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DIGESTION ANAEROBIA DE UN EFLUENTE SINTETICO CONTENIENDO
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RESUMER
los reactores UASE (1 y 2) fueron slimentados con un efluente

conteniendo como sola fuente de carbon y energla, un compuesio
aropdtico {acido p.iolGico) a una concentracibn de 0.5 g/1. Con el
reactor 1 se lInvestigb, a un TRH constante - de 5 dias, el efecto
sobre el arranque de la presencia de sulfato ferroso en cantidades
auy lisitantes en el efluente (0.1 g/l FeS0,.7H:0) y el efecto de la
adicion de acetato sobre la degradacion del aromatico. La adicion de
FeS0, en el reactor { se tradujo por. una reduccitn del lodo (+168.5
av a -41.2 av) la cual fue responsable del arranque del reactor y de
la obtenclon de una eficiencia de remocion de 56.1%. La adicion de
acetato en el agua de alimentacion de este mismo reactor mas tarde
inhibid completamente la degradacion del aromatico. Con el reactor 2
se siguib el comportaniento de! sistema en funcion del TRH. Para un
TRH de 7.6 dias y una carga volumétrica de 0.136 KG DQ0/n*/ d, este

reactor presento una eficiencia de remocion de DQO de 68.4%., Para
TRH Inferfores, la eticiencia de remocion diminuyb.

INTRODUCCION”

En los procesos de tratamiento anaeroblos de aguas residuales, el
arranque es una etapa critica para cualquier tipo de reactor. E}
tieapo necesario para su realizacion es muy importante, en el caso
ideal debe ser el mas corto posible. Varios factores pueden
afectarlo, entre ellos que el Inbcylo no se encuentre en condiciones
suficientenente reducidas, o no pueda autoreducir su amedio de
cultivo, Para que la fersentacibn metanogénica se lleve a cabo, wun
potencla! de oxldo-reduccion inferior a - 330 mv (zehnder, 1978) es
necesaria.

Generaimente para efluentes facilsente biodegradables que contienen
por ejesplo polisacaridos o proteinas, no se presenta este tipo de
problema. Al contrario, para efluentes mis recaicitrantes, como los
que contienen conpuestos aromdticos (las aguas - residuales siendo
aerbbias antes de enirar al tratamiento) este parametro puede
revelarse como el factor limitante del arranque, dada la dificultad
que tlenen lag bacterias para reducir su medlo asblente a partir de
dichos compuestos.

Varlas estrategias pueden emplesrse para contrarrestar este

fenbaeno. Se puede por ejeaplo, adicionar al agua un sustrato
factluente metabolizable, como la sacarosa (Noyola et, al., 1988) o
un agente mineral como el sulfuro de sodio. Este compuesto es
espleado para reduclr los medios de cultive en gloroblologla de los
anaerobjos estrictos. Sin embargo las bacterias metanogénicas son
{nhibidag por concentraclones de sulfuros superfores a 200 mg/l
(Hulder, 1984). Este reactivo, ademss muy inestable, debe entonces
sanfpularse con gucho culdado. Para eliminar estos probiemas se
puede emplear sulfate ferroso (FeS0y), el cual es reducido en el
reactor por lag hacterias sulfatoreductoras a sulfuro ferreso {(FeS)
qulen forsa un preclipitado y no deja sulturo de hidrogeno 1ibre
disuelto (forma inhibidora). Bajo la forma precipitada, los sulfuros
no parecen afectar a las bacterias metanogénicas y la conversion de
la mater!a orgapica hasta metano puede realizarse (Guyot ef., al.,
1085), Confirmando este hecho, otros auteres usarop cloruro ferroso
para evitar ta inhibicion por sulfuros durante la digestion
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anaercbia de efluentes de la produccion de levadura y de
(Frostell, 1982; Braun y Huss, 1982).

En este trabajo se determind el efecto de la adicion de sulfate
ferroso en cantidad muy limitante sobre el arranque de un reactor
UASB (Upflov Anaerobic Sludge Blanket) alimentado con un efiuvente
sintético que contiene acido p-toliico (icido 4- metil benzoico) (p-
tot). Este compuesto aromatics se encuentra naturalmente en varias
aguas residuales (Noyola et, al., 1990; Leenheer el. al,, 1976} y su

biodegradabilidad en anaerobiosis es conocida (Horowitz et. al.,
1982).

El acetato acompafia muchas veces los compuestos aromaticos en las
aguas residuaies de la industria quimica y petroquimica {Borghans y,
Van Driels, 1968; Noyola et, al., 1990; Leenhser st. al., 1976},
Dolfing y Tiedje' (1988) wostrarbn que el acetato inhidbe Ia
setanizacitn del benzoato. Por estas razones se deteraind tambien el

efecto de la adicibn de acetato sobre la degradaciém del p-tol por
el reactor UASB.

El uso de tal efluente sintético en condiciones controladas permite
de estudiar y entender de wanera mas fina los fenbmenos que pusden
ocurrir con efluentes reales de la industria.

destileria

MATERIAL Y HETOROS

Descripcion de los reactorss.

Dos reactores UASB de 3.6 | {reactor 1) y 2.75 1 (reactor 2) de
volusen Util! fueron utilizados. El reactor 1 estaba constituido de
una columna de vidric de 9.6 cm de disgetro interior y 45 cm ds
altura. El reactor 2, también de vidrio, tenia solamente un diametro
interior de 9 ca y 35 cm de altura. Los reactores ubicados en un
cuarto de temperatura controlada (32-36.5¢C) fueron alimentados por
nedio de bombas peristalticas y estaban squipados con una coluana de
medicion de biogas llema de agua de la llave acidificada a pH
inferior a 4 y saturada con NaCl.

Caracteristicas del agua de alimentacion.

El agua residual sintética empleada durante el estudio tenfa Ia
corposicibn que se presenta en la tabla 1.

En el caso del reactor 2 esta composicion fue mantenida a lo large
del experimento. En el caso del reactor I las concentraciones de
acido p~toluico, bicarbonato y sulfato ferroso fueron wodificadas
por peribdes segun las condiciones experimentales. El efluente
sintético se preparo en condiciones aerobias de la manera siguiente:
0.5 g de p-Tol se agregaba a 500 al de agua de la llave, Ja cual se
calentaba hasta completa disolucion del conpuesto. Una vez enfriada
a teaperatura ambiente, se adicionaba a la solucion obtenida 500 =l
de una solucitn acuosa de sales y metales, E! efluente asi
realizado se alwacenaba a 6:C con agitacion,
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TABLA 1. Composicion del

agua residual sintética.

i Compuesto concentracion :
i ag/l :
t —
Y acido p.toliico (98%) 500 ;
'Naﬁcu, (industrial) 500 }
FeS0, . 7H,0 100 :
¢ NH.CL {industrial} 650 ;
| (Nt ), 50¢ (industrial) 250 i
K. HPO, 130 ;
KH. PO, 100 :
CaCl, . 24,0 200 :
HeCl, .6H, 0 100 !
(NHy )4 Hos 0y . 4H, O 10 ;
nCl, 1 :
CoCls 1 i
HnCl, 1 :
NiCl, 0.2 ;
AIK{SD¢ )2, 12H,0 0.1 !
CuCl, 0.05 |

—

Arranque y operacion de los reactores.

Los dos reactores habian sidos inoculados durante un estudio
anterior con lodos activados proviendo de la planta de tratamiento
de aguas negras de la UNAN.

E} reactor 1 habia sido alimentado con gl agua residual de uma
empresa que produce acido tereftalico {(Guyot ei. al., 1930) y el
reactor 2 con una mezcla de acidos grasos volatiles y sulfato
ferroso (Lara Hagafa et. al., 1969).

En un principio los dos reactores fueron vaciados de su contenido
liguido. E! reactor ! se volvio a l!lenar con un litro de agua
sintética (1 g p-Tol/l; 0.2 g NaHCO:/}; sin FeSO.) vy el reactor 2
solamente con 250 &l (1 g p-Tol/1; 1 g NaHCO;/1; 0.1 glucosa/i; 0.1
¢ FeSO0:.7H,0/1). EI voluxen del teactor | fus ajustado con agua de
la llave, el volueen del reactor 2 con el agua que se retird del
reactor después de ser filtrada, La alimentacitn en continuo eapezo
inmediatamente a un tieapo de retencion hidratlica (TRH) de 5 dias
El reactor 2 fue operado a 5 diferenies TRH: 5.34 dias {del dia 0 al
3N; 7.6 d (dia 38-66); 3.2 d (dia 67-250); 1.088 d (dia 251-284);
7.34 d (dia 295-331).

Se ‘tratd de mantener siempre el reactor 1 a un TRH de 5 dias. Se
nodificd la composicion de su agua de alimentacion coma se indica en
la tabla 2,

TABLA 2. Hodificaciones realizadas en la composicion del efiuente

del reactor 1 durante su operacion

T T
! dia p.tol  NaMCD, FeS0.  Glucx  Act !
: 78,9 :
g/l g/l N g/ g/ !
10-6 1 1 - - -
V-1l 1 1 - - :
112-18 1 1 0.1 - ;
120-34 0.5 0.5 0.1 - :
1 35-97 0.5 0.5 0.1 - :
1 98-269 0.5 0.5 - - - :
: 270-320 0.5 0.5 0.1 - - :
1 321-374 0.5 0.5 0.1 - 4.78 :
[ S S—

t Ac = Acetato.

§ Gluc = Glucosa.
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Hétodos analiticos.

La DQ0 (Demanda Quimica de Oxigeno), la alcalinidad a pH de 4.32, el
pH, la teaperatura, los sulfatos (50.?") se eidierdn de acuerdo con
los mélodos estandares (1965}, El indice volumétrico de ios iodos
(IVL) y la velocidad maxiaa (Vmax) de decantacion se deterainaron
como lo decriben Guyot ef. al. (1990). El método de Mahoney et, al.
(1987) fue empleado para estimar el diasetro de los granulos. Los
sulfuros disueltos se analizarén como lo indica (Cord-Ruwish, 1985).
El potencial de oxido-reduccion de los lodos se detersind con un
glactrodo combinado constituido de un electrodo de platino y de uma
referencia Ag/AgCl  (CoteParmer N-05990-57). Las wedidas se

efectuarbn 15 wminutos después de introducir el electrodo en los
lodos. Este tiempo fue determinado como suficiente para abtener el

96% de fa respuesta final del electrodo y es coherente con o que
indica Howes et. al. (1981) en el caso de sedisentos de pantano
usando un electrodo del miswo tipo (Pi,Ag/AgCl). Para obtener el
potencial con respecto al electrodo de hidrogeno (Eh) se adiciond
216 v al potencial medide (Hentges y Maier, 1872), este valor es
valido para una tesperatura de 35¢C.

Los conteos aicrobianos se realizaron por 1a técnica del nimero wmas
probable (NHP) con 5 tubos por dilusion utilizando las técnicas del
cultivo anaerobio (Hungate, 1969). Lla concentracion de acido p-

tolUjco se midid directasente sobre los influentes y efluentes
centrifugados por espectrofotometria UV a 255 ns.

RESULTADOS Y DISCUSION

Durante los 19 primeros dias de operacibn, el reactor 1 fue
alinentado a un TRH de 5.2 dias con un agua que contenia | g/} de

acido p.toltico (tabla 2). En este periddo se observdo una remocidn
casi nula de DQD (figura 1), probablemente debida a que el lodo
presentaba un potencial de oOxido-reduccibn nuy alte (+168.5 av;

pH=T.18; 30.42C),

Figura 1: Evolucibn de la eficiencia de remocion de DQO, del Eh y

del pH del reactor 1.
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La adicién de glucosa el dia 7 y de sulfato ferroso el dia 12 (tabla
2) para reducirle no tuvo éxito y no modificd el comportamiento del
reactor. Suponiendo una posible inhibicitn de las bacterias por el
acido p.toluico, el dia 20 la concentracion de este compuesto fue
disminuida a 0.5 g/, dicha concentracion se mantuvd para el resto
del estudio (tabla 2). Sin embargo hasta el dia 37, el sistema no
presentd ningun mejoramiento y el Eh del lodo era todavia wmuy
positivo (+146 mv; pH=7.25; 32tC) (figura 1),

Se decidio entonces arrancar un segundo reactor (reactor 2) el cual
tenia un lodo ya reducido (-104 mv; pH=7.2; 372C), En 15 dias, este
reactor logrd.un estado estacionario (dia 15 a 37) con uma
eficiencia de remocion de DQ0 de 57.3% y un Eh de -189 wv (pH-7 PAH
34.60C) (tabla 3),

Tabla 3: Caracterlstlcas del agua de alimentacion y de los periodos
estacionarios del reactor 2.

] t
| Dias 0-37 38-66 67-250 251-204 295-331 :
! —
{OTRH (diax) 5.3 7.6 3.2 1.088  7.34 i
DQO Entrada !
g/l 1049.4 1034,35 998.2  997.47 1014.3
Alcalinidad de
Ent.mg CaC0;/1 473.6 448.5 418.8  448.6  427.2
T.efluente =0 34,6 34 32,12 33.93 346
pH influente 7.25 6.98 7.26  7.24  7.51
Ehinfluenté my +183 +148.5 +139  +141  +162.16
% rex-de R0 57.3 68.44 44.05 21,5  65.6
oV s 0.19% 0.136 0.31  0.92  0.138
co# 0.0146 0,01 0,018% 0.054  B.14E-3
1A s 8.35E-3 6,9E-3 6.1E-3 0.0116 5.34E-3
{ pH Lodos 721 7.8 1.4 718 7.04
{ EhLlodos mv  -189 -216,5 -210.4 ~-183  -194.8
g SSV/reactor 37.1 - 46.7 - -
VL ni/g 6.57 - 6.87 - -
Vrax »/h 2,03 - 2.37 - -
Diametro de los
Granulos sm 0,136 - 0.134 - -

t CV = Carga volusetrica (Kg DQO Alim./x? }eactor/dia).
C0'= Carga Organica (Kg DAO Alim./Kg S5V/d).
AS = Actividad especifica (Kg DQ0 rem,/Kg SSV/d).

En vista de estos resultados, el dia 38, se adicionb { g de
FeS0,.7H;0 y 2.56 g de glucosa en los lodos del reactor 1 para que
la glucosa reduzca {ndirectasmente los sulfatos dando como resultado
la formacibn de FeS, el cual crea condiciones reductoras. Se siguig
alimentando también el reactor con agua que contenia 0.1 g/1 de
FeS0,.7H;0, Catorce dias después de la adicion, el Eh de los lodos
diswinuyb sensiblemente hasta un promedio de -41.2 av (pH=7.32;
33.3:C), lo que causd up incremento .en la eficiencia de remocion
hasta un valor estacionario de 56.1% (dfa 52 a 97; figura 1). Esta
eficiencia es muy parecida a la obienida previamente con el reactor
2 al miswo TRH, a pesar de que la cantidad de lodos em cada reactor
fue wuy diferente (tabla 3; tabla 4).

Con el 1in de detersinar si el efecto de la adicibn de Fe50, era
irreversible y entonces podia servir para facilitar el arranque de
los digestofes, el dfa 98 se elimind el sulfato ferroso del agua de
alinentacion del reactor 1 (tabla 2). Huy rapidamente la eficiencia
de remocidn se redujo (figura 1) hasta llegar en el equilibrioa un
38.3% (dia 112 a 209 y 251 a 266) (tabla 4).
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.completanente oxidados por respiracitn suifato hasta CO;

Tabla 4: Caracleristicas del agua de alimentacién y de los
periodos estacionarios del reactor i,

i
i dfas 0-19  20-97 98-269 270-320 321-374
¢ TRH (dfas) 5.15 5.47 5.2 6 5.02 !
} DQO Entrada : '

ug/l 2074.6 1037.8 1013.8 996.1 3818.2 ;

Alcalinidad de

Ent. mg CaCl;/t - 473 427.35 450.8 1911.7

pH influente 7.2 7,12  7.08 1.3 1.2

Eh influente wv - #164,6 +150.3 +145  +160 -

T.efluente *C 30.4 33.3 32.2 33.9 34

%remde DRO 0 56.14  38.3 53.4. 62.44

(W] 0,403 0,180 0.183 0.166 0.760

Co 0.213 0.1 - 0.114  0.098  0.448

AS ) 0 0.00561 0.0436 0.0523 0,28

pHi lados .25 132 1.2 7.19 8

Eh todos mv +168.5 -41.2. -106 -128 -226

Biogas

w/nd/d (PTN) 0O 0 0 0 0.202

g SSV/reactor 6.8 - 6.1 - -

IVL al/g 28.2 - 16.3 - -

Vrax w/h 3.1 - 4,84 - -

Diametro de los

granulos sm 0,22 - 0.188 _ - -
H CV, CO y AS tienen el mismo signiticado que lo {ndicado para la

tabla 3.

Sin enbargd, el potencial redox se mantuvdb a un valor adecuado , e
incluso m&s reductor (-106 my; pH=7.2; 32.2¢C). La diferencia de
eticiencia con respecto al equilibrio anterfor fue de 17.8%. Este
valor no gse puede explicar por e! Eh de los ledos o por la fracclém
de! p.tol. que podria ir via sulfato reduccibn con ios 0.1 g/l de
sulfato terroso. Considerando que algunos compuestos arombticos son
Yy H,S
(Berry et. al., 1987); la ecuacibn de degradacién del p.tol. es -en
consecuencias

Coll 0, + 4.5 80,2~ + 4 H,D ----> B HCD;- + 4.5 HS- + 2.5 W*

lo que indica que solo 1.08% del p.tol. puede ser oxidado por esta
via. La diseinucion de . eficiencia podriz entonces deberse a uma
linitacion en fierro porque la fraccitn mineral del agua sintética
no lo contfene y que 0.1 g/1 de FeS0,:7H,0 corresponde a 20 mg/1 de
Fe?*, Sin embargo el agua de la llave que sirve para preparario
tiene 400 ug/1 de t{erro.(incluyendo todos los grados de oxidacibn)
y éste Oltimo se presenta como impureza en varios de los reactivos
enrpleados.

El dla 270 se adiciond de nuevo sulfato ferrose al agua de
allaentacion del reactor 1 (tabla 2) para detersinar si el sistema
volvia a restablecerse. Efectivamente, 15 dias después e! reactor
presentt un estado estacionario (dia 285 a 305 y 315 a 320) con unma
eficiencla‘de remocion de DQO (53.4%) y un Eh (-128 mv; pH=7.2;
33.85C) parecidos a los encontrados durante la alimentacidn previa
con'sulfatos (dia 52 a B7) atn si el TRH fue un poco mas aite (tabla
4; tigura 1). Esto contirsa ia ipportancia dei 50.%- o del Fe** para
el creciaiento de los slcroorganismes. Hublera side Interesante ver

el efecto del Fe'* solo, agregando por ejemplo al agua cloruro
ferroso.
En el caso del reactor 2, la eticlencia de remocitn de la DQD

disninuyo rapidamente cuando se reducia el TRH (figura 2; tabla 3).
Atn s1 no se detersinb perfectamente, la eficiencia de remocidn
parecid egtabilisarce a tlempos de retenciones hidraulicas
superfores a 7 dias, Esto nos Indica que el p.tol es diffcilmente
biodegradable, o que por lo menos su cindtica de degradscion es wmuy



larga. las actividades espacificas encontradas paré los dos
" reactores confirman este hecho (tabla.3 y 4). Ademis para un TRH de

7.6 dias, la eficiencia maxima de remocitn de DA obtenida fue de
68.4%. El pHi y el Eh de los lodos para este reactor se mantuviertn

Uy estables, y las condiciones fueron altamente reductoras (tabla
3; figura 2).

Figura 2: Efeoto.de la variacion del TRH en la eficiencia de
remocitn de DQO del reactor 2 asi como en el Eh y pH de su lodo.
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La aparente degradacitn del p.tol no fué acompafiada de la produccion
de biogas en ninguno de los reactores. Sin embargo, .conteos
- aicrobianos reatizados en los lodos durante,lia operacion mostraromn
la presencia de toda la cadena bacteriana necesaria para la
aineralizacibn de! p.tol hasta metano y C0; {tabla 5).

Tabla 5: Resultados de los conteos Hicrobianos por KPN

1
Conteos Reactor { Reactor 2
Bacterianos Bact/g SSV Bact/g SSV
Bl . 6.73 E8 1,73 E9
BHiA# 2.5 E8 2.08 E8
BUPx 5.7 E7 5.56 E7
BUB# 6.7 E7 9.0 E7
BUp. tols 9.6 £8 2.43 €8
BSRUL+ 8.75 E8 1.51 E7
iBSRUp.tol* 7.29 E8 1.5¢ E7

# Determinados el dia 218 para el reactor 2 y 236 para el 1.
+ Determinados el dia 290 para el reactor 2 y 308 para el i.
BMH = Bacterias Metanogénicas Hidrogenofilicas.
BHA = * " " " Acetoclasticas,
BUP = Bacterias Usando el Propionato.
BUB = * " " el Butirato.
BUp.tol = Bacterias usando el p.tol.
BSRUL = Bacterias Sulfato Reductoras Usando el Lactato.
BSRUp. tol = " r - " Usando el p.tol.

Los potenciales -redox obtenides (tabla 3 y 4) fueron altos
comparados con el valor de -330 mv citado en la literatura como
potencial ainimo para la realizacitn de la metanogénesis (Zehnder,
1978), lo que hubjera podido inhibirla. No obstante los EH sedidos
por Garcia y Hendoza (tesis de licenciatura en elaboracion) en lodos
y estiercol de vacas alimentados en reactores UASB con glucosa y/o
4cidos grasos volatiles son del mismo orden (-132 mv a -180 mvi pH'-
7; 35:¢C) a los encontrados en este estudio. A pesar de ello en su
trabajo, la metanogénesis se desarrolld sin probiesa. Lara Hagafia

et. al. (1969) incluso wostraron que de 2 reactores UASB alimentados

con la misma agua residual sintética, el reactor que presentaba el

c-169

agjor rendimiento biogas (a3 CHi/Kg DQ0 rem./d) era el reactor
alimentado ademas con sulfate ferroso.

Los altos potenciales redox podrlan explicarse por el hecho que el
agua residual sintética se prepard en aerobiosis, y que hqr lo tanto
parte de su oxigeno disuelto (DO} podria encontrarse en los ledos y
aumentar los valores de Eh. Sin embargo, mediciones'de DO realizadas
los dias 359 y 360 en el reactor | y los dias 377y 378 en el
reactor 2 mostrardn una DO de 5.1 mg/] en el agua de alimentacion y
de solamente 0.1 y 0.15 =g/l para los reactores { y 2
respectivamente. Los valores de D0 en los lodos de los reactores
fuaron poco representativos debide a la exactitud de la mayoria de
l6s oximétros {0.10°-0.05 ag/l) (Apha, 1985). La concentracitn de
oxigeno disuelto se puede, entonces, considerar como practicamente
despreciable y no deberia atectar tanto los valores de potencial
redox.

Se mostrb también la presencia de bacterias sulfatoreductoras
capaces de crecer con e) p.tol como unica fuente de carbono y
energia (tabla 5). En este ultimo caso, la concentracidn de sulfatos
presentes en el efluente como FeS0,.7H:0, (NH()2S0, v AIK(S0s),.12
B0 fut de 216.4 wg/l, cantidad que permitiria solamente la
degradacibn de 13.8% de! p.tol por suliatoreduccion lo que esta
lejos de las eficiencias obtenidas (tabla 3 y 4) y por lo tanto no

explica completamente la ausencia de metano. Por otra parte, ningun
sulfuro disuelto pudo ser determinado en el agua de salida del
reactor 1 durante los dias 326 a 346 de operacibn y solamente 12.18
ag/l fueron detectados en el reactor 2 del dia 308 a 331 wmientras
que la cantidad de sulfuros tebricamente producibles bajo l1a forma
de H,S es'de 76.8 mg/l. Estas concentraciones estan por debajo de
los niveles de inhibicion de la metanogenésis (Mulder, 1884). '
Otra alternativa podria ser que el p.tol. no sea eliminado por via
biologica, sino por vla fisica cowo la decantacion o la adsorcion
sobre los lodos. Esta teoria debe ser rechazada dado que la
eficiencia de remocitn de DQO del reactor 1 es nula durante 45 dias
(figura 1) wmostrando que el p.tol. no se.fija sobre los lodos
biologicos. Se investigh tambidn si el p.tol. se fijaba sobre los
precipitados de FeS. Para ello, se realizarbn unas prusbas “batch”
en frascos de suero consistiendo en -agregar al medio sintético,
preparado de manera convencional (tabla 1), varias concentraciones
de sulfure ferroso. El Fe§ fue formado "de manera indirecta,
adicionando Na,§ y FeSO, para obtener el precipitade a la
concentracion requerida, La atmesfera de los frascos fue cambiada
por nitrdgeno. El compussto aromatico y el precipilado fueron
dejados en contacto a 35¢C bajo agitacibn durante un dia, tiempo
correspondiente al tiempo de retencidn aparente del agua al nivel de
los Jodos. Se midib )a DQ0 de Jos medios centrifugados antes y
después de la agitacibn, Los resultados (tabla 6) muestran que las
diferencias obtenidas son poco representativas y corresponden a las
variaciones de la técnica de medicion de DQOD.

Tabla 6: Resultados de la prueba "batch” de fijacibtn del p.tol sobre

el FeS.
} [Fe§) [p.tol) Diferencia de |
i DQ0 después 4
Pl e/l dia de Contacto
0 0.5 3.8% :
13.16 0.5 5% ;
10.316 0.5 5.36%
10.0316 0.5 0%
[ Se——

Dtra alternativa podria ser la oxidacion biologica de! wetano a C0,
en aerobiosis o en anaerobiosis. Este fenbmeno es conocido en
sedinentos de lagos y de mar, atn si el ultimo es todavia
controvertido (Frenzel et. al.,1990; lversen et. al., 1987). En



anasrobiosis, &l metano parece ser oxidado por respiracion sulfato
(Panganiban et. al., 1979), Estos dos fenomenos podrian llevarse a
cabo en los digestores. En 8} caso de nuestros reactores, a partir
{1) de las concentraciones de oxigeno disuelto (5.1 =g/l) y
sulfatos en el agua de alimentacion, (ii) de la ecuacion de
produccitn de CH. a partir del acido p.toluico:

2C,H, 0,7 + 17 1,0 ----> T HCO,™ + 9 CHy + 5 W

y 1iii) de las ecuaciones estoquiometricas de oxidacion del =metamo
por el oxigeno o los sulfatos:

CHy + 20, ----> HCO,- + H* + Hi0

CHe + S0O,27 ----> HCO,~ + HS™ + H,0

se puede evaluar, considerando un 55% de conversibn del p.tol a
aetano que 0.78% del CH. podria ser oxidado por el 0, y 24.8% por
los sulfatos. Sin esbargo, la conversion de los sulfatos no fue de
100X en asbos reactores como lo indico cualitativamente la formacion
de un precipitado abundante de suifato de bario después adicion de
BaCl, en las aguas de salida. Estas consideraciones tebricas
perxiten explicar parcialsente 1a ausencia de produccion de metano.
Para confirmar esta hipotesis una cuantificacibn de los
microorganisaos capaces de realizar tales reacciones esta en curso.
Ademas se esta determinando si los lodos presentan Dbuenas
caracteristicas cinéticas de wuso de los acidos acético, butirico,
propionice y cual podria ser el efecto de varias concentraciones de
p.to! sobre estas actividades.

El dia 321, 4.78 g de acetalo fueron agregados al agua de
alimentacion del reactor ! como segunda fuente de carbon y energia
(tabla 2). Inuediatamente la produccion de biopas empezd y 26 dias
después de. la adicion, el reactor presentd un nuevo estado de
equilibrio (dia 347 a 374) con una eficiencia de remocion de DQ0 de
62.4% y una produccion de biogas de 728 wl/dias {(condiciones
norsatesi (tabla 4; figura 1). Casi insediatamente tambien, la
concentrzcion de p.lol sedida a 255 na aumentd en los efiuventes de
los reactores {(fig 3) hasta llegar a valores iguales o superiores a
los de los influentes

Esto indica una inhibicion total de la degradacion de! compuesto
aroeatico, o por lo oenos un bloqueo de su degradacion hasta un
compuesto intermedio que tendria una sbsorbancia wmayor -a la misma
longitud de cnda. Esta aparente inhibicion es en buen acuerdo con
los resultados de inhibicion de la degradacion del acido benzoico en
presencia del acido aceético obtenidos por Dolfing y Tiedje (1988)
con un cultivo bacteriano mixto definido.

Figura 3: Efecto de 13 adicion de acelato en el agua de alimentacion
del reactor I sobre la degradacion de! acido p.toliico..
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Al contrario, el tratamiento anaerobio con un reactor UASB de un
efluente que contiene 19.5 g de acido acético y 0.45 g de fenol no
presentd un fenowéno de inhibicion: El feno! fue eliminado con uma
eficiencia de 99% (Borghans y Van Driel, 1988). Sin exbargo, }os

autores no indicarbn si el fenol fue realmente convertido a metano o
si fue retenido en los lodos por adsorcibn sin ser degradado. En el
caso del reactor 2, la  concentracibn del p.tol  por
espectrofotometria UV estuvd coherente con las sediciones de DD y
el efecto del TRH sobre ellas {figura 4).

Figura 4. Variacion de la concentracion de p.tol, medida por
espectrometria UV,
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A la vista de estos resultados, es entonces suy importante en el

caso de efluentes reales que contiemen una mezcla de compuestos
arowdticos y acido acético, o otros acidos grasos volatiles
intersedios de la degradacibn del aromatico, de seguir no solamente
la resocibn de DRD como factor demostrando la factibilidad del
tratamiento anaerobio, sino tambien, la concentracion de los
aromaticos en el efluente con el fin de deterainar posibles efectos
inhibidores sobre la degradacitn de estos compuestos.
El diasetro de los granulos era muy chico al arranque de los
reactores. Se mantuvo casi constante durante el experimento (tabla 3
y 4). El IVL y el Vmax fueron bastante buenos para los 2 reactores;
el 1, incluso, mejoro sus caracteristicas de sedimentacionm.
Los lodos de cada reactor fueron finalmente observados al
aicroscopio dptico y presentaron wna gran homogeneidad morfologica
cuanto a las bacterias. En ambos casos se pudo determinar 2 tipos
sorfologicos predominantes, wun bacilo largo, delgade presentando
inclusiones y un bacilo mas chico y gordo con las extremidades
redondas, a veces en divisibp,

CONCLUSIONES

El sulfato ferroso puede ser empleago como agente quimico para
reducit Jos lodos de los reactores UASB cuando estos no pueden
autoreducirse debido a las caracteristicas del agua de alimentacibn.

68.4% del acido p.tollico pudo ser degradado en anaercbiosis a un
TRH de 7.6 dias y una carga volumetrica de 0.136 kg DQ0/v’/d. Esta
eficiencia disninuyd rapidagente con e} TRH wmostrando que la
cinetica de degradacion del p.tol es wuy lenta. La elisminacion del
FeS0. del efluente tuvo el miswo resultado pero no afectd el Eh.
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El p.tol no fue aparentzmente mineralizado hasta (Hs, tampoco pude
serlo completamente por sulfato reduccién. La ausencia de metano
podria deberse parcialmenie a su oxidacion anaerobia.

El acetato a la concentracidon de 4.78 o/l
degradacion del cospuesto aromatico.

inhibio totalmente la
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