduccion asimilc a de nitratc
= k00367 K00372 k00366 >
Nitrato Nitrito Amonio
K04561
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KO0370 K00374 K00371 K02567 K02586
Nitrato [ Nitrito | I Oxido nitrico I l Oxido nitroso I |Nilrégeno‘
K02586 K02588
Fijacion de Nitrégeno K02591 K00531
Nitrégeno Amonio
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- K00370 K00371 — K10535 - — -
Nitrato Nitrito Hidroxilamina Amonio
— e - [ 2
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Figura 4.3 Modelo esquematico de los genes funcionales implicados en el metabolismo del

nitrégeno codificados en el genoma de los microorganismos

Debe considerarse que la mayoria de los microorganismos desnitrificantes y
algunas bacterias involucradas en la reduccion desasimilatoria de nitrato hasta amonio son
aerobicas, pudiendo cambiar a un proceso de reduccion de nitrito o nitrato bajo
condiciones anodxicas; cabe destacar que muchas bacterias RDNA son anaerobias
(Hardison y col, 2015). En presencia de nitrito/nitrato tiene lugar la competencia entre los
desnitrificantes y las bacterias RDNA por los donadores de electrones y aceptores de
electrones (NOs-N y NO,-N). Termodinamicamente, la desnitrificacion produce mas
energia libre por electron y RDNA produce mas energia libre por molécula de nitrato (AG°=
-623 KJ por mol de nitrato) que la desnitrificacion completa hasta N, (AG°= -556 KJ por mol
de nitrato) (Strohm y col, 2007). Por lo tanto, la desnitrificacion ocurre comunmente bajo

condiciones limitantes del donador de electrones, es decir baja relacion DQO:NO3-N vy
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RDNA ocurre bajo condiciones limitantes de NO3-N, es decir alta relacion DQO:NO3-N
(Yoony col, 2015 ; Chutivisut y col, 2018).

En el SBRac se determind que la desnitrificacion fue probablemente el proceso
mas relevante de reduccién de nitrato por las siguientes razones:

a- El SBR fue operado a una baja relacibn DQO:N lo que condujo a niveles
relativamente altos de nitrato por actividad nitrificante.

b- El acetato, fuente de carbono y energia, es un compuesto facilmente
biodegradable que fue utilizado principalmente para el crecimiento microbiano y la sintesis
y almacenamiento de glucégeno y PHA.

c- La reduccion de nitrato fue impulsada principalmente por las reservas de
carbono intracelular.

Estos fendmenos condujeron a condiciones de nitrato no limitantes (baja relacion
DQO:NO3-N), las cuales fueron favorables para las bacterias desnitrificantes. Finalmente,
las altas concentraciones de oxigeno favorecieron el crecimiento de desnitrificantes
aerobicos, los cuales pueden llevar a cabo el proceso de desnitrificacion en presencia de
oxigeno.

Por otra parte, las condiciones operativas probablemente fueron responsables del
enriguecimiento de bacterias nitrificantes heterétrofas. Se propone que el amoniaco fue
removido por el proceso de nitrificacion completo, que involucra la oxidacion de amoniaco
seguido de oxidacion de nitrito hasta nitrato, llevado a cabo principalmente por
heterétrofos, aunque se considera que es un proceso energéticamente desfavorable para
estas bacterias (Stein, 2011). Cabe destacar que las bacterias autotrofas ademas pudieron
contribuir al proceso de nitrificacion.

Estudios previos han informado que el proceso de oxidacion de NH;" acoplado a la
desnitrificacion de NO,/NOj3 por bacterias nitrificantes heterotrofas puede contribuir al
mantenimiento del equilibrio redox celular mediante la oxidacion del exceso de NADH bajo
condiciones de hipoxia (Stein, 2011). Sin embargo, en el presente estudio probablemente
no hubo bajos niveles de oxigeno dentro de los granulos debido a las altas
concentraciones de oxigeno en el licor de mezcla del biorreactor (7.5 mg O,.L?). La
actividad nitrificante  heterotréfica probablemente constituyé un mecanismo de
detoxificacion del amoniaco libre. Se propone que el proceso de desnitrificacion pudo
haber ocurrido a partir de nitrato, asumiendo como validos los supuestos planteados en el

capitulo 3, seccién 3.10, particularmente el hecho de que el proceso de nitrificacion parcial,
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desde amonio hasta nitrito, seguido de desnitrificacién, desde nitrito hasta Nj, es
favorecido a concentraciones de O, bajas (< 1 mg O,.L™). Zoogloea sp. (Rodocyclales) fue
probablemente el principal microorganismo responsable del proceso de desnitrificacion de
nitrato (Figura 4.3).

En bibliografia se ha informado que hay una gran variedad de nitrificantes
heterétrofos capaces de llevar a cabo la desnitrificacion aerdbica a través del proceso de
nitrificacion heterétrofa y desnitrificacion aerobia (NHDA) como Diaphorobacter sp.
(Burkholderiales) y Flavobacterium sp. (Flavobacteriales), entre otros, los cuales fueron
encontrados con alta abundancia en el SBRac (Figura. 4.1) Probablemente, estas bacterias
NHDA contribuyeron al proceso de desnitrificacion aerébica del sistema

4.8 CONCLUSIONES DEL CAPITULO

En el presente capitulo se determin6 que la nitrificacidbn heterotrofica-
desnitrificacion aerébica (NHDA) fue el principal proceso responsable de la eliminacién
bioldgica del nitrogeno mediante la detoxificacion a partir del amonio. Esta conclusion pudo
obtenerse a partir de una combinacion de profundos estudios llevados a cabo en los
diferentes ciclos estudiados. Estos estudios incluyeron un detallado y criterioso andlisis
bioinformatico, utilizando la prediccion por PYCRUst, asociado a los analisis de los
principales aspectos ecoldgicos de la comunidad microbiana junto al profundo estudio
bibliografico realizado, asi como el analisis de los diferentes balances de masa propuestos
(capitulo 3).

El analisis de la comunidad microbiana a partir de la extraccion de ADN y posterior
secuenciacion de NGS, posibilitaron el estudio de las enzimas determinadas por los KO de
cada uno de los géneros y/o especies mas abundantes y principales asociados a su ruta
metabdlica mediante la base de datos brindada por la Enciclopedia de Genes y Genomas
de Kioto. Estos estudios complementaron la interpretacion de los resultados obtenidos por
los balances de masa y junto al andlisis de las variables ambientales (OD, relacion
DQO:NO3-N) permitieron sustentar y concluir que la remocion por medio de la
desnitrificacion aerobica predominaba sobre el proceso de reduccion desasimilatoria de
nitrato hasta amonio (RDNA).

Cabe destacar que los ensayos realizados de forma cualitativa mediante test
bioquimicos permitieron tener un resultado preliminar acerca de los posibles procesos

bioldgicos, nitrificacion y desnitrificacion, que estaban ocurriendo en el SBR.
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Entre los 6rdenes detectados, se ha encontrado gran abundancia de bacterias
NHDA, entre las que se encuentran principalmente, Diaphorobacter sp. y Flavobacterium
sp. Asimismo se han detectado especies potenciales con capacidad de desnitrificacion
aerdbica, como lo es Zooglea sp. Se sugiere que estos géneros fueron los principales
responsables del proceso NHDA.

Los microorganismos nitrificantes autotrofos convencionales fueron hallados en
menores abundancias relativas de lo que se esperaba segun la bibliografia reportada
hasta la fecha. Por lo tanto no fueron las principales especies destacadas en los procesos
de remocion de nitrogeno. Esto demuestra la importancia de realizar un abordaje integral,
de los procesos bioldgicos, basado en la aplicaciéon de diferentes técnicas y herramientas
metodoldgicas como analisis de compuestos quimicos, cinética y balances de masa,

analisis ecoldgico y bioinformatico.
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4.9 TABLAS SUPLEMENTARIAS SBRacer: CONDICION NB

Se encuentran resaltados a continuacion en color celeste los géneros, asi como las
diferentes categorias taxonémicas, mas abundantes

Tabla S1. Abundancia relativa bacteriana a nivel de filos

FILO SBRuceT
ascomycota 0.0063
bacteroidetes 25.5839
chloroflexi 0.0511
arthropoda 0.0000
actinobacteria 0.5891
verrucomicrobia 1.9941
fibrobacteres 0.0010
planctomycetes 0.6497
eukaryota 0.0177
cyanobacteria 0.0029
chlamydiae 0.0976
acidobacteria 0.1145
gemmatimonadetes 0.0087
firmicutes 0.0547
proteobacteria 70.7874
chlorobi 0.0129
nitrospirae 0.0186
deinococcus 0.0099

Tabla S2. Abundancia relativa bacteriana a nivel de clase

CLASE SBRacer
oligoflexia 3
opitutae 684
chloroflexia 8
gemmatimonadetes 16
bacteroidia 581
acidobacteriia 209
clostridia 15
sphingobacteriia 16217
oscillatoriophycidae 5
deinococci 18
deltaproteobacteria 1575
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betaproteobacteria
thermomicrobia
fibrobacteria
bacteroidetes
chlamydiia
planctomycetia
actinobacteria
verrucomicrobiae
chlorobia
gammaproteobacteria
nitrospira
caldilineae
bacilli
alphaproteobacteria
cytophagia

flavobacteriia

111091
83
2
31
170
1176
1081
2931
24
8626
33
3
82
8638
10318
18920

Tabla S3. Abundancia relativa bacteriana a nivel de orden

ORDEN SBRAcET ORDEN SBRAcET
clostridiales 15 bdellovibrionales 1224
planctomycetales 1155 caldilineales 3
chattonellales 23 burkholderiales 10262
bacteroidales 581 bacillales 66
hydrogenophilales 14 acidobacteriales 209
aeromonadales 13 eurotiales 11
verrucomicrobiales 2931 longamoebia 9
cytophagales 10318 sphingomonadales 1693
opitutales 684 candidatus 21
brocadiales
oscillatoriales 5 deinococcales 18
chloroflexales rhodobacterales 3331
thermomicrobiales 83 holosporales 52
actinomycetales 1065 rhodospirillales 146
flavobacteriales 18920 solirubrobacterales 7
sphingobacteriales 16217 oligoflexales 3
nitrosomonadales 402 neisseriales 13
alphaproteobacteria 1 thiotrichales 1
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fibrobacterales 2 gemmatimonadales 16
chromatiales 720 pseudomonadales 319
chlamydiales 170 chlorobiales 24
myxococcales 314 caulobacterales 867
desulfuromonadales 37 xanthomonadales 7262
alteromonadales 33 rhodocyclales 100400
rhizobiales 1773 acidimicrobiales 9
bacteroidetes order ii. incertae 31 nitrospirales 33
sedis
lactobacillales 16 rickettsiales 775
legionellales 278
Tabla S4. Abundancia relativa bacteriana a nivel de género
GENERO SBRaceT GENERO SBRacet GENERO SBRaceT
prosthecobacter 2818 filimonas 2 fibrobacter 2
aciditerrimonas 5 marinobacter 33 cytophaga 21
ohtaekwangia 23 hymenobacter 9 chlorobium 24
caldilinea 3 dokdonella 345 rhizobium 148
citreicella 96 nitrospira 33 candidatus 52
nucleicultrix
derxia 14 adhaeribacter 10 gordonia 4
salinirepens 3 geobacter 33 verrucomicrobiu 36
m
lechevalieria 4 nitrosomonas 339 defluviicoccus 4
gemmata 51 planctomyces 135 novosphingobium 24
sporocytophaga 4 aquisphaera 250 candidatus 21
kuenenia
flavihumibacter 142 pirellula nakamurella 24
haliscomenobact 181 proteiniclasticum heterosigma 23
er
pseudonocardia 357 phaeobacter 2 vitellibacter 146
pseudolabrys 71 acidisphaera 5 flavisolibacter 33
silanimonas 5 flavitalea 52 owenweeksia 38
reyranella 7 rhodobacter 716 desulfuromusa 4
byssovorax 275 aquibacter 13 paracoccus 13
aquincola 88 singulisphaera 353 bradyrhizobium 48
sphingobacterium 2952 rhodocyclus 6 zoogloea 78641
luteolibacter 77 labilithrix 19 cellulosimicrobiu 44
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cystobacter
tsukamurella
amaricoccus
janthinobacterium
ralstonia
sphingopyxis
conexibacter
opitutus
thiobacillus
gemmobacter

pseudorhodofera
X

flavobacterium
winogradskyella
hyphomicrobium
terrimonas
aguimonas
cloacibacterium

fluviicola

thermomonas
aspergillus

sphingobium

thiothrix
xanthomonas
rickettsia
lacibacter
gelidibacter
woodsholea
nitrosovibrio
acidovorax

chryseobacterium

fusibacter
xenophilus
bartonella
oligoflexus

spirosoma

5 deinococcus
1 leadbetterella
2 peredibacter
5 luteimonas
1 chondromyces
1225 chloroflexus
7 rhodoferax
684 ilumatobacter
14 leucobacter
117 lactococcus
99 mucilaginibacter
3557 sphingomonas
14 rhodoplanes
81 lysobacter
203 variovorax
171 bdellovibrio
5 pseudomonas
1857 bacteroides
45 phenylobacterium
11 devosia
17 pseudoxanthomo
nas
1 microbacterium
78 brevundimonas
16 methylosinus
133 kaistia
18 hydrogenophaga
714 burkholderia
8 ideonella
883 sphingosinicella
14 rhodovastum
11 emticicia
acetobacter
3 isosphaera
methylocystis
509 nordella

18

787
12

19

21
11
15

277

2959
11
1221
210
581

660

357
146

m
curvibacter
diaphorobacter
epilithonimonas
caedibacter
acinetobacter
comamonas
niastella
xylophilus
carnobacterium
methylibium

erythrobacter

roseomonas
cyanothece
solitalea
legionella
thauera
leuconostoc

candidatus
aquirestis

leptothrix
streptococcus

demequina

mariniflexile
shinella
kaistobacter
tepidimonas
thermomicrobium
formosa
mesorhizobium
dyadobacter

candidatus
metachlamydia

nitrosospira
saccharibacter
steroidobacter

arenimonas

simplicispira

78
7782

759
109

40
217

26
31

123

68
278
6943

11536
83

83
13
371
3258
170

55

98
28
316
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gemmatimonas

aeromicrobium

vitreoscilla
acanthamoeba
sulfuritalea

dechloromonas

nitrobacter
aeromonas

pararhodobacter

nitrosococcus

16

13

14803

255
13
524

720

rhodothermus

stenotrophomona
s

rhodanobacter
flexibacter
cellulomonas

candidatus
alysiosphaera

acidobacterium
tetracoccus

chitinophaga

lewinella

31

79
5820

209
1861
858

9839

niabella

bosea

phyllobacterium
rhodococcus
pedobacter

caulobacter

arthrobacter
paenibacillus

anaeromyxobacte
r

crocinitomix

tessaracoccus

1665
207

273
25
29

228
66

1703
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CAPITULO 5

TRATAMIENTO DE EFLUENTES LACTEOS EN SBR
GRANULAR AEROBICO
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CAPITULO 5. TRATAMIENTO DE EFLUENTES LACTEOS EN SBR GRANULAR
AEROBICO
5.1. OBJETIVOS DEL CAPITULO

Obijetivo general:

Evaluar la factibilidad de lograr el tratamiento de aguas residuales lacteas (suero de
queso) suplementadas con amoniaco utilizando un reactor discontinuo secuencial, con

biomasa granular aerdbica, operado bajo régimen “feast/famine”.

Los objetivos de este capitulo estuvieron centrados en los siguientes criterios

Objetivos especificos:

. Optimizacion de los procesos de remocion de nitrégeno y carbono organico
de un efluente modelo lacteo a partir de la evaluacion del efecto de las variables operativas
posteriormente descriptas.

. Evaluar el efecto de la carga organica, la relacion DQO / N y micronutrientes
en la capacidad de nitrificacion y desnitrificacion de los SBR alimentados con efluentes
sintéticos de la industria lactea.

. Analizar la capacidad de acumulacion de reservas de carbono intracelulares
(glucégeno) y su uso como fuente de carbono para la desnitrificacion, en los SBRs que
exhibieron nitrificacion.

. Andlisis de la composicibn de los consorcios microbianos mediante
secuenciacion por ILLUMINA vy la utilizaciéon de técnicas bioinformaticas del sistema en
estudio.

. Relacion de la composicion microbiana del SBR, determinada por tecnologia

NGS, con los procesos bioldgicos detectados para cada condicién operativa.
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5.2 CARACTERIZACION GENERAL DE EFLUENTES LACTEOS

Los efluentes del procesamiento de la leche tienen una temperatura aumentada y
grandes variaciones en el pH, ST, DBO, DQO, nitrégeno total (NT), fésforo total (PT) y
aceite y grasa (FOG, fat, oil and grease) (Slavov, 2017). Existe poca informacién sobre la
composicion de efluentes lacteos a escala industrial (Britz y col, 2006). Tipicamente las
aguas residuales lacteas son de color blanco y tienen un olor desagradable y un caracter
turbio (Quasim y Mane, 2013). Los efluentes lacteos se caracterizan por una alcalinidad
muy baja, aproximadamente 2.5 g.L™ expresada como CaCOs en el permeado de leche, lo
que genera un potencial de acidificacion rapida y mayores costos de reactivos para el
mantenimiento del pH durante la purificacion (Slavov, 2017). Debido a su alto contenido
organico, las aguas residuales lacteas se caracterizan por altos valores de DBO y DQO
que varian entre 60 y 80 g.L™ (Slavov, 2017). Alrededor del 90% de la carga de DBO y
DQO es causada por la lactosa, mientras que la fraccion restante corresponde a las
proteinas del suero.

Cada efluente lacteo tiene notablemente diferentes concentraciones de NT y PT
(Karadag y col, 2014). El nitr6égeno existe principalmente en forma de grupos amino a partir
de proteinas de la leche. También se detectan otros compuestos nitrogenados: urea, acido
drico e iones NH;", NO," y NO3™ (Slavov, 2017). También se pueden encontrar pequefias
cantidades de sales de nitrdgeno y amonio procedentes de compresores de amoniaco
(Slavov, 2017). Los compuestos de fosforo son principalmente inorganicos, fosfato (PO.%)
y difosfato (P,0;*)' pero también pueden estar presentes en forma orgénica (Demirel y col,
2005).

El principal contaminante en las aguas residuales de procesamiento de leche es el
suero debido a su alta carga organica y volumétrica. Sintéticamente, el suero de leche es
la fraccion liquida obtenida durante la coagulacién de la leche en el proceso de fabricacion
del queso y de la caseina, después de la separacion del coagulo o fase micelar (entre el
proceso de mezclado y reposo) (Figura 5.1). La coagulacion se obtiene mediante la accion
de, principalmente, enzimas del tipo del cuajo. En el caso del suero acido, la coagulacion
se produce, principalmente, por acidificacion (CODEX STAN 289-1995). El suero en polvo

es un producto lacteo obtenido por medio del secado del suero o del suero acido.
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Sus caracteristicas corresponden a un liquido de color amarillo verdoso, turbio, de
sabor fresco, débilmente dulce, de caracter acido con un promedio de pH que rara vez
supera el valor de 5 (Slavov, 2017). El volumen del suero de queso depende de la
productividad del queso y del tipo de leche procesada: bovina, caprina, ovina, etc.
(Venetsaneas y col, 2009).

Es un subproducto rico en proteinas globulares hidrosolubles, lactosa, grasas y
minerales. Debido a ello es una de las principales fuentes de contaminacion ambiental, de
ahi proviene la importancia de su valorizacion. La formacion de depdsitos de proteinas y
grasas en el interior de las tuberias requiere una limpieza periédica apropiada con
preparaciones quimicas o bacterianas, como por ejemplo proteasas, bacterias lacticas
entre otras. La principal ventaja en la aplicacion de tales bacterias es que contindan
actuando en las siguientes etapas del tratamiento de aguas residuales, aumentando el

efecto de purificacion (Cammarota y Freire, 2006).
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Figura 5.1: Flujo de operacion para obtencion del suero de queso

(De Araujo, Florencia y Cozzi, Facundo Martin, 2016)
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Se ha adoptado la DQO como parametro de medicion del carbono organico
pudiendo identificar fracciones de DQO con diferentes caracteristicas de biodegradacion
(Ekama y Dold, 1986).

5.3 TRATAMIENTO AEROBICO DE EFLUENTES LACTEOS

Los procesos aerdbicos permiten lograr una excelente calidad del efluente en
términos de eliminacién de DQO, DBO y nutrientes. Entre los procesos aerobicos, el SBR
parece ser la tecnologia mas prometedora para el tratamiento de aguas residuales de la
industria lactea (Kushwaha y col, 2011), sin embargo, en este tipo de efluentes los
procesos bioldgicos pueden ser afectados por limitaciones en la transferencia de oxigeno
asi como por problemas de sedimentacion de lodos. Cabe destacar que las altas
concentraciones de DBO y DQO de los efluentes lacteos conducen a una elevada tasa de
consumo de oxigeno, lo cual reduce drasticamente la disponibilidad del mismo limitando en
consecuencia los procesos de oxidacion biol6gica. Ademas, debe considerarse que las
aguas residuales de suero de queso tienen una relacion DQO: N:P media de 100:1.75:0.5,
que se ha considerado deficiente en nitrégeno para el tratamiento de efluentes por
procesos biolégicos (Prazeres y col, 2012), siendo la relacion 6ptima de DQO:N:P de
100:5:1 aceptada para procesos aerdbicos basados en el crecimiento heterotréfico. Para
superar las dificultades mencionadas, la dilucion de las aguas residuales de la industria
lactea con efluentes ricos en amonio podria implementarse en sistemas de tratamiento
aerdbico (Fux y col, 2002).

El tratamiento conjunto de las aguas residuales de la industria lactea con efluentes
ricos en amonio permitiria ajustar la deficiente relacion DQO:N que tienen los efluentes
lacteos, a una relacion de 100:5 o incluso menor, 100:10 o 100:15, permitiendo tratar
mayores volumenes de efluentes con elevadas concentraciones de amonio. Esta estrategia
evitaria los costos causados por la adicion de carbono o nitrégeno, estrictamente
necesarios si cada tipo de efluente se querria tratar individualmente por métodos biolégicos
al no tener las concentraciones oOptimas estas fuentes requeridas para el tratamiento

adecuado.
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5.4. MATERIALES Y METODOS
5.4.1 Efluente sintético basado en suero de queso (SQ) suplementado con amonio

Para la elaboracion del efluente modelo de la industria lactea se utilizé el suero de
queso en polvo marca LACTOFOOD (Food S.A., Buenos Aires), cuyos componentes se
describen en la Tabla 5.1.

En el suero de queso utilizado, las proteinas representaron < 12% (m.m™) de
acuerdo al andlisis informado por Food S.A (Tabla 5.1). El contenido en proteina es de
6.38 multiplicado por el Nitrégeno Total Kjeldahl (NTK) (CODEX STAN 289-1995).
Asumiendo que el suero de queso presenta una contenido proteico de aproximadamente
10.0 % (m.m™), de acuerdo a dicha norma internacional, el NTK represent6 1.57 % (m.m™).
Este valor es equivalente a 15.67 mg NTK. (g SQ)™ resultando una relacién DQO: NTK=
100:1.567. Esto conlleva a observar que esta relacion indica un exceso de DQO, o
deficiencia en nitrégeno, para el tratamiento biolégico. Por lo tanto, en el presente trabajo
de tesis, el suero de queso fue suplementado con nitrdgeno amoniacal para satisfacer los
requerimientos nutricionales de los microorganismos heteroétrofos.

Para corroborar el contenido de nitrégeno del suero de queso utilizado en la tesis,
el NTK fue determinado por el método de microKjeldalh (Capitulo 2, seccién 2.6.6).

En el efluente liquido resultante, el carbono organico proveniente del suero de
queso puede encontrarse en forma soluble (<0,45 um) (SQS) o bien de forma particulada
(SQP). El contenido de nitrégeno en el agua residual también comprende una parte
soluble, compuesta por amonio y por la fraccidén soluble del nitrdgeno organico proveniente
del suero (aminoacidos y proteinas), y el nitrégeno particulado de naturaleza organica

aportado también por el suero.
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Tabla 5.1: Caracteristicas del SQ LACTOFOOD utilizado en el efluente modelo
(cumplimiento segun CODEX STAN 289-1995)

CARACTERISTICAS

LIMITES PERMITIDOS LACTOFOOD
ASPECTO Polvo fino, blanco Cumple
amarillento,
aroma agradable
PH 6.5+ 1 en sol. 10% 6.7
ACIDEZ Expresada en acido lactico 6.3
no superior a 0.20 %.
SOLUBILIDAD En agua destilada a 40 °C Cumple
min. 98%.
HUMEDAD AL EMBOLSE max. 5.0% 3.9%
LIPIDOS TOTALES max. 3.0% 2.7%
PROTIDOS TOTALES méax. 12.0% Cumple
LACTOSAS LIBRE méx. 20.0% 7.1%
CENIZAS (500 - 550 °C) max. 5.0% 1.8%
LACTOSA HIDROLIZADA 73.1%
MODIFICADA
RECUENTOS DE:
BACTERIAS MESOFILAS AEROBIAS méx. 100 ufc/dgr <30
BACTERIAS COLIFORMES max. 1 ufc/dgr <1
LEVADURAS max. 5 ufc/dgr <1
HONGOS max. 5 ufc/dgr <1
COLIFORMES A 45° C Negativo en 1 gr Negativo
STAPHYLOCOCUS COAGULASA Negativo en 3 gr Negativo
POSITIVO
SALMONELLA Negativo en 25 gr Negativo
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5.4.2 Composicion del efluente y condiciones de operacion del SBR

En el SBR alimentado con efluente basado en suero de queso (SBRsg) se evaluaron
6 condiciones experimentales detalladas en la Tabla 5.2, definidas principalmente por la
carga volumétrica de DQO vy de nitrdgeno (inorganico, organico y NTK) y la
ausencia/presencia de micronutrientes. Las soluciones de micronutrientes utilizadas (M1 y
M2) fueron descriptas en Seccion 2.2.

Cabe destacar que la nomenclatura utilizada para cada condicion estudiada se llevo
a cabo considerando la presencia (M) o ausencia de micronutrientes (SM), la carga
organica, baja (CB), media (CM) o alta (CA), el cambio de la carga volumétrica de nitrégeno
facilmente asimilable (Nitrdgeno inorganico) por una mas baja (NB) y el tiempo de

residencia celular representado como subindice, correspondiente a 20 o 10 dias.

En todas las condiciones experimentales, el SBR se alimentd con agua residual
sintética modelo de la industria lactea, que corresponde a una version modificada de Chen
y col. (2015), que fue suplementada con amonio. La misma estuvo compuesta por: suero
de queso (marca LACTOFOOD) como fuente de carbono y energia para heterotrofos,
sulfato de amonio ((NH4).SO,4) como fuente de nitrégeno para heterétrofos y autotrofos,
fosfato dipotasico (K;HPO,) y fosfato monopotasico (KH,PO,4) como fuente de fosforo y
buffer fosfato y NaHCO3; para mantener el pH estable entre 7.0 y 8.0 (Tabla 5.3). Cabe
destacar que el suero de queso aporta nitrégeno organico que puede ser utilizado tanto por

autotrofos como por heterotrofos.

Es ampliamente aceptado que las bacterias nitrificantes crecen adecuadamente bajo
condiciones de pH entre 7.0 y 8.0 (Ciudad y col, 2006). Por debajo de las condiciones de

neutralidad, el metabolismo de estos microorganismos disminuye significativamente.

Un problema a tener en cuenta en los reactores aerébicos con actividad nitrificante
es la disminucion del pH a valores inferiores a 6.0. Este fendmeno es causado por el
proceso de nitrificacion, que implica la produccion de protones que aportan acidez al

medio:

2NH;"+30; — 2NO; +2H,0 +4 H' (5.1)

193



Capitulo 5

Tabla 5 2: Cargas volumétricas diarias de nitrogeno, fosforo y DQO (suero de queso) en el SBRsq

Efluente sintético Condicion Condicién Condicién Condicion Condicion Condicion
SQ (SMCMz)  (MCMy) (SMCB3) (MCMy) (MCA0) (MCANB 5)
Carga volumétrica
de nitrégeno
organico 715 715 715 715 715 615
mg NHz-N.(L.dia)
Carga volumétrica
de fdsforo inorganico 35.83 35.8 35.8 35.8 35.8 35.8
mg PO,*-P.(L.dia)™
Carga volumétrica 716.8 716.8 358.4 716.8 1075.2 1075.2
de DQO
mg DQO.(L.dia)™
Carga volumétrica
de NTK 83.5 83.5 77.5 83.5 88.7 78.7
mg NTK.(L.dia)™
Carga volumétrica
de nitrégeno
organico (Norg) 12.0 12.0 6.0 12.0 17.2 17.2
mg Norg.(L.dia)
DQO:NTK:P 100:11.6:5 100:11.6:5 100: 21.6:10 100:11.6:5 100:8.2:3.3 100:7.3:3.3
Micronutrientes Ausencia Presencia Ausencia Presencia Presencia Presencia
M1y My)
TRC (dias) 20 20 20 10 20 20

Por esta razon en este estudio se us6 agua residual que contenia un buffer fosfato

(3.3 mM) y una concentracién 6ptima de bicarbonato de sodio (0.375 g L™) para mantener

condiciones de pH adecuadas en todas las condiciones estudiadas en este sistema.
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Tabla 5.3: Composicion de los efluentes sintéticos modelo de la industria lactea suplementados

con amonio utilizados en las diferentes condiciones experimentales

Efluente Condicién Condicion Condicién Condicion Condicién Condicién
sintético S'V'C'Vizo MCMio SMCB, MCMyq MCA MCANB 5
(gr.L™) (gr.L™) (gr.L™ (gr.L™ (gr.L™ (gr.L™)
Suero de 1.024 1.024 0.512 1.024 1.536 1.536
queso
(NH,4)2.SO,4 0.481 0.481 0.481 0.481 0.481 0.313
KH,PO, 0.139 0.139 0.139 0.139 0.139 0.139
K;HPO, 0.109 0.109 0.109 0.109 0.109 0.109
NaHCO; 0.375 0.375 0.375 0.375 0.375 0.375
Solucién 1mL 1mL 1mL 1mL
M,
Solucién 1mL 1mL 1mL 1mL
M,

5.4.3 Cultivos microbianos: proceso de aclimatacion y granulacion

El SBRsq se opero inicialmente bajo la condicion experimental SMCMyo. El reactor
fue inoculado con un consorcio microbiano aerobio (lodos activados, 0.2 L), y se agrego el
agua de residual sintética (0.8 L), descripta en la Tabla 5.3 (condicion SMCMy), para
alcanzar el volumen final de trabajo de 1 L. El SBRsq fue operado manualmente a
temperatura ambiente. La granulacién se llevo a cabo siguiendo el procedimiento descripto
en la seccion 2.4. De la misma forma que para el SBRacer, con acetato como fuente de
carbono y energia (capitulo 3), se redujo el tiempo de sedimentacion desde 20 hasta 5
minutos, resultando este Ultimo un tiempo Optimo para la obtencion de un efluente
clarificado para las diferentes condiciones estudiadas.

Los lodos fueron aclimatados en el SBRsq a la condicion experimental SMCMyo. La
biomasa granular generada en el reactor, bajo condiciones operativas estables, fue
utilizada como inéculo de las restantes condiciones experimentales (Condicion MCMyg y
SMCBy, Tabla 5.2).

El tiempo de residencia celular (TRC) para todas las condiciones experimentales,
excepto condicion MCMyg, fue de 20 dias (Tabla 5.2). El tiempo de residencia hidraulico

(TRH) utilizado correspondio6 a 2.79 dias.

195



Capitulo 5

El periodo de aclimatacion y periodo de estabilidad fueron determinados siguiendo
los criterios expuestos para el SBRacer alimentado con acetato (Seccion 3.7.3). La
aclimatacion se logro una vez alcanzada una completa remocion de carbono organico y un
buen indice de sedimentabilidad (ISV) de la biomasa. El establecimiento de velocidades
constantes de consumo de carbono organico y amonio, asi como un tamafio granular
medio e ISV constantes determinaron la estabilidad del reactor para cada condicion
experimental estudiada.

El pH del reactor estuvo controlado en un rango entre 7.0 y 8.0 debido a la
presencia de bicarbonato de sodio y buffer fosfato en la composicion del efluente sintético.
Cabe destacar que este rango de pH es el que se considera 6ptimo para el crecimiento de
microorganismos nitrificantes (Cheng y col, 2006).

El SBRso, para las diferentes condiciones experimentales, fue operado bajo
régimen “feast/famine” y ciclos repetitivos de 24 hs con las siguientes fases: adicion del
efluente sintético (2 minutos), fase de reaccién aerdbica (1428 min), purga de lodos (1

minuto), fase de sedimentacion (5 minutos) y extraccion del sobrenadante (2 minutos).

5.4.4 Cuantificacion de la eficiencia de la eliminacion del nitrdogeno amoniacal, nitrogeno

inorganico y nitrégeno total Kjeldahl

La eficiencia de remocion de nitrégeno amoniacal (% NH3-Ngr) y eficiencia de
remocion de nitrégeno inorganico (%Nig) se determinaron aplicando las ecuaciones 2.9 y
2.10 presentadas en la seccion 2.7.

La remocion de Nitrogeno Total Kjeldahl (NTKg) se determiné mediante la siguiente

expresion:

NTK, — NTKF) 100

%NTK =(
oN TR NTK,

(5.2)
Donde NTKg es la concentracion de NTK al comienzo del ciclo operativo del SBRsq
dada por la suma de la concentracién de nitrégeno amoniacal y el nitrégeno organico

(Norg) aportado por el suero de queso.
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Cabe sefialar que el Norg puede encontrarse en forma de particulas, como N
organico particulado, lo cual dificulta que sea separado de la biomasa para una adecuada
cuantificacion mediante el método microKjeldahl. Por lo tanto, al comienzo del ciclo, Nore
se estimo indirectamente a partir del analisis NTK del suero de queso (NTKsg). Por ultimo,
NTKEg hace referencia al NTK final luego de la sedimentacién, donde se incluye el nitrégeno
amoniacal, Nors (soluble y particulado) aportado por el suero de queso, el Norg aportado

por la biomasa y los productos de lisis.

5.4.5 Parametros cinéticos

Se determinaron las velocidades volumétricas y especificas de consumo de DQOs
y NH;*-N y las velocidades volumétricas de produccion de NOs-N y NO,-N a partir de la
metodologia explicada en la seccion 2.8. Asimismo, se estudiaron otros parametros
cinéticos tales como la velocidad de consumo de oxigeno asociada a la oxidacion de la
fraccion soluble del suero de queso (SQS, suero de queso soluble) y la fraccion particulada
(SQP, suero de queso particulado) asi como la velocidad de consumo de nitrégeno

organico particulado (aportado por el SQP), como se explica en las siguientes secciones.

5.4.6 Ensayos de respirometria: determinacion de la velocidad de oxidacion del suero de

gueso particulado y suero de queso soluble

Se llevaron a cabo ensayos respirométricos para estimar la velocidad de oxidacion
del suero de queso particulado y soluble. Para el desarrollo de este estudio se utilizo el
respirbmetro descripto en la seccion 2.9. Los ensayos respirométricos fueron realizados
con muestras de licor de mezcla correspondiente a las condiciones operativas MCMy y
SMCByy. Cabe destacar que en este estudio el SBRsg se encontraba en condiciones de
funcionamiento estable en base al tamafio granular, ISV y velocidades constantes de
remocién de carbono organico y nitrégeno. Las muestras del licor de mezcla, tomadas al
final del ciclo de operacion es decir luego de 24 hs de reaccion, fueron sometidas a un
pretratamiento y luego fueron colocadas en el respirometro como se explica a

continuacion. Inicialmente se tomé un volumen de 90 mL de licor de mezcla del SBRsq.
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La muestra fue centrifugada a 10.000 R.P.M durante 10 minutos, se descarto el
sobrenadante y se resuspendid el pellet en agua corriente. Este proceso de lavado se
realiz6 dos veces. Posteriormente se realizaron los siguientes ensayos, los cuales se

llevaron a cabo por duplicado.

A- Determinacién de la velocidad de consumo de oxigeno (OUR) heterotréfica

(OURR) para el suero de queso particulado (SQP)

Se afiadio 15 mL del efluente sintético detallado en la Tabla 5.3 de la condicion
MCMgz ¥y SMCB2 a un vaso de precipitado de 50 mL que contenia 25 mL del licor de
mezcla previamente lavado. Posteriormente la mezcla fue agitada durante 1 minuto y luego
centrifugada a 3000 R.P.M durante 10 minutos. El sobrenadante se descarté y se
resuspendio el pellet en agua corriente. Este proceso de lavado se realiz6 dos veces con el
fin de eliminar la fraccion soluble del suero de queso (< 0.45 um). Luego, la biomasa
lavada junto con la fraccion de SQP se suplementé con una solucion compuesta por
amoniaco, fésforo y micronutrientes. La mezcla (40 mL) se colocé en el respirbmetro, se
agitd durante 1 minuto a 200 R.P.M; luego se afiadid 1 mL de aliltiourea (Sigma Aldrich,
116.18 g.mol™, 98%) con el objetivo de inhibir la actividad nitrificante. Finalmente, la
mezcla se aire6 durante 1 minuto y posteriormente se detuvo la aireacion. La pendiente
obtenida de la disminucidn lineal de la concentracion de oxigeno disuelto correspondio a
OURya.

B- Determinacion de la OUR heterotréfica (OURy) para el suero de queso soluble

(SQS)

Para llevar a cabo este ensayo se afadié 15 mL de agua corriente a un vaso de

precipitado (50 mL) conteniendo 25 mL del licor de mezcla previamente lavado. La mezcla
fue centrifugada y lavada, siguiendo el procedimiento descrito para el ensayo A, con el
propdsito de someter el lodo a un tratamiento fisico idéntico. Posteriormente, la biomasa se
resuspendid en el efluente sintético (15 mL), descripto en la Tabla 5.3 para la condicion
MCMgzo Yy SMCByy, filtrado mediante una membrana de celulosa de 0.45 pm de tamafio de
poro y se suplemento con una solucion que contenia amoniaco, fésforo y micronutrientes.
Finalmente, se agregé 1 mL de aliltiourea (Sigma Aldrich, 116.18 g.mol™, 98%). La
mezcla (40 mL) se coloco en el respirometro, se aired y se determin6 OURys como se

describié anteriormente (Ensayo A).
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Cabe sefalar que OURua Y OURyg involucraron no solo el consumo microbiano de
oxigeno asociado a la oxidacién del suero de queso particulado y soluble respectivamente,
sino también la oxidacion de las reservas endogenas y la autooxidacion de la biomasa. Por

lo tanto, también fue necesario determinar la actividad respiratoria endogena.

C- Determinacion de la OUR enddgena heterotrofica

Para llevar a cabo esta determinacion se siguio¢ el procedimiento descripto en el
ensayo B. Sin embargo, en este caso, la biomasa fue resuspendida en agua corriente (en
lugar de utilizarse el efluente sintético filtrado) y la OUR correspondié a la actividad
endogena de los heterétrofos (OURgnp).

Finalmente, los valores de OUR correspondientes a la oxidacion de suero de queso
particulado (OURsqp) Y el suero de queso soluble (OURsqgs) se determinaron mediante las

siguientes expresiones

OURSQP = OURA - OUREND
(5.3)

OURSQS == OURB - OUREND
(5.4)

Cabe destacar que OURsgp Y OURsgs corresponden a la oxidacion del carbono

organico del suero de queso particulado y suero de queso soluble respectivamente.

5.5 RESULTADOS DE LA OPERACION DEL SBRsq ALIMENTADO CON UN EFLUENTE
SINTETICO BASADO EN SUERO DE QUESO SUPLEMENTADO CON AMONIO

En esta seccidn se exponen los resultados del efluente modelo de la industria
lactea suplementado con sulfato de amonio. El suero de queso constituy6é la fuente de
carbono y energia para microorganismos heterotrofos, asi como la fuente de nitrégeno
tanto para heterétrofos como autotrofos. La adicion de amonio permitié lograr una relacion
DQO:N adecuada, ademas de proveer una fuente de nitrogeno facilmente asimilable, para
ambos grupos microbianos. En primer lugar, se estudio el efecto de la presencia/ausencia
de micronutrientes sobre el proceso de nitrificacion. Asimismo, para este estudio se
evaluaron cambios en la carga organica de suero de queso, con el fin de evaluar la

competencia por parte de los microorganismos por lo micronutrientes.
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Para este fin, primero se estudiaron las primeras tres condiciones expuestas en la
Tabla 5.2: condicibn SMCMy la cual no contenia micronutrientes (SM) y tenia una carga
organica media (CM) (respecto a los otros ensayos que se llevaron a cabo), la condicion
MCMy, la cual contenia micronutrientes (M) y también contenia carga organica media
(CM) y la condicion SMCB,, la cual no contenia micronutrientes (SM) y tenia una carga
organica baja (CB), la cual correspondié a la mitad de la CM. Las tres condiciones
correspondieron a un TRC de 20 dias, como se explico anteriormente, el subindice 20 en
la nomenclatura utilizada.

En las siguientes secciones se expondran inicialmente los resultados para estas
tres primeras condiciones, donde se detallara para cada una de ellas: el tamafio granular,
ISV, morfologia, eficiencia de remocion de carbono organico soluble y amoniaco, asi como
los ensayos respirométricos para determinar consumo de suero particulado y N organico.
También se caracterizdé la comunidad microbiana de cada sistema mediante analisis
gendmico.

Finalmente se presentan los resultados correspondientes a las restantes

condiciones experimentales MCM;g, MCA2 y MCANBy, detalladas en la Tabla 5.2.

5.5.1 Efecto de la presencia de micronutrientes sobre la nitrificacion. Analisis de

parametros fisico-quimicos

Se estudio en primer lugar el efecto de la presencia de micronutrientes sobre la
capacidad de nitrificacion, tal como se mencioné recientemente, asi como sobre la
remocién conjunta de carbono y nitrégeno. Es por este motivo que se analizaron tres
condiciones. Inicialmente se estudid la condicion SMCMy, la cual tal como indica la Tabla
5.2, en ausencia de micronutrientes. La condicion MCM,o con igual carga organica y
presencia de micronutrientes. La condicibn SMCB,, se oper6 en ausencia de
micronutrientes y con la carga organica reducida a la mitad. Estos ensayos permitirian
evaluar el efecto de la presencia de micronutrientes sobre la capacidad de nitrificacion, asi
como la competencia entre microorganismos autétrofos y heterotrofos por los
micronutrientes. A partir de los resultados observados en estos dos ultimos ensayos, se
fueron modificando distintos parametros para seguir optimizando el sistema (resultados
gue seran presentados luego de los estudios de estas tres primeras condiciones).
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5.5.1.1 Estabilidad de los sistemas: tamafio de granulos e indice volumétrico de
sedimentabilidad (ISV)

La biomasa del SBR automatizado se usé como inoculo en el reactor SBRsq para
la condicion SMCM,o. La biomasa granular generada en dicha condicién, bajo condiciones
de estabilidad, fue utilizada como inoculo de las condiciones experimentales MCMy, y
SMCBy.

A continuacion, se detallan las concentraciones de biomasa expresadas como ST
(g.L™) alcanzadas en el SBRsq para las condiciones ensayadas (Tabla 5.4).

Tabla 5.4: Concentracion en ST (g.L™) de la biomasa en las diferentes condiciones.
Andlisis estadistico *p< 0.05 y **p> 0.05. (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05).

Condicioén Condicion Condicién
SBRso SMCMyq MCMyg SMCB g
ST (g.L'l) 3.0 (0.5) 3.0(0.4) 1.5 (0.22)*

Las concentraciones de ST se mantuvieron constantes durante todo el tiempo de
operacion de cada condicion. Asimismo, para determinar si los sistemas se encontraban
estables, se estudio la evolucion del tamafio de los granulos (biomasa granular) a lo largo
de los diferentes TRC en las tres condiciones. Para la condicion SMCMy, se requirieron 5
TRC (100 dias) para la formacion de los granulos de un tamafio promedio de 3 mm de
diametro, cuyo valor se mantuvo constante durante todo el estudio.

Cabe destacar que segun bibliografia el tamafio promedio de los granulos
aerdbicos se encuentra entre 0.2 y 5 mm (Liu y Tay, 2004).

En la Figura 5.2 (A y B) se presenta el estudio del diametro promedio de las
condiciones MCMy, y SMCB,,. Cabe destacar que no se presenta la evolucion del tamafio
granular de la condicibn SMCM,o ya que el mismo se mantuvo estable durante todo el
estudio. En la Figura 5.2 se puede observar que el diametro promedio de los granulos
aumentd con el tiempo hasta alcanzar condiciones de estabilidad, a 134 dias para la
condicion MCMy (0.3-0.35 mm, 6.7 TRC) y 260 dias (0.3-0.35 mm, 13 TRC) para la
condicion SMCB3o.

201



Capitulo 5

El indice volumétrico de sedimentabilidad (ISV) de las condiciones SMCM,g, MCMyg
y SMCB,o estuvo por debajo de 90 mL.g ST indicando una buena sedimentacién (Liu y
Tay, 2004). En la condicion SMCMy, el ISV se mantuvo en aproximadamente 30 mL.g ST
! en el caso de la condicion MCMy, se observé un perfil de ISV que fue disminuyendo a lo
largo de los TRC transcurridos hasta alcanzar valores de aproximadamente 50 mL.g ST™.
En el SMCB,y, el ISV se mantuvo constante a lo largo de los TRC transcurridos en 25 mL.g
ST™. Cabe destacar que las condiciones de estabilidad para estos sistemas son definidas
conforme a lo detallado en la seccidon 5.4.3 de la tesis. Tanto el perfil de la condicion
MCMy, como SMCB3 se puede observar en la Figura 5.2.
En la Figura 5.2 se observan los parametros d y D obtenidos de las mediciones del
tamafo granular. Cabe destacar que las barras de color naranja se refieren al diametro
hidrodinamico (d) y las barras color verde agua se refieren al coeficiente de difusion

traslacional (D), tal como se menciona en el capitulo 2.
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Figura 5.2: Tamafio granular (didametro, mm) e indice volumétrico de lodo (ISV3, mL.gST™?) en
funcion de los TRC transcurridos. SBRsq condicion MCMy, (A), SBRsq condicion SMCBy (B).
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Respecto al estudio de tamafio y morfologia granular, se llevd a cabo la
observacion microscopica de la biomasa en las condiciones MCMy, y SMCBy. Las
micrografias SEM de los granulos se muestran en la Figura 5.3 A y B (condicion MCMa) y
en la Figura 5.3 C y D (condicibn SMCBy), las cuales mostraron una morfologia granular
regular y tridimensional, con limites perfectamente delimitados. Cabe destacar que también
se observa lodo activado, con crecimiento disperso, lo cual es tipico de los sistemas

granulares aeroébicos.

) % b v

1

e . e

Figura 5.3: Micrografias de microscopia electronica de barrido (SEM) de lodo granular aerébico en
la condicion MCM,, (A, B) y en la condicion SMCB,, (C, D).

Cabe destacar que en la condicion SMCMy, los granulos eran demasiado grandes

para ser observados por SEM.
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5.5.1.2 Consumo de carbono organico soluble y amoniaco

Para el estudio del consumo de la fuente de carbono organico soluble y la
remocion de nitrégeno amoniacal, se dividié el ciclo correspondiente a 24 hs en dos
periodos (“feast” y “famine”). El carbono orgénico soluble correspondié a la fraccion del
suero de queso facilmente biodegradable, siendo medido como DQOs. La remocion de 90-
95% del carbono organico soluble permitié definir la extension del periodo de disponibilidad
de carbono externo de facil biodegradacion (fase “feast”). La duracion de cada periodo
dependio de la condicién estudiada.

En la condicion SMCMy,, al estudiar el perfil de las formas de nitrdgeno, se
observdé una formacion muy pobre de las especies de nitrato y nitrito (Figura 5.4 A)
revelando que la nitrificacion fue irrelevante. El descenso de NH;'-N estuvo asociado
principalmente al crecimiento de microorganismos heterétrofos. Respecto a la remocion de
carbono organico soluble, medido como DQO, se puede observar que el mismo se agoto
casi completamente a las 8 horas del ciclo (fase feast), logrando una completa remocion

durante la fase “famine” (Figura 5.4 B).
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Figura 5.4: Cambios en las concentraciones de carbono organico soluble (suero de queso soluble,
DQOs) vy las diferentes formas de nitrégeno inorganico a lo largo de un ciclo operativo del reactor
en estado estable de la condicion SMCM,,. DQOs (¥), NH;-N (@), NO3-N (m), NO,-N (A).

Cabe destacar que esta condicién no condujo a resultados promisorios asociados
al proceso de nitrificacion, observandose luego de 24 hs de reaccion aun elevadas
concentraciones de nitrogeno amoniacal lo cual llevé a que fuese descartada para estudios

posteriores, continuando el estudio con las condiciones MCMyp y SMCBy.
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En la condicion MCMyo, el carbono organico soluble (DQOSs) representd 60-70% de
la carga orgénica proporcionada por el suero de queso. El nitrdgeno amoniacal disminuy6
progresivamente a lo largo del ciclo (Figura 5.5 A). El DQOs fue removido casi
completamente en las primeras 2 horas del ciclo operativo con una acumulacion
simultanea de glucégeno (300 mg.L™) (Figura 5.5 B). Esta fase con disponibilidad de DQO
facilmente biodegradable correspondié al periodo “feast”. En el periodo “famine” tuvo lugar
la degradacion del glucogeno y el proceso de nitrificacion.

La actividad nitrificante condujo a la formacion de NOs™-N, cuya concentracion se
incrementd de forma continua hasta el final del ciclo, sin acumulacion significativa de NO;' -
N (Figura 5.5 A).
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Figura 5.5: Cambios en las concentraciones de carbono organico soluble (suero de queso soluble,
DQOs), glucdgeno y las diferentes formas de nitrdgeno inorgénico a lo largo de un ciclo operativo,
del reactor en estado estable, de la condicién MCM,,, DQOs (¥), Glucégeno (¢), NH;"-N (e),
NO3-N (m), NO,-N (A).

La condicibn SMCB,y poseia la mitad de la carga organica con respecto a la
condicion SMCMyg, implicando una reduccion de la relacion DQO: NTK de 100:11.6 a
100:21.6, y sin micronutrientes (Tabla 5.2). Ademas, se observé que el DQOs representaba
casi por completo el carbono organico inicial. La reduccion de la carga organica conduce a
un menor crecimiento heterotréfico, como consecuencia de esto, el sistema podria
favorecerse en el desarrollo de nitrificantes autotrofos. En esta condicion, el nitrdgeno
amoniacal se removié parcialmente durante todo el ciclo (Figura 5.6). El proceso de
nitrificacion tuvo lugar desde el principio hasta el final del ciclo, observandose un aumento

en la concentracion de NOs™-N a lo largo del estudio. Asimismo, se observé casi de forma
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despreciable una minima acumulacion de NO,-N entre las 2-4 hs de comenzado el ciclo,
qgue luego disminuyd rapidamente a niveles no detectables (Figura 5.6. A). La remocién de
DQOs y la acumulacién de glucégeno (207 mg.L™) tuvieron lugar en las primeras 4 horas

del ciclo operativo, correspondiente al periodo “feast”; posteriormente el glucégeno fue
degradado en la fase “famine” (Figura 5.6 B).
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Figura. 5.6: Cambios en las concentraciones de carbono organico soluble (suero de queso soluble,
DQOs), glucogeno y las diferentes formas de nitrégeno inorganico a lo largo de un ciclo operativo
del reactor, en condiciones de estabilidad, de la condicién SMCB,,. DQOs ('¥), Glucdgeno (¢),
NH,;"-N (e), NO3-N (m), NO,-N (A).

Cabe destacar que en las condiciones estudiadas la acumulacion de PHA fue pobre.
Se llevo a cabo un balance de masa (en unidades de DQO), durante el periodo “feast” con
el fin de conocer cual era la principal reserva de carbono intracelular sintetizada a partir del
suero de queso. En este balance se incluyé la velocidad de consumo de carbono organico
externo, suero de queso, (rsp), la velocidad de consumo de oxigeno asociada a la actividad
heterotrofica (rozsg), la velocidad de crecimiento heterotrofico a partir del consumo del

suero de queso (rx) y la velocidad de produccién de glucégeno (reLu) Yy PHB (rpns):

Ts9=1.125 TPHB+ Tglu + 7"0250 +1.05Tx
(5.5)
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El balance propuesto fue realizado para el periodo “feast” de la condicion MCMy,
en el cual no tuvo lugar el proceso de nitrificacion, de manera que el consumo de oxigeno
asociado a la actividad heterotrofica rozsq correspondio a la velocidad total de consumo de
oxigeno (rozr) determinado por respirometria. Asumiendo que el carbono organico fue
principalmente acumulado como reserva intracelular, es decir considerando despreciable el

crecimiento heteroétrofo, el balance puede expresarse como:

rso = 1125 rpyp + 1y, + 10,
(5.6)
A partir de las medidas experimentales de rsg, rgu Y roor pudo estimarse la sintesis
de PHA como reserva de carbono. De acuerdo con este balance, el glucogeno fue la
principal reserva de carbono intracelular sintetizada a partir del suero de queso durante el
periodo “feast”; la sintesis de PHA fue insignificante, obteniéndose un porcentaje de
acumulacion de reservas de carbono y energia del 91 % (+6) para el glucogenoy 9 % (+2)
para el PHA. La tincibn de PHA con Negro Sudan (Sudan Black) permitié confirmar estos
resultados. Cabe destacar que el suero de queso del efluente sintético presentd un alto
contenido de lactosa hidrolizada (Tabla 5.1), y los monosacaridos de glucosa y galactosa
podrian ser almacenados facilmente como glucégeno. Este andlisis, asi como los
resultados obtenidos del balance de masa, concuerdan con los resultados presentados por
Miao y col. (2016), quienes informaron que la glucosa se convierte principalmente en
glucogeno.
La condicion SMCBy, presentd menores velocidades volumétricas de consumo de
DQOs y amonio respecto a la condicion MCMy, (Tabla 5.5). Esta diferencia puede
explicarse teniendo en cuenta que en la condicion SMCBy, la concentracion de biomasa
alcanzada fue la mitad que la correspondiente a la condicion MCMy, (Tabla 5.4). Ambas
condiciones presentaron porcentajes de eliminacion de nitrogeno amoniacal y velocidades
especificas de remocion DQOs y nitrégeno amoniacal que no fueron significativamente
diferentes (Tabla 5.5).

207



Capitulo 5

Tabla 5.5: Pardmetros cinéticos y eficiencia de la remocion de las diferentes formas de nitrégeno.
Analisis estadistico *p< 0.05 y **p> 0.05. (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05).

Condicion Condicion
Parametros MCMzo SMCB2o
% Remocion de NHs'-N 74 (7.8)** 70 (8.8)**
% Remocion de NTK 89 (7.6)** 86 (8.1)**
Ciclo total % Remocion de N inorganico 48 (5.6)* 24 (3.3)*
% Remocion de NTK (nitrificacién) 76 (8.9)** 74 (9.8)**
% Remocion de NTK (Crecimiento heterétrofo) 24 (3.5)** 26 (2.6)**
%NDS 52 (4.3)* 18 (1.7)*
rogos (Mg DQOs.(L.h)™h) 132.1 (9.5)* 71.5 (5.4)*
Oogos (Mg DQOs.(g ST.h)™h) 43.3 (2.1)* 42.4 (4.6)*
Fase “Feast” % Remocién de NTK 29 (3.0)* 54.7 (5.6)*
% Remocion de NTK (nitrificacién) 0* 100*
% Remocion de NTK (Crecimiento heterétrofo) 100* (0
%NDS o* 18.0 (1.7)*
Y sLubgos (Mg DQO. (mg DQOs)™) 0.80 0.93
rNH4*-N (mg NH4"-N.(L.h)™) 6.3 (0.7)* 3.4 (0.5)*
g NHs"™-N (mg NH;*-N.(g ST.h)™) 1.8 (0.2)** 2.3 (0.33)**
Fase “Famine” % Remocion de NTK 71 (4.5)* 46.4 (4.5)*
% Remocion de NTK (nitrificacion) 80 (7.1)* 23 (6.7)*
% Remocion de NTK (Crecimiento heterétrofo) 20 (2.5)* 77 (8.8)*
%NDS 52 (4.3)* o*

Inicialmente al estudiar la condicion SMCM,, se observé una baja actividad
nitrificante, aunque cabe destacar que no pueden destacarse errores en la estimacién de
nitrito y nitrato debido a la sensibilidad de los métodos espectrofotométricos utilizados
(secciones 2.6.4 y 2.6.5). Sin embargo, el porcentaje de remocion de nitrdgeno inorganico
observado en este estudio fue del 20%, lo que indicaria que la remocion de nitrdgeno
amoniacal estaria asociada al consumo por microorganismos heterotrofos para
crecimiento.
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Sin embargo, cabe destacar que esta condicion condujo a resultados atractivos
frente a otros escenarios, como por ejemplo el tamafio granular, el cual fue casi 10 veces
mayor que el obtenido para las condiciones restantes. Respecto a la remocion de carbono
organico, si bien se logré una buena remocion, la misma requiri6 mas tiempo (casi 8 horas
para lograr entre el 90 y 95% de remocion) que para los estudios de las condiciones
MCM,o y SMCBoo.

Esta considerable diferencia de tamafio del granulo para la condicion SMCMgyg
podria deberse a la acumulacion del nitrogeno amoniacal en el reactor debido al pobre
proceso de nitrificacion en este sistema, produciendo mayor concentracion de amonio libre,
y por ende una mayor toxicidad para los microorganismos heterétrofos por parte de este
compuesto. Esto podria haber provocado una menor tasa metabdlica de la biomasa
presente y por ende un crecimiento mas lento de estos microorganismos, conduciendo a
un incremento en la produccibn de sustancias poliméricas extracelulares (exo-
polisacaridos) (Seviour y col, 2009). Los exo-polisacaridos al poseer propiedades
gelificantes, pueden contribuir a la hidrofobicidad y estructura elastica de los granulos,
permitiendo una mayor adhesion de los microorganismos y por ende un aumento en el

tamafo granular (Lin y col, 2010).

5.5.1.3 Consumo de carbono organico particulado y nitrégeno organico y nitrdgeno total
Kjeldahl (NTK). Ensayos respirométricos
5.5.1.3.1 Cambios de las diferentes formas de NTK

Los cambios en el nitrogeno total Kjeldahl (NTK), cuantificado por el método de
micro- Kjeldahl, se estudiaron a lo largo de los ciclos operativos del SBRsq de las
condiciones MCMy, y SMCBy, en los cuales se observd una eliminacion significativa de
carbono organico y nitrdgeno amoniacal (Figura 5.5 y 5.6). Como se menciono
anteriormente, la condicion SMCM,q fue descartada luego de observar una pobre remocion
de nitrdgeno amoniacal y muy baja actividad nitrificante.
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Se cuantificé el NTK del efluente sintético (NTKar, NTK del agua residual),
aportado tanto por el suero de queso (NTKsg) y el amonio influente, del licor de mezcla
(NTKpm) y el presente en forma soluble, correspondiente este Ultimo a muestras filtradas
del reactor utilizando una membrana de celulosa de tamafio de poro de 0.45 pm (NTKs).
NTK.w Y NTKs fueron determinados a diferentes tiempos del ciclo operativo. Cabe destacar
gue el amonio, del influente como el correspondiente a diferentes tiempos del ciclo
operativo, fue determinado por el método Nessler (seccion 2.6.3).

El NTK aportado por el suero de queso (NTKsg) constituyente de los efluentes
lacteos utilizados en los SBRso resulté: 12 mg N.(L.dia)* y 6 mg N.(L.dia)* para la
condicion MCMyo y condicibn SMCB,, respectivamente. Las concentraciones de NTKg
(NTK soluble aportado por el suero de queso, NHs-N y productos de lisis microbiana) del
reactor fueron similares a las concentraciones correspondientes al NH3-N determinado por
el método de Nessler para las dos condiciones experimentales estudiadas. Esto implica
gue tanto el suero de queso como la biomasa no contribuyeron con cantidades
significativas de nitrégeno a la fase soluble.

El NTK del licor de mezcla (NTK_y) estuvo compuesto por las formas reducidas de
nitrégeno aportadas por: a- el efluente lacteo modificado, conteniendo NH3 proveniente del
suplemento de nitrogeno ((NH4)>.SO,) y nitrégeno organico (Norg, Soluble y particulado)
aportado por las proteinas del suero de queso, b- Norg correspondiente a la biomasa
microbiana y a los productos de lisis de la misma. El NTKp se determind a partir de la
diferencia entre NTK_ v y NTKs, y correspondié al nitrgeno organico aportado por el suero
de queso y la biomasa.

En la condicion SMCBy, se aprecia una disminucion de NTKyy en el periodo “feast”
(Figura 5.7 B) causada por la remocién de nitrogeno por parte del proceso de nitrificacion,
en concordancia con el perfil de nitrato observado en la Figura 5.6. EI NTK y disminuye
ligeramente durante el periodo “famine” de ambas condiciones. Cabe destacar que el
NTK_v presenta mayores valores iniciales en la condicion MCMy ya que la misma
contenia el doble de carga organica que la condicion SMCByy y en consecuencia una

mayor concentracion de biomasa.
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Figure 5.7: Variacion de la concentracion de las diferentes formas de NTK. NTKy (#) (lodo granular

+ suero de queso + NH;"-N), NTKs (e) (suero de queso + NH,'-N + productos de lisis), NH;*-N (e) y

NTKp (+) (particulado). En el grafico A se observa la condicion MCM,, y en el gréfico B la condicion
SMCB.

El perfil de concentracion hallado para el NTKp a lo largo de los ciclos de estudio,
demostrado en la Figura 5.7 A (condicion MCMy) y Figura 5.7 B (condicion SMCB;p) se
determind a partir de la diferencia existente entre NTK y y NTKs.

En la condicibn MCMy, el analisis comparativo entre valores de NTKs y NH3-N
permite demostrar que no son significativamente diferentes permitiendo demostrar lo
mencionado anteriormente donde tanto el suero de queso como la biomasa no
contribuyeron con cantidades significativas de nitrdgeno a la fase soluble. Esto permite
corroborar que el NTKp corresponde al nitrégeno aportado por el suero y a la biomasa
presente en el sistema. En la condicibn SMCB,, el NTKs coincidid nuevamente con el

perfil del nitrdgeno amoniacal (NHs-N) (Figura 5.7 B).
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En ambas condiciones, el NTKp presenta un similar comportamiento a NTKy. En
el caso de NTKp, su ligera disminucion a lo largo del ciclo medido est4d asociada
probablemente a la oxidacion del nitrégeno organico particulado por actividad nitrificante;

sin embargo, podrian existir fendmenos de solubilizacion.

5.5.1.3.2 Consumo de carbono organico particulado y nitrégeno organico mediante

analisis respirométricos

El consumo de suero de queso particulado, carbono organico y nitrégeno organico,
no pudo ser determinado directamente por los métodos de DQO vy Kjeldahl
respectivamente, ya que resulta sumamente complejo separarlos de la biomasa para la
cuantificacion. Cabe destacar que el leve decaimiento de NTKp observado en la Figura 5.7
(A y B) podria reflejar en parte la oxidacion del nitrégeno organico particulado del suero de
qgueso, como se describié previamente; sin embargo, no brinda informacién respecto de la
cantidad de nitrdgeno organico que es asimilado por los microorganismos a largo del ciclo
operativo. Por esta razon se utilizo la técnica respirométrica para estimar la velocidad de
consumo de suero de queso particulado.

La velocidad de consumo de suero de queso particulado (carbono organico) se
determind indirectamente a partir de las mediciones de OUR realizadas teniendo en cuenta
las siguientes consideraciones:

a- La velocidad de consumo de oxigeno asociada a la oxidacion de suero de queso
particulado (OURsqgp) represento el 22% del OUR correspondiente a la oxidacion de suero
de queso soluble (OURsgs), es decir OURsgp= 0.22.0URsgs, segun se determind mediante
los ensayos respirométricos descriptos en la seccion 5.4.6.

b- La velocidad de consumo de oxigeno es proporcional a la velocidad de consumo
de sustrato carbonaceo (rs) es decir, OUR= ygss.rs siendo yoss €l coeficiente de oxidacion
del sustrato.

Cc- Se supuso que Yors para el suero de queso particulado es el mismo que el

correspondiente al suero de queso soluble, lo que condujo a la siguiente expresion:

OURsgp  OURsgs

Tsop Tsos

(5.7)

212



Capitulo 5

donde rsop Y r'sgs €s la velocidad de degradacion del suero de queso particulado y
el suero de queso soluble respectivamente.

Reorganizando la ecuacion 5.7 y teniendo en cuenta que OURsgp= 0.22.0URsgs,
la velocidad de degradacion del suero de queso particulado (rsqe) correspondio al 22% de
la correspondiente a la fraccion soluble de suero de queso (rsgs). Cabe sefialar que rsgs se
determino facilmente a partir de mediciones de DQO soluble (seccion 5.5.1.2). rsop Y I'sos
corresponden especificamente a la velocidad de degradacion del carbono organico del
suero particulado y soluble respectivamente.

La velocidad de consumo de nitrdgeno organico, presente en forma particulada,
puede considerarse proporcional a la velocidad de consumo del suero de queso
particulado, ya que el nitrdgeno organico proviene de las proteinas aportadas por el suero
de queso. La velocidad de consumo de nitrégeno organico particulado se estimé teniendo
en cuenta los siguientes supuestos: en primer lugar se considerd que la tasa de consumo
de nitrogeno (rN) es proporcional a la velocidad de degradacion del sustrato carbonaceo
para la sintesis microbiana, rN= yys.rS, siendo ynss el coeficiente que relaciona el consumo
de nitrogeno y sustrato carbonaceo. Asumiendo que Yyns para el suero de queso
particulado es el mismo que el correspondiente al suero de queso soluble, se obtiene la
siguiente expresion:

"Nsgp _ TNsgs

Tsop Tsps

(5.8)
donde rNsgp Y rNsgs es la velocidad de consumo de nitrogeno asociada al

consumo de suero de queso particulado y suero de queso soluble respectivamente.
Teniendo en cuenta que rsgp= 0.22.rsgs, I'n para el suero de queso particulado
(rNsgp) se puede determinar como rNsgp= 0.22.rNsgs. La velocidad de consumo de
nitrdgeno asociada con el consumo de suero de queso soluble correspondié a la velocidad
de consumo de NHs-N. La tasa de degradacion relativamente lenta del suero de queso

particulado implico también una velocidad de consumo lenta de nitrdgeno organico.
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A partir de estos analisis se estim6 que el nitrdgeno organico fue consumido por
completo en aproximadamente 8 hs para la condicibon MCMy, y 3 horas para la condicion
SMCBy, respectivamente. A partir de los resultados obtenidos del consumo de amonio y
nitrdgeno organico, mediante respirometria, se pudo estimar el NTKar removido en cada
condicion estudiada. Ambos sistemas presentaron un porcentaje similar de remocion de
NTKar (Tabla 5.5).

El NTKar consumido en el periodo “feast”, incluyendo el amoniaco y el nitrogeno

organico, se estimé mediante la siguiente expresion:

ANTEK) gprg = A(NHz — N)pg + 0.22 A(NHz — N) g
(5.9)

Donde A(NTK)arre ¥ A(NH3-N)ee corresponde a NTKagr Yy al nitrgeno amoniacal
consumido en el periodo “feast” respectivamente y 0.22.A(NH3-N)re corresponde a Nore
consumido en este mismo periodo.

Respecto al periodo “famine”, el NTK consumido fue estimado de la siguiente

forma:

A(NTK) gppa = A(NHz — N)py + (NTKgp — 0.22 A(NH3 — N) )
(5.10)

donde A(NTK)arra Y A(NH3-N)ga corresponde a NTKar y al nitrdgeno amoniacal
consumido en el periodo “famine” respectivamente, NTKsq es el NTK proveniente del suero

de queso, el cual fue completamente consumido en cada ciclo de operacion.

5.5.1.4 Remocioén de nitrogeno mediante crecimiento heterotréfico y procesos de

nitrificacion y nitrificacion-desnitrificacion simultanea: balances de masa

El amoniaco, asi como el nitrdgeno organico se pueden oxidar mediante actividad
nitrificante o bien utilizarse para el crecimiento heterotrofico. La identificacion de cada
proceso es muy dificil por dos razones: por un lado, la biomasa activa aumenta ligeramente
durante cada ciclo operativo, lo cual no puede detectarse satisfactoriamente por métodos

gravimétricos, por el otro lado los compuestos nitritos y/o nitratos generados por la
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actividad nitrificante pueden ser desnitrificados simultaneamente y, en consecuencia, el

proceso de nitrificacion podria subestimarse.

La desnitrificacion puede ser estimada mediante la recoleccién y cuantificacion de
los gases de nitrdgeno (NO, N,O, N,), generados en el reactor, mediante cromatografia
gaseosa. Sin embargo, este proceso se ha estimado de forma tedrica sencilla mediante un
balance de todas las formas de nitrdgeno generadas, para las tres condiciones estudiadas,
con el fin de determinar la pérdida de nitrégeno en forma gaseosa (NO, N,O, N,). Para ello
se considero6 el N presente en el influente (NH3-N y Nogrs del suero), el efluente final (NHs-
N, NO2-N, NO3-N) y el Norg que sale con la purga de biomasa.

En la Tabla 5.6 se presenta la magnitud del proceso de desnitrificacion estimada
para las tres condiciones experimentales, siendo mas representativo en los estudios
SMCMyo ¥ MCMyo en comparaciéon con SMCB,,. Cabe destacar que el porcentaje de N
desnitrificado se calcul6 en relacion al NTK removido en todo el ciclo (removido por

crecimiento y nitrificacion) para cada una de las condicione ensayadas.

Tabla 5.6: Nitrdgeno gaseoso y porcentajes de remocion de nitrégeno por desnitrificacion.

Condicion Condicion Condicion
SMCMyg MCMyq SMCBy
N gaseoso (mg.L™) ‘ 141 (= 1.9) 22.9 (£ 2.9) 7.1(x2.0)

% N desnitrificado ‘ 46.2 (+ 3.3) 27.9 (+3.1) 9.1 (+ 1.4)

El consumo de NTK del agua residual modelo de la industria lactea, suplementada

con amonio, puede expresarse como sigue:

ANTK) 4 = ANTK)py + ANTK), (5.11)

donde A(NTK)ar corresponde al NTK consumido del agua residual, A(NTK)ox
corresponde al NTK oxidado por la actividad nitrificante y A(NTK)x es el NTK utilizado para
el crecimiento heterotrofico. Cabe destacar que el A(NTK)ar para los periodos “feast” y
“famine” fue determinado anteriormente mediante las ecuaciones 5.9 y 5.10 representadas

en la seccion 5.5.1.3.
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En la condicion MCMy,, A(NTK)ar (correspondiente a amoniaco y nitrogeno
organico) utilizado en el periodo “feast” (A(NTK)arre) fue destinado al crecimiento
heterotréfico ya que el proceso de nitrificacion no tuvo lugar; de esta forma A(NTK)x
correspondio a A(NTK)ar. En la condicion SMCB,, el proceso de nitrificacion tuvo lugar
desde el comienzo hasta el final del ciclo operativo. En esta condicidn, teniendo una baja
relacion DQO: NTK, se asumidé que el proceso de nitrificaciébn prevalecié sobre el
crecimiento heterotréfico. Con el objetivo de simplificar el analisis, el consumo de nitrogeno
en el periodo “feast” fue atribuido exclusivamente a la actividad nitrificante, es decir
A(NTK)ox= ANTK)ar.

En el periodo “famine”, de ambas condiciones, ocurrié simultaneamente el proceso
de nitrificacion y el crecimiento heterotrofico a partir de la reserva intracelular de glucogeno.

En este periodo, el crecimiento de la biomasa se estimo utilizando el coeficiente
estequiométrico tedrico: 0.5 C-mol X.(C-mol glucégeno)™.

Asimismo, el nitrégeno asimilado por el crecimiento heterotréfico se estimo
utilizando el coeficiente estequiométrico que relaciona los contenidos de nitrégeno y
carbono de la biomasa (0.2 mol N.(C-mol X)%), asumiendo la férmula elemental de
biomasa CH;3O¢sNo 2. Finalmente, el A(NTK)ox en el periodo “famine” fue estimado por
medio de la ecuacion 5.11.

Para los periodos “feast” y “famine” se estimo la eliminacion de nitrogeno mediante
el proceso de nitrificacion-desnitrificacion simultanea (NDS) a partir de la siguiente

expresion:

ANTK)py — A(NOy — N
%NDS=<( Jox — ANOy )>x100

A(NTK)ox
(5.12)

donde A(NOx-N) corresponde a la acumulacion de las formas oxidadas de
nitrogeno, representadas como nitrogeno en forma de nitrito y nitrato, generadas en cada
periodo.

En la condicibon MCMy,, en estado estable, el nitrato generado representd
aproximadamente el 65% del A(NTK)ar removido, lo que indic6 una adecuada actividad
nitrificante del sistema. La remocidn de NTK de alrededor de 75% se atribuyo
principalmente al proceso de nitrificacion y, en menor medida, a la asimilacion de nitrogeno

por el crecimiento heterotréfico (Tabla 5.5).
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El proceso de nitrificacién-desnitrificacion simultanea (NDS) tuvo lugar en el
periodo “famine” y fue sumamente relevante ya que aproximadamente el 52% del
nitrogeno nitrificado fue desnitrificado. Respecto al nitrdgeno inorganico, la remocion fue
aproximadamente del 50%, lo que se atribuy0 principalmente al proceso de desnitrificacion
aerdbica impulsado por las reservas de carbono intracelular (glucégeno) acumuladas en el
periodo “feast” a partir del consumo de la fuente de carbono (DQO) y, en menor medida, a
la asimilacion heterotrofica de nitrégeno (Tabla 5.5).

Los ensayos realizados demostraron que la adicion de micronutrientes a los
efluentes lacteos es una buena alternativa para promover el crecimiento de bacterias
nitrificantes, contribuyendo significativamente a la remocion biolégica del nitrégeno.

En la condicibn SMCB,, se observo también una buena actividad nitrificante ya que
el nitrato formado represent6 aproximadamente el 85% del A(NTK)ar removido. En este
caso, el NTK también se eliminé casi exclusivamente por actividad nitrificante y, en menor
grado, por asimilacién heterotrofica, demostrando que una carga organica relativamente
baja favorecio la actividad nitrificante desde el inicio del ciclo operativo. El nitrato al final de
cada ciclo operativo representé casi totalmente la cantidad de A(NTK)ar removido. En este
caso, a diferencia de la condicibn MCM,, el proceso de NDS no fue relevante. La
eliminacién de nitrégeno inorganico fue deficiente, lo que podria atribuirse al crecimiento
heterotrdéfico relativamente bajo y a la baja actividad desnitrificante (Tabla 5.5).

En la Tabla 5.5 se puede observar el rendimiento proveniente de la formacion de
glucégeno (expresado como DQO) en funcion del consumo de suero de queso soluble
(Yemoos) para ambas condiciones.

Es importante destacar que si bien la actividad nitrificante en la condicibon MCMag
comenzoO una vez concluida la fase “feast”, en el proceso global no present6 diferencias
significativas con la condicion SMCByg, tal como se demostré en el analisis estadistico
(Tabla 5.5).

Por ultimo, es importante destacar que si bien las eficiencias de eliminacion de
NTK del ciclo global fueron similares para ambos reactores (Tabla 5.5), la carga
volumétrica de NTK de la condicion MCMg fue ligeramente mayor (<10%) respecto a la
condicion SMCByy.

217



Capitulo 5

5.5.2 Anadlisis de la composicién bacteriana de los granulos mediante tecnologia de

secuenciacion de alto rendimiento

Con el objetivo de conocer la composicion detallada y las abundancias relativas de
las poblaciones bacterianas presentes en el biorreactor (SBRsg), de las condiciones
SMCMyy, MCMzy SMCBy, se utilizé una tecnologia de secuenciacion de alto rendimiento
(NGS) debido a las ventajas potenciales de ser flexible y facilmente automatizable
(Fakruddin y col, 2013).

La secuenciacion de los fragmentos de PCR del gen 16S ARNr se llevd a cabo
luego de la extraccion de ADN total de los microorganismos presentes en el reactor para
cada una de las condiciones estudiadas.

Se generaron secuencias agrupadas en 222 OTU para la condicion SMCMy,, 905
OTU para la condicién MCMy y 685 OTU para la condicion SMCBy.

Todas las secuencias representativas de cada OTU de cada condicién se
clasificaron dentro del dominio Bacteria.

En la condicibn SMCM,, se detectaron 10 6rdenes bacterianos y 16 géneros
relevantes. Los filos con mayor abundancia detectados fueron los siguientes:
Proteobacteria (61%), Bacteroidetes (15%), Actinobacteria (13%) y en menor abundancia
Chloroflexi (5%) y Chlamydiae (3.3 %) (Figura 5.8).
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Figura 5.8: Frecuencia relativa de filotipo a nivel de género segun lo revelado por la secuenciacion
lllumina en la condicibn SMCM,,. Los géneros con <1% de lecturas pertenecientes a cada filo se
agruparon en "Otros" (Other). Los géneros pertenecientes a otros filos con un <2% de lecturas se

agruparon en "Otros filos" (Other phyla).

En la condicion MCMy, la frecuencia relativa revelo la presencia de 14 o6rdenes
bacterianos principales, dentro de los cuales se encontraron 27 géneros relevantes. Los
flos méas abundantes hallados fueron: Bacteroidetes representando un 39% vy
Proteobacterias un 35% con una proporcion similar entre las clases Beta, Alfa y Gamma.
En menor proporcion se halld Actinobacteria (12%), Planctomycetes y Chloroflexi en un 5%
del total cada uno de ellos (Figura 5.9).

En la condicion SMCB,, se detectaron 7 6rdenes bacterianos con 22 géneros
relevantes. Los filos mas abundantes fueron similares a los hallados en la condicion
MCM,o. Bacteroidetes representando el 52% vy Proteobacterias un 24%, con una
proporciéon similar entre las clases Beta, Alfa y Gamma. Aqui también se hallé en menor
porcentaje los filos Actinobacterias (14%) y Planctomycetes (6%) (Figura 5.9).
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Figura 5.9: Frecuencia relativa de filotipo a nivel de género segun lo revelado por la secuenciacion
lllumina en la condicibn MCM,, Yy SMCByo. Los géneros con <1% de lecturas pertenecientes a cada
filo se agruparon en "Otros" (Other). Los géneros pertenecientes a otros filos con un <2% de

lecturas se agruparon en "Otros filos" (Other phyla).

Dentro del filo Bacteroidetes, el orden mas abundante correspondié a
Sphingobacteriales en un 27% para la condicibn MCMy, 16% para la condicion SMCBy, Yy
en un porcentaje mucho menor (7.51%) para la condicibn SMCMy, (Figura 5.10). El orden
estuvo dominado por el género Flavobacterium en la condicion SMCMyo y SMCBy v el
género Niabella en la condicion MCMyg (18.9%) y SMCBy (9.6%); sin embargo, Niabella
también fue hallada, aunque en una menor proporcién en SMCMy, (1.8%) respecto a lo
detectado en MCMy (Figura 5.8 y 5.9) Un gran numero de las especies pertenecientes al
género Niabella se han caracterizado como cepas oxidantes de amonio (Khan, y col 2002).
Emticicia (hallada unicamente en las condiciones MCMzo y SMCB,) Yy Spirosoma (especie
hallada en las tres condiciones) presentan cepas capaces de llevar a cabo el proceso de
reduccion de nitratos (Finster y col 2009). Otro de los géneros hallados en este filo en
proporcion considerable principalmente para la condicion MCMyo fue Terrimonas en un

5.9%. Este género se caracteriza por presentar especies activas en el ciclo del nitrogeno
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especificamente en la reduccién del nitrato y capacidad de acumulacion de
polihidroxibutirato (PHB) (Jin y col, 2014). En la condicibn SMCB,, este género se hallo en
menor proporcion (1.65%), mientras que en la condicion SMCM,o Terrimonas se hallé en
un porcentaje aun menor (0.31 %), que no es considerado relevante para este estudio por
presentar abundancia menor a 1% dentro del filo (Figura 5.8 y 5.9).

Flavobacterium, el género mas abundante en la condicibn SMCM,, (dentro de
Sphingobacteriales) hallado en un porcentaje de 6.7% y poco representativo en las
condiciones MCMy, y SMCBy, hallados en un 0.1% y 2.5% respectivamente, es conocido
por tener cepas activas y dominantes en la oxidacion de amonio (Horn y col, 2005).
Asimismo, este género heterotrofico se ha identificado como BOA, presentando cepas
implicadas en el metabolismo del nitrogeno, principalmente en la desnitrificacion, la
nitrificacion, fijacion de nitrégeno y la reduccion desasimilatoria de nitrato a amoniaco.

Flavobacterium se ha identificado como bacteria NHDA (Baskaran y col, 2020).

FRECUENCIA RELATIVA (%)

‘ .l]_l'l lIIJ - l‘r I—‘ '|l1|.1.-_L‘1

] SMCM20 m MCMzU SMCBZO

Figura 5.10: Diferencias en la abundancia relativa del filotipo a nivel de orden en las condiciones
SMCMa,o, MCM, Y SMCB,o. Para una mejor visualizacion sélo se muestran las lecturas que

representaron mas del 2%.

Dentro del orden Sphingobacteriales también se han hallado otros géneros en
proporciones considerables. Como similitud en las tres condiciones estudiadas se hallé

Chitinophaga en las siguientes proporciones 1.3 % en la condicion SMCMy, 2.16% en la
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condicion MCMy vy 3.4% en la condicion SMCBy. Flexibacter ha sido relevante en la
condicion SMCBy (3.6%) y no asi las condiciones SMCM,, Yy MCM;, donde se encontrd
representando un porcentaje de 0.029% y 0.12% respectivamente. Sin embargo,
actualmente no se ha encontrado bibliografia que confirme su participacion activa o directa
en el proceso de nitrificacién. Estudios adicionales con cultivos puros de estos géneros
determinarian sus capacidades metabdlicas potenciales en el proceso de eliminacién de
nitrogeno. Por Ultimo, en este orden y Unicamente en la condicion SMCMy, se ha
identificado en una proporcién considerable (2.95%) el género Flavisolibacter, el cual se ha
informado que tiene la capacidad de reducir nitrato y/o intermedios como el 6xido nitrico y
el 6xido nitroso (Novinscak y col, 2016).

El orden Cytophagales (Figura 5.10) también perteneciente al filo Bacteroidetes se
hall6 en una proporcion importante en las condiciones MCMy, (10.5%) y SMCB, (33.4%),
pero no en la condicibn SMCM,y. Cabe destacar que las bacterias de este orden contienen
enzimas involucradas en la reduccion de nitrato (Andreote y col, 2016).

Con respecto al Filo Proteobacterias, los 6rdenes mas abundantes hallados fueron:
Xanthomonadales, Burkholderiales y Rhizobiales para las tres condiciones (Figura 5.10). El
orden Xanthomonadales presente en un 21% en la condicibn SMCMy, 13% en la
condicion MCMy, y un 8% en la condicibn SMCB;, estuvo dominado por los géneros
Aquimonas, Dokdonella, y Lysobacter. Aquimonas estuvo presente Unicamente de manera
relevante en la condicion MCMy (2.38%). Respecto a la condicion SMCM, no se encontrd
y en la condicion SMCByy se hallé en una proporcion despreciable (0.046%). Dokdonella
no fue relevante en la condicion SMCMy, (0.0029%), pero si en la condicion MCMyo (1.6%)
y en la condicion SMCBy (1.5%). Lysobacter fue relevante en la condicién SMCBy, ya que
se encontré en un 4%, pero no asi en la condicibon SMCMy, (0.11%) y MCMyo (0.23%)
(Figura 5.9). Cabe destacar que estos géneros son reconocidos como microorganismos
desnitrificantes para muchas de sus especies (Naushad y col 2015). En la condicion
SMCMy, este orden estuvo dominado Unicamente por el género Rhodanobacter (Figura
5.8) en una proporcion muy relevante (21%), siendo muy poco relevante en las condiciones
MCMyo y SMCBy. Resultados previos han indicado que Rhodanobacter presentas cepas
desnitrificantes (Green y col 2012). Por otro lado, se ha indicado que si bien algunas
especies aisladas de Rhodanobacter son capaces de desnitrificar por completo (Prakash O
y col, 2011), otros estudios han indicado que la actividad desnitrificante podria ser parcial y
incompleta (Van den Heuvel y col, 2010). El orden Burkholderiales, el cual posee varios
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géneros con cepas desnitrificantes capaces de degradar el poli (3-hidroxibutirato) (Khan y
col 2002), estuvo representado en las condiciones MCMy, y SMCBy, por Hydrogenophaga
relevante para la condicion MCMy (8 %) y no asi para la condicion SMCByy (0.3%),
Pseudorhodoferax hallada en una mayor proporcibn para MCMy, (1.4%) respecto a
condicibn SMCBy (0.35 %), Simplicispira predominante en la condicion SMCBy (5.3%)
respecto a MCMy (0.5%) y Diaphorobacter. Este ultimo género hallado de forma relevante
en las tres condiciones, en la condicion SMCMy en 10.9%, en la condicion MCMyo en un
3.5% y en la condicion SMCB,, en un 0.93%. Zhang y col 2017 demostraron que el género
Diaphorobacter presenta muchas especies capaces de llevar a cabo el proceso de
nitrificacion heterotréfica y desnitrificacion aerébica. Sin embargo, cabe destacar que no
todas sus cepas presentan esta capacidad.

Por ultimo, dentro del Filo Proteobacterias, el orden Rhizobiales estuvo dominado
en la condicion SMCMy por los géneros Bosea (6%) y Bradyrhizobium (3.9%) (Figura 5.8).
Dandie y col 2007 indicaron que algunas especies de Bosea podrian ser capaces de
desnitrificar, sin embargo, al no conocerse la via exacta por la cual realizan dicho proceso,
se requeriria de un estudio mas minucioso acerca de las vias metabolicas de este género
con el objetivo de identificar las especies que presentan la capacidad de desnitrificacion.
Por otro lado, se ha informado que algunas cepas de los géneros Bosea y Bradyrhizobium
podrian presentar genes capaces de reducir nitrito (Silke Falk y col 2010).

En la condicibn MCMy, el género mas abundante de este orden (Rhizobiales) fue
Mesorhizobium encontrandose en un 1.5%. Sin embargo, es importante destacar que este
género también fue relevante en la condicion SMCM,, donde se hallé en un 2.67%, pero
no asi en la condicion SMCB, donde se encontré en un porcentaje mucho menor (0.5%).
Devosia fue otro de los géneros hallados en la condicion MCMy (1.06%) (Figura 5.8 y 5.9).
Este género se hallé en porcentajes menor para la condicion SMCMag (0.75%) y mas adn
para la condicion SMCB, (0.039%). La mayoria de estas especies presentan la capacidad
de fijar nitrogeno (Choi y col 2019). Mesorhizobium se ha caracterizado como una bacteria
con capacidad oxidante de amonio, mientras que Devosia presenta la capacidad de
nitrificacion heteroétrofa y desnitrificacion aerébica (Baskaran y col, 2020)

Por su parte el filo Actinobacteria estuvo representado principalmente por el 6rden
Actinomycetales (13% para la condicion SMCMyg, 12% para la condicion MCMyo y 14%
para la condicion SMCByy), mientras que el filo Planctomycetes estuvo representado

mayoritariamente por el orden Planctomycetales en un 4% para la condicion MCMyo y 6%
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para la condicion SMCB,y aproximadamente (Figura 5.10). Es importante destacar que el
orden Planctomycetales poseen géneros capaces de remover nitrégeno amoniacal
mediante el proceso de nitrificacion (Boedeker y col, 2019). Dentro de este orden se hallo
un género, sin bien en baja proporcion para SMCB;, y mayor en SMCMy y MCMgzo
denominado Candidatus kuenenia, el cual posee la capacidad de oxidar de forma
anaerobica el amonio (anammox) mediante el uso de nitrito como aceptor de electrones en
condiciones anoxicas, convirtiendo el amoniaco en gas N (Speth y col, 2012).

Es importante destacar que, en este estudio, los géneros representativos de los
procesos convencionales de oxidacibn de amonio Yy nitrito correspondientes a
microorganismos nitrificantes autotrofos (BOA y BON) se han encontrado en porcentajes
bajos. Los géneros encontrados para BOA fueron Nitrosococcus en un porcentaje de
0.012% para las condiciones MCMzy ¥y SMCMy y 0.017% para la condicion SMCBy
respectivamente, Nitrosomonas en 0.105 % para la condicion SMCMy,, 0.035% para la
condicion MCMgyo y 0.039% para la condicion SMCByo. Respecto al género Nitrosospira fue
hallada en un 0.74% en la condicion SMCMyq, 0.55 % SMCB,o y en porcentajes menores
(0.016%) en MCMyo. Por ultimo, el género Nitrosovibrio fue encontrado en porcentajes aun
menores en la condicion SMCMyg, y no hallado en las condiciones MCMy, y SMCB,. Para
BON, se encontraron Nitrospira y Nitrobacter, pertenecientes al orden Nitrosomonadales,
con porcentajes inferiores a 0.02% para la condicion MCMy (s6lo hallado el género
Nitrobacter) y 0.042% para la condicion SMCB, respectivamente.

A partir de los datos hallados se obtuvo el porcentaje promedio total
correspondiente a BOA y BON para las tres condiciones estudiadas (Tabla 5.7).

Tabla 5.7 Porcentaje de las BOA y BON autétrofas correspondientes a los mecanismos
tradicionales de oxidacion de amonio y nitrito para las tres condiciones estudiadas.
Analisis estadistico *p< 0.05 y **p> 0.05. (Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05).

MICROORGANISMOS CONDICION CONDICION CONDICION
(GRUPO METABOLICO) SMCM, MCMag SMCB.,
BOA (%) 0.850* 0.063* 0.606*
BON (%) 0.000* 0.020** 0.040**
BOA+BON (%) 0.850* 0.083* 0.646*
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5.5.2.1 Andlisis de diversidad microbiana

La diversidad de una comunidad es una funcion de dos componentes. Uno de ellos
es el numero total de especies presentes en la muestra, conocido como riqueza de
especies, y el segundo la distribucion de los individuos entre las especies, lo que se
conoce como equitatividad (Dejonghe y col, 2001). Las comunidades microbianas con un
alto nivel de equitatividad son mas resistentes a los toxicos en las aguas residuales, es por
este motivo que los consorcios bacterianos presentan una ventaja frente a la utilizacién de
cultivos puros (Bardi y col, 2006). En este estudio se obtuvieron los indices de diversidad y
la riqueza de especies de cada condicion, a partir de muestras analizadas por duplicado, y
representado por el valor promedio del indice de Shannon y las curvas de rarefaccion
(Figura 5.11), mediante la utilizacién de técnicas bioinformaticas con el uso del software
Microbiome Helper y servidores como QIIME1 y QIIME2. Para la condicion SMCMy, el
indice fue de 4.86 y para las condiciones MCMy, y SMCBy fue de 4.58, indicando una
diversidad genética idéntica para estos dos ultimos estudios. Estos valores indican una
elevada diversidad, ya que el indice puede encontrarse entre 0.5y 5 y los valores inferiores
a 2 se consideran bajos y superiores a 3 altos (Shannon C, 1948).

Las curvas de rarefaccion obtenidas (Figura 5.11) alcanzaron un plateau, lo que
demuestra que el numero de secuencias recuperadas fue suficiente para representar la

diversidad presente en los tres estudios llevados a cabo.
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Figura 5.11 Andlisis de rarefaccion construido utilizando la tuberia Qiimel para el andlisis de datos
sin procesar. Las curvas de rarefaccion indican el nimero observado de unidades taxondmicas
operativas (OTU) (eje y) para las condiciones SMCM,, representado como condicién A (superior),
MCMy, representado como condicion B (inferior) y SMCB,, representado como condicion C (inferior)

con sus duplicados en funcion del namero de lecturas (eje x)

En el material suplementario se exponen las Tablas completas correspondientes a
la abundancia relativa de las bacterias en funcion de filo, clase, orden y género de cada
condicion estudiada (Tabla S1-S7).
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5.5.3 Evaluacién de la contribucion de las poblaciones bacterianas a los principales

procesos bioldgicos

Tal como se menciond en el capitulo 2 (seccidén 2.15.3) a partir de la utilizacion de
PICRUSst se reveld, utilizando la base de datos de Greengenes, la presencia de 50 KEGG
ortélogos (KO) que pertenecen a genes funcionales en las OTU bacterianas de géneros
encontrados en mayor abundancia, para las tres condiciones, involucrados en las rutas
metabdlicas de la degradacion de nitrégeno inorganico, fijacién de carbono y degradacion
de carbono (Figura 5.12 y 5.13). En la Tabla 4.2 (capitulo 4, seccién 4.6) se ha demostrado
las funciones de cada una de las enzimas representadas en términos de KO. Cabe
destacar que en las tres condiciones estudiadas se han encontrado diferentes enzimas
representadas por KO; sin embargo muchos de estos KO no son demostrados en los
graficos expuestos, debido a que nuestro objetivo ha sido comparar aquellos que se
encuentren relacionados principalmente con las rutas objetivo.

Respecto al ciclo del nitrégeno, en la Figura 5.12 se presentan las enzimas mas
abundantes, representadas por los KO, que estan involucradas en la remocién del
nitrégeno. Algunas de ellas corresponden a los érdenes méas abundantes hallados y
representados en la Figura 5.10. Entre estos se destacan: Cytophagales (K00362, KO0363,
K04561, KO00376), Sphingomonadales (K00362, KO00363, K00372), Burkholderiales,
(K00362, KO0363, KO0366, KO0368, KO0370, KO0371, KO0372, KO0374, KO0376, KO0459,
K02305, K04561), Rhodobacteriales (K02588, K02591, K00531, K0O0368, KO0371, KO0376,
K02305 , K02588, K04561), Actinomicetales (K00362, KO0363, K00366, K0O0372, KO0370,
K00371, KO0374, KO0376), Xanthomonadales Flavobacteriales (K0O0370, KO0371, KO0374,
K00369) y Rhizobiales (K02586, K02588, K02591, K00531, K00362, K0O0363, K00366,
K00368, KO0370, K00371, KO0372, KO0374, K0O0376, K02305,K02567, K02568, K02588,
K04561).
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Figura 5.12: Abundancia relativa de los KO implicados en el ciclo del nitrégeno en la condicion
SMCMy, (azul), MCMy, (morado) y SMCBy, (verde).

Entre los KO relevantes en las tres condiciones, en el ciclo del nitrogeno, KO0O368 y
K00363 representan la enzima nitrito reductasa y los siguientes KO: K00370, K00371,
K00374, K02567 y K02568 corresponden a la enzima nitrato reductasa. Asimismo fue
posible corroborar la existencia de una enzima que transporta nitrito/nitrato a través de la
membrana que corresponde a la KO: KO2575 (en especial en condicion MCMy Yy SMCB2g
pero muy pobre en SMCMy). Por otro lado, KO2567 representa la enzima nitrato reductasa
periplasmica NapA (principalmente encontrada en condicion SMCMy), la cual posee
participacion en el proceso de desnitrificacion, al igual que la enzima representada por los
KO: K04561 y K00376, que corresponden a la reductasa Oxido nitrico subunidad B y
reductasa o6xido nitroso respectivamente, las cuales fueron mas abundantes en la
condicion MCMyo y en menor medida en las condiciones SMCBy,y SMCMy. Por otro lado,
la enzima K00367 involucrada en la ruta metabolica de reduccion asimilatoria de nitrato fue
hallada unicamente en la condicion SMCMy. Las enzimas representadas por los siguientes
KO: K10944, K10945, K10946, K10535, K00368, K04561, K02305, se han informado en el
orden Nitrosomonadales. Si bien las mismas fueron halladas en las tres condiciones en
estudio, se ha observado una mayor abundancia de K10944, K10945, K10946, K10535 en
la condicion SMCB,,. Cabe destacar que K10944 (monoxigenasa amonio subunidad A),
K10945 (monoxigenasa amonio subunidad B) y K10946 (monoxigenasa amonio subunidad

C) forman parte de las enzimas AMO encargadas de catalizar la oxidacién de amonio a
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hidroxilamina en el proceso de nitrificacion. Por su parte K10535 corresponde a una
enzima hidroxilamina deshidrogenasa perteneciente al grupo HAO (oxidoreductasa)
encargada de catalizar la oxidacion de hidroxilamina a nitrito en la nitrificacion, mientras
que las enzimas K00368, K04561, K02305 son enzimas reductasas que se encuentran
involucradas en el proceso de desnitrificacion. A través del andlisis PYCRUSst, la presencia
de enzimas claves involucradas en el proceso de nitrificacién, en la condicion MCMy y
SMCBy, asi como la deteccion de nitrito y fundamentalmente nitrato, permitieron confirmar
que este proceso tuvo lugar en el sistema. Segun los estudios anteriormente expuestos
respecto a SMCMy, resultd ser la condicién que presentd la remocién de nitrdgeno mas
pobre; sin embargo, se han evidenciado mediante analisis bioinformatico diferentes
enzimas con la capacidad de oxidar amonio y nitrito. Ademas se ha estimado, mediante
balance de masa, una generacion apreciable de nitrégeno gaseoso por desnitrificacion, lo
cual implica generacion previa de NOx por actividad nitrificante. Es necesario mencionar
como se ha comentado en el transcurso del trabajo de tesis que PYCRUSst permite revelar
las enzimas potenciales que podrian ser sintetizadas en la comunidad microbiana, pero no
afirma que todas las halladas sean expresadas y por ende funcionales en los grupos de
microorganismos. Sin embargo, nos permite confirmar la presencia y relevancia del
proceso de nitrificacion. En relacion con las enzimas relacionadas con el ciclo del carbono
(Figura 5.13) se hall6 la enzima ceramida glucosiltransferasa (K00720), en una
considerable proporciéon en la condicion SMCM,y, aunque también relevante en las
condiciones MCMyo ¥y SMCBy. Es importante destacar que en las tres condiciones esta
enzima, que interviene en la sintesis de lipidos, se encontré en mas de cinco 6rdenes
bacterianos y en mas de 12 géneros. La enzima representada por la KO K00626, fue
hallada en mas de 7 6rdenes en cada una de las condiciones estudiadas, se encuentra
involucrada en el metabolismo de lipidos y proteinas como asi también en la fijacion de
carbono en procariontes. KO0O010 fue otra de las enzimas relevantes en las tres
condiciones, hallada en diferentes porcentajes en los siguientes érdenes: Rhizobiales,
Actinomicetales y Burkholderiales. La misma se encuentra involucrada principalmente en la
biosintesis de metabolitos secundarios, como asi también en el metabolismo de

carbohidratos.
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Las enzimas representadas por los KO K01902 y K01903 intervienen en el ciclo de
fijacion de carbono de procariotas, y fueron encontradas mediante el analisis bioinformatico
en las tres condiciones en diferentes proporciones y en diversos 6rdenes (mas de cuatro
en cada condicion) y géneros (mas de seis en cada condicion). Como se destaco en el
Capitulo 4, estas enzimas también se encuentran involucradas en el ciclo del acido citrico o
tricarboxilico (TCA).

Entre otras de las enzimas detectadas en abundancia en las tres condiciones
(siendo mayor en MCM2 Yy SMCB30) y que presentan participacion activa en el ciclo TCA,
fijacion de carbono en procariotas y biosintesis de metabolitos secundarios se encontraron
las siguientes: K00239, K00240, K00241, K01595 y K01676. La K0O0024 ademés de estar
involucrada en las rutas metabolicas recientemente mencionadas participa en la oxidacion

de compuestos carbonados secundarios.
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Figura 5.13: Abundancia relativa de los KO implicados en el ciclo del carbono en la condicién
SMCMzo, MCM20 Yy SMCBZO

5.5.4 Caracterizacion de los procesos biolégicos

En base al andlisis de KO junto con los resultados presentados en secciones
previas (Figuras 5.4, 5.5, 5.6, Tablas 5.5 y 5.6) se determinaron los procesos metabdlicos

potenciales de las 3 comunidades microbianas.
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Debe considerarse que todos los sistemas estudiados (condiciones SMCMyy,
MCMyo Yy SMCB,p) se operaron bajo condiciones de exceso de OD y macronutrientes (N y
P), por lo tanto, la competencia entre nitrificantes autotrofos, heterotrofos no nitrificantes
(heterotrofos ordinarios) y heterotrofos nitrificantes se dio principalmente por la presencia
de los micronutrientes. Sin embargo, también pudo ocurrir competencia por espacio, asi
como por OD y macronutrientes dependiendo de las condiciones operativas y actividad
metabdlica de los microorganismos. Otro aspecto relevante es el grado de exposicién de
los microorganismos al amoniaco libre (FA), el cual es dependiente del tamafio granular,
asi como la sensibilidad intrinseca de las bacterias autétrofas y heterotrofas frente a dicho
compuesto téxico.

Todas las condiciones estudiadas estuvieron pobremente representadas por la
presencia de BOA (<0.9%). Sin embargo, mas alla de este porcentaje pequefio, se hallaron
diferencias entre las tres condiciones (Tabla 5.7).

Las condiciones SMCMy y MCMy, difieren Unicamente en la presencia de
micronutrientes. En SMCMy,, los micronutrientes aportados por el suero de queso
conducen a una competencia entre las BOA, BON y microorganismos heterétrofos. Los
micronutrientes se encuentran en un pequefio porcentaje, por lo cual la disponibilidad es
muy baja, llevando a que los procesos metabdlicos sean relativamente lentos. Asimismo,
esto produce una baja actividad respiratoria, por ende, bajas tasas de crecimiento,
favoreciendo el crecimiento de bacterias de crecimiento lento (principalmente
microorganismos heterétrofos). Como resultado se genera una mayor sintesis de
polisacaridos extracelulares y por ende mayores tamafios de granulos. Cabe considerar
que muchos metales pueden actuar como cofactores enzimaticos que pueden acelerar
diferentes reacciones metabdlicas (Lopina, 2017). Si bien las BOA son bacterias de lento
crecimiento que pudieron estar protegidas en el interior de los granulos grandes frente a
FA en esta condicidn, soélo representaron el 0.85% de la comunidad microbiana, lo cual
pudo ser debido a la fuerte competencia por los micronutrientes, escasos en este estudio.
En MCM,o, la adicion de micronutrientes por un lado aceler6 el metabolismo bacteriano y
ademas redujo los fendmenos de competencia por micronutrientes. Esto permitidé que se
favorezca el crecimiento de bacterias de rapido crecimiento, reduciendo la formacion de
sustancias poliméricas extracelulares y en consecuencia el tamafio granular. En estas
condiciones, si bien se reduce la competencia por micronutrientes (debido al exceso de
estos), la abundancia relativa de las BOA disminuyd 10 veces. Esto podria deberse a
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diferentes fendmenos. Uno de ellos implica que las BOA se encuentren mas expuestas a
FA por estar agrupadas en granulos pequefios (10 veces mas chicos en comparacién con
la condicion SMCMyo); por otro lado, las BOA podrian ser desplazadas por competencia
por espacio en granulos de pequefio tamafio, fenOmeno que es mas relevante y fuerte en
presencia de bacterias de rapido crecimiento que agotan rapidamente los nutrientes y OD
en la superficie de los granulos y microambientes intra-granulares, intensificando de esta
forma la competencia por dichos factores de crecimiento entre BOA y heterotrofos.

Cabe destacar que en la condicion SMCM,g, las BOA estarian protegidas en los
granulos de mayor tamafio (3 mm aproximadamente), quedando menos expuestos a la
toxicidad causada por FA.

Al comparar la condicion SMCMy, y SMCB,y, donde esta ultima contiene menor
carga organica, se reduce la competencia entre microorganismos por los diferentes
factores de crecimiento (macro y micronutrientes y OD) y espacio. La condicibn SMCBy
poseia la mitad de la carga organica, lo cual conlleva a que se genere la mitad de biomasa
heterétrofa, implicando una reduccion en la competencia por dichos factores de
crecimiento y espacio principalmente entre microorganismos autétrofos y heterétrofos. En
la condicibn SMCB,o, si bien hubo una reduccidon en la competencia microbiana respecto a
SMCM o, no se vio favorecido el crecimiento de BOA, ya que este grupo microbiano
presentd una abundancia relativa de aproximadamente 30% mas baja que en SMCMao.
Este efecto posiblemente sea debido a que fue mas relevante la toxicidad de FA en los
granulos pequefios formados en esta condicién, lo cual llevé a que la abundancia relativa
baje ligeramente. En esta condicion (SMCByg) es muy probable que los micronutrientes del
suero hayan estado mas biodisponibles, considerando que practicamente la totalidad del
suero de queso se encontraba en forma soluble (seccién 5.5.1.2); por lo tanto la
combinacion entre los fendmenos reduccion de competencia y mayor biodisponibilidad de
micronutrientes hayan favorecido el crecimiento de bacterias de rpido crecimiento,
generando menor SPE y en definitiva menor tamafio granular. En consecuencia, en
SMCBy, al igual que en MCMy, las BOA estan mas expuestas a FA en granulos pequefios
respecto a SMCMy.

La abundancia relativa de BOA no permite explicar las diferencias observadas en
las capacidades de nitrificacion de las tres condiciones experimentales estudiadas. El
incremento de la actividad nitrificante en condiciones MCMy, y SMCBy, fue debido a la

proliferacion de heterétrofos nitrificantes. Cabe destacar que la nitrificacion heterétrofa es
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un proceso energéticamente desfavorable, que no seria favorecido en situaciones de fuerte
competencia microbiana. La reduccién de la competencia por adicion de micronutrientes y
reduccion de la carga organica, en condiciones MCMy, y SMCB,, respectivamente,
pudieron favorecer el proceso de nitrificacion heterotrofa. Por ultimo, podria suceder que
en granulos mas pequefios, los microorganismos se encuentren mas expuestos a FA, lo
cual conduciria a que se incremente la abundancia de heterétrofos con capacidad de
eliminar amonio por nitrificacion, actuando como mecanismo de detoxificacion.

De esta forma se puede concluir inicialmente que la adicion de micronutrientes
favoreceria principalmente a los nitrificantes heterétrofos, mejorando el proceso de
nitrificacion y de esta manera disminuyendo la toxicidad de FA, lo cual favoreceria ademas
la remocion de DQO por la actividad heterotrofa.

Por otro lado, la presencia de BOA autotrofos y ausencia de BON en condicion
SMCMyc nos indica que hubo nitrificaciébn parcial. Sin embargo, la ausencia de
acumulacion de nitrito puede implicar dos posibilidades: una de ellas la posible
desnitrificacion o bien la oxidacibn mediante la presencia de nitrificantes heterotrofos,
seguida de un proceso de desnitrificacion posterior e inmediato.

Observando la prediccién obtenida y representada en la Figura 5.14 se puede
apreciar que los procesos relacionados con la nitrificacion son menores en la condicion
SMCMy. Este resultado es esperable ya que en la Figura 5.4 no se observa la produccion
de nitrato y nitrito en esta condicién. Por otro lado, la condicion SMCBy, presenté menores
valores que la condicibn MCM,y, lo cual puede ser debido a una menor disponibilidad de
micronutrientes en la condicion SMCBy,. En estas condiciones, donde se observo
nitrificacion eficiente (MCMy, y SMCByy), la nitrificacion autétrofa convencional por
bacterias oxidantes de amonio (BOA) y bacterias oxidantes de nitrito (BON) estuvo
pobremente representada segun lo determinado por el analisis microbiano llevado a cabo.
Particulamente se observdé muy baja abundancia relativa de BOA en la condicion MCMy y
de BON en ambas condiciones (Tabla 5.7). Esto condujo a suponer que la oxidacién de
amonio hasta nitrato, principalmente en la condicion MCMy, se atribuyé casi
exclusivamente al proceso de nitrificacidon por microorganismos nitrificantes heterotrofos.
En relacibn a este anadlisis debe destacarse que al menos dos géneros (Niabella y
Diaphorobacter), con capacidad nitrificante potencial, presentaron abundancia significativa
en ambas condiciones (MCMy y SMCBy). Niabella es un género que tiene una

participacion muy activa en el proceso de remocion de nitrogeno, destacandose
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particularmente su accién en la reduccion asimilatoria de nitrato y en la oxidacion de
amonio. Este género estuvo representando por el KO0O0366 en estos sistemas segun el
analisis predicho por PYCRUSst. KO0366 representa una enzima reductasa nitrito, que no se
limita Unicamente al género Niabella sino que también puede estar presente en otros
géneros. Como se comentd en el Capitulo 4, seccion 4.7, Diaphorobacter es considerado

un género con capacidad potencial de NHDA como asi también involucrado en la sintesis
de PHB.
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Figura 5.14: Abundancia de las bacterias funcionales en los procesos de remocién de nitrégeno
detectados en las condiciones SMCMy5, MCM,, y SMCB,g

En la Figura 5.14 también se puede observar que las bacterias que pueden llevar a
cabo el proceso Anammox se hallaron con mayor abundancia en las condiciones MCMyg y
SMCBy, lo cual coincide con la formacion y deteccién de nitrito en estos sistemas, en
contraste con la condicibn SMCM,, donde este compuesto nitrogenado casi no fue
detectado en el reactor. Tanto la reduccion asimilatoria de nitrato como la desasimilatoria
de nitrato también estuvieron presentes en los tres sistemas, siendo mas relevante en la
condicion MCMy,, resultado que se relaciona con la prediccibn obtenida para esta
condicion, la cual presenta mayor abundancia de microorganismos encargados de remover
nitrogeno por diferentes procesos. Respecto al proceso de desnitrificacion, se ha
observado que el mismo tuvo lugar en los tres sistemas estudiados. Este proceso pudo
verse favorecido por la elevada concentracion de OD vy la baja relacion de DQO/NO3-N
(Cap. 4, seccion 4.7), particularmente en las condiciones MCMy, y SMCB,, favoreciendo a

los microorganismos nitrificantes aerdbicos. Esto llevaria a pensar que este proceso seria
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el principal responsable de la reduccion de nitrato y/o nitrito para dichas condiciones. Tal
como se observa en la Tabla 5.5 y 5.6, fue mas relevante en la condicion MCM,, respecto
a la condicion SMCBy, lo cual coincide con la menor produccion en esta ultima condicion
de reservas de carbono intracelulares utilizadas por los microorganismos para desnitrificar.

La fuente de carbono utilizada, suero de queso, contenia alto contenido de lactosa
hidrolizada y fue almacenada principalmente como glucégeno (reserva de carbono
intracelular) en la condicion MCMy, y SMCB3, siendo la acumulacion de PHA pobre. Tal
como se menciono recientemente, la acumulacion de glucégeno fue mayor en la condicion
MCMyo respecto a la SMCB,g, lo cual coincide nuevamente con lo esperado, ya que la
primera condicibn mencionada tenia el doble de la carga organica que la condicion
SMCBy. Estos resultados fueron traducidos en lo observado para el proceso de
nitrificacion y desnitrificacion simultanea (NDS), el cual fue relevante en la condicion
MCM,o, donde las reservas intracelulares se utilizaron como fuente de carbono para la
desnitrificacion aerdbica, y en conclusion para lograr una mejora en la remocién de
nitrdgeno inorganico. Respecto a la condicion SMCB,, se observo que la desnitrificacion
fue pobre, lo que podria deberse a la carga organica relativamente baja, conduciendo a
una baja remocion de nitrégeno inorganico (Tabla 5.5).

Las bacterias pertenecientes al filo Planctomycetes podrian haber contribuido a la
remociéon de amonio, ya que representaron aproximadamente el 5% del total de la
comunidad microbiana en las condiciones MCMyy y SMCBy. Los géneros mas
representativos de este filo fueron Singulisphaera y Aquisphaera. Segun se ha informado
Singulisphaera es uno de los géneros mas importantes en el proceso ANAMMOX (Tian y
col, 2015; Kulichevskaya y col, 2011). Aquisphaera se encuentra involucrada en diferentes
vias de remocion de amonio, entre las que se destacan: la reduccién desasimilatoria de
nitrato catalizando la reduccion de nitrito a amonio, la reduccion asimilatoria de nitrato
(involucrada en la conversién de nitrato a nitrito), en la desnitrificacion (catalizando la
formacion de Oxido nitroso a partir de 6xido nitrico) y en la nitrificacion mediante la
formacion de nitrito (Kyoto Encyclopedia of Genes and Genomes). Otro género involucrado
en la ruta ANAMMOX fue Candidatus kuenenia, el cual fue muy abundante en la condicion
MCMyo, aunque menor en las otras dos condiciones estudiadas.

Al comparar la condicion SMCMy, con las restantes se pudo observar que el orden

planctomycetes asi como los nitrificantes heterotrofos se hallaron en menores porcentajes.
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Por ejemplo, Singulisphaera y Aquisphaera fueron muy poco relevantes en la condicion
SMCMzo.

Otro de los géneros destacados fue Zoogloea, el cual se caracteriza por estar
involucrado principalmente en los procesos de remocion de nitrdgeno mediante el proceso
de desnitrificacion aerdbica. Sin embargo, cabe destacar que Zoogloea presenta también
funcién activa en la reduccion desasimilatoria de nitrato.

Es preciso mencionar que se identificaron numerosos géeneros en las condiciones
estudiadas, de los cuales no se ha encontrado bibliografia que esté directamente

relacionada con el proceso de nitrificacién-desnitrificacion o fijacion de nitrogeno.

Muchos microorganismos con capacidad de nitrificacion heterotrofica vy
desnitrificacion aerébica (NHDA) han sido seleccionados y aplicados a sistemas biologicos
de eliminacion de nitrdgeno que exhiben un mayor rendimiento de eliminacién de nitrégeno
(Yao y col 2013). Sin embargo, se requiere un mayor numero de estudios para la
implementacion confiable del proceso NDS, basado en nitrificacion heterotréfica y

desnitrificacion aerdbica, para la eliminacion biologica de nitrégeno.

5.5.5 Alternativas para mejorar la remocién de nitrdgeno inorganico o el proceso de
nitrificacién-desnitrificacion simultanea (NDS)

Concluido el estudio de las tres condiciones previas se propuso evaluar otros
parametros con el fin de optimizar el proceso de remocion de N inorganico ya sea
mejorando la remocion de amonio, mediante nitrificacion o crecimiento heterétrofo, y/o el
proceso NDS. Para ello se estudiaron tres nuevas condiciones experimentales MCMyy,
MCA2 y MCANBy (Tabla 5.2 y 5.3).

Cada condicion propuesta se llevdo a cabo con un objetivo determinado. En la
condicion MCMjo se redujo el TRC a 10 dias con el fin de tener biomasa con mayor
actividad metabdlica y asi favorecer la cinética de los procesos de nitrificacion y
desnitrificacion y mejorar de esta forma la remocion de nitrégeno inorganico (amonio +
formas oxidadas de nitrégeno). Esto se basdé en que la velocidad de crecimiento
microbiano es inversamente proporcional al TRC, entonces a menor TRC se aceleran
todos los procesos metabdlicos incluyendo respiracion y crecimiento. En base a este
analisis, se supuso que a menor TRC, aumentaria la velocidad de nitrificacion y quedaria

mas tiempo disponible para que tenga lugar el proceso de desnitrificacion, conduciendo a
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una mejora de la eficiencia de remocién de nitrégeno inorganico. En la condicion MCA,, se
mantuvo el TRC a 20 dias, al igual que las condiciones SMCMyy, MCMy, y SMCB>, Yy se
incrementod la carga organica con el objetivo de aumentar la DQO y la relacion DQO:NTK.
Este estudio fue propuesto considerando que este aumento podria favorecer el crecimiento
de los microorganismos heterotrofos y en consecuencia la remocion de amonio asociado al
crecimiento y la disponibilidad de DQO para que se produzca una eficiente desnitrificacion
ya sea mediante la fuente de carbono exégeno o bien mediante las reservas de carbono
almacenadas. Esto permitiria en consecuencia mejorar la remocion de las formas oxidadas
de nitrégeno. Finalmente, se evalu6 una ultima condicion MCANBy,, donde a diferencia de
la condicion MCA;o, se redujo la carga de nitrdgeno implicando un incremento adicional de

la relacion de DQO:NTK y una reduccion de la carga téxica de amonio.

5.5.5.1 Estabilidad de las condiciones: MCM3ip, MCA20 Yy MCANB

La biomasa granular estabilizada en la condicion MCMy, (la cual fue la mejor
condicion en relacion a la remocion de nitrdgeno inorganico) fue la que se utiliz6 como
inoculo en las condiciones MCMzio, MCA2, y MCANBy. Las condiciones MCMip y MCA2
presentaron granulos con morfologia similar a la observada en la condicion MCM,q, con
una forma esférica casi regular, mientras que la condicion MCANB;, permitio la formacion
de granulos de mayor tamafno. El tamafio promedio del granulo de cada una de estas
condiciones se puede observar en la Tabla 5.8. Asimismo, las tres condiciones presentaron
muy buenas propiedades de sedimentacion con un indice de sedimentabilidad volumétrico
(ISV) por debajo de los 30 mL.g ST (Tabla 5.8).

Tabla 5.8: Concentracion de la biomasa expresada como ST (g.L™), tamafio granular e ISV para las

condiciones MCM3g, MCA,, Y MCANB .

, Condicion Condicion Condicion
SBRso MCMyq MCA MCANB
ST (g.L™h 2.6 (0.3) 2.5(0.41) 3.1(0.9)
Tamaiio granular 0.28 0.28 0.7
(mm)
ISV (mL. g ST)* 19 18 29
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En relacion a la concentracion de biomasa, expresada como ST y expuestas en la
Tabla 5.8, cabe destacar que se mantuvo constante a lo largo de los TRC transcurridos
para cada una de las condiciones ensayadas.

Para poder estimar en estas condiciones la cantidad de N utilizado por los
microorganisos para crecimiento, nitrificacion y desnitrificacion se llevo a cabo un balance
de masa. El nitrégeno gaseoso (N, mg N.L™) generado por desnitrificacién fue estimado

mediante la siguiente expresion:

N_ = ANTK)-A[NO, - N)- AINTK_ ) (5.13)

donde A(NTK) es la cantidad de NTK removido (ANNTK)= A(NHz-N) + A(Nors), mg N.L™Y,
A(NOx-N) corresponde a las formas oxidadas de N generado por nitrificacion (A(NOx-N)=
A(NOy-N) + A(NO3-N), mg N.L™Y) y A(NTK) es la cantidad de NTK usado para crecimiento
microbiano (mg N.L™Y) a lo largo de cada ciclo operativo. A(Nore) fue estimado como
0.22.A(NH3-N) como fue determinado en la seccion 5.5.1.3.2 del presente capitulo.
A(NTKx) es equivalente a la cantidad de N de biomasa removido del reactor, bajo
condiciones estables, mediante la purga de la biomasa. De esta forma, A(NTKx) (mgN.L™)

fue estimada como sigue:

1
A(NTKX)z(g Yyx P xAvP]/v (5.14)

donde X, es la concentracion de biomasa activa (mg Xa.L™), la cual es determinada a partir
de la diferencia entre SSV (mg SSV.L™) y la cantidad total de reservas de glucégeno (mg
glucosa.L™) al final de la fase de reaccion, a es el parametro que corresponde a 24.6 mg
Xa.C-mmol™? asumiendo la formula elemental de biomasa (CH1500sNo2), Ywx €s el
coeficiente estequiométrico que relaciona el contenido de N y C de la biomasa (0.2 mmol
N.C-mmol X, para CH1005No2), el pardametro b corresponde a 14 mg N.mmol N, Vp es
el volumen de purga de biomasa (L) por cada ciclo operativo y V es el volumen de trabajo
del reactor (1 L).

Cabe destacar que la cantidad de reservas de carbono intracelular al final de la fase

de reaccion aerdbica puede considerarse despreciable ya que el glucogeno generado en
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fase “feast” es degradado en fase “famine” como se ha explicado y detallado en la seccidn
5.5.1.2 (Figuras 5.5y 5.6).

Por otra parte, el %NDS fue calculado segun la ecuacion 5.12, con la salvedad que
la cantidad de NTK oxidado por actividad nitrificante (A(NTK)ox) ha sido obtenido mediante
la siguiente ecuacion: A(NTK) — A(NTKx)= A(NTK)ox.

En la figura 5.15y 5.16 (A 'y B) se observan los perfiles de remocion y generacion de
los diferentes compuestos nitrogenados, como asi también de carbono organico expresado
como DQOs para las condiciones MCM;p y MCA.

A partir de las consideraciones recientemente expuestas se han podido realizar los
balances correspondientes. Inicialmente al comparar MCMy, la cual habia sido hasta el
momento la condicion que habia presentado mayor eficiencia en remocion conjunta de
nitrégeno y carbono, con MCMj, (Figura 5.15 A y B) las cuales diferian unicamente en el
TRC empleado, se observd que las remociones mediante NDS no diferian
considerablemente. Sin embargo, MCM,o presentd mayor eficiencia en la remocién de
NH3-N y NTK observada en el ciclo. No obstante, la remocién de nitrégeno inorganico fue
ligeramente mayor en MCM3, (Tabla 5.5y 5.9).

Al comparar las condiciones MCMy, y MCAy, las cuales diferian Unicamente en la
carga organica, se observd que la condicion MCA, presentd mejores eficiencias de
remocion de nitrogeno inorganico y NDS, probablemente debido a que el aumento de la
carga organica favorecio la actividad desnitrificante impulsada por la oxidacion de las
reservas intracelulares. En relacién a la remocién de NTK, se ha observado que la
condicion MCMy, presentd una eficiencia superior a la condicion MCA,, debido
posiblemente a que esta Ultima presentd una carga volumétrica de N organica superior
asociada a la mayor carga de suero (Tabla 5.5 y 5.9). Sin embargo, en esta condicion
(MCA,0) se observo una mejora significativa en la remocion de NTK respecto a la condicion
MCMyo (Tabla 5.9).
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Figura: 5.15: Cambios en las concentraciones de las diferentes formas de nitrégeno inorganico (A)

y de carbono orgénico (B, suero de queso, DQOSs), a lo largo de un ciclo operativo del reactor en
condiciones de estado estable de la condicion MCMyo. DQOs (¥), NH,*-N (o), NO3-N (m),
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Figura.5.16: Cambios en las concentraciones de carbono organico (suero de queso, DQOs) y las
diferentes formas de nitrdgeno inorganico a lo largo de un ciclo operativo del reactor en condiciones
de estado estable de la condicion MCA,,. DQOs, (V¥), NH; -N (e), NO3-N (m), NO,-N (A).
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Tabla: 5.9: Eficiencia de la remocion de las diferentes formas de nitr6geno para las
condiciones MCM3p, MCA,q, Y MCANB,g Estudio estadistico *p< 0.05 y **p> 0.05
(Test de normalidad, Shapiro-Wilk p<0.05)

Condicion Condicion Condicion

Parametros MCMso MCA2 MCANB2o

% Remocion de NHs'-N 67 (7.2)** 74 (8.8)** 98 (8.7)*

% Remocién de NTK 67 (6.4)* 78 (6.2)* 100*
% Remocion de N inorgénico 54 (4.5)** 55 (4.1)** 76 (8.0)*
% Remocion de NTK (nitrificacion) 81 (5.9)** 68 (7.1)* 73 (9.4)**
Ciclo total % Remocion de NTK
19 (1.1)* 32 (3.2)* 27 (2.9)**
(Crecimiento heterétrofo)

%NDS 52 (5.7)** 60 (7.1)** 68 (8.3)*
Ne (mg.L™) 23 (1.7)* 37 (3.9)* 32 (4.3)**

%N desnitrificado 32 (3.3)* 53 (3.9)* 40 (4.5)*

Debido a que con estas nuevas condiciones no se obtuvo una mejora simultanea en
la remocién de NTK y nitrdgeno inorganico, se necesitd impulsar la busqueda de una
nueva alternativa para obtener una condicion que mejore las remociones obtenidas hasta
el momento. A partir de esto se propone una nueva alternativa de estudio con una relacién
DQO:NTK mayor que las estudiadas a la que se le denomind6 MCANB,,. Esta nueva
condicion contenia la misma carga organica que MCA,, pero menor carga de nitrégeno, y
se obtuvo reduciendo la carga volumétrica de nitrégeno amoniacal como se presento en
Tabla 5.2.

Se puede observar en la Figura 5.17 A, que los resultados obtenidos con esta ultima
condicion MCANB, lograron ser mucho mas exitosos. Se obtuvo una remocién muy
elevada de nitrogeno amoniacal (98%) y una remocion completa de NTK (100%), con una
eficiencia significativa en la remocion de nitrégeno inorganico (76%, Tabla 5.9). Asimismo,
se logr6 una remocion del carbono organico (DQOs) considerable durante el periodo
“feast” completandose la misma a las 8 horas de comenzado el ciclo (Figura 5.17 B). Cabe
destacar que las remociones de carbono organico medido como DQOs fueron completas
(100%) en todas las condiciones estudiadas (Figura 5.4, 5.5, 5.6, 5.15, 5.16 y 5.17).
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Figura 5.17: Cambios en las concentraciones de carbono orgénico (suero de queso, DQOS), y las
diferentes formas de nitrégeno inorganico a lo largo de un ciclo operativo de los reactores en
condiciones de estado estable de la condicion MCANB,. DQOs, (V¥ ), NH;*-N (e), NOs-N (m),

NO,-N (A)

5.5.6 Andlisis del efecto de la relacion DQO/NTK sobre la eficiencia de remocion de
amonio, NTK y nitrégeno inorganico

En la Figura 5.18 se puede observar que a medida que se incrementa la relacion
DQO:NTK estudiada para las diferentes condiciones, aumenta la eficiencia de la remocion
de nitrogeno inorganico (Ni). Asimismo, puede observarse que el porcentaje de NDS
también incrementa en funcion de la relacion DQO:NTK. Cabe destacar que estos
resultados se atribuyen al mayor crecimiento/actividad de la biomasa desnitrificante que
tiene lugar a medida que aumenta la relacion DQO:NTK.

La ultima condicion estudiada (MCANB3o), con adicion de micronutrientes, relacion
elevada de DQO:NTK (100:7.33) y TRC de 20 dias, resulté la mejor condicién experimental
en términos de la capacidad de remocién conjunta de nitrégeno y carbono.

Estos estudios permitieron observar que la adicion de nitrdgeno amoniacal a
efluentes basados en suero de queso, deficientes en NTK, junto a la adicion de
micronutrientes permitio favorecer el crecimiento de microorganismos nitrificantes. Ademas,
se ha observado que elevadas relaciones de DQO:NTK favorecen la actividad

desnitrificante.
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La contribucion de estas condiciones es lo que condujo a una elevada eficiencia de

remocién de N. La combinacion de estas condiciones experimentales constituye una buena

alternativa para lograr eficiencias elevadas en la remocion de nitrogeno y carbono en este

tipo de aguas residuales.
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-+ 9% NDS

Figura 5.18: Relacion DQO:NTK en funcién de la remocion de NH,*-N, Ni, NTK y NDS

En relacion a la figura 5.18 cabe destacar que para la relacion DQO: NTK= 8.6

(Condiciones SMCMy,, MCM3, y MCMy) se incluy6 aquella condicién con mayor remocion de

NTK y amonio (MCMy).

5.6 CONCLUSIONES DEL CAPITULO

Los efluentes lacteos se caracterizan por ser deficientes en nitrogeno para ser

tratados mediante métodos bioldgicos. En este trabajo de tesis un efluente sintético modelo

de la industria lactea, basado en suero de queso en polvo como fuente de carbono y

energia, se complementd con amoniaco para estudiar diferentes condiciones

experimentales definidas por la relacion DQO:NTK junto a la presencia y/o ausencia de

micronutrientes con el objetivo de hallar los mejores escenarios para el tratamiento

bioldgico en la remocidn conjunta de nitrdgeno y carbono organico.
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Se ha demostrado la eficiente eliminacion simultanea de carbono organico y
nitrégeno total Kjeldahl (NTK) en reactores discontinuos secuenciales (SBR) granulares
aerobios, a escala de laboratorio, alimentados con las aguas residuales lacteas
modificadas. Se ha observado que en todas las condiciones estudiadas tuvieron lugar los
procesos de nitrificacién-desnitrificacion simultanea (NDS) y completa remocién de carbono
organico.

La adicion de micronutrientes favorecio la comunidad de microorganismos
nitrificantes de acuerdo a los resultados obtenidos de remociéon de amonio y NTK. El
incremento en la relacion DQO:NTK permiti6 un aumento de la actividad desnitrificante, lo
cual se vio reflejado en el aumento de la remocion de nitrégeno inorganico.

Conforme a dichos resultados se observdé que una relacion de DQO:NTK de
100:7.33, junto a la adicion de micronutrientes, fue la alternativa mas eficaz que permitio
obtener elevadas remociones de nitrégeno amoniacal (98%), NTK (100%), Ni (76%) y
carbono (100%).

Por otro lado, la secuenciacion de ultima generacion (NGS) a partir de la extraccion
de ADN de la comunidad microbiana permitié caracterizar la composicion de las
comunidades bacterianas presentes. Se ha observado que existia una diversidad
microbiana significativa en el sistema mediante el plateau de las curvas de rarefaccion
obtenidas y el indice de diversidad determinado. Asimismo, se han logrado obtener
ordenes y géneros mas representativos y abundantes del sistema. Las predicciones por
PYCRUst permitieron obtener los KO mas abundantes del sistema y permitieron
relacionarlos con los géneros presentes, lo que posibilitdé poder asociarlos con sus rutas
metabalicas del ciclo del carbono y nitrogeno.

Este estudio permitid identificar que los principales grupos microbianos
responsables de la remocién de nitrégeno y carbono pertenecian a nitrificantes
heterotréficos y desnitrificantes aerdbicos.

Se identificd que el proceso de nitrificacion implicod principalmente la oxidacién de
amonio y probablemente nitrégeno organico hasta nitrato, siendo principalmente atribuido a
bacterias heterotréficas involucradas en la remocion de nitrégeno, las cuales fueron
halladas en elevadas proporciones como Niabella, Flavobacterium, Lysobacter,
Dyadobacter o Mesorhizobium. Por otro lado, se han identificado cepas con capacidad
desnitrificante aerdbica potencial entre las que se destacan: Hydrogenophaga,
Pseudorhodoferax, Simplicispira y Diaphorobacter.
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El presente capitulo propone una alternativa eficiente para el tratamiento biol6gico
de aguas residuales lacteas que utilizan reactores discontinuos secuenciales granulares

aerobios (SBR) suplementados con efluentes ricos en amonio.
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5.7 TABLAS SUPLEMENTARIAS SBRsq

A continuacion, se presenta el material suplementario con las Tablas a nivel de filo,
clase, orden y género de las condiciones SMCMy, MCM, y SMCB,, donde se expone el
promedio del duplicado realizado para cada una de las condiciones y de los niveles
filogenéticos estudiados. Se encuentran resaltados en color celeste los géneros, asi como

las diferentes categorias taxondémicas, mas abundantes.

Tabla S1. Abundancia relativa bacteriana a nivel de filo en la condicion SMCMyq

TAXON Condicién
SMCMyq
actinobacteria 6486
planctomycetes 791
firmicutes 17
acidobacteria 98
chlorobi 15
verrucomicrobia 14
candidatus saccharibacteria 417.5
proteobacteria 30590.5
bacteroidetes 7330.5
chloroflexi 2656.5
chlamydiae 1676
deinococcus_thermus 3

Tabla S2. Abundancia relativa bacteriana a nivel de Clase en la condicion SMCMyg

TAXON Condicién
SMCMyq
acidobacteriia 98
actinobacteria 6486
gammaproteobacteria 10872
thermomicrobia 2657
flavobacteriia 3351
chlorobia 2
cytophagia 231
deinococci 3
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sphingobacteriia

candidatus
saccharibacteria

planctomycetia
bacilli
alphaproteobacteria
opitutae
chlamydiia
verrucomicrobiae
betaproteobacteria

epsilonproteobacteria

Tabla S3. Abundancia relativa bacteriana a nivel de Orden en la condicion SMCMag

3749
418

791
17
13090

1676
10
6620

Condicion
TAXON SMCMyo
planctomycetales 492.5
candidatus brocadiales 298.5
candidatus 417.5
saccharibacteria
cytophagales 231
opitutales 4
sphaerobacterales 1.5
thermomicrobiales 2655
actinomycetales 6484.5
flavobacteriales 3351
sphingobacteriales 3748.5
chlamydiales 1676
acidimicrobiales 1.5
campylobacterales 9
chlorobiales 1.5
alteromonadales 14
chromatiales 6.5
aeromonadales 1.5
acidobacteriales 98
pseudomonadales 68.5
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Tabla S4. Abundancia relativa bacteriana a nivel de género en la condicion SMCMyg

rhizobiales 8192.5
rhodospirillales 16.5
caulobacterales 17

xanthomonadales 10687.5
rhodocyclales 13.5
lactobacillales 17
legionellales 94
rickettsiales 13.5
holosporales 1.5
burkholderiales 6175
verrucomicrobiales 10
nitrosomonadales 431
sphingomonadales 2161
deinococcales 3
rhodobacterales 2688

TAXON Condicién TAXON Condicién
SMCMyg SMCMyg
caulobacter 13.5 singulisphaera 404.5
diaphorobacter 5508 arcobacter 9
cupriavidus 7 carnobacterium 17
burkholderia 25 candidatus 1524.5
protochlamydia
xylophilus 40.5 sphingopyxis 2028.5
deinococcus 3 aquisphaera 72.5
flavobacterium 3346 roseomonas 5
thermomonas 2.5 chitinophaga 651
legionella 94 rhodocyclus 13.5
candidatus 131.5 chryseobacterium 5
metachlamydia
pseudoxanthomonas 12.5 comamonas 2.5
achromobacter 1.5 sphingobium 79.5
candidatus kuenenia 298.5 pseudomonas 50.5
parachlamydia 17.5 gordonia 5
flavitalea 17.5 nordella 4
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alicycliphilus

sphingobacterium

terrimonas
nitrosococcus
niastella
shewanella
derxia
pedobacter
ferruginibacter
brevundimonas
methylosinus
mesorhizobium
oligotropha
fulvimonas
xanthomonas

filimonas

shinella
rhizobium
rhodanobacter
dyadobacter
ilumatobacter
nitrosomonas
tsukamurella
opitutus
caedibacter
flavisolibacter
ralstonia
tetracoccus
luteimonas
acidobacterium
janthinobacterium
hydrogenophaga
planctomyces
isosphaera
saccharibacter

nitrosospira

91
55

159
6.5

14
62
477
18
3.5
44.5
1341
323.5
1.5
2
16.5

416.5
166.5
10113.5
4
15
53
35
4
9
1473.5
4.5
77
467
98
39.5

1.5
11.5
11.5
373

chlamydia

candidatus
odyssella

dfipia
pseudolabrys
lysobacter
pirellula
spirosoma
rhodoplanes
arthrobacter
microbacterium
chlorobium
bosea
steroidobacter
kaistia
leifsonia

candidatus
saccharimonas

niabella
stenotrophomonas
acidovorax
acinetobacter
simplicispira
flavihumibacter
sphaerobacter
rhodobacter
prosthecobacter
sphingomonas
devosia
mycobacterium
alkanindiges
aeromonas
dokdonella
nitrosovibrio
thermomicrobium
nakamurella
bradyrhizobium

pseudonocardia

2.5
4.5

299.5
58.5
57
2.5
212.5
16.5
119
3125.5
1.5
3029

106
178
417.5

923
28
49.5

356.5
1.5
1.5

77.5
10
53

381

11
15
15

2655
2540
1965
509.5
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amaricoccus

Aquincola

flexibacter

Tabla S5. Abundancia relativa bacteriana a nivel de filos en la condicion MCMyo y SMCBy

25335

14.5

hyphomicrobium

candidatus
nucleicultrix

rhodopseudomona

S

39
1.5

TAXON Condicion Condicion
MCMaq SMCBy
Acidobacteria 96 2690
Actinobacteria 21822 24966
Arthropoda 0 23
Ascomycota 25 0
Bacteroidetes 72451 95817
Candidatus saccharibacteria 0 6
Chlamydiae 16 7
Chlorobi 1092 18
Chloroflexi 9010 349
Cyanobacteria 28 0
Deinococcus_thermus 530 6
Eukaryota 7 26
Fibrobacteres 36 0
Firmicutes 25 15
Gemmatimonadetes 99 7
Nitrospirae 0 1
Planctomycetes 9624 11314
Proteobacteria 65948 44982
Verrucomicrobia 4709 3795

Tabla S6. Abundancia relativa bacteriana en funcion de clase en la condicion MCMyg y

SMCByg
TAXON Condicion Condicion
MCM,q SMCByg
acidobacteriia 96 2690
actinobacteria 21822 24966
alphaproteobacteria 13180 9253
bacilli 25 15
bacteroidetes 16 1
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bacteroidia
betaproteobacteria
caldilineae
candidatus saccharibacteria
chlamydiia
chlorobia
chloroflexia
clostridia
cyanobacteria
cytophagia
deinococci
deltaproteobacteria
fibrobacteria

flavobacteriia

19
27825

16
1092
16

28
19701
530
177
36
1199

152
18355

18

205

61593

1010

5060

Tabla S7. Abundancia relativa bacteriana a nivel de orden en la condicion MCMyo y

SMCByg
TAXON Condicion Condicion
MCMyq SMCBy
Acidimicrobiales 13 1
Acidobacteriales 96 2690
Actinomycetales 21809 24965
Aeromonadales 0 3
Alphaproteobacteria 16 3
Alteromonadales 101 2
Bacillales 1 0
Bacteroidales 19 152
Bacteroidetes order ii. Incertae sedis 16 1
Bdellovibrionales 154 56
Burkholderiales 25918 16184
Caldilineales 7 0
Candidatus brocadiales 1527 24
Candidatus saccharibacteria 0 6
Caulobacterales 148 89
Chattonellales 3 0
Chlamydiales 16 7
Chlorobiales 1092 18
Chloroflexales 16 205
Chromatiales 22 31
Clostridiales 0 0
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Coleoptera
Cytophagales
Deinococcales

Desulfuromonadales
Enterobacteriales
Eurotiales
Fibrobacterales
Flavobacteriales
Gemmatimonadales
Holosporales
Hydrogenophilales
Lactobacillales
Legionellales
Longamoebia
Myxococcales
Neisseriales
Nitrosomonadales
Nitrospirales
Oceanospirillales
Oligoflexales

Opitutales

Oscillatoriales
Peronosporales
Phycisphaerales

Planctomycetales
Pseudomonadales
Rhizobiales
Rhodobacterales
Rhodocyclales
Rhodospirillales
Rickettsiales
Solirubrobacterales
Sphaerobacterales
Sphingobacteriales
Sphingomonadales
Syneschococcales
Thermomicrobiales
Thiotrichales
Verrucomicrobiales

Xanthomonadale

19701
530

12
25
36
1199
99

24
14

22

95

12

425

8089
287
8950
2436
1812
332
12

21
51516
2035
28
8966

4284
24316

23
61593

o O N O

5060

15

70

19
954

1093

11288
867
2946
3280
1077
203
71

29011

2661

142

3666
15385
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Tabla S8. Abundancia relativa bacteriana a nivel de género en la condicion MCMyo y

SMCB2o
Condicién Condicion
TAXON MCMao SMCB2o
acanthamoeba 4 19
acetobacter 5 0
acidisphaera 88 21
aciditerrimonas 4 0
acidobacterium 96 2690
acidovorax 296 1614
acinetobacter 228 550
actinomycetospora 6 0
adhaeribacter 0 7
aeromicrobium 1 1
aeromonas 0 3
alkanindiges 0 14
amaricoccus 26 46
anaeromyxobacter 0 0
aquibacter 0 0
aquimonas 4434 85
aquincola 10 104
aquisphaera 6892 5726
arenimonas 0 0
arthrobacter 459 8495
aspergillus 25 0
bacteroides 19 152
bartonella 0 0
bdellovibrio 154 56
bosea 1233 1203
bradyrhizobium 64 262
brevundimonas 38 9
burkholderia 1 1
byssovorax 8 265
caedibacter 12 69
caldilinea 7 0
13 3

candidatus alysiosphaera
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candidatus aquirestis
candidatus kuenenia
candidatus metachlamydia
candidatus nucleicultrix
candidatus protochlamydia
candidatus saccharimonas
carnobacterium
caulobacter
cellulomonas
cellulosimicrobium
chitinophaga
chlorobium
chloroflexus
chondromyces
chromohalobacter
chryseobacterium
citreicella
cloacibacterium
comamonas
conexibacter
crocinitomix
curvibacter
cyanothece
cystobacter
cytophaga
dechloromonas
defluviicoccus
deinococcus
demequina
derxia
desulfuromusa
devosia
diaphorobacter
dokdonella
dyadobacter
emticicia

epilithonimonas

1527

© N O O N

1891

4032

1092
16

12

72

77

26

30
27

213

530

139

1875
6600
3008
3808
14812

6264
18
205
112

102
2933
22

34

578

23

171

64

71
1714
2865
9983

220
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erythrobacter
fibrobacter
filimonas
flavihumibacter
flavisolibacter
flavitalea
flavobacterium
flexibacter
fluviicola
fluviimonas
formosa
fusibacter
gaetbulibacter
gelidibacter
geminicoccus
gemmata
gemmatimonas
gemmobacter
geobacter
gordonia
haliscomenobacter
heterosigma
hydrogenophaga
hymenobacter
hyphomicrobium
ideonella
ilumatobacter
isosphaera
janthinobacterium
kaistia
kaistobacter
labilithrix
lacibacter
lactococcus
leadbetterella
lechevalieria

legionella

36
72
13
12
45
193
241
25

w O 0 O O Ww

195
56
14

14

656

22

2892

163

21
551

11

52
70
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leptolyngbya
leptothrix
leucobacter
leuconostoc
lewinella
luteimonas
luteolibacter
lysobacter
mariniflexile
marinobacter
mesorhizobium
methylibium
methylobacterium
methylocystis
methylosinus
microbacterium
mucilaginibacter
nakamurella
niabella
niastella
nitrobacter
nitrosococcus
nitrosomonas
nitrosospira
nitrosovibrio
nitrospira
nordella
novosphingobium
ohtaekwangia
oligoflexus
opitutus
owenweeksia
paenibacillus
paracoccus
pararhodobacter
parasegetibacter

pedobacter

28

25

128
13149
3834
432
868
101
2901
25

37
3249

528
35329
137
46
22
65

30

15

391

72
38

156
2747
44
7540
162

788

13430

793
17570
494
76
31
72
1021

11

719
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peredibacter
persicobacter
phaeobacter
phaselicystis
phenylobacterium
phycisphaera
phyllobacterium
phytophthora
pirellula
planctomyces
prosthecobacter
proteiniclasticum
pseudolabrys
pseudomonas
pseudonocardia
pseudorhodoferax
pseudoxanthobacter
pseudoxanthomonas
pterostichus
ralstonia
raoultella
reyranella
rhizobium
rhodanobacter
rhodobacter
rhodococcus
rhodocyclus
rhodoferax
rhodoplanes
rhodopseudomonas
rhodothermus
rhodovastum
rickettsia
roseimicrobium
roseobacter
roseomonas

rubellimicrobium

396

133

59

15546

2722

364

12

254

582
1504

11
20

16

20

222

13

16

29

850
3620

206
303
1920
383

836
23
10

137
847
155

257



Capitulo 5

saccharibacter
salinirepens
sediminibacterium
shinella
silanimonas
simplicispira
singulisphaera
solitalea
sphaerobacter
sphingobacterium
sphingobium
sphingomonas
sphingopyxis
sphingosinicella
spirosoma
sporocytophaga
stenotrophomonas
steroidobacter
streptococcus
sulfuritalea
tepidimonas
terrimonas
tessaracoccus
tetracoccus
thauera
thermomicrobium
thermomonas
thiobacillus
thiothrix
tsukamurella
variovorax
verrucomicrobium
vitellibacter
vitreoscilla
winogradskyella
woodsholea

xanthomonas

12

1743

240
840

21
247
17
297
1571
16
637

10
2234

11086

44
98
8966

18
66
34

68
100

103

117

9747
1806
106

188
15
73

2481

44610

74
56

3038

52
76
142

17
334
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xenophilus 0 17
xylophilus 450 951
zoogloea 1499 829
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CAPITULO 6

TRATAMIENTO DE EFLUENTES FENOLICOS EN EL SBR

GRANULAR AEROBICO
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CAPITULO 6: TRATAMIENTO DE EFLUENTES FENOLICOS EN EL SBR GRANULAR
AEROBICO
6.1 REMOCION SIMULTANEA DE NITROGENO Y FENOL

Los compuestos amonio y fendlicos en elevadas concentraciones se encuentran
comunmente en las aguas residuales derivadas de varios procesos industriales
importantes como la produccion de coque, fabricacion de productos petroquimicos,
refinamiento de petréleo y lixiviados de vertederos. Estas aguas residuales generan un
gran impacto ambiental debido a su alta complejidad y toxicidad (Jin y col, 2012; Feng y
col, 2015; Amor y col, 2005; Adav y col, 2009).

Cabe destacar que la Agencia de Proteccion Ambiental de EE. UU. (EPA) ha
establecido un estandar de calidad de agua para fenol menor que 1 ppb en agua superficial
(Kazemi y col, 2014), mientras que los niveles de toxicidad generalmente estan en el rango
de 9-25 mg.L™ tanto para humanos como para la vida acuética (Kulkarni y col, 2013).

Numerosos estudios de laboratorio han informado (Zhang y col, 1998; Li y col, 2003;
Kim y col, 2008b; Lai y col, 2009) la utilidad de los procesos biolégicos para remover el
nitrégeno y compuestos fendlicos contenidos en las aguas residuales. Sin embargo, es
ampliamente aceptado que los compuestos fendlicos son reconocidos como inhibidores del
metabolismo microbiano en la nitrificacion (Kim y col, 2008; Lauchnor y Semprini, 2013).

No obstante, el método tradicional para eliminar fenol, amonio y nitrégeno total
presenta algunas desventajas. Este tratamiento requiere del uso de mas de un tanque
secuencial. Uno de ellos con presencia de aireacion requerido para la eliminacion de fenol,
seguido de otro tanque, también en condiciones aerdbicas necesario para la nitrificacion y
la adicién de un tercer tanque, que presente condiciones anaerdbicas requerido para la
desnitrificacion. Es por este motivo que es deseable la eliminacion simultanea de
compuestos fendlicos y nitrdgeno desde el punto de la ingenieria, o que ofreceria mayores
beneficios a partir de un menor requerimiento del area de instalacion, disminucion del
tiempo de retencion hidraulica y un costo econdmico menor. Cabe destacar ademas, que
se han realizado grandes esfuerzos para lograr la oxidacion simultanea de compuestos
fendlicos y amonio en un Unico tanque aerobio, con el objetivo de evitar la inhibicién por
parte de los fenoles de los microorganismos nitrificantes (Yamagishi y col, 2001; Vazquez y
col, 2006b; Texier y Gomez, 2007; Jemaat y col, 2013; Jemaat y col, 2014). Una de estas
alternativas consistio en el estudio llevado a cabo por Liu y col. (2005) quienes

desarrollaron un sistema compuesto por biomasa granular y observaron la presencia de
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microorganismos hetero6trofos con capacidad de degradar fenoles en la capa externa del
granulo y bacterias oxidantes de amonio (BOA) en la capa interna del mismo. Esto permitia
que los microorganismos heterotrofos protejan a los oxidantes de amonio de la toxicidad
causada por el fenol.

Para superar la complejidad operativa de los sistemas recientemente descriptos se
ha observado que los procesos de nitrificacion y desnitrificacion simultanea (NDS),
mediante la utilizacidon de un Unico reactor aerébico, brindan una alternativa prometedora
para remover simultaneamente fenoles y compuestos nitrogenados.

Se ha demostrado que ciertos grupos de bacterias heterotréficas como Thiosphaera
pantotropha (Robertson y col, 1988), Alcalicenos faecalis (Papen y col, 1989), Bacillus
(Gokce y col, 1989), Pseudomonas putida (Kim y col, 2008a), Pseudomonas stutzeri
(Zhang vy col, 2011), Hydrogenophaga (Chu y Wang, 2013) y Achromobacter (Chen y Ni,
2011) tienen acciodn nitrificante-desnitrificante aerdbica, convirtiendo el amonio en nitrégeno
gaseoso en presencia de oxigeno y compuestos fendlicos.

Sin embargo, aun hay muy pocos estudios acerca de este tratamiento simultaneo a
partir de cepas heterétrofas con capacidad de NDS (Feng y col, 2015); entre algunos de
ellos se destaca el trabajo realizado por Fen y col (2015) que han logrado la remocion
conjunta de nitrégeno y fenol utilizando un reactor que contenia una celda microbiana de
doble camara (aerdbica-anaerdbica) separadas por una membrana de intercambio
catédico. Fen y col. (2015) demostraron la posible nitrificacion-desnitrificacion simultanea
incluso a concentraciones de fenol de hasta 600 mg L™, con una carga de nitrégeno de 230
NH,"*-N mg L™

Por su parte, Wosman y col. (2016) estudiaron el desarrollo de granulos aerdbicos,
como una forma atractiva de agregado microbiano, capaz de degradar mas de un
contaminante organico téxico. Ellos han informado que es necesaria una estrategia
adecuada para aclimatar el lodo inéculo a los compuestos téxicos con el fin de lograr una
granulacién exitosa. Experimentaron dos estrategias distintas, por un lado, utilizaron
fuentes de carbono mixtas (acetato y fenol) y por el otro fenol como Unica fuente de
carbono. Posteriormente analizaron sus efectos sobre el rendimiento del reactor, las
caracteristicas de la biomasa, la comunidad microbiana y el proceso de granulacion.
Observaron que el lodo alimentado con fenol exhibia una aclimatacién méas rapida y una
aparicion mas temprana de los granulos, pero una diversidad microbiana y una estabilidad

del reactor menor. Por otro lado, el uso de una mezcla de dos fuentes de carbono (acetato
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y fenol) en la etapa de aclimatacién, con una relacion DQO:N (10:1), permitid una
degradacion de fenol y granulacién mas lentas, pero la formaciéon de granulos aerdbicos
fuertes y estables. La concentracion de fenol para lograr la aclimatacion en los reactores se
incrementé desde 50 mg.L™" a 250 mg.L™%; luego se redujo gradualmente el tiempo de
sedimentacion, desde 30 minutos a 2 minutos, para favorecer la granulacion;

posteriormente se incrementd el fenol a 500 mg.L™.

6.2 OBJETIVOS DEL CAPITULO

Objetivo general

Estudiar la factibilidad de remocion simultanea de fenol y nitrégeno en un sistema
granular aerobico. Para ello se utilizé nuevamente un SBR alimentado con elevada relacion
altura/diametro (2.7), bajo régimen “feast/famine”. Inicialmente se operd con una fuente de
C mixta (acetato/fenol) y luego con una fuente de carbono simple (fenol). Se espera que
bajo las condiciones de trabajo escogidas y optimizadas en el capitulo 3 (régimen
“feast/famine”, condiciones completamente aerébicas OD de 7.5 mg O,.L™, caudal de aire
superficial elevado de 0.6 cm.seg™ y control de pH en un valor constante de 7.5) resulte
una remocion adecuada de nitrégeno y fenol sin provocar inhibicion del fenol al
metabolismo de los microorganismos nitrificantes y/o desnitrificantes.

Objetivos especificos

. Estudiar la toxicidad de diferentes concentraciones de fenol mediante la
implementacion de ensayos respirométricos en batch en la biomasa granulada aclimatada
a una fuente de carbono simple facilmente degradable (acetato de sodio).

. Hallar una concentracién de trabajo de fenol que permita aclimatar a la
biomasa del SBR, adaptada al consumo de acetato, al agente téxico evitando la inhibicion
del metabolismo de los microorganismos nitrificantes.

o Estudiar la aclimatacion en el SBR de los microorganismos adaptados al
acetato de sodio a la nueva fuente de carbono y energia (FCE) mediante la determinacion
de los parametros que indican la estabilidad del sistema: ST, propiedades de
sedimentacion (ISV), tamafio granular promedio, velocidades de consumo de NH3-N,
DQOs, y Fenol.
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. Estudiar la eficiencia conjunta de remocion del nitrégeno y fenol mediante la
incorporacion de este toxico al sistema como fuente de carbono mixta (acetato-fenol) y

fuente de carbono unica (sélo fenol).

6.3 MATERIALES Y METODOS
6.3.1 Efluente fendlico sintético y condiciones de operacion del SBR

En este estudio se utilizo el SBR descripto en la seccion 2.2 (denominado
SBRrenoL-ac). Se han informado diferentes estrategias para adaptar el lodo activado a una
sustancia téxica pero biodegradable. Una de ellas consiste en proporcionar un toxico como
Unica fuente de carbono y energia (como por ejemplo fenol), aumentando gradualmente la
concentracion. La otra estrategia propone utilizar una sustancia facilmente biodegradable
como la glucosa o acetato de sodio y reemplazar la misma gradualmente por el compuesto
toxico. No obstante, estas dos estrategias pueden tener varios impactos. Bajaj y col. (2015)
han informado que utilizando la primera estrategia, es posible que un aumento demasiado
dramatico pueda conducir a una completa inhibicion microbiana. Por otro lado, incluir un
sustrato facilmente biodegradable puede llevar a aumentar rapidamente la comunidad
microbiana durante las primeras etapas de aclimatacién, proporcionando una mejor
resistencia contra la toxicidad. Sin embargo, también podria obstaculizar el proceso de
aclimatacion, ya que el lodo degrada preferentemente este tipo de sustrato, sin desarrollar
actividad metabdlica hacia las sustancias toxicas.

En base a las ventajas/desventajas descriptas acerca de la estrategia de
aclimatacion basada en la alimentacion con una unica fuente de carbono o bien con una
fuente de carbono mixta tal como se explicd previamente, en este trabajo de tesis se utilizd
un indculo inicial de biomasa granulada aclimatada previamente con acetato de sodio y se
adiciono al efluente sintético fenol obteniendo una fuente de carbono mixta acetato/fenol.
Una vez adaptado los granulos a esta nueva fuente de carbono, se completo el estudio
manteniendo fenol como Unica fuente de carbono. EI SBR fue operado con una carga
volumétrica de nitrégeno amoniacal de 90 mg N.(L.dia)! y una relacion DQO:N:P de
100:15:2 tal como se describe en el capitulo 3. Cabe destacar que se utilizd esta condicion
ya que en dicho capitulo se ha observado que una carga de amonio de 90 mg N.(L.dia)™
permitié lograr mayores velocidades de remocion de nitrdbgeno amoniacal respecto a una
carga menor (60 mg N.(L.dia)™). Asimismo tal como se trabajo con el SBRacer, €l pH fue

estabilizado mediante un controlador de pH (seccién 3.7.2).
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Previamente al estudio del proceso de aclimatacion al fenol en el SBR se evaluo
mediante ensayos en batch (descriptos a continuacién), el rango de concentracién de fenol
tolerado por el consorcio microbiano y posteriormente una vez detectado dicho rango (no
toxico) se adiciono el toxico (fenol).

6.3.2 Ensayo de toxicidad de fenol mediante respirometria

Para determinar la toxicidad del fenol sobre los microorganismos aclimatados a
acetato, se llevaron a cabo estudios de respirometria mediante ensayos batch (ver capitulo
2, seccion 2.9).

Inicialmente se tomd6 un volumen de 200 mL del SBRacer al comienzo del ciclo en
fase “feast” (biomasa granular aclimatada con acetato de sodio como fuente de carbono y
energia) y se dejo sedimentar la biomasa en una probeta de 250 mL, descartandose el
sobrenadante. La biomasa sedimentada fue luego centrifugada en centrifuga Rolco a 3000
R.P.M durante 10 min a fin de eliminar el efluente tratado (sobrenadante). Posteriormente
se resuspendio el pellet en agua corriente y se volvid a centrifugar (3000 R.P.M, 10
minutos). Este lavado se realiz6 dos veces. La biomasa (pellet resultante) lavada se coloco
en un vaso de precipitado (reactor batch) de 250 mL y se le adicioné 200 mL del medio de
cultivo descripto en la Tabla 6.1. En el reactor batch se encendi6 la agitacién (200 R.PM) y
la aireacién y se trabajo con OD de 7 mgO,.L? y pH 7.5. Se estudiaron 4 condiciones
experimentales, determinadas y diferenciadas por la concentracion inicial de fenol, y se
incluyé un ensayo control. Se adicion6 a cada reactor batch un pulso de acetato de sodio
(CH;COONa, 1.4 M) y un pulso de fenol (C¢HsOH, 0.53 M) (Tabla 6.2). Cabe destacar que la
concentracion inicial de CH;COONa fue igual en todos los casos y se trabajé con un
volumen final de 210 mL. Las concentraciones iniciales de fenol y acetato en los reactores
batch, correspondientes a los diferentes ensayos experimentales y ensayo control, se

presentan en la Tabla 6.3.
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Tabla 6.1: Medio de cultivo utilizado para determinar la toxicidad del fenol sobre los microorganismos.

Las soluciones M; y M, son las mismas que se describieron en el capitulo 2 (Seccion 2.2).

Medio de (g.LY
Cultivo

(NH,),SO, 0.4230
KH,SO, 0.0650
K,HPO, 0.0514
MgS0,.7H,0 0.2700
CaCl,.2H,0 0.0427
M, 1mL

M, 1mL

Tabla 6.2: Pulsos de acetato de sodio y fenol para los diferentes ensayos realizados

Pulsos ENSAYO 1 ENSAYO 2 ENSAYO 3 ENSAYO 4 Control
mL mL mL mL mL
CeHsOH (mL) 0.45 1.05 2.1 4.2 0
CH3COONa (mL) 5.6 5.6 5.6 5.6 5.6
Agua (mL) 3.95 3.35 2.3 0.2 4.4

Tabla 6.3 Concentraciones de acetato de sodio y fenol para los diferentes ensayos realizados

| ENSAYO 1 ENSAYO 2 ENSAYO 3 ENSAYO 4 Control
CeHsOH (g.L Y 0.1 0.25 0.5 1 0
CH,COONa (g.L™Y) 3.076 3.076 3.076 3.076 3.076

Se considerd como tiempo inicial (O hs) del ensayo, el momento en que se adicioné
acetato de sodio y fenol. El ensayo tuvo una duracién de 8 horas. La aireacion fue detenida
a cada hora y se registraron las lecturas de OD (mg.L™) mediante el uso de un electrodo de
medicion de OD en funcidn del tiempo (capitulo 2, seccién 2.9). Asimismo, a diferentes
tiempos (0, 2, 4, 6 y 8 hs) se tomaron muestras y se realizaron las medidas cuantitativas,
en cada batch, de consumo de NH3z-N, fenol y DQOs y acumulaciéon de NO3z-N y NO,™-N.

El control no contaba con la adicién del pulso de fenol, con el fin de determinar la
actividad respiratoria del consorcio microbiano, la cual se utilizO como referencia para

estimar el efecto toxico de las diferentes concentraciones de fenol. No obstante, se
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evaluaron los mismos parametros a excepciéon de las mediciones de fenol. Cada ensayo
batch se realiz6 por duplicado.

Por un lado las medidas registradas de NHs-N a cada tiempo (0, 2, 4, 6 y 8 hs)
fueron utilizadas para estimar la velocidad de consumo de amonio rNH3-N (mg NHz-N.(L h)’
1 en cada reactor batch operado a una diferente concentracién de fenol. Estos resultados
permitieron estimar la inhibicibn de consumo de amonio a causa del toxico. Se calculo la
inhibicion porcentual de la velocidad de consumo de amonio (%lrymsn), para cada

concentracion inicial de fenol, a partir de la ecuacion 6.1:

—N= 100 (7‘ NH3 - Ncontrol ) - (T'NH3 - NFenol )

% Ir NH3
(T NH3 - Ncontrol )

(6.1)

Donde rNH3-N¢ontrol COrresponde a la velocidad de consumo de amonio del control
y NH3-Nfeno @ la velocidad de consumo de amonio a cada concentracion de fenol
estudiada. Este estudio permiti6 determinar la maxima concentracion de fenol no téxica
para los microorganismos

Por otro lado, los ensayos respirométricos permitieron determinar la velocidad de
consumo de oxigeno (OUR, mg O,.(L.h)™) a cada hora para los diferentes ensayos batch,
a partir de las medidas de OD (mg.L™) registradas en funcién del tiempo (1-2 min).
Posteriormente estas velocidades (OUR) fueron utilizadas para obtener la inhibicion
porcentual de la velocidad de consumo de oxigeno por fenol (%lour) en cada

concentracion ensayada:

% I _ 100 (OURcontrol ) - (OURFenol )
OUR (OURcontrol )

(6.2)

Donde OURconiro COrresponde a la velocidad de consumo de oxigeno del ensayo
control y OURgenq @ la velocidad de consumo de oxigeno para cada concentracion de fenol
estudiada.

Por Gltimo, se estimé la velocidad de consumo de fenol, rrenoi (Mg Fenol.(L.h)™),
para cada concentracion inicial del compuesto toxico (diferentes ensayos batch), a partir de
las medidas cuantitativas de fenol obtenidas a los diferentes tiempos.
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6.3.3 Aclimatacion de los microorganismos al fenol y efecto del incremento de la carga de

fenol

Una vez determinada una concentracion de fenol dptima para la aclimatacién y no
toxica para los microorganismos, el SBRrenoL-ac fue alimentado con un efluente sintético
de fuente de carbono mixto a base de fenol y acetato de sodio.

Las condiciones de operacion del SBReenoLac (PH 7.5, OD 7.5 mg.L?, TRC 20
dias, TRH 2.79 dias, caudal de aire volumétrico 2.3 L aire (Lreactor.min)’ y caudal
superficial 0.6 cm.seg™) fueron los mismos que los utilizados en el capitulo 3 descriptos
para el SRBacer (seccion 2.2.1 del capitulo 2).

El reactor se controld periédicamente con mediciones de solidos totales (ST),
propiedades de sedimentacién (ISV), tamafio granular, velocidad de consumo de la
demanda quimica de oxigeno soluble (DQOs), de nitrgeno amoniacal y remociones de
fenol.

Luego que se llevaron a cabo los estudios con una concentracion oOptima que
permitia lograr la aclimatacion de la biomasa al fenol y funcionamiento estable del SBR a lo
largo de los ciclos, la concentracion de fenol fue incrementada. Esta condicién fue
denominada como SBRgenoL -

Luego de lograr la aclimatacion de los granulos al fenol, se evalué el desempefio
del reactor mediante la estimacion de parametros cinéticos de consumo de amonio y
DQOs, acumulacion de nitrito y nitrato, asi como la eficiencia de remocion de amonio y N
inorganico durante 5 TRC. Para ello se determinaron las velocidades de consumo de NHs-
N, DQOs, y las velocidades de acumulacion de NO3-N y NO,-N (seccion 2.8). Se
determinaron los porcentajes de remocion de nitrdgeno amoniacal (E.C 2.9) y nitrdgeno
inorganico (E.C 2.10) como se indicé en la seccidon 2.7, NH3-N consumido por asimilacion
(Ec. 5.14) y Ng (Ec. 5.13) tal como se ha indicado en la seccion 5.5.5.1 y NDS (E.C 5.12)
correspondiente a la seccidon 5.5.1.4, con la salvedad que en ese sistema no hay nitrogeno
organico proveniente de la fuente de carbono por lo tanto el nitrdgeno oxidado utilizado
para calcular el %NDS corresponde Unicamente al nitrégeno amoniacal proveniente del
efluente sintético utilizado. Estas determinaciones se llevaron a cabo en ciclos operativos a
diferentes TRC.

La estabilidad del SBR, frente a las concentraciones de fenol ensayadas, se
alcanz6 cuando la velocidad especifica de consumo de DQOs, NHs3-N y fenol, el ISV,
tamafio granular y los ST (g.L™") eran constantes al menos durante tres TRC. Cabe
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destacar que en las mediciones de DQOs estan consideradas ambas fuentes de carbono y
energia (fenol y acetato de sodio), considerando una relacion de: g DQO/g fenol de 2.388 y
g DQO/g acetato de sodio de 0.766.

6.4 DETERMINACION DE FENOL

La concentracion de fenol (CeHsOH) fue medida colorimétricamente por el método
4- amino-antipirina (Peter y col., 1973). En solucién alcalina los compuestos fendlicos meta,
orto y algunos para sustituidos reaccionan con 4- amino-antipirina en presencia de
ferricianida generando un producto rojizo, cuya absorbancia es medida a 510 nm. La
absorbancia se relaciona linealmente con la concentracion de fenol para concentraciones
menores a 10 mg.L™ de fenol. La curva de calibracién se determiné periédicamente
utilizando soluciones de fenol de concentraciones conocidas (Sigma Aldrich, 98% pureza)
en un rango de concentracién de 1 a 8 mg.L™ de fenol (Figura. 6.1). Para determinar fenol,
se tomaron 5 mL de muestra del licor de mezcla (de los ensayos en batch, SBRrenoL-ac Y
SBReenoL), la cual se centrifugd en centrifuga Rolco a 2000 R.P.M durante un tiempo de 10
minutos. Se descarto el pellet y al sobrenadante se le adicion6 1 mL de solucién de 4-
amino-antipirina (20.8 mM) en carbonato de sodio (0.25 M) y 1 mL de solucién de
ferricianida (83.4 mM) en carbonato de sodio (1 M). Transcurrido un tiempo de contacto de
10 minutos se midi6 la absorbancia a 510 nm con un espectrofotémetro HACH DR/2000. El

blanco se preparé sustituyendo el volumen de muestra con agua destilada.

0,8
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mg Fenol L’

Figura 6.1: Curva de calibracion: Absorbancia en funcién de la concentracion de fenol
(y = 0.1133x — 0.0024, Rz = 0.9996)
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El porcentaje del fenol removido se determind mediante la siguiente expresion:

(Fenol)y — (Fenol)p
(Fenol),

% Fenol, = ( ).100

(6.3)

donde (Fenol)o y (Fenol)r corresponden a las concentraciones del fenol (mg
Fenol.L™") al comienzo y al final del batch y del ciclo operativo del SBR, respectivamente.

6.5 RESULTADOS
6.5.1 Efectos toxicos del Fenol sobre la biomasa granulada en reactores batch

A- Inhibicion del consumo de amonio por toxicidad del fenol

En primer lugar se evaluo el efecto toxico del fenol sobre el consumo microbiano de
nitrdgeno amoniacal como asi también sobre la velocidad de consumo de fenol (rFenol) tal
como se describidé en la seccion 6.3.2. Es importante destacar que todos los ensayos batch se
llevaron a cabo con la misma concentracién de biomasa (1.3 g ST.L™Y). En la Figura 6.2 se
muestran las velocidades volumétricas de remocién de nitrgeno amoniacal y fenol obtenidas
entre las 0 y 2 hs de rango de tiempo elegido a fin de evaluar la remocién de amonio y fenol
en condiciones no limitadas en FCE, para las diferentes concentraciones de fenol ensayadas
entre 100 y 1000 mg fenol.L™.

10

=% NH5-N (mg.(L.h™))
I Fenol (Mg.(L.h™))

r (mg.(L.h™)

I I I I I I I I I
0 100 200 300 400 500 600 700 800 9001000
mg Fenol.L™

Figura 6.2: Velocidades volumétricas iniciales de remocion de NH3;-N y Fenol en funcion de las
diferentes concentraciones de fenol ensayadas en batch.
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Tal como se puede observar a medida que se incrementa la concentracion de fenol las
velocidades de remocion de NHs-N disminuyen. Inicialmente a una concentracion de 100 mg
fenol.L™ disminuye aproximadamente un 40% la reeno respecto al control, observandose que
dicha concentracion no afectaba a la rNHs;-N. No obstante, no se observan diferencias
considerables entre 200 y 400 mg fenol.L™. Sin embargo, al superar la concentracién de 400
mg.L?, las velocidades de remocién de fenol y nitrégeno amoniacal disminuyen
progresivamente, observandose este decaimiento con una tendencia mas pronunciada para
rNH3-N.

Es importante destacar que las velocidades fueron calculadas en las primeras 2 horas
de estudio, ya que como se observa en la Figura 6.3 la fuente de carbono acetato, calculada
como DQOs, es agotada practicamente en este intervalo de tiempo. Considerando las
relaciones DQO/masa (mg/mg) para las fuente de carbono (acetato y fenol), expuestas
anteriormente, junto a las medidas colorimétricas obtenidas de DQOs a los diferentes tiempos,
fue posible calcular por un lado la concentracién de acetato de sodio consumida (mgDQOs.L™)

en cada punto medido y por otro la concentracién de fenol (mgDQOs.L™?) (Figura 6.3).

—¥ mg Fenol.L*
~¥ mg Fenol como DQOs.L™

—- mg DQOs.L™ (acetato + fenol)

7, 1500-
S ~*~ mg Acetato como DQOs.L™
€ 1000-
5004
A
o%— > &
0 2 4 6 8 10

Tiempo (h)

Figura 6.3: Perfiles de consumo de fenol, acetato y DQOs en ensayo batch para una

concentracion inicial de fenol de 100 mg.L™.

A partir de los resultados obtenidos con la ecuacion 6.1 se graficé el %lryqs-n €n

funcién de la concentracion de fenol (Figura 6.4). Estos porcentajes de remocion fueron
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calculados con las velocidades obtenidas durante las primeras 2 horas de estudio tal como
se explicé anteriormente

Se puede observar que la inhibicién del fenol sobre la velocidad de consumo de
amonio comenzo a ser significativa (> al 50%) cuando la concentracion era mayor a 500
mg.L™?, y alin mayor con concentraciones entre 700 y 1000 mg fenol.L™. Se ha observado
que concentraciones entre 100 y 200 mg fenol.L™ podrian ser toleradas por los

microorganismos adaptados al acetato de sodio.

100
90+
80~

60~
50+
404
304
20+
104

0

% Ir NHa-N

1 1 1 1 1 1 1 1 1
0 100 200 300 400 500 600 700 800 9001000
mg Fenol.L™

Figura 6.4: Inhibicion de la velocidad de remocién de NHs-N para las diferentes concentraciones de

fenol (mg.L™)

Las velocidades iniciales de acumulacion de NO3-N y NO,-N estimadas a partir de
los ensayos batch estan representadas en la Figura 6.5. Se observa que la velocidad de
acumulacion de nitrato disminuye a medida que aumenta la concentracion inicial de fenol,
de igual manera sucedia con la velocidad de acumulacion de nitrito. Estos resultados
inicialmente llevarian a pensar que podria estar sucediendo una inhibicion por parte del
toxico del metabolismo de los microorganismos nitrificantes, ya que como se observa en la
Figura 6.2, la velocidad de remocion de amonio también disminuye a medida que aumenta
la concentracion de fenol. No obstante, la disminucion en la velocidad de acumulacion de
nitrito y nitrato a mayores concentraciones de fenol, podria ser también causada por
ocurrencia de desnitrificacion o cambios en la magnitud de este proceso asi como por
procesos de oxidacion de nitrito a nitrato.

Cabe destacar que las velocidades de acumulacion de nitrito y nitrato representan
el balance entre los procesos de generacion de ambos compuestos nitrogenados por
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nitrificacion y consumo por desnitrificacion. Ademas, en el caso del nitrito también
representa el consumo mediante el proceso de oxidacién hasta nitrato; es por este motivo
que las velocidades de acumulacién presentadas en la Figura 6.5 no representan una
estimacion tan precisa o bien confiable de como afectan las diferentes concentraciones de

fenol sobre los procesos de nitrificacion (nitritacion y nitratacion).

= 1 NOs™-N (mg.(L.h™)
~- 1 NO,-N (mg.(L.h™)

N w &

r (mg.(L.h™Y)

=

C 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1
0 100 200 300 400 500 600 700 800 9001000

mg Fenol.L™

Figura 6.5: Velocidades de acumulacion de NO3-N (mg. L) y NO,-N (mg.L™) para las diferentes

concentraciones de fenol (mg.L™). El control (0 mg.L™ de fenol) no contenia fenol.

B - Inhibicién de la velocidad de consumo de oxigeno (OUR) por toxicidad del fenol

Ademas de evaluar la inhibicion de la velocidad de consumo de amonio, también se
estudid el efecto toxico del fenol sobre el consumo de oxigeno (OUR) nuevamente durante
las primeras 2 horas de estudio de cada ensayo batch. Se calculé la inhibicién porcentual
de la velocidad de consumo de oxigeno (%lour) para cada concentracion de fenol a partir
de la ecuacion 6.2. En la figura 6.6 se presenta el %lour €n funcion de la concentracion de
fenol. Se puede observar que a partir de concentraciones de 200 mg fenol.L™, la inhibicion

de la velocidad de consumo de OD comenzaba a ser significativa.
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Figura 6.6: Efecto toxico de fenol (mg.L™) sobre la velocidad de consumo de OD (mgO,.(L.h))en

funcion de la concentracion inicial de fenol en ensayo batch

Los estudios respirométricos llevados a cabo en batch nos permitieron estudiar
diferentes aspectos en el sistema. En primer lugar, fue posible definir una concentracion
inicial de fenol de 100 mg.L™ adecuada para adaptar el consorcio microbiano del SBR a
una fuente de carbono mixta (acetato y fenol), por otro lado, permitieron conocer los
porcentajes de inhibicion respecto a la velocidad de oxidacién de amonio como de OD para
diferentes concentraciones de fenol, hallando los rangos toxicos para el consorcio

microbano en estudio.

6.5.2 Aclimatacion y eficiencia de remocion de nitrogeno, fenol y acetato de sodio en el
SBR

El fenol fue incorporado al reactor operado con una carga de nitrégeno de 90 mg
N.(L.dia)?, tal como se explicé en la seccién 6.3.1. La carga de acetato de sodio inicial fue
de 361 mg DQO.(L.dia)* y la carga diaria de fenol expresada como DQO de 238.8 mg
DQO.(L.dia)?, resultando una relaciéon DQO:N de 100:15. El medio de cultivo que se utiliz6
se encuentra descripto en la Tabla 6.4 donde se exponen la concentracion de los
componentes utilizados. Cabe destacar que el fenol fue agregado al SBR mediante un
pulso diario de 2.17 mL de una solucién madre (solucién Stock, 46 gr Fenol.L™) para tener
la concentracion inicial que no muestra una inhibicién considerable sobre el consorcio
microbiano nitrificante, mientras que el acetato de sodio se aplico mediante un pulso de 2

mL de una solucion stock de acetato (235 g ACNa.L™) junto al medio de cultivo expuesto
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en la tabla 6.4 para obtener una concentracion final de 470 mg acetato de sodio.L™ . La
aclimataciéon de los microorganismos y posterior estabilidad del sistema se alcanzé
rapidamente después de aproximadamente 40 dias de operacion. El tamafio promedio de
los granulos fue de 0.7 mm y el ISV se encontré entre 40 y 50 mL.g ST™. La concentracion
de biomasa alcanzada fue de 1.3 g ST.L™ (D.S= 0.2) y se mantuvo estable durante todo el
estudio.

En este estudio, tal como se ha detallado durante todo el trabajo de tesis, los ciclos
fueron divididos en dos periodos “feast” y “famine”, determinados por el agotamiento de la

fuente de carbono y energia.

Tabla 6.4: Composicion del medio de cultivo sintético con fenol utilizado en el SBR
(La composicién de M; y M, se encuentra detallada en el capitulo 2)

Efluente sintético SBR
(gr.L'l)
(NH,4),S0, 0.6060
KH,PO, 0.0489
K,HPO, 0.0395
MgS0O,.7H,0O 0.2700
CaCl,.2H,0 0.0427

Solucién M, 1mL

Soluciéon M, 1mL

En la figura 6.7 A, se puede observar que durante el periodo “feast” la degradacion
de la FCE mixta es el proceso mas relevante, permitiendo la acumulacion de sustancias de
reservas como el glucégeno con una velocidad de formacién de 120 mg GLU.(L.h)* (Tabla
6.5, SBRrenoL-ac). Cabe destacar que el DQOs representd el consumo de ambas fuentes
de carbono como se explicé en seccion 6.3.3.

Asimismo, en este periodo se logré una remocion de fenol de 79% (Tabla 6.5). No
obstante, ademas se observa un porcentaje considerable en la remocién del NH3-N debido
al comienzo de la nitrificacibn como asi también al consumo de nitrégeno destinado a
crecimiento de biomasa (Figura 6.7 B, Tabla 6.5). Durante estas primeras horas se observo

un incremento ligero del nitrito, mientras que el nitrato remanente del ciclo anterior
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disminuy0, teniendo lugar en esta fase el proceso de desnitrificacion hasta agotar el NO3-N
presente.

Durante el periodo “famine” se puede observar que el proceso mas relevante es la
remocion de nitrégeno mediante nitrificacion. Se evidencié un aumento progresivo de la
concentracion de NO3™-N hasta el final del ciclo operativo debido a la remocion de nitrégeno
amoniacal por nitrificacién. El NO2-N disminuy6 hasta valores no detectados por el método
espectrofotométrico utilizado (Figura 6.7 B). Ademas, se puede observar el agotamiento de
las reservas de carbono (glucégeno), debido a su consumo por microorganismos
heterétrofos ordinarios y probablemente también por microorganismos desnitrificantes.
Cabe destacar que durante esta fase se degrada completamente el fenol sin evidenciar

una inhibicién en el metabolismo de los microrganismos nitrificantes (Figura 6.7 A).
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Figura 6.7: A) Perfiles de remocion de la fuente de carbono mixta (acetato y fenol), medido como
DQOs y fenol y cambios en la concentracion de glucégeno, B) Diferentes formas de nitrégeno

inorganico a lo largo de un ciclo operativo del SBR bajo condiciones de estabilidad.

DQOs (#), glucdgeno (A), Fenol ( ) NH,*-N (@), NO3-N (m), NO,-N (4)

El NH3-N asimilado en todo el ciclo operativo fue estimado mediante Ec. 5.14 como
se describié previamente (Seccién 6.3.3), resultando 12.7 mgN.L™, lo que representa un
14.1 % del amonio removido. El amonio restante (85.9%) fue removido por nitrificacion.

Por ultimo, se ha observado gue la generacion de nitrégeno gaseoso en el ciclo de
es de aproximadamente el 28% del amonio removido, lo cual indica que la desnitrificacion

presenta un papel relevante en este sistema (Tabla 6.5, SBRrenoL-AC).

277



Capitulo 6

A partir de los resultados obtenidos se incremento la carga volumétrica de fenol
desde 238.8 hasta 600 mg DQOs.(L.h)™ mediante el agregado de fenol como Unica fuente
de carbono y energia al SBR aplicando un pulso de 5.5 mL diarios de la solucion madre
(46 gr.L'™Y), pasando de un sistema con una fuente de carbono mixta (acetato y fenol) a un
sistema con una unica fuente de carbono (fenol) denominado SBRgenoL.

Al aumentar la concentracion de fenol el tamafio promedio de los granulos se
mantuvo en 0.7 mm y el ISV disminuyé a 25 mL.g ST indicando mejores propiedades de
sedimentabilidad granular. La concentracién de biomasa alcanzada fue de 1.8 g ST.L*
(D.S=0.1).

Tabla 6.5: Eficiencia de la remocién de fenol y las diferentes formas de nitrdgeno y parametros

cinéticos para las condiciones estudiadas

Ciclo operativo Parametros SBReenoL-AC SBRFrenoL
DQO: N:P (100:15:2) (100:15:2)
% Remocion de NH,"-N 95 (2.3)** 92 (3.2)**

% Remocion de N inorgénico 40 (3.1)* 21 (1.7)*

Ciclo Total % Remocion de Fenol 100 100

% NDS 35 (2.8)* 9.1 (1.0)*

NG (mg.L™) 25 (1.9)* 9 (0.3)

% N gaseoso 28 (1.9)* 11 (0.5)*
gDQOs (mg DQOs. (g ST.h)™) 232 (8.5)* 111 (2.7)*

% Remocion de NH,"-N 30 (2.8)** 22 (1.3)**

Fase “Eeast’ % Remocion de Fenol 79 (4.1)** 80 (1.3)**
rGlug (mg GLU. (L.h)™h 120.1 (3.1)* 150 (3.9)*
qGlug (mg GLU. (g ST.h)™M) 92 (3.1)* 83.2 (3.2)*

a(NHsz-N) (mg NH3-N.(g ST.h)™) 5.1 (0.1)* 6.9 (2.2)*

rGlup (mg GLU. (L.h)™) 37 (2.8)* 50 (1.7)*

Fase "Famine” qGlup (mg GLU. (g ST.h)™h 28 (1.8)** 27 (1.1)**
% Remocion de NH,"-N 65 (5.2)** 72 (3.0)**

% Remocion Fenol 21 (1.6)** 20 (1.0)**

En este estudio el periodo “feast” fue definido desde el inicio del ciclo hasta las
primeras 4 horas, donde la remocién del fenol fue del 80% aproximadamente, mientras que
el periodo “famine” se extendié desde las 4 horas hasta la finalizacion del ciclo (Figura 6.8
A).
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Durante el periodo “feast” se observé que conforme se consume la fuente de
carbono y energia, medida como DQOs, con una velocidad especifica de 111 mg DQOs.(g
ST.h)?, aumenta la produccion de reservas intracelulares, medidas como glucégeno, con
una velocidad de produccién (qGlug) de 83.2 mg Glu.(g ST.h)* (DS= 3.2) (Figura 6.8 A,
Tabla 6.5 SBRrenoL). Asimismo la remocion del NH3-N fue muy baja (22%) en relacion a lo
que se ha observado en el periodo “famine” (72%) (Figura 6.8 B, Tabla 6.5).
Probablemente durante el periodo “feast”, donde no se observa generacion de NOgs-N,
esta remocion de NH3;-N pueda deberse a consumo por crecimiento o asimilacion del
nitrégeno por parte de la biomasa. No obstante, se observa generacion de NO,-N, el cual
muy probablemente pudo generarse por nitrificacién del amonio. Sin ambargo, no puede
descartarse la generacion de nitrito por desnitrificacion parcial a partir de NO3-N
remanente del ciclo anterior (Figura 6.8 B), si bien éste proceso seria menos probable en

presencia de carbono organico externo.
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Figura 6.8: A) Perfiles de remocion de la fuente de carbono simple (fenol), medida como DQOs y
fenol, y cambios en la concentracion de glucégeno, B) Diferentes formas de nitrégeno inorganico a
lo largo de un ciclo operativo del SBR bajo condiciones de estabilidad. DQO (¢), glucégeno (A),
Fenol ( v) NH;-N* (o), NO3-N (m), NO,-N (4)

Durante el periodo “famine” se ha observado el agotamiento de la fuente de
carbono externa, junto al consumo de glucogeno con una velocidad de degradacion de
(rGlup) de 50 mg Glu.(L.h)* (DS= 1.7) (Figura 6.8 A). En este periodo, la nitrificacion es
sumamente evidente debido a la significativa acumulacién observada de nitrato (Figura 6.8

B). Cabe destacar que el nitrégeno asimilado en todo el ciclo operativo fue de 15 mg N.L™
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La remocion de fenol se vio reflejada en ambas fases, obteniéndose una remocion
completa en el ciclo total. Cabe destacar que en ambas condiciones la carga de NH3-N es
elevada, y esto puede generar FA en los sistemas, produciendo probablemente inhibicion
de las BON. Sin embargo, en el SBRrenoL €n comparacion con SBReenoL-ac S€ puede
observar una elevada acumulacion de NO,-N, lo que conduce a pensar que seguramente
exista una inhibicion de las BON, pero que la misma sea a causa del aumento de la carga
de fenol en el sistema.

Por otro lado, no se hallaron diferencias significativas respecto a la remocién de
NHs-N observada para el ciclo total entre la condicion con la fuente de carbono mixta
(acetato y fenol) y la condicion estudiada Unicamente con fenol; para ambos sistemas la
misma fue casi completa (>90%). Resultados similares se obtuvieron con la remocién del
fenol donde se ha observado que el toxico fue completamente degradado por la biomasa
granulada en ambos sistemas, aunque cabe destacar que velocidad de degradacion de la
DQOs fue significativamente mayor cuando el sistema contenia la FCE mixta (Tabla 6.5).

Se hallaron diferencias respecto a la remocion de nitrégeno inorganico y al
porcentaje de NDS, donde fue mucho menos eficiente el sistema que contenia Unicamente
fenol. En este sistema se obtuvo una eficiencia de NDS de 9.1% y de aproximadamente la
mitad de remocion de Ni (21%) en comparacion con el sistema con la FCE mixta. (Tabla
6.5), indicando una menor desnitrificacion, probablemente retrasada por la inhibicién de las
BON como se menciono recientemente.

Se puede observar que en la condicion SBRrenoL-ac, CON una FCE mixta (acetato +
fenol) la velocidad con la cual se consume esta FCE en “feast” es mayor (agotamiento de
la DQOs en aproximadamente 2 horas) que cuando la FCE es unicamente fenol (tabla 6.5).
Asimismo se puede apreciar que en la condicion SBReenoL-ac 1a mayor parte del glucégeno
(80-90%), en la fase “famine”, se consume de forma mas lenta (6 hs), en comparacion con
la condicion SBReenoL (con fenol como Unica FCE) donde el agotamiento del 80% de esta
reserva de energia se produce en aproximadamente 4 horas (Figura 6.7 Ay 6.8 A). Esto
puede deberse a una mayor concentracién de biomasa (1.8 g.ST.L™) en este Gltimo
sistema.

La inhibicion de las BON por fenol, desde el inicio del ciclo operativo hasta las 4-6
hs, en la condicibn SBRrenoL habria causado un retraso en el inicio de la actividad
desnitrificante, respecto a SBRrenoL-ac. ESte fendmeno junto con el rapido consumo de las

reservas de glucogeno en fase “famine” podria explicar la pobre eficiencia del proceso NDS
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y en consecuencia la baja remocién de nitrdgeno inorganico obtenida en el reactor

alimentado con fenol como Unica fuente de carbono y energia.

6.6 CONCLUSIONES DEL CAPITULO

En el presente capitulo se ha estudiado la factibilidad de remover nitrégeno y fenol
en conjunto en un SBR granular aerdbico alimentado bajo régimen “feast/famine”,
utilizando inicialmente un efluente sintético compuesto por una fuente de carbono mixta
(acetato/fenol) y luego una fuente simple (fenol).

Se logré determinar, mediante ensayos batch, que una concentracion de 100 mg
fenol.L™! era 6ptima y viable para aclimatar la biomasa granular en el SBR, la cual estaba
adaptada previamente a acetato de sodio, ya que dicha concentracion no afectaba
significativamente a la velocidad de remociéon de amonio como tampoco a la velocidad de
consumo de oxigeno disuelto. No obstante, si bien todas las concentraciones de fenol
(100-1000 mg fenol.L™?) causaban inhibicién, concentraciones superiores a 400 mg fenol.L™
inhibian mas del 50%.

Se logro rapida estabilidad del sistema (2 TRC) luego de la incorporacion del fenol al
SBR, estudiada mediante la determinacién de los parametros ISV (40-50 mL.(g ST)™Y),
tamafio granular (0.7 mm) y velocidades de consumo de amonio (5.1 mg NHs.N.(g ST.h)™%)
y DQOs (232 mg DQOs.(g ST.h)!). Se obtuvieron remociones completas de la fuente de
carbono mixta (acetato/fenol) determinadas mediante las mediciones de DQOs y fenol, a
partir de una carga orgénica total de DQOs de 600 mg DQO.(L.dia)?, equivalente a una
carga de acetato y fenol de 361.5 mg DQO.(L.dia)* y 238.8 mg DQO.(L.dia)*
respectivamente.

Se logré remocion practicamente completa del NH3-N (95%), observandose este
consumo tanto por los procesos de nitrificacion (85.9%) y asimilacion (14.1%), conforme a
los balances de masa realizados. Por otro lado, se obtuvo un porcentaje de remocion de
Ni (40%) significativo, observandose ademas que el proceso NDS representd 35%.
Probablemente tanto la desnitrificacion como la NDS se encuentren impulsadas por la
utilizacion de reservas intracelulares de glucégeno generadas a partir de fenol (rGlup= 37
mg GLU.(L.h)™Y).

Se observé que la biomasa granular fue capaz de tolerar y remover con gran
eficiencia el contaminante téxico sin afectar la remocién de nitrégeno. Por medio de los

balances de masa, se determin6 que, en los ciclos operativos estables, hubo generacion
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de 25 mg.L" de nitrégeno gaseoso, lo cual representd aproximadamente un 28% del
amonio removido destacando la relevancia del proceso de desnitrificacién en la remocion
de N inorganico.

Por ultimo se pudo observar que al aumentar la concentracion de fenol a 250 mg.L™
(600 mg DQOs.(L.dia)™), siendo ésta la tnica fuente de carbono y energia, la remocién de
NHs-N por nitrificacion fue significativamente elevada, la cual correspondio al 82% del
amonio removido (crecimiento 18%), observandose remocion completa del fenol. Asimismo
se han encontrado diferencias significativas respecto a la generacion de nitrdgeno gaseoso
como también en la remocion de nitrégeno a partir de la menor eficiencia hallada en el
proceso de NDS. El aumento en la concentracion de fenol (250 mg.L™) probablemente se
encuentre inhibiendo a las bacterias oxidantes de nitrito, lo cual se reflejo por la elevada
acumulacion de nitrito, retrasando la desnitrificacion. Este fenomeno junto al rapido
agotamiento de las reservas de glucégeno seria responsable de la pobre actividad
desnitrificante y por lo tanto de la baja eficiencia de remocién de nitrégeno inorganico.
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CAPITULO 7: CONCLUSIONES GENERALES

Debido a los problemas ambientales que desde hace tiempo generan las
descargas de aguas residuales, particularmente los efluentes ricos en compuestos
nitrogenados, en diferentes cuerpos de agua, nuestro grupo de investigacién se centrd en
realizar mediante este trabajo de tesis un profundo estudio de tres tipos de efluentes
caracteristicos de industrias, muy representativas tanto en nuestro pais como a nivel
mundial.

La particularidad de utilizar efluentes sintéticos modelo nos permitié optimizar
mediante la modificacion de diferentes parametros operativos, sistemas biolégicos
econdémicos, eficientes y sencillos, como son los reactores discontinuos secuenciales
(SBRs) con capacidad de remover de manera conjunta nitrégeno y carbono.

Como se ha presentado previamente en la tesis, los efluentes estudiados fueron
clasificados segun su composicion en la fuente de carbono y energia (FCE) en tres
modelos diferentes: uno de ellos muy caracteristico de la industria lactea, cuya fuente de
carbono provenia del suero de queso y los restantes caracteristicos de industrias quimicas
donde se estudiaron fuentes de carbono simples, acetato de sodio y fenol (cada una de
ellas como fuente Unica de carbono) y mixtas (combinacion de acetato de sodio/fenol).

Se logré una exitosa puesta en marcha de reactores SBR aerodbicos tipo columna
con flujo ascendente, elevada relacién altura/diametro (A/D), caudal superficial de aire de
0.6 cm.(seg)* y 1.9 cm.(seg)™ y régimen de alimentacién dinamica con disponibilidad de
carbono e inanicion, conocido como “feast/famine”, definido el final del periodo “feast” e
inicio del “famine” por la remocion del 90% de la fuente de carbono para las aguas
residuales sintéticas utilizadas.

Estas caracteristicas de los SBRs nos permitieron asegurar un flujo circular tipo
vortex y homogéneo a lo largo del eje de los reactores y la posterior formacion de granulos
debido al continuo rozamiento hidraulico a partir de un indculo inicial de lodo activado
aclimatado a acetato de sodio proveniente de un SBR automatizado. Se definié un tiempo
de sedimentacion de biomasa para todos los sistemas de 5 minutos, adecuado para la
seleccion de lodos densos y granulos.

Se definié la estabilidad de los sistemas bioldgicos de los SBRs mediante el
estudio de diferentes parametros: indice de sedimentabilidad volumétrica (ISV), tamafio
promedio granular, sélidos totales (ST) del reactor y velocidades constantes de consumo

de carbono organico y amonio.
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Inicialmente el estudio llevado a cabo con un efluente sintético conteniendo una
fuente de carbono facilmente biodegradable como lo es el acetato de sodio, permitié
estudiar el efecto de la carga de nitrégeno, NB: 60 mg N.(L.dia)* y NA: 90 mg N.(L.dia)™,
equivalente a una relacion DQO:N de 100:10 y 100:15 respectivamente, sobre el proceso
de remocion simultanea de nitrégeno y carbono organico. Ambas condiciones fueron
operadas durante 4 TRC (tiempos de residencia celular) en condiciones estables: ISV < 25
mL.(g ST)?, tamafio granular promedio (NB: 0.4 mm y NA: 1.2 mm), concentracién de
biomasa (NB: 1.9 g.ST* y NA: 2.3 g.ST?), remociones completas de NH3-N y DQOs
(100%).

El aumento de la carga de nitrdgeno no tuvo influencia sobre la velocidad
especifica de consumo de acetato, remocion de amonio (100%) como tampoco en la
remocion de nitrdgeno inorganico (50%). No obstante, se encontraron diferencias
significativas en la velocidad especifica de remocién de amonio en la fase “famine”, donde
se observd que la misma se duplicaba cuando la relacion DQO:N era de 100:15
favoreciendo a los microrganismos nitrificantes y observandose nitrificacion desde el
comienzo del ciclo. Estos resultados implican que la mayor carga volumétrica de nitrogeno
favorecio a los microorganismos nitrificantes.

Se desarrollé un balance de masa general que permiti6 estimar el nitrégeno
gaseoso generado por desnitrificacion de cada sistema, teniendo en cuenta las diferentes
formas de N (NHs3-N, NO3-N, NO2-N) en el influente y efluente del reactor y ademas
determinando el N asimilado por bacterias heter6trofas mediante la estimacién del N
eliminado por la purga diaria de biomasa en el sistema estable. De acuerdo a este balance,
el nitrogeno gaseoso eliminado por el proceso de desnitrificacion representd 40-45% del
amonio removido para ambas condiciones experimentales.

Asimismo, este estudio con una fuente de carbono simple y facilmente degradable
nos permitié desarrollar un balance exhaustivo de masa, basado en los siguientes
paradmetros cinéticos: velocidades de consumo de DQOs, NH3-N y oxigeno, velocidades de
formacion y degradacion de reservas intracelulares de fuente de carbono y energia
(glucégeno y PHA) y velocidades de formacion de NO3-N y NO,-N, asi como coeficientes
estequiométricos, tanto para el periodo “feast” como “famine”. A partir de dichos balances
se determind que el proceso biolégico mas relevante fue la nitrificacidn-desnitrificacion
simultanea (NDS), el cual ocurrié principalmente en el periodo “famine” con desnitrificacion

impulsada por fuentes de carbono intracelulares. La nitrificacion fue el proceso principal de
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remocion de amonio en este sistema, observando en la condicion NB una remocion del
NH3-N del 72% por nitrificacion y del 28% por crecimiento, mientras que en la condicion NA
la remocién fue del 73.7% por nitrificacion y del 26.3% por crecimiento. La eficiencia de
NDS para ambas condiciones fue del 54%, indicando que la mayor parte del nitrdgeno
estaba siendo desnitrificado.

Por otro lado se realizaron estudios de respirometria para determinar la actividad
de los diferentes grupos metabolicos: bacterias oxidantes de amonio (BOA), bacterias
oxidantes de nitrito (BON) y bacterias heterotrofas, realizados en presencia de aliltiourea o
clorato de sodio para inhibir selectivamente BOA y BON respectivamente. El posterior
ajuste de los modelos de Aiba, para BOA y BON, y Monod, para heterétrofos, permitieron
demostrar la tolerancia y actividad de cada grupo metabdlico a diferentes concentraciones
de sustratos: amonio, nitrito y acetato como fuente de carbono y energia respectivamente.
A partir de los valores de la velocidad especifica maxima de consumo de oxigeno (SOUR)
de cada grupo metabdlico (SOURgoam, SOURgonm Y SOURpeTm), determinados por los
modelos propuestos, pudo estimarse la actividad respiratoria relativa de las bacterias
nitrificantes (ANR) como el cociente entre SOUR maxima de nitrificantes (SOURpnm=
SOURgoam + SOURgonm) Y SOUR maxima total (SOURtotm). ANR reflejé un enriguimiento
de la comunidad nitrificante similar en ambas condiciones (60-65%).

El estudio de las relaciones entre los coeficientes cinéticos (Ks, constante de
afinidad del sustrato, y K|a constante de inhibicion), obtenidos por el ajuste del modelo de
Aiba, permitié determinar la distribucion probable de microorganismos (BOA y BON) en los
granulos. A partir del cociente entre los coeficientes de las condiciones NB y NA
(KsNB/KsNA y KaNB/K|aNA) se encontré que para BON, K fue casi el doble para NB,
mientras que Ks fue aproximadamente 5 veces mayor para esta condicidon en comparacion
con NA, y para las BOA para ambos coeficientes se hallaron valores un poco menores al
doble para NB en relacion a NA.

Los coeficientes cinéticos incluyen tanto el consumo del sustrato como la
transferencia de masa interna. Los resultados obtenidos conducen a pensar que la
distribucion de los microorganismos dentro del granulo probablemente sea heterogénea
con diferentes especies distribuidas en la parte interior y exterior del granulo. Posiblemente
en la condicion NB, las BON se encuentren principalmente en las capas mas internas de

granulos mas densos, con menor exposicion a FA, y no expuestas en la superficie.
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Por otro lado, se desarroll6 un estudio basado en la técnica de titulacién, que
permitiria monitorear los procesos bioldégicos més importantes, a partir de las correlaciones
entre las velocidades de consumo y produccion de H* totales (rHPtotaL) cuantificadas en el
sistema en funcion del consumo de acetato (tHPacet) Y la produccion de H* por el proceso
de nitrificacion-desnitrificacién (rHPn.p) respectivamente. En fase “feast”, la velocidad de
consumo de H* es una buena medida de la actividad heterotréfica de consumo de acetato,
mientras que en fase “famine” la velocidad de produccion de H" refleja la magnitud del
proceso de NDS.

La comunidad microbiana de los SBRs, alimentados con el efluente basado en
acetato de sodio y con el efluente lacteo modificado, fue analizada mediante la técnica de
secuenciacion de NGS a partir del ADN total extraido de la biomasa granular presente en
cada reactor. El analisis de estos resultados mediante la utilizacion de herramientas
bioinforméticas con el uso del software Microbiome Helper y servidores como QIIMEL y
QIIME2 permitieron determinar la elevada diversidad de la comunidad microbiana en el
sistema.

En el SBR alimentado con acetato de sodio, los microorganismos pertenecieron al
dominio bacteria. Los filos mas abundantes encontrados fueron Proteobacterias
representando el 72% (6rdenes: Rhodocyclales, Burkholderiales, Sphingomonadales y
Xanthomonadales) y Bacteroidetes el 25% (6rdenes: Sphingobacteriales vy
Flavobacteriales). Se utilizaron herramientas bioinformaticas para poder revelar los
principales géneros asociadas a los procesos biolégicos mas significativos. La prediccion
obtenida por PICRUSst, utilizando la base de datos de Greengenes, permitié revelar KEGG
ortélogos representados como KO y relacionar su abundancia con los procesos potenciales
de remocion de nitrégeno basados en nitrificacion y NDS. Dentro de los géneros mas
representativos encargados de la remocion de nitrogeno se destacaron Diaphorobacter,
Flavobacterium y Zoogloea. El proceso de nitrificacion heterotrofa-desnitrificacion aerdbica
(NHDA) fue el proceso mas relevante de remocion de nitrégeno hallado en el sistema.

El reactor alimentado con el efluente sintético modelo de la industria lactea
conteniendo suero de queso como fuente de carbono y energia y suplementado con una
fuente de nitrdgeno inorgénico, para estimular el crecimiento de microrganismos
nitrificantes, permitié evaluar los efectos de la carga organica, la relacion DQO:NTK y la
presencia de micronutrientes en la capacidad de nitrificacion y desnitrificacion del SBR.

Esta investigacion fue posible a partir del estudio de diferentes condiciones experimentales
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que fueron operadas en condiciones de estabilidad: ISV < 50 mL.(g ST)™, tamafio granular
promedio (> 0.3 mm segun el sistema en estudio), concentraciones de ST del reactor
estables durante los ciclos estudiados, remociones completas de NH3-N y DQOs (100%).

El estudio con este efluente permitio observar que la presencia de micronutrientes
estimulaba el crecimiento de microorganismos nitrificantes, mientras que el aumento de la
relacion DQO:NTK lo hacia con el consorcio de bacterias desnitrificantes. Asimismo, el
desarrollo de balances de masa a partir de las velocidades de consumo de DQOs,
nitrogeno amoniacal, NTK y oxigeno, velocidades de acumulacion y consumo de
glucdgeno, nitrito y nitrato, permitié cuantificar los procesos de nitrificacion y desnitrificacion
a partir de las reservas intracelulares medidas como glucégeno y las eficiencias de
remocioén de amonio, NTK, nitrégeno inorganico y organico. Se observé que las eficiencias
mas elevadas de remocion de NTK se lograban con una relacion DQO:N de 100:7.33 y la
presencia de micronutrientes en el sistema. En esta condicién se obtuvieron remociones
sumamente elevadas de nitrégeno amoniacal (98%), NTK (100%), Ni (76%) y carbono
organico (100%). Cabe destacar que el proceso mas relevante de remocion de nitrogeno
fue NDS (68%). La remocion de NTK por nitrificacion fue del 73%, observandose que el
NTK restante (27%) fue removido por crecimiento heterétrofo, mientras que el porcentaje
de emisién de nitrdgeno gaseoso representd 40% del NTK removido.

Ademas, mediante ensayos respirométricos y balances de masa se logro hallar la
velocidad de consumo de suero de queso particulado (consumo de carbono organico
particulado y nitrégeno organico) para cada sistema, siendo la misma el 22% de la
velocidad del consumo de suero de queso soluble.

El estudio de la comunidad microbiana en este sistema se llevo a cabo mediante el
analisis de las curvas de rarefaccion (observandose un plateau) y el indice de diversidad
de Shannon (4.58). Los géneros nitrificantes heterotrofos encontrados en mayor
abundancia en los sistemas fueron: Niabella, Flavobacterium, Lysobacter, Dyadobacter y
las cepas con capacidad potencial desnitrificante aerdbica: Hydrogenophaga,
Pseudorhodoferax, Simplicispira y Diaphorobacter, el cual ha sido reconocido como NHDA.
No obstante, cabe destacar que se ha encontrado escasa abundancia de BOA y BON.

Este estudio fue fundamental para relacionar eficientemente las vias metabdlicas
predichas mediante el andlisis bioinformatico con los procesos bioldgicos detectados en el
reactor, donde se observo que la remocion biolégica de nitrogeno involucré principalmente

el proceso de NHDA, mediante la detoxificacion a partir del amonio, produciéndose la
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nitrificacion a partir de la oxidacion de amonio y probablemente nitrégeno organico hasta
nitrato por bacterias heterétrofas y la desnitrificacion a partir del consumo de las reservas
intracelulares acumuladas en el sistema.

Por altimo, se estudio el efecto de la adicion de fenol sobre el proceso de remocion
conjunta de carbono y nitrégeno en el SBR. El fenol fue incorporado, al efluente sintético,
como FCE mixta (fenol/acetato de sodio) y simple (fenol). Inicialmente mediante ensayos
respiromeétricos se estudio la aclimatacion de la biomasa (adaptada previamente al acetato
de sodio) al fenol y se observé que 100 mg fenol.L™ resulté la concentracién maxima que
no afectaba significativamente la actividad respiratoria microbiana (< 20% de inhibicion),
observandose remociones completas de DQOs y fenol.

El SBR operado con una carga organica de 600 mg DQO.(L dia)” (acetato de
sodio: 361 mg DQO.(L.dia)™ y fenol: 238.8 mg DQO.(L.dia)™), luego de 40 dias (2 TRC),
demostré condiciones de estabilidad frente al ISV (< 50 mL.g ST™Y), ST del reactor (1.3
g.ST™), tamafio granular (0.7 mm) y remociones completas de DQOs medida como la
fuente de carbono mixta (Acetato+Fenol).

A partir de los balances de masa propuestos se determinaron las eficiencias de
remocién de amonio, fenol y nitrégeno inorganico y se cuantificaron los procesos de
nitrificacion y desnitrificacion. Se lograron remociones elevadas de nitrdgeno y carbono por
medio del consumo de NH3-N (95%), Ni (40%), DQOs (100%) y fenol (100%) para el agua
residual que contenia la FCE mixta. La remocién de nitrégeno se atribuyd principalmente al
proceso de NDS (35%). La desnitrificacion implicé una generacion de nitrdgeno gaseoso
del 28% impulsada seguramente por el consumo de las reservas de carbono medidas
como glucégeno.

Por ultimo, se ha observado que el aumento de la concentracion de fenol en el
sistema a 250 mg.L™ (600 mg DQO.(L dia)™?), siendo este téxico la Unica fuente de carbono
y energia, permitia remociones de NHs-N del 92% similar a los resultados obtenidos en el
sistema con la FCE mixta. No obstante, se ha observado que la remocion de nitrdgeno
inorganico (21%) y NDS (9.1%) fue menor en este sistema con fenol como Unica fuente de
carbono, observandose acumulacion de NO,-N, probablemente debido a que el fenol sea
inhibitorio de las BON. Esto probablemente retrasé el inicio del proceso de desnitrificacion
y debido al rapido agotamiento de las reservas de glucégeno implicé una menor eficiencia

de remocion de nitrégeno inorganico en comparacion con la condicion con la FCE mixta.
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La nitrificacion heterétrofa se considera un proceso energéticamente desfavorable,
conforme a informacion bibliogréafica. Sin embargo, se ha observado que en condiciones de
baja competencia microbiana y elevada exposicion a FA (amonio libre toxico) se
favoreceria el crecimiento de microorganismos heterotrofos con capacidad de eliminar
amonio por nitrificacion, actuando como mecanismo de detoxificacion.

El desarrollo de granulos en condiciones de baja competencia microbiana (exceso
de OD, N, P y micronutrientes) favorecio probablemente el desarrollo de una comunidad
microbiana diversa (nitrificantes autétrofos y heterotrofos, desnitrificantes anodxicos y
aerdbicos y bacterias NHDA), lo cual permitié lograr una remocién eficiente de carbono
organico y nitrégeno para los diferentes efluentes estudiados.
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