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RESUMEN

El objetivo de esta tesis fue evaluar la produccion de metano en reactores en
lote, asi como en un reactor UASB hibrido a escala laboratorio durante el
tratamiento de aguas residuales de rastro pretratadas fisicamente. Asi, el
desarrollo experimental se realiz6 en tres etapas:

En la primera etapa, el agua residual de rastro (ARR) fue sometida a un
pretratamiento térmico (120 °C, 1 atm, 60 min), con el que se obtuvieron dos
fases: un liquido (agua pretratada) y un semisdlido (T). Una parte de este
semisolido se sometié también a un pretratamiento mecéanico (TM), el cual fue
una homogenizaciéon a 30000 rpm durante 1 minuto, logrando disminuir el
tamafio de particula de 118.17 a 68.79 ym e incrementar el area superficial
especifica de 0.412 a 0.966 m?/g.

Ambos semisolidos (T y TM), asi como el agua de rastro cruda (ARR), fueron
sometidos a pruebas de biopotencial de metano (BPM), evaluando cinco
diferentes relaciones sustrato/inéculo (1:1, 2:1, 3:1, 4:1 y 5:1). Ambos
semisolidos produjeron hasta catorce veces mas metano que el ARR, ademas,
las formas en las curvas de produccién de metano con los semisolidos fueron
escalonadas, mientras que con el ARR fueron sigmoidales. También se encontrd
gue la relacion con la que se produjo mas metano fue la de 4:1; sin embargo,
para evitar riesgo de acidificacion, en la siguiente etapa se trabajé con la relacion
3:1.

En la segunda etapa, se realizaron nuevas pruebas BPM con el fin de seguir
detalladamente el comportamiento de la materia organica nitrogenada y
carbonada. Las tasas maximas especificas de produccion de metano fueron de
16 mL CH4/g SV-d para T y de 15 mL CH4/g SV-d para TM, encontrando que la
forma escalonada en las curvas de produccion de metano fue producto de un
estado estacionario inhibido momentaneo causado por la acumulacion de
amonio (2.8 g/L) y acetato (7.7 g/L), provocando una disminucion en la
produccion de metano. Cuando estos subproductos fueron consumidos,
incrementd de nuevo dicha produccion de metano.

Finalmente, en la tercera etapa, se evalu6 el desempefio de un reactor hibrido
UASB (HUASB), el cual const6 de un médulo anaerobio (UASB) y un médulo de
zeolita. El influente del reactor fue el agua obtenida después del pretratamiento
térmico, evaluando cinco diferentes cargas organicas volumétricas (2 — 4, 4 — 6,
6-8,8-10y, 10 — 12 g DQO+/L-d). Los resultados mostraron que el reactor fue
capaz de operar bajo todas las cargas sin presentar inestabilidad. Las eficiencias
de remocién de materia organica, medida como DQO+y DQOs, con la carga de
10 — 12 g DQO+/Ld fueron cercanas al 70%, registrando una produccion de
metano de 3.1 L CHa/L eactord; mientras que el amonio presenté remociones del
37.3 %.

Con los datos obtenidos se logré6 demostrar que los pretratamientos fisicos
mejoraron la biodisponibilidad de los compuestos para ser transformados en
metano, ademas de obtener buenas eficiencias de remocién de compuestos
carbonados y nitrogenados en el reactor HUASB.



ABSTRACT

This thesis aimed to evaluate methane production in batch reactors and a
laboratory-scale hybrid UASB reactor during physically pretreated
slaughterhouse wastewater treatment. Therefore, the experiment was carried out
in three stages:

In the first stage, the slaughterhouse wastewater (SWW) underwent a thermal
pretreatment (120 °C, 1 atm, 60 min), in which two phases appeared, a liquid
(pretreated water) and a semisolid (T). The semisolid went through a mechanical
pretreatment (TM), which consisted of homogenization at 30,000 rpm for 1
minute, reducing the particle size from 118.17 to 68.79 ym and increasing the
specific surface area from 0.412 to 0.966 m?/g.

Both semisolids (T and TM) and SWW were the substrates in biochemical
methane potential (BMP) tests, evaluating five different substrate/inoculum (S/1)
ratios (1:1, 2:1, 3:1, 4:1, and 5:1). The results showed that both semisolids
produced up to fourteen times more methane than SWW; also, the cumulative
methane production curves had a stepped form, while with the SWW, they were
sigmoidal. Moreover, the highest methane production occurred with the 4:1 S/i
ratio; however, in the second experimental stage, the 3:1 S/l ratio was employed
to avoid the risk of acidification.

In the second stage, new BMP tests were carried out to detail the nitrogenous
and carbonated organic matter's behavior. The specific maximum methane
production rates were 16 mL CHa4/g SV.d for T, and 15 mL CH4/g SV.d for TM,
finding that the stepped form in the cumulative methane production curves
resulted from a momentary inhibited steady-state due to the accumulation of
ammonium (2.8 g/L) and acetate (7.7 g/L), which caused a delay in the production
of methane. When these by-products were exhausted, methane production
increased.

Finally, in the third stage, a hybrid UASB reactor (HUASB) was evaluated. The
HUASB consisted of an anaerobic module (UASB) and a zeolite module. The
reactor influent was the water obtained after the thermal pretreatment, assessing
five different volumetric organic loads (2 -4,4-6,6—-8,8-10,and 10-12 g
TCODI/L.d). The results showed that the reactor could operate without presenting
system instability under all organic loads evaluated. The organic matter removal
efficiency with the highest loads tested was close to 70%, obtaining
3.1 L CHalLreactor.d, while ammonia exhibited removals of 37.3%.

These results demonstrated that the physical pretreatments improved the
compounds' bioavailability, facilitating their transformation into methane.
Moreover, good removal efficiencies for organic compounds were achieved in the
HUASB reactor.
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1. INTRODUCCION

La generacion de aguas residuales de rastro en México es un serio problema
ambiental debido a la cantidad de agua se produce, la cual asciende a mas de
22 millones de litros de agua diarios (Signorini, 2007). Cerca del 63 % de estas
aguas son vertidas a cuerpos receptores sin ningun tipo de tratamiento,
provocando severos problemas ambientales (Arvanitoyannis y Ladas, 2008),
como la eutroficacién, asi como de salud publica debido a la alta carga
microbiana que pone en riesgo tanto a humanos como a animales (Amenu, 2014;
Ariunbaatar et al., 2014a; Franke-Whittle e Insam, 2013).

Ademas, estas aguas presentan altas concentraciones de contaminantes,
alcanzando valores de hasta 16000 mg/L para la demanda quimica de oxigeno
(DQO), 10000 mg/L de solidos suspendidos totales (SST), 840 mg/L para
nitrogeno total (NT) y 200 mg/L de fésforo total (PT) (Aziz et al., 2019; Bustillo-
Lecompte y Mehrvar, 2015). Por lo anterior, es necesario su tratamiento antes

de ser descargadas.

Dentro de las alternativas para tratar las aguas residuales de rastro se encuentra
la digestion anaerobia debido a que este proceso soporta altas cargas de
contaminantes, su demanda energética es baja en comparacion con los
tratamientos aerobios y se logra recuperar energia en forma de metano (Laiq Ur
Rehman et al., 2019). Sin embargo, es bien sabido que durante el proceso de
digestion anaerobia, la hidrélisis de proteinas y grasas suele ser el paso limitante
del proceso (Vavilin et al., 2008). En este sentido, los tratamientos previos a la
digestion anaerobia podrian evitar que estas inhibiciones sucedan (Harris y
McCabe, 2015).

Dentro de estos pretratamientos sobresalen los fisicos, en especial los térmicos
y mecanicos, los cuales solubilizan los compuestos tanto organicos como
inorganicos, ademas de reducir significativamente el tamafio de particula,

ayudando asi a la hidrdlisis de compuestos complejos y evitando a su vez, que
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este sea el paso limitante de todo el proceso (Deepanraj et al., 2014). Asimismo,
con la energia generada durante el proceso de digestion anaerobia se cubren
los gastos energéticos que conllevan la utilizacion de estos pretratamientos
(Aboulfoth et al., 2015). Estos pretratamientos han sido aplicados en lodos y en
residuos sélidos (Ariunbaatar et al., 2014; Zhen et al., 2017); sin embargo, aun

no hay estudios que sefialen el efecto de estos pretratamientos sobre el ARR.

De los sistemas mas ampliamente usados para tratar las aguas residuales de
rastro se encuentran los reactores anaerobios de flujo ascendente (UASB por
sus siglas en inglés), los cuales ofrecen ventajas sobre otros sistemas como la
separacion fisica de solido-liquido-gas, menores requerimientos de espacio
ademas de soportar altas cargas organicas (Noyola et al., 2013); a pesar de esto,
el proceso de digestion anaerobia deja efluentes con altas concentraciones de
nutrientes por lo que se han hecho modificaciones a los reactores para lograr de
forma conjunta la remocion de materia organica y nutrientes, convirtiéndolos asi
en reactores hibridos (Aziz et al., 2019). Entre estos reactores, los mas comunes
son los UASB hibridos, en los que se acopla un filtro anaerobio con distintos
medios de soporte, con los cuales se logra la remocion de nutrientes superiores
al 70 % (Chong et al., 2012).

En este sentido, la zeolita natural es un medio comunmente empleado en filtros
anaerobios (Wang y Peng, 2010); gracias a su capacidad de intercambiar iones
presentes en los efluentes, en especial, el amonio generado durante la digestion
anaerobia (Cheng et al., 2017; Montalvo et al., 2012).

Ademas, la zeolita es un material abundante y de facil adquisicién, haciéndolo
rentable para su uso en el tratamiento de aguas residuales (Jimenez-Cedillo,
2004; Zhang et al., 2019). Sin embargo, son pocos los estudios que utilizan
zeolita para el tratamiento de ARR, sin encontrar reportes que demuestren su

eficacia sobre las ARR pretratadas, como se propone en este trabajo.
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Es asi como el objetivo de esta tesis doctoral fue evaluar la produccion de
metano en reactores bioldgicos en lote y continuo en el tratamiento de aguas
residuales de rastro pretratadas fisicamente (térmico y mecénico). Para ello, el
desarrollo experimental de esta tesis se realizd en tres etapas. En la primera, se
evaluo la influencia de dos pretratamientos fisicos al agua residual de rastro en
pruebas de biopotencial de metano (BPM) evaluando ademas cinco diferentes

relaciones sustrato/indculo.

Posteriormente, en una segunda etapa, la relacién sustrato/in6culo que mayor
cantidad de metano produjo en la primera etapa fue seguida a detalle con el fin
de elucidar el comportamiento de la materia organica carbonada y nitrogenada,
asi como predecir la formacién de metano con ayuda del modelo matematico de
Luedeking — Piret.

Finalmente, en la tercera etapa, cinco diferentes cargas organicas volumétricas
fueron empleadas en un reactor UASB hibrido (HUASB) con la finalidad de
evaluar la produccién de metano generado al tratar el agua obtenida en el

pretratamiento térmico (agua pretratada).
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2.  MARCO TEORICO

2.1 Situacién actual de los rastros en México

En México, la actividad agropecuaria es uno de los principales rubros
economicos, el cual generd en 2019 casi 300 millones de pesos (SIAP, 2020). El
sector ganadero, el cual produce la materia prima derivada de los animales como
carne, huevo y leche hace importantes aportes a esta actividad, puesto que el
pais es uno de los principales productores de carne a nivel mundial, teniendo
1178 centros de sacrificio a nivel nacional en 2020 (Aziz et al., 2019; FAO, 2019;
SIAP, 2020).

Estos centros de sacrificio se dividen en Municipales, que son administrados por
el municipio, contando con 904 establecimientos, Privados con 154
establecimientos y los cuales estan regulados por el Sector Salud y, finalmente,
los de Tipo Inspeccion Federal (TIF) con 120 establecimientos, regulados por el
Sector Salud junto con la Secretaria de Agricultura, Ganaderia, Desarrollo Rural,
Pesca y Alimentacion (SAGARPA). En todos estos centros se sacrifican

anualmente mas de 633 millones de cabezas de ganado (SIAP, 2020).

2.1.1 Generacion de aguas residuales de rastro en México

La industria carnica utiliza aproximadamente el 29 % del agua dulce destinada a
la agricultura a nivel mundial (Bustillo-Lecompte y Mehrvar, 2015). El consumo
de agua para las actividades de faenado depende de una serie de factores, pero
principalmente del tipo y de la cantidad de animales que sean sacrificados (Tabla
2-1); también del tipo y tamafio de rastro y del lavado del establecimiento (Aziz
et al., 2019; Valta et al., 2015; World Bank Group, 2007).

La Tabla 2-1 muestra la cantidad aproximada de agua consumida en los rastros
dependiendo el tipo de animal sacrificado, siendo los rastros que sacrifican
ganado bovino los que mas agua consumen y, por ende, mas agua residual
generan (Aziz et al., 2019; Valta et al., 2015).
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Tabla 2-1. Cantidad de agua utilizada por tipo de animal sacrificado

Tipo de ganado Cantidad de agua (m3/ton)
Cerdos 15-10
Bovinos 2.5-40
Aves de corral 6.0 - 30

2.1.2 Caracteristicas fisicoquimicas del agua residual de rastro (ARR)

El ARR generada durante todos los procesos de faenado (deguelle, desangrado,
escaldado, evisceracién y lavado de la canal) se considera perjudicial tanto para
la salud publica como para el medio ambiente debido a la presencia de altas
concentraciones de materia organica (medida como Demanda Quimica de
Oxigeno -DQO-, Demanda Biologica de Oxigeno -DBOs- y Grasas y Aceites -G
y A-) asi como, de nutrientes como nitrogeno (N) y fésforo (P); ademas, de los
desinfectantes usados para la limpieza del establecimiento, metales pesados
procedentes de la alimentacion, medicamentos de uso veterinario y agentes
patdogenos (Mijalova Nacheva et al., 2011; Salminen y Rintala, 2002; Seif y
Moursy, 2001).

La Tabla 2-2 muestra el intervalo en las concentraciones tipicas de
contaminantes presentes en las ARR (Aziz et al., 2019; Bustillo-Lecompte et al.,
2017). Los procesos que generan aguas con la mayor carga de contaminantes
son el desangrado y la evisceracion, puesto que en dichos procesos se desechan
altas cantidades de estiércol, contenido ruminal y sangre (Mittal, 2004; Signorini,
2007). La mayor parte de la materia organica presente en este tipo de aguas es
biodegradable, en donde la fraccidén soluble representa hasta un 60 % del total
de la materia organica; por su parte, la fraccién insoluble esta compuesta
principalmente por material coloidal y en suspension como grasas, celulosa y

proteinas (Beux et al., 2007; Espinosa, 2011).
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Tabla 2-2. Principales contaminantes presentes en el ARR

Pardmetro
(ma/L) Intervalo
pH 49-8.1
DQO 500 — 16000
DBO 150 — 8500
NT 50 — 840
PT 15 - 200
SST 0.01 — 10000
GyA 40 — 1385
Alcalinidad 350 — 1340

DQO: demanda quimica de oxigeno; DBO: demanda bioldgica de oxigeno; NT: nitrégeno total;
PT: fésforo total; SST: solidos suspendidos totales; G y A: grasas y aceites. Todos los parametros
se reportan en g/L con excepcion del pH.

Las ARR contienen una alta carga microbiana (millones de unidad formadora de
colonias -UFC- / 100 mL), caracterizada por la presencia de virus, bacterias,
hongos, priones, etc., proveniente principalmente del estbmago de los animales.
Cuando estas aguas son vertidas a cuerpos de agua receptores provocan
eutroficacion debido al alto contenido nutrientes y, por ende, la disminucion en la
concentracion de oxigeno disuelto (OD) provoca eutroficacion (Franke-Whittle y
Insam, 2013; Mittal, 2004).

2.2 Tratamientos biolégicos empleados en el tratamiento de ARR

Debido a las caracteristicas particulares de las aguas de rastro previamente
mencionadas (Tabla 2-2), el tratamiento mediante sistemas aerobios no es
considerada una buena opcién ya que los microorganismos necesitan un flujo
constante de oxigeno para oxidar dicha materia organica, lo cual implica un alto
consumo energético para la aireacidbn del sistema con la subsecuente
generacion de lodos. Se estima que el 50 % de la materia organica es convertida
en biomasa (Acosta et al., 2005) y los compuestos finales liberados al ambiente
son de bajo poder energético (didxido de carbono y agua ) (Beux et al., 2007,

FAO, 2011; Pozo et al., 2003). Sin embargo, se tiene la ventaja de que este
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tratamiento genera aguas con baja carga ya que se eliminan nutrientes como

nitrogeno y fosforo (Aziz et al., 2019).

Por su parte, los sistemas anaerobios cuentan con una serie de ventajas como:
- Tratar aguas con alta carga de contaminantes como lo son las ARR, ya que
estos sistemas soportan hasta 10 veces mas la carga organica que su
contraparte aerobia.

- Bajos costos operativos, al producir menor cantidad de lodos, ya que sélo el 10
% de la materia organica es utilizada para el crecimiento celular y no requerir
oxigeno para llevar a cabo el proceso.

- Recuperacion de energia en forma de metano (CHa)

- La biomasa anaerobia puede permanecer largos periodos de tiempo sin

alimentacion.

Sus principales desventajas son los largos periodos de arranque, no hay
eliminaciéon de nutrientes y son sensibles a las variaciones de temperatura;
igualmente, estos tratamientos generan efluentes de baja a moderada calidad
(Acosta et al., 2005; Aziz et al., 2019; Beux et al., 2007; Espinosa, 2011; FAO,
2011).

Han sido numerosos los estudios que se han realizado sobre el tratamiento de
las ARR mediante digestion anaerobia (Beux et al.,, 2007; Espinosa, 2011;
Martinez et al., 2014; Massé et al., 2000; Sindhu y Meera, 2012); en los cuales
se reportan eficiencias entre el 60 y 90 % en la remocion de materia organica,
asi como una tasa de produccion de CHs de entre 0.2 — 0.6 L/ g SV. El potencial
de produccién de biogas en este tipo de sistemas se debe a la composicion
particular de las ARR, que produce alcalinidad, la cual brinda amortiguacion del
pH del sistema, asi como nutrientes esenciales para el desarrollo de los
microorganismos. A continuacién, se describe a detalle el proceso de digestion

anaerobia.
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2.3 Digestion Anaerobia

La digestion anaerobia (DA) es un proceso en el cual la materia organica es
degradada en diversas etapas (hidrélisis, acidogénesis, acetogénesis y
metanogénesis) hasta biogas (Figura 2-1), el cual esta constituido principalmente
por metano (50 — 70 %), diéxido de carbono (50 — 30 %) y cantidades traza de
nitrdgeno molecular, oxigeno, hidrogeno y sulfuro de hidrogeno (Acosta et al.,
2005; Corrales et al., 2015).

Este proceso se da en ausencia parcial o total de oxigeno molecular, por lo que
la presencia de nitratos u oxigeno en el agua es altamente perjudicial ya que
estos, al igual que el CO_, son aceptores de electrones. Por eso, la presencia de
bacterias facultativas es esencial para poder garantizar las condiciones
reductoras necesarias para su correcto funcionamiento (Laig Ur Rehman et al.,
2019; Mir et al., 2016). Es por ello que para cada etapa existe un grupo
especializado de microorganismos, teniendo que para la hidrolisis, acidogénesis
y acetogénesis el grupo predominante son las bacterias, mientras que para la

metanogénesis son las arqueas (Ho, 2010).

Materia organica
compleja
(Proteinas,
Carbohidratos, Lipidos)

mmm— —
{ Hidrolisis

Azlcares, Aminoacidos

i Acidogénesis
.

Alcoholes
AGV's Sulfatos

1

Acetato ‘

Figura 2-1. Proceso de Digestion Anaerobia (modificado de De Lemos, 2007)
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e Hidrdlisis

Es la primera etapa de la DA en donde los compuestos organicos complejos son
hidrolizados a compuestos organicos mas simples debido a la excrecion de
enzimas extracelulares como celulasas, proteasas y lipasas, principalmente. En
esta etapa, macromoléculas como lipidos, carbohidratos y proteinas son
hidrolizadas a acidos grasos de cadena larga (AGCL), monosacéridos y
aminoacidos, respectivamente (Amani et al., 2010; Parra, 2015).

En este proceso estan involucradas diferentes especies bacterianas
fermentativas facultativas u obligadas, por lo cual esta etapa es considerada
como la mas activa dentro del proceso de digestion anaerobia, aunque en
presencia de compuestos complejos como grasas y proteinas suele ser el paso
limitante de todo el proceso, debido a la formacion de subproductos (Adekunle y
Okolie, 2015; Amani et al., 2010; Deepanraj et al., 2014; Laig Ur Rehman et al.,
2019). Por lo tanto, la velocidad de hidrdlisis dependera del tipo de sustrato,
cantidad de biomasa, tamafio de particula, pH y temperatura (Rodriguez-Abalde

et al., 2013), pudiendo durar de horas a varios dias (Mir et al., 2016).

e Acidogénesis

En la segunda etapa de la digestion anaerobia también llamada fermentacion,
los compuestos obtenidos en la hidrolisis se difunden a través de la pared celular
de las bacterias y son convertidos principalmente a acidos grasos volatiles
(AGV’s), los cuales son compuestos de cadena corta (C1 - C5). También se
producen Hz, CO2, etanol, N organico e inorganico y azufre a un tiempo de

conversion entre 2 y 3 horas (Aziz et al., 2019; Deepanraj et al., 2014).

Los principales acidos producidos en esta etapa son el acido acético (C2H40>),
acido propiénico (CsHsO2), acido butirico (C4HsO>) y acido valérico (CsH1002). La
degradacion de los azlUcares da como resultado acido butirico, acético, CO: e

H». Por su parte, los aminoacidos dan como resultado los acidos, butirico, iso-
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butirico, iso-valérico, caproico (CeH1202) y H2S. Los &acidos grasos de cadena
larga (AGCL) son degradados mediante p-oxidacién produciendo H., CO2, 4cido
propidnico y acido acético (De Lemos, 2007; Espinosa, 2011; Gallert y Winter,
2005).

Las bacterias acidogénicas son bacterias facultativas y anaerobias estrictas y
representan un 90 % de la poblacion total de los microorganismos dentro de los
digestores anaerobios (Parra, 2015). Estas tienen una tasa de crecimiento
celular de 30 a 40 veces mayor que las bacterias metanogénicas; ademas, son
mas tolerantes a cambios bruscos de temperatura, cargas organicas y pH acidos,
puesto que el pH éptimo para su crecimiento se encuentra entre 5y 6 (Amani et
al., 2010; Ho, 2010).

e Acetogénesis

La tercera etapa de la digestion anaerobia, en donde las bacterias acetogénicas
convierten los AGV’s y alcoholes formados en la acidogénesis en acetato, Ho,
acido férmico y CO2 (Amani et al., 2010). Esta produccion puede lograrse

mediante dos mecanismos (Corrales et al., 2015):

e La acetogénesis por hidrogenacion, en donde se produce acetato debido
a la reduccion de COz e Hx y,

e La acetogénesis por deshidrogenacion, en donde las bacterias pueden
ser inhibidas a bajas concentraciones de O». Por tanto, estas bacterias
tienen que crear asociaciones con bacterias homoacetogénicas

(fermentacién lactica), o bien, con bacterias sulfato reductoras.

La produccién de acetato esta estrechamente relacionada con las bacterias
metanogénicas, pues la relacién sintrofica depende altamente de la presion
parcial del H. presente en el medio (Adekunle y Okolie, 2015). Asi, el contenido
de Hz debe ser bajo (< 10 atm) para que la conversion de AGV'’s a acetato sea

termodinAmicamente favorable. Las bacterias metanogénicas hidrogenotréfas
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mantienen la presion parcial de Hz baja, permitiendo asi que las bacterias

acetogénicas puedan mantenerse activas (Rodriguez-Abalde et al., 2013).

e Metanogénesis

La cuarta y ultima etapa de la digestiébn anaerobia es la metanogénesis, en la
cual se produce metano (CHa) a partir del acetato, H> y CO2. Aproximadamente
entre un 66 y un 72 % del CH4 surge de la descarboxilacion del 4cido acético
(metanogénesis acetoclastica) y el resto se forma por la reduccién del COz e H>
(metanogénesis hidrogenotréfa). Esta es la etapa en la cual se consiguen las
mayores ganancias energéticas (Amani et al., 2010; Corrales et al., 2015;
Deepanraj et al., 2014).

En el caso de la metanogénesis acetoclastica, una molécula de acetato dara
como resultado la formacion de CHs y CO2 (Ecuacion 1), puesto que el grupo
metil (CHz) de la molécula del &cido acético es reducido hasta CH4, mientras que

el grupo carboxilo es oxidado a CO2 (De Lemos, 2007; Zhen et al., 2015).

CH;C00~ + H* - CH, + CO, Ecuacion 1
AGY = - 75.7 KJ/mol

Por su parte, la metanogénesis hidrogenotrofa se da cuando hay presencia de
H>. En este caso, el CO: es el aceptor de electrones del H> (Ecuacion 2) y si las
bacterias metanogénicas hidrogenotréfas no consumen el Hz presente en el
medio, la actividad acetogénica se inhibe y se acumulan metabolitos secundarios
de la degradacion de los AGV’s, disminuyendo el pH y, por ende, inhibiendo la

metanogénesis (Espinosa, 2011; Rodriguez-Abalde et al., 2011).

CO, + 4H, - CHy + 2H,0 Ecuacion 2
AG? = - 131 KJ/mol
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Esta Ultima etapa es la mas critica de todo el proceso de la digestion anaerobia,
ya que la conversién de los subproductos formados en las tres primeras etapas
a metano es muy lenta debido a que los microorganismos metanogénicos tardan
en crecer entre 5y 16 dias (Adekunle y Okolie, 2015); ademas, estas bacterias
son sensibles a cualquier tipo de cambio inhibiéndose facilmente.

e Oxidacion sintr6fica del acetato

Los microorganismos metanogénicos acetoclasticos pueden ser inhibidos por
numerosos factores, uno de ellos es la presencia de altas concentraciones de
amonio en el sistema. estresando a los microorganismos y favoreciendo la
aparicion de bacterias sintroficas oxidantes de acetato (SAOB, por sus siglas en
inglés) que compiten con los acetoclasticos por el acetato disponible, cambiando
la ruta hacia la metanogénesis hidrogenotrofa (Schnirer y Jarvis, 2010;
Westerholm et al., 2016). Las SAOB oxidan el acetato a Hz, CO2 y formiato, los
cuales seran consumidos por los metanodgenos hidrogenotrofos para formar CHa
(Li etal., 2017).

Estas bacterias SAOB tienen una tasa de crecimiento mas lenta (hasta 28 dias);
sin embargo, tanto estas como las arqueas metanogénicas hidrogenotrofas
toleran altas concentraciones de NH4*/L ya que se ha demostrado que las SAOB
crecen a concentraciones de 800 mg/L (J. Lin et al., 2014; Westerholm et al.,
2016). Su pH optimo es de 7 y un incremento en la concentraciéon de acido
acético hasta 3 g/L puede cambiar la via de la metanogénesis acetoclastica, a la

via de la oxidacién sintréfica del acetato (Ali Shah et al., 2014) .

2.3.1 Inhibicién de la Digestion Anaerobia

Como ya se menciono, el proceso de DA es un proceso muy complejo en donde
participan diversos consorcios bacterianos, los cuales deben tener condiciones

especificas para poder llevar la materia organica hasta CHas. Si el proceso llega
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a fallar, el rendimiento en la produccion de metano disminuird (Mao et al., 2015).

Los principales factores que afectan dicho proceso son:

e Oxigeno

Es el principal inhibidor en un sistema anaerobio, pues a partir de
concentraciones de 1pg/L puede inhibirse el proceso (FAO, 2011). Por lo regular,
en el tratamiento anaerobio, el uso de biomasa granular es idoneo para evitar la
inhibiciébn por oxigeno ya que las bacterias mas sensibles son cubiertas por
bacterias facultativas, las cuales pueden consumir el oxigeno, evitando asi la
inhibicion (Carrhé et al., 2006).

o Acidos Grasos de Cadena Larga (AGCL) y Acidos Grasos Volatiles
(AGV’s)

Los AGCL son largas cadenas hidrocarbonadas (14 — 24 carbonos) y su
inhibicion de la DA depende en gran medida del tipo de acido acumulado (oleico,
palmitico y estearico, son los tres principales acidos inhibitorios) (Chen et al.,
2008; J. Lin et al., 2014).

A pesar de que los sustratos ricos en grasas tienen un buen potencial de
formacion de metano (1014 L / Kg SV) (Figura 2-2) (Gallert y Winter, 2005; Harris
et al., 2017; Zhang et al., 2014), es bien sabido de la fuerte inhibicion que estos
ejercen sobre las poblaciones metanogénicas, ya que estos se adsorben en la
pared celular, dificultando el transporte de sustratos y productos, provocando

gue la biomasa flote y sea lavada del sistema.

Se ha reportado que la adicion de calcio al sistema mejora considerablemente
esta inhibicion debido a la formacion de sales insolubles como el CaCOs, pero
esta adicion no evita que la biomasa flote (Chen et al., 2008; Lin et al., 2014;
Palatsi et al., 2011).
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-

Figura 2-2. Digestion anaerobia de las grasas (modificado de Gallert y Winter,
2005)

Los acidos grasos volatiles (AGV’s) son principalmente el producto de la
degradacion de los AGCL e influyen directamente en el pH, a pH menores a 6
los acidos predominantes son butirico y acético, mientras que a pH de 8, los
predominantes son propionico y acético (Espinosa, 2011). Estos acidos se
producen mediante B-oxidacion formando preferentemente acido acético; sin
embargo, si hay numeros impares de carbono, el acido formado, sera el

propiodnico, el cual sera descarboxilado hasta acido acético, H2 y COo.

Los AGV'’s logran inhibir el proceso cuando estos estan presentes en su forma
no ionizada (Zhang et al., 2014). A pesar de ser el principal &cido formado, asi
como el precursor del metano, el acido acético a concentraciones superiores de
5 g/L logra la inhibicién del crecimiento de los microorganismos, mientras que el
acido propionico lo hace a concentraciones superiores a 3 g/L (Khalid et al.,
2011).
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e Amonio

La degradacion de las proteinas durante la hidrélisis genera aminoacidos que
son degradados por dos vias. La primera es la reaccién Stickland, en donde se
lleva a cabo una reaccion de 6xido — reduccién entre pares de aminoacidos. En
la segunda via, se degrada un solo aminoacido en presencia de bacterias
consumidoras de H> y es mas lenta que la primera (Li et al.,, 2017). Los
aminoacidos, al deaminarse forman amonio, &cido propionico asi como las
formas iso de los AGV’s (Corrales et al., 2015; Espinosa, 2011; Gallert y Winter,
2005).

El NH4* es esencial para el crecimiento de los microorganismos y por eso, su
concentracion inhibitoria ha sido un tema muy controversial, puesto que depende
en gran parte de la biomasa y la temperatura de operacion del reactor, asi como
el sustrato; sin embargo, se ha reportado que a concentraciones entre 1.7 y 14
g/L inhiben a las metanogénicas acetoclasticas, reduciéndose hasta en un 50 %
la produccion de metano (Chen et al., 2008; Espinosa, 2011; Lin et al., 2014;
Yenigin y Demirel, 2013; Zhang et al., 2014).

El amonio (NHs*) y el amoniaco (NHz) o amoniaco libre (FA, por sus siglas en
inglés) son las dos principales formas de nitrégeno inorganico en el agua,
producto de la hidrolisis de proteinas y urea (Figura 2-3). Se ha documentado
qgue el FA al ser la forma no ionizada del NH4*, es mas toxica para el sistema ya
gue este es permeable en la membrana celular, difundiéndose pasivamente por
ella y causando un desequilibro con los protones, llevando asi a una deficiencia
de potasio (Chen et al., 2008; J. Lin et al., 2014).

El equilibrio quimico entre estos dos compuestos en ambientes acuosos esta
influenciado fuertemente por el pH, asi como por la temperatura como se

muestra en la Ecuacion 3:

amoniaco total como N (mg/L) x 10PH

Kb:Kw + 10PH Ecuacioén 3

FA como NH;(mg/L) = gx
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En donde Kb es la constante de ionizacion de la ecuacion de equilibrio del
amoniaco y, Kw es la constante de ionizacion del agua, esta relacion Kb:Kw esta
relacionada con la temperatura, Ecuacion 4 (Anthonisen et al., 1976).

Kb: Kw = e(6:344/273 +°C) Ecuacion 4

Asi, a pH y temperaturas altas, la forma predominante seré el NHs, debido a que
a temperaturas altas la solubilidad del CO2 es menor, favoreciendo el incremento
de hasta ocho veces la acumulacion de este (J. Lin et al., 2014; Westerholm et
al., 2016).

Proteinas

Hidrolisis |

Oligopéptidos

ﬁcidogénesis} PI‘OpIOI’latO, n-/i-
LA H,, CO,, Acetato, Butirato, n-fi-
Formiato Valerato,Lactato,
Etanol

[------——-----_____.._._..\ : ———

Metanogénesis hidrogenotrofa | i | Acetogénesis i
: '
) H

H,, CO,, Acetato

Figura 2-3. Digestién anaerobia de las proteinas (modificado de Gallert y Winter,
2005)
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2.4 Pretratamientos usados para aumentar la biodegradabilidad de las ARR

Debido a la complejidad tanto en el proceso de DA, asi como la composicién de
las ARR, muchos autores como Hamawand, (2015); Harris y McCabe, (2015);
Mendes et al., (2006) por mencionar algunos, recomiendan someter el agua a un
pretratamiento; esto con el fin de convertir las grasas y las proteinas (principales
inhibidores) a compuestos mas biodisponibles para los microorganismos
(Moskowitz, 2012).

La hidrolisis de grasas depende en gran medida de la longitud en la cadena de
acidos grasos asi como el area superficial que tenga y, por su parte, la hidrolisis
de las proteinas dependera de si ésta es globular o fibrosa, y de igual forma de
las grasas asociadas a su area superficial (Mittal, 2006).

Los pretratamientos existentes son del de tipo quimico, fisico, fisicoquimico y
biologico (Harris y McCabe, 2015; Medina-Herrera, 2014). En general, la
finalidad del pretratamiento no solo es la solubilizacién de la materia organica,
sino que también mejora la reduccion de sélidos volatiles (SV) e incrementa en
los rendimientos de CH4 (Carlsson et al., 2012; Palatsi et al., 2010).

e Pretratamientos Quimicos

Dentro de esta clase se encuentran los pretratamientos acidos, alcalinos y
oxidativos. Para los pretratamientos acidos se emplean acidos fuertes como
acido clorhidrico (HCI) o acido sulfarico (H2SO4), mientras que para los alcalinos
el compuesto mas utilizado es el hidroxido de sodio (NaOH), seguido del
hidroxido de potasio (KOH); sin embargo, los cationes de estos compuestos
pueden inhibir algunas actividades microbianas resultando contraproducente

para el proceso de DA (Kumar et al., 2019).

Por su parte, los pretratamientos oxidativos implican el uso de oxigeno a altas

temperaturas (260 °C) asi como altas presiones (10 MPa), aunque también se

Vianka Celina Hernandez Fydrych 17



aplican ozono y peroxidos (peroximonosulfatro (POMS) y dimetildioxirano
(DMDO)) (Harris y McCabe, 2015). Este tipo de pretratamientos incrementa los
costos operativos al tener que neutralizar los influentes previos al tratamiento
(Ariunbaatar et al., 2014a).

e Pretratamientos Fisicos

Estos pretratamientos se dividen en mecanicos y térmicos. Los pretratamientos
Mecanicos tienen como objetivo triturar o desintegrar mecanicamente los sélidos
presentes y, generalmente, son utilizados para mejorar la digestion de los
desechos celulares como los lodos (Ariunbaatar et al., 2014a; Izumi et al., 2010).
Este tipo de pretratamiento ayuda a la liberacion del material celular al medio,
debido a la desintegracion de las particulas, mejorando la reduccion del tamafio,
lo cual es benéfico para el proceso de digestion anaerobia, puesto que a mayor
tamafo de particula, menores eficiencias en la reduccion de DQO vy, por tanto,

menor produccion de biogas (Esposito et al., 2011).

En general, todos los pretratamientos mecanicos traen consigo una mejora en la
produccion de biogas entre el 10 y 60 %, ya que se aumenta el area superficial
disponible para la degradacion enziméatica (Ariunbaatar et al., 2014a; Wordofa,
2014). Dentro de los pretratamientos mecanicos se encuentran los molinos de
bolas con agitador, tambores rotatorios, trituradores, tornillos de prensado,

cavitacion, homogenizadores de alta presion (HPH) y sonicadores.

e Molinos de bolas con agitador y tambores rotatorios: estos mejoran la
produccion de biogas de un 18 — 36 %; son comunmente utilizados a nivel
laboratorio, por su parte, los tornillos de prensado y los trituradores de
discos han demostrado que disminuyen la concentracion de nutrientes,
asi como material de facil degradacién, mejorando la produccion de
biogéas, a diferencia de los molinos y los tambores, estos son usados a

gran escala (Ariunbaatar et al., 2014; Harris y McCabe, 2015).
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e Cavitacion: en este proceso se modifican las membranas celulares debido
a la formacion de burbujas de gas, llamadas cavidades, las cuales
implosionan, esto debido a la vaporizacion del liquido causada por la
reduccion de la presion. Es empleado para el pretratamiento del estiércol,
lodos de las PTAR’s, asi como material lignoceluldsico (Ariunbaatar et al.,
2014a; Marchegiani, 2006).

¢ Homogenizadores de alta presion (HPH): se aplica presion en el orden de
bares (hasta 900 bar) seguida de una rapida despresurizacion,
produciéndose la homogenizacion (Carrére et al., 2010; Harris y McCabe,
2015).

e Sonicadores: Generalmente usa ondas de baja frecuencia que van desde
los 12 a los 40 KHz, este pretratamiento es muy controversial puesto que
muchos estudios afirman en no tener efectos significativos en la
destruccion de SV y, por ende, un incremento de biogas. Sin embargo,
existen estudios en los cuales se ha demostrado tener una mejora en la
deshidratacion de lodos al momento de aplicarse una alta energia
especifica el cual oscila entre los 1000 y 16000 KJ/Kg ST (solidos totales)
(Ariunbaatar et al., 2014; Bustillo-Lecompte y Mehrvar, 2015).

Las ventajas de estos pretratamientos son que no se generan olores, ayudan a
la deshidratacion de los lodos y tienen un consumo energético moderado; por su
parte, las desventajas son la casi nula eliminaciéon de patdégenos, asi como
problemas operaciones debido a los atascamientos de los equipos (Ariunbaatar
et al., 2014; Carrere et al., 2010; Harris y McCabe, 2015).

Los pretratamientos Térmicos son utilizados para romper las biomoléculas al
someterlas a altas (> 100°C) o bien, a temperaturas menores a 100°C; aunque
en la mayoria de los casos estas oscilan entre los 150 a los 220 °C, con
presiones entre 600 - 2500 KPa, esto con la finalidad de evitar la evaporacién
(Carlsson et al., 2012; Harris y McCabe, 2015). Se ha reportado que a
temperaturas de 70 - 121°C los rendimientos en la produccion de biogas se

incrementan de un 20 a un 30 %, mientras que en los tratamientos a
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temperaturas de 160 — 180 °C, la produccion se incrementa de un 40 a un 100
% (Bougrier y Delgen, 2008).

El pretratamiento térmico ayuda a la desintegracién del material insoluble,
aumentando su biodegradabilidad al mejorar la exposicion del material organico
a los microorganismos (Cesaro y Belgiorno, 2014; Li et al., 2019). Este tipo de
pretratamientos tienen una serie de ventajas como mejorar la deshidratacién en
lodos, ayudar a reducir la viscosidad del digestato y, a diferencia de los

tratamientos mecanicos, elimina patdégenos.

Entre las desventajas que tienen estan que a temperaturas mayores a 150°C
existe la posibilidad de tener pérdidas de compuestos organicos volatiles,
ademas de la posible formacion de enlaces complejos como los que se producen
en las reacciones Mallaird, en las cuales los grupos libres carbonilos de los
azucares asi como los grupos libres de los aminoacidos son modificados dando
como resultado sustratos complejos que son de dificil biodegradaciéon, o bien
compuestos que inhiben a la DA, impactando negativamente la produccion de

metano (Cuetos et al., 2010a).

e Pretratamientos Fisicoquimicos

Para estos pretratamientos los mas estudiados han sido la Coagulacion-
floculacion, en donde lo mas usual es agregar sulfato de aluminio, cloruro o
sulfato férrico como coagulantes. En la electrocoagulacién, se administran
corrientes eléctricas sin la necesidad de adicionar algin quimico; los electrodos
mas comunes son de aluminio, hierro, platino, 6xido de estafio entre otros,
siendo el hierro y el aluminio los mas usados. Como principal desventaja se tiene
la generacion de lodos con presencia de metales, lo que dificulta su degradacion

bioldgica, ademas del incremento en los costos operativos (Aziz et al., 2019).
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e Pretratamientos Bioldgicos

Para este pretratamiento se utilizan enzimas, bio-tensoactivos y la predigestion.
Cabe sefalar que esta Ultima se encuentra muy poco reportada (Harris y
McCabe, 2015; Hernandez-Fydrych et al., 2018). La principal ventaja de estos
pretratamientos es que son amigables con el medio ambiente (Li et al., 2019).

Algunos autores como Bormann et al., (2007); Masse et al., (2003); Rigo et al.,
(2008) han recurrido a la adicion de enzimas durante un pretratamiento
anaerobio para poder eliminar las grasas presentes en dichas aguas; sin
embargo, todos ellos coinciden en que el proceso de digestién anaerobia se ve
afectado por la acumulacién de AGCL procedentes de la hidrolisis de las grasas.

En cuanto a la predigestion, autores como Hernandez-Fydrych et al., (2018); Jia
et al., (2012); Merzouki y Bernet, (2005), han recurrido a prefermentar el agua de
rastro previo a un tratamiento biolégico con la finalidad de incrementar la
biodegradabilidad de la materia organica, mejorando la relacion C/N con la
formacion de amonio (NH4%); sin embargo, esta prefermentacion puede generar

compuestos recalcitrantes que dificultan el tratamiento.

En general, el empleo de cualquiera de los pretratamientos anteriormente
mencionados debe de ser meticulosamente elegido (Patinvoh et al., 2017),

ademas de reunir los siguientes requisitos:

1. El pretratamiento no debe de demandar un alto consumo de energia para
gue este pueda ser rentable

2. Debe de facilitar la biodegradabilidad de los compuestos para un posterior
tratamiento biol6gico

3. En el caso de los tratamientos anaerobios, el pretratamiento no debe de
producir sustancias que puedan inhibir el proceso, asi como sustancias

gue puedan ser dafiinas para el medio ambiente.
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2.5 Rendimiento de metano

Ante la complejidad del proceso de DA, asi como la diversidad de compuestos
presentes en los sustratos los cuales pudieran inhibir alguna etapa del proceso,
es necesario contar con herramientas que ayuden a conocer los rendimientos de
metano, asi como la o las etapas limitantes del proceso (Jingura y Kamusoko,
2017).

El rendimiento en la produccion de CHas, se define como la eficiencia en la
produccién de CHs por el volumen de biomasa (SV) (Moskowitz, 2012) y, como
se ha mencionado depende del tipo de sustrato a degradar; sin embargo, se
tiene una estimacion de los rendimientos producidos de metano dependiendo del

compuesto a tratar (Tabla 2-3).

Tabla 2-3. Rendimiento teérico de metano por compuesto (Tomado de Patinvoh

et al., 2017).
Compuesto Rendimiento tedrico (N m3 CHs/Kg SV)
Carbohidratos (CeH100s) 0.42
Grasas (Cs7H10406) 1.01
Proteinas (CsH7O2N) 0.50

Por el contrario, si la proporciéon de dichos compuestos no se sabe con exactitud,
el rendimiento de CH4 puede calcularse de acuerdo a la Ecuacion 5, la cual junto
con un balance de masas dentro del reactor, a condiciones de temperatura y
presion estandar (0°C, 100 KPa), el rendimiento sera de 0.35 m® de CHa4 por cada
Kg de DQO removida (Patinvoh et al., 2017).

CHy + 20, - CO, + 2H,0 Ecuacion 5

Otra de las formas con las cuales se puede conocer el rendimiento de metano
de cierto sustrato, es a través de las pruebas de biopotencial de metano (BPM),

las cuales se explican a continuacion.
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2.5.1 Pruebas de Biopotencial de metano (BPM)

Las pruebas de biopotencial de metano (BPM) son una de las mejores técnicas
con las que se cuentan hoy en dia para probar si un sustrato es o no
biodegradable por la via anaerobia, ademas de permitir conocer el volumen de
metano que producira cierto sustrato, asi como la actividad del in6culo (Jingura
y Kamusoko, 2017).

Dichas pruebas se realizan mezclando el sustrato de interés, el cual puede estar
0 no pretratado, junto con un inéculo que, por lo general, es obtenido de
digestores anaerobios en buen funcionamiento y adicionando micronutrientes, si
es necesario. Esta mezcla se realiza en botellas de aproximadamente 125 — 500
mL, las cuales se dejan en agitacion constante con la finalidad de tener mezclas
homogéneas y garantizar que el sustrato quede en contacto con todos los

microorganismos (Filer et al., 2019).

Los ensayos se realizan en periodos de 30 a 60 dias, sin embargo, dependiendo
del sustrato, el tiempo de digestion puede llegar a mas de 100 dias. Usualmente
estas botellas son incubadas entre 30 y 55 °C con una variacion de + 2 °C,
dependiendo principalmente del origen del inéculo y de la zona en la que se

encuentre (Filer et al., 2019; Jingura y Kamusoko, 2017; Koch et al., 2019).

Los resultados obtenidos dilucidan a qué relacion sustrato/inéculo se logra la
maxima produccion de metano (Jingura y Kamusoko, 2017), para ello, es
necesario cuantificar la cantidad de metano producido durante la digestion. Para
este fin, diversas técnicas son empleadas: jeringas, dispositivos de
desplazamiento de volumen y mandémetros (Filer et al., 2019). El biogéas
producido en estas pruebas es caracterizado mediante cromatografia de gases,
mientras que la parte liquida es caracterizada en términos de concentracion de
pH, AGV’s, DQO, NH4*, alcalinidad y solidos (Filer et al., 2019; Holliger et al.,
2016; Jingura y Kamusoko, 2017; Koch et al., 2019).
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Otro de los objetivos de estas pruebas es identificar la etapa limitante del
proceso, asi como determinar las constantes cinéticas del sustrato a tratar y
poder escalar los reactores (Da Silva et al., 2017; Raposo et al., 2011). Estas
pruebas tienen como desventaja la dificultad para hacer comparaciones de los
sustratos, puesto que hay muchas diferencias en los procesos experimentales,
asi como la diversidad y actividad del in6culo (Nazaitulshila et al., 2014),
demostrando que no existe una estandarizacion de la técnica (Holliger et al.,
2016).

La informacion obtenida en estas pruebas puede ser incorporada a modelos
matematicos, para hacer predicciones del comportamiento del metano (Adekunle
y Okolie, 2015; Jingura y Kamusoko, 2017; Ware y Power, 2017).

2.5.2 Modelos matematicos

Los modelos matematicos sirven para describir y simular las interacciones dentro

del sistema y asi poder explicarlo cuantitativamente (Benitez-Olivares, 2015).

Modelos de crecimiento microbiano como los propuestos por Richard’s,
Gompertz, la ecuacion Logistica, entre otros, asi como los de formacién de
producto como el modelo de Luedeking — Piret, pueden hacer estimaciones de
reactores a gran escala sin modificar las condiciones operativas (Suarez, 2007;
Trinidad-Bello, 2014).

Los modelos generalmente se ajustan a curvas de crecimiento de forma
sigmoidal, en donde el comportamiento tipico se da con el inicio de una fase lag,
seguido de una fase exponencial, posteriormente una fase de baja produccion
de biogasy, finalmente, la fase en donde ya no se produce biogas. Sin embargo,
para sustratos complejos, en donde las curvas siguen forma de S elongadas o
son curvas escalonadas, es necesario incorporar un parametro con el cual se

pueda modificar los puntos de inflexion de la curva para un mejor ajuste, ademas
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de que se debe tener en cuenta la velocidad de degradacion de los compuestos
(Vavilin et al., 2008; Ware y Power, 2017).

La ecuacion logistica es de gran utilidad para modelar el crecimiento celular,
puesto que describe la relacién entre la tasa de crecimiento de la biomasa con

su actividad celular (Benitez-Olivares, 2015) (Ecuacion 6)

X = - [(Xma);:)in;z>e_”£nax] Ecuacion 6

En donde, X (t) es la concentracion de la biomasa a cualquier tiempo, Xmax €S la
concentracion maxima de biomasa, X es la concentracion inicial de biomasa y
Mmax €S la tasa de crecimiento especifica. Esta ecuacion explica como la biomasa
se ve limitada por recursos cuando el tamafio de la poblacion es demasiado
grande (Trinidad-Bello, 2014).

Los datos obtenidos en esta ecuacion logistica pueden ser integrados en el
modelo de Luedeking — Piret, el cual modela la formacion de producto. Este
modelo generalmente es utilizado para analizar los procesos de fermentacion
lactica; sin embargo, puede ser usado cuando el sistema involucra procesos

celulares con la formacion de productos (Hernandez et al., 2012) (Ecuacion 7).

P(X)= Py + a, (X — Xo) — Bp % In (}m—__?) Ecuacion 7

En donde, P(X) es la produccién del producto dependiente de la biomasa, en
este caso el metano, Py es el valor inicial de la produccion de metano, Xnax €S la
concentracion maxima de biomasa, Xo es la concentracion inicial de biomasa.
Esta ecuacion posee dos coeficientes de rendimiento de producto a, y By, los
cuales ajustan la tasa de generacion de biomasa a lo largo del tiempo (ap) y (Bp)
la produccién maxima de biomasa con respecto a su tasa especifica de

crecimiento (Mmax). En resumen, estos coeficientes ajustables reflejan que la
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formacién de producto dependera linealmente de la concentracion y el

crecimiento de la biomasa (Benitez-Olivares, 2015; Hernandez et al., 2012).

2.6 Reactores empleados para el tratamiento de ARR

Como se mencioné con anterioridad, los tratamientos anaerobios son los
idéneos para tratar aguas complejas, existiendo una gran variedad de disefios
de reactores; a continuacién, se describirdn algunos de reactores que se han

sido aplicados en el tratamiento de ARR.

Filtro anaerobio (FA): o reactor de pelicula fija anaerobia, se emplea
principalmente para tratar efluentes con alta concentracion de compuestos
solubles, soporta altas cargas organicas con pocos solidos suspendidos a su
salida, puede ser de flujo ascendente o descendente (Aziz et al., 2019). El medio
de soporte de estos reactores suele ser de piedra o de plastico la cual es
colonizada por los microorganismos, estos medios de soporte quedara atrapado
en la parte media del reactor y, cuando el influente ingresa interactiia con estos
medios de soporte favoreciendo la eliminacion de compuestos (Bustillo-

Lecompte y Mehrvar, 2015).

Salida agua

Empaque

Entrada agua

Figura 2-4. Filtro Anaerobio (Noyola et al., 2013)
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Gannoun et al., (2009) empacaron con anillos (flocor) un filtro anaerobio para el
tratamiento de aguas residuales de rastro y con el cual obtuvieron eficiencias de
remocion de DQO entre un 80 y 90 %, esto a una carga organica volumétrica de
4.5 g DQO/L-d y operado a temperatura mesofilica (37 °C) con un TRH de 24 h.
Por su parte, Escalante-Estrada et al., (2019) empacaron un filtro anaerobio con
tezontle para el tratamiento de ARR y lo operaron a un TRH de 19.2 h a
temperatura ambiente. Sometido a una carga organica volumétrica de 5.3 ¢
DQO/L-d obtuvieron eficiencias de remocion del 60 %; posteriormente, el efluente
lo trataron en un biofiltro empacado con viruta de madera obteniendo un 30 %
adicional de remocion; los autores argumentan que este disefio es una buena
opcion para emplearse en zonas rurales, aunado a que los materiales empleados

son naturales y de facil manejo.

Las principales desventajas de los filtros son la facilidad de obstruccion, lo que
disminuye la remocion de materia organica; la presencia de sélidosy de Gy A
también afecta las eficiencias de remocién que pueden alcanzar hasta el 65 %
(Noyola et al., 2013). El tamafio, profundidad, forma, temperatura y TRH son
parametros muy importantes para el disefio de dichos reactores (Aziz et al.,
2019; FAO, 2011).

Reactores secuenciales discontinuos anaerobios (AnSBR por sus siglas en
inglés): En este tipo de reactores, el proceso se divide en cuatro etapas de
operacion, alimentacion, reaccion, sedimentacién y vaciado. Estos tienen la
ventaja de que se elimina el uso de un clarificador posterior y los costos
operativos son bajos (Aziz et al., 2019). Sus desventajas principales son la
necesidad de agitacion, la pérdida de biogas cuando se drena el sistema y que

no toleran variaciones de carga (Bustillo-Lecompte y Mehrvar, 2015).
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Figura 2-5. Reactores secuenciales discontinuos (Dong et al., 2014)

Autores como Masse et al., (2000) y Mutua y Mwaniki Njagi, (2016) quienes
usaron un AnSBR en el tratamiento de ARR, obtuvieron eficiencias de remocion
de materia orgénica expresada como DQO del 97 % y 79 % respectivamente,
esto a cargas organicas volumeétricas de 11.5 y 12.8 g DQO/L-d. Sin embargo,
para lograr estas altas eficiencias de remocion, los TRH fueron de 42.0 y 41.3
horas, de los cuales, 1 h'y 0.3 h fueron para el llenado del reactor, mientras que
para la etapa de reaccion ambos autores utilizaron 41 h. Las cargas organicas
volumétricas recomendadas para este tipo de reactores son de hasta 6 kg
DQO/m?d cuando se tratan aguas con alto contenido en contaminantes (Shende
y Pophali, 2020).

Reactor de manto de lodos anaerobio de flujo ascendente (UASB por sus
siglas en inglés): Compuesto de tres partes, separador de sdlido, liquido y gas
(Figura 2-6), el influente ingresa por la parte inferior del reactor y pasa por la
cama de lodos de forma ascendente y continGia hasta salir por la parte superior.
La cantidad del lodo es un parametro importante para el buen desempefio de
este reactor, siendo inoculado con aproximadamente 1/3 del total de su volumen
y los lodos mas pesados se depositan en el fondo del reactor, presentando una
concentracion de solidos totales (ST) de entre 40 a 100 g/L (De Lemos, 2007).
Otro parametro importante es la velocidad ascensional, la cual permite que el

manto de lodos no se expanda con la velocidad del liquido (Noyola et al., 2013).

La principal ventaja de este tipo de reactores es el bajo costo de inversion

(Rajeshwari et al., 2000), mientras que el uso de lodos granulares en estos
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sistemas les da la ventaja de poder usar cargas organicas mas altas. Sin
embargo, para las ARR cuyas concentraciones de proteinas y grasas son
elevadas, no es recomendado operarlos con cargas organicas altas (Aziz et al.,
2019).

Las eficiencias de remocién en estos reactores alimentados con ARR estan por
arriba del 90 %, con TRH entre 18 y 48 h, cuando son operados bajo condiciones
mesofilicas (> 35 °C) (Caixeta et al., 2002; Musa et al., 2018). Sin embargo, se
ha sugerido que para tratar las ARR en este tipo de reactores es necesario
someter el influente a un pretratamiento para evitar dichos problemas
(Rajeshwari et al., 2000). La principal limitante de estos reactores es su largo

periodo de arranque (2 a 8 meses).

T Gas

Entrada agua Salida agua
> e

A A A
L A L A

Lodo purga

Figura 2-6. Reactor de manto de lodos anaerobio de flujo ascendente (Noyola et
al., 2013)

Una variante de los reactores UASB, es el reactor de lecho de lodo granular
expandido (EGSB), en el cual la velocidad ascensional (5 — 10 m/h) es mayor
gue el UASB (0.5 — 1.5 m/h) y las velocidades de carga son mas rapidas
(Rajeshwari et al., 2000). Este tipo de reactor es adecuado para tratar aguas con
altas concentraciones de contaminantes solubles. Generalmente, son
empacados con el 10 % del volumen (De Lemos, 2007), sus desventajas son la
baja hidrélisis de material coloidal, por lo que generalmente se usan en el

tratamiento de aguas con altas cantidades de compuestos solubles. Su buen
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funcionamiento depende directamente de la granulacion de la biomasa (Bustillo-

Lecompte y Mehrvar, 2015; Noyola et al., 2013).

Scdumvnlnclo-\ 4 S Salida agua
} S

Lodo expandido \‘

Distintas
densidades
de lodo

Lodo purga

Entrada agua !

Recirculacion

Figura 2-7. Reactor de lecho de lodo granular expandido (Noyola et al., 2013)

Estudios realizados por Basitere et al. (2016) y Williams et al. (2019), quienes
trataron aguas residuales avicolas en reactores EGSB operados a temperatura
mesofilica, obtuvieron eficiencias de remocioén de materia organica entre 51 %y
93 %, bajo cargas organicas de 1.0 y 2.0 g DQO/L-d, respectivamente. Estos
autores refieren que el lavado de la biomasa a causa de las altas
concentraciones de grasas presentes en este tipo de aguas afecta las
condiciones operacionales del sistema, disminuyendo asi las eficiencias de
remocion de contaminantes, y, por ende, produciendo bajas cantidades de

biogas.

Reactores Hibridos: Cualquier modificacion que se le haga a los reactores los
convierte en reactores hibridos, los mas comunes son los reactores UASB
hibridos que en la parte superior funcionan como un filtro anaerobio. Dicho filtro
puede ser empacado con distintos medios de soporte como espuma de

poliuretano, anillos de plastico, etc., (Aziz et al., 2019).
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También existen los sistemas combinados en dos fases, en los cuales se acoplan
dos reactores en serie, como UASB - Fosa séptica, UASB hidrolitico - UASB
metanogénico, UASB - SBR, UASB — Lodos Activados. Todos estos tienen el
mismo fin, generar efluentes con la menor concentracion posible de
contaminantes, a TRH reducidos y bajos costos de operacién (Chong et al.,
2012).

Sunder y Satyanarayan (2013), trataron aguas residuales avicolas en un reactor
anaerobio hibrido, operado a temperatura mesofilica y el cual contenia una placa
perforada que funcionaba como soporte para un medio flotante (anillos de PVC).
El reactor alcanzo eficiencias de remocion de DQO del 88.9 % bajo una carga
organica de 6 g DQO/L-d y un TRH de 1 dia. Los autores argumentan que las
eficiencias de remocion podrian mejorar si se incrementara el TRH; sin embargo,

esto podria no resultar econOmicamente viable.

Por su parte, Loganath y Mazumder (2018), probaron un reactor hibrido UASB
(HUASB) para el tratamiento de aguas residuales provenientes de la industria
carnica que procesaba carne de bdufalo. Sedimentaron el agua como
pretratamiento y la trataron en HUASB que contaba en la parte superior con
filtros de polipropileno, el efluente pasaba también por una tolva para la
eliminacion de solidos y oper6 a temperatura de 37 °C y un TRH de 10 horas.
Obtuvieron eficiencias de remocion de carbono organico de 96 %, de soélidos del
98% y nitrégeno del 78%.

Una de las ventajas que se tiene al operar reactores hibridos es que estos
soportan cargas organicas mas altas (> 5 g DQO/Ld) que los reactores UASB o
filtros anaerobios convencionales, debido a que se logra una mejor utilizaciéon del
sustrato si se inmoviliza la biomasa (Sunder y Satyanarayan, 2013); no obstante,
los reactores hibridos suelen incrementar los costos de operacién sino se
selecciona correctamente el medio de soporte. A pesar de esto, los reactores
anaerobios hibridos son una buena opcion para el tratamiento de aguas con alto

contenido en contaminantes como lo son las ARR (Shende y Pophali, 2020).
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2.7 Parametros operacionales para los reactores anaerobios

e Temperatura

La temperatura es un factor muy importante para los reactores anaerobios. Como
ya se menciond, a altas temperaturas prevalecen las especies no ionizadas de
los compuestos como AGV’s y NH3 los cuales suelen ser muy téxicos para los
microorganismos, llevando el sistema a un colapso (FAO, 2011; Mao et al.,
2015). Segun la FAO (2011), en su manual para la produccién de biogas, la
temperatura en dichos reactores no debe de presentar variaciones diarias entre
0.6y 1.2 °C.

De acuerdo con la temperatura, los reactores anaerobios se dividen en tres:
psicrofilicos (10 — 20 °C), mesofilicos (30 — 40 °C) y termofilicos (50 — 60 °C).
Los reactores operados a condiciones termofilicas suelen tener una seleccion
natural de los microorganismos, disminuyendo asi la diversidad de estos,
mientras que a temperaturas mesofilicas, la abundancia de los microorganismos
asi como su diversidad es mayor, por lo que su operacion es mas estable y sus
costos de operacion son menores (Khalid et al., 2011; Kumar et al., 2019; Laiq
Ur Rehman et al., 2019; Mao et al., 2015).

e Tiempo de Retencion Hidraulico (TRH)

El tiempo de retencién hidraulico (TRH) esta definido como el tiempo en el que
el agua permanece dentro del reactor para su degradacién. En reactores
anaerobios en especial, para el tratamiento de ARR, el TRH suele ser entre 20y
24 horas (Loganath y Mazumder, 2018; Méndez et al., 2013). En reactores
anaerobios los tiempos de arranque suelen ser largos (aproximadamente 3
meses) debido a que las bacterias metanogénicas son de lento crecimiento, por
lo que se recomienda empezar a un TRH dos veces mayor al tiempo en el que
tarda en crecer estas bacterias (FAO, 2011; Kumar et al., 2019; Laig Ur Rehman
et al., 2019; Schnirer y Jarvis, 2010).
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e Tiempo de Retencion de Solidos (TRS)

El TRS es el tiempo en el que los microorganismos pasan dentro del reactor vy,
esta medido por el promedio de sélidos purgados. La ventaja de tener TRS largos
es la probabilidad de que los microorganismos se aclimaten a compuestos
inhibitorios, soportando asi cargas organicas volumétricas altas o bien,
condiciones hostiles. En el caso de la DA, la metanogénesis comienza
aproximadamente entre los 5y 15 dias (a 25 °C), por lo tanto, el TRS debe ser
ligeramente mayor a 15 dias para asegurarse que las poblaciones microbianas
estén desarrolladas (Abdelgadir et al., 2014; FAO, 2011; Kumar et al., 2019).

e Carga orgéanica volumétrica (COV)
Otro parametro importante para la operacion de los reactores anaerobios es la

carga organica volumétrica (COV), la cual es la cantidad de sustrato que ingresa

al reactor por unidad de volumen (Ecuacion 8).

CcoV = C;Q Ecuacién 8

En donde, C es la concentracion de sustrato que ingresa al reactor (g DQOIL),

Q es el caudal (mL/min) y, V es el volumen total del reactor (L).

La carga organica volumétrica puede ser ajustada incrementando o
disminuyendo el TRH, o bien, diluyendo la concentracién de sustrato presente
en el influente. Las COV diarias para reactores de alta tasa como lo son los
UASB, estan entre 1y 5 kg SV/m3/d (Mao et al., 2015).

Se debe de tener un equilibrio entre COV y TRH, el cual depende en gran medida
del sustrato a degradar. En este sentido, se pueden tener altas COV con bajos
TRH, lo que implica un riesgo de inhibicidén para el sistema por la acumulacién
de productos toxicos, mientras que a menores COV y mayores TRH, la

produccién de biogas sera menor (FAO, 2011; Laig Ur Rehman et al., 2019).
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e pH, Alcalinidad y parametro alfa (a)

El pH es otro factor que afecta el desempefio de los reactores debido a las
diferencias entre las poblaciones microbianas, puesto que el pH optimo de las
bacterias acidogénicas es de 5, mientras que el de las metanogénicas es
cercano a la neutralidad. Asi, un pH entre 6.8 — 8.0 es el ideal para una buena
operacion del reactor, ya que a pH neutro la posibilidad de intoxicar el sistema

con la acumulacion de amoniaco o AGV’s es menor (Mao et al., 2015).

Los acidos grasos volatiles (AGV’s) son buenos indicadores del funcionamiento
del sistema, si la armonia entre productores y consumidores se rompe, los acidos
seran acumulados y el pH descendera. Las formas no ionizadas inhiben
rapidamente el sistema; a concentraciones por arriba de 100 mg/L disminuye

notablemente la produccion de biogas (FAO, 2011; Yuan y Zhu, 2016).

Por su parte, la alcalinidad es un parametro que indica la capacidad de
neutralizar los acidos, el cual se presenta basicamente por la presencia de los
iones bicarbonato y carbonato. En el tratamiento de aguas residuales es
recurrente la suplementacion de alcalinidad para mantener un pH neutro,
aumentando los costos de operacion; sin embargo, la ventaja de trabajar con
ARR es su alto contenido proteico, el cual provee de alcalinidad al sistema,
debido a que por cada mol de nitrdgeno organico se produce un equivalente de
alcalinidad (Ecuaciones 9 y 10) (Espinosa, 2011; FAO, 2011).

RCHNH,COOH + 2 H,0 — RCOOH + NH; + CO, + 2 H, Ecuacién 9

NH; + H,0 + CO, -» NH, + HCOj3 Ecuacion 10

La alcalinidad en los reactores operados adecuadamente generalmente esta
entre 1.5y 2 g/L; sin embargo, y hablando exclusivamente de los reactores que

tratan ARR, la alcalinidad puede tener una amplia variacion (600 — 3500 mg/L)
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(Martinez et al., 2014; Massé et al., 2000; Méndez et al., 2013), con lo cual se

consiguen neutralizar los AGV’s generados en el reactor.

El pardmetro alfa (a), que es la relaciéon entre la alcalinidad generada por los
bicarbonatos y la alcalinidad total, es un buen indicador para determinar el
comportamiento de los reactores y no debe de estar por debajo de 0.3. Valores
de 0.5 indican el buen funcionamiento del sistema y valores superiores a 0.7 son
ideales para poder incrementar la carga organica (Aziz et al., 2019; IDAE, 2007;
Martinez, 2009; Padilla-Gasca et al., 2011).

2.8 Postratamientos

Esta ampliamente documentada la desventaja que presenta el proceso de DA
para generar efluentes con baja carga de nutrientes y de patdégenos. De esta
manera la implementacion de un postratamiento se ha vuelto una necesidad para
garantizar aguas tratadas ajustadas a la normativa ambiental vigente (Aziz et al.,
2019; Seif y Moursy, 2001).

Dentro de los postratamientos que garantizan efluentes de buena calidad se
encuentran los procesos de oxidacién avanzados (AOP’s por sus siglas en
inglés) como la ozonizacion, la radiacion gamma, la fotooxidacion (UV/Oz y
UV/H202), asi como la fotocatalisis, siendo el foto-Fenton el mas comun
(Besharati et al., 2020). Todos estos tratamientos tienen la funcién de oxidar la
materia organica residual convirtiéndola en agua o CO; ademas, estas técnicas
brindan el plus de inactivar patdogenos (Besharati et al., 2020; Bustillo-Lecompte
y Mehrvar, 2015).

Bustillo-Lecompte et al., (2017) menciona que las AOP’s que han dado mejores
resultados en el postratamiento de las aguas residuales de rastro son el foto-
Fenton y la fotooxidacion (UV/H20.) puesto que han logrado remover hasta un
90 % de la materia organica residual; sin embargo, el postratamiento debe de

estar regido por la disponibilidad de la tecnologia, las caracteristicas del efluente
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asi como las normas que cada pais quiera cumplir (Bustillo-Lecompte y Mehrvar,
2015; De Lemos, 2007).

Los métodos como la precipitacibn quimica o eliminacion con aire han sido
aplicados ampliamente para la eliminacion del amonio (Chen et al., 2008); sin
embargo, pueden ser meétodos poco atractivos debido al alto costo que
demandan (Rajagopal et al., 2013; Yuan y Zhu, 2016).

El intercambio de iones; por su parte, ha demostrado ser una tecnologia
prometedora para la eliminacion de nutrientes en los efluentes (Jimenez-Cedillo,
2004). Esta consiste en hacer pasar el efluente por un medio sélido, como
resinas o zeolitas, que adsorben los iones no deseables y los intercambia por
iones con carga similar, reduciendo asi la concentracion de contaminantes
(Gupta et al., 2015; Jimenez-Cedillo, 2004).

Es asi como la zeolita ha sido utilizada ampliamente para dicho fin, ya que tiene
una gran afinidad por los cationes, especialmente por el amonio (Arslan y Veli,
2012; Cheng et al., 2017; Guaya et al., 2015). Este material es de origen natural
y de bajo costo, volviéndolo un material prometedor para los procesos de

intercambio i6nico (Gupta et al., 2015; Jimenez-Cedillo, 2004).

Las zeolitas son minerales de aluminosilicatos altamente porosos, con una red
cargada negativamente y se caracterizan por su alta capacidad de intercambio
i6nico (Guaya et al., 2015; Gupta et al., 2015; Montalvo et al., 2012; Torres-Pérez
et al., 2014). Tienen una combinacién tetraédrica con una molécula de silicato o
aluminio en el centro y cuatro atomos de oxigeno en los vértices (Jimenez-
Cedillo, 2004; Wang y Peng, 2010).

Existen mas de 40 tipos de zeolitas naturales y 130 tipos sintéticos (Jimenez-
Cedillo, 2004). Entre las zeolitas naturales, las mexicanas como la Clinoptilolita,
Modernita y Chabasita han sido estudiadas ampliamente por su alta capacidad

para intercambiar iones (Zhang et al., 2019), debido a que cuentan con grandes
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tamafios de poro asi como un alto contenido en silice confiriendo mayor
resistencia a la presencia de acidos u otro tipo de sustancias abrasivas (Jimenez-
Cedillo, 2004; Montalvo et al., 2012; Pérez y Torres, 2008).

La clinoptilolita es la zeolita natural mas abundante y, por lo tanto, la mas
utilizada en el tratamiento de aguas industriales y agricolas (Montalvo et al.,
2012) asi como en la eliminacién de amonio y metales pesados (Torres-Pérez et
al., 2014).

Estudios como los realizados por Torres-Pérez et al., (2014) y Zhang et al.,
(2019), han utilizado zeolita natural para la eliminacion de amonio, fésforo,
materia organica y color en aguas sintéticas que simulaban las concentraciones
presentes en las aguas residuales de rastro, encontrando eficiencias de
remocion del 50 %, 45 %, 30 % y 50 %, respectivamente, y sefialando que la
combinacion de tratamientos biologicos con la adsorcidon en zeolita, es un

meétodo viable y prometedor para generar efluentes de mejor calidad.
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3. ANTECEDENTES

Como se menciond en la seccion 2.5.1., las pruebas de BPM son un parametro
gue ayuda a dilucidar la cantidad de metano que un sustrato dado producira por
unidad de masa de solidos (SV) (Teixeira et al., 2019), existiendo estudios en los
cuales se han utilizado diversos sustratos como los agro-industriales (Rodrigues
et al., 2019), excrementos (Jingura y Kamusoko, 2017; Kafle y Chen, 2016) y en
especial residuos sélidos obtenidos en los rastros, como plumas, pelaje,
visceras, etc., (Kim et al., 2012; Mirmohamadsadeghi et al., 2019; Ning et al.,
2018; Ware y Power, 2016).

Dichos estudios ofrecen buena aproximacion de la viabilidad de los sustratos
antes mencionados; sin embargo, no existen estudios en donde se empleen
sustratos que hayan sido obtenidos después de un pretratamiento térmico, para

obtener indicios de la cantidad de metano que se puede producir.

En cuanto a los pretratamientos existentes para ARR, la utilizacion de enzimas
es comunmente aplicada para la eliminacién de grasas (Bormann et al., 2007;
Dors y Mendes, 2013; Masse et al., 2003; Rigo et al., 2008); sin embargo,
también se han usado pretratamientos fisico-quimicos como el uso de
coagulantes (San Martin, 2000). Los pretratamientos térmicos y mecanicos
generalmente se aplican para el pretratamiento de residuos solidos, no en estado
liquido (Carrere et al., 2014; Cuetos et al., 2008; Deepanraj et al., 2014; Liu et

al., 2018) y no sobre el agua residual.

Existen diversos estudios que reportan el tratamiento de aguas residuales de
rastro mediante digestion anaerobia, con diferentes tipos de reactores. A
continuacién, se describen algunos estudios realizados sobre las aguas

residuales de rastro.

Massé et al., (2000) caracterizaron el agua residual de 6 rastros en Canada que

fueron tratadas en 4 reactores SBR anaerobios (ASBR) de 42 L, inoculados con
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lodo granular y operados a temperatura controlada de 30°C. El agua fue
colectada de un sedimentador, con concentraciones de contaminantes de
DQOrota 6908 a 11530 mg/L, DQOsouble 3449 - 5490 mg/L, Nitrégeno total
Kjeldahl (NTK) 534 - 735y pH 7.0 a 7.1. Alcanzaron eficiencias de remocion de
DQOrotal del 97% a una carga organica volumétrica (COV) de 11.5 g DQO/Ld y
sin acumulacién de AGV'’s en el efluente, produciendo entre 0.54 y 0.67 L biogas/
g SV, ademas, disminuyeron los malos olores; sin embargo, tuvieron formacion
de NH4* en dicho tratamiento, reportando un aumento de aproximadamente un

40% en efluente.

Beux et al., (2007) evaluaron el tratamiento anaerobio de aguas residuales de un
matadero mixto (bovino y porcino) en dos etapas. Operaron dos sistemas de
tratamiento, a saber, el sistema A consistio en un reactor acidogénico de 1.6 L
con recirculacion a temperatura ambiente y un reactor metanogénico tipo filtro
anaerobio de flujo ascendente (RAFA) con anillos de polipropileno de 1 cm de
didmetro y 0.5 cm de longitud, con un volumen de 1.1 L; mientras que el sistema
B consistié en un reactor anaerobio de 1.4 L sin recirculacion y operado a 32 °C
y un reactor RAFA de 1.2 L. Los investigadores encontraron que el sistema B
mostré un desemperio ligeramente mejor que el sistema A, esto aun TRH de 1
dia, obteniendo una remocién del 76.5 % de la DQO a una COV de 1726.15 mg
DQO/Ld para el sistema By, para el sistema A la remocion de DQO fue del 73.9
% a una COV de 1973.5 mg DQO/L.d. Los autores concluyeron que ambos
reactores fueron eficientes para el tratamiento de las aguas residuales de rastro;
sin embargo, el reactor operado a temperatura ambiente redujo los gastos de

energia, ademas, en la fase acidogénica no fue necesaria la recirculacion.

Mijalova-Nacheva et al., (2011) operaron un reactor UASB de 15 L de volumen
efectivo a temperatura ambiente (x 25 °C) inoculado con 11 L de lodo anaerobio
granular, para el tratamiento de aguas residuales de rastro. El reactor UASB
logré remover hasta el 90 % de la materia organica carbonada a una carga
organica volumétrica de 15 Kg DQO/m3d y, un 22 % de fésforo; sin embargo,

hubo un incremento en la produccion de amoniaco (3 %) producto de la hidroélisis
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de la materia organica nitrogenada. Los autores recomendaron un
postratamiento al efluente para que este pudiera cumplir con la normatividad
para la descarga a cuerpos de agua.

Sindhu y Meera, (2012) operaron un reactor anaerobio de lecho empacado
(RALE) con piezas de PVC de 1.9 cm de diametro y 1.6 cm de longitud, de 6 L
de volumen y 30 °C, para el tratamiento de aguas residuales de un rastro
municipal bovino. El agua residual fue tomada del tanque de sedimentacion y
posteriormente tamizado, encontrando concentraciones de DQOrtota de 7600
mg/L, Proteinarota 2523 mg/L, N-NH4* de 102 mg/L y un pH de 7. Durante el
arranque del reactor observaron un decaimiento en las eficiencias de remocion
de DQO, atribuyéndolo a la acumulacion de LCFA’s y NH4*, por lo cual,
sometieron el agua a un pretratamiento afiadiendo 100 ppm de cloruro de
aluminio (AICI3), con la finalidad de reducir la concentracion de G y A. Con este
pretratamiento lograron reducir hasta un 30 % de la DQO en el influente. Una
vez pretratada el agua, alimentaron el reactor encontrando una COV optima
entre 4y 5 kg DQO/m3d, a un TRH de 24 horas. Bajo estas condiciones lograron
remover el 88% de la DQO, produciendo 175 - 220 mL CH4/g DQOremovida. A
pesar de tener buenas eficiencias de remocion de materia organica, el NH4* solo
disminuyé un 30%, por lo cual recomendaron someter el efluente a un

postratamiento, debido a que este no era apto para poder ser descargado.

Martinez et al., (2014) operaron dos filtros anaerobios de flujo ascendente
(FAFA) para el tratamiento de aguas residuales de rastro a temperatura
controlada de 30 °C. Ambos reactores constaron de una zona de mezcla de 0.3
L de capacidad, seguidos de la parte anaerobia de 4.0 L la cual fue empacada,
un reactor fue empacado con anillos de polipropileno 5/8 de pulgada y el otro con
espuma de poliuretano expandido, en discos (100 mm didmetro y 0.7 mm grosor)
y con tiras (200 mm de ancho y 0.7 mm de espesor). Los reactores mantuvieron
una remocion de DQO del 60%, pero el reactor empacado con la espuma brind6
mejor produccién de CHs4 (0.583 m?3 CH4 /m3d), esto a una COV de 4.6 kg

DQO/m3d y un TRH de 3.15 dias, concluyendo que la produccién de energia
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térmica puede soportar hasta un 46 % de la utilizaciobn de agua caliente para

mantener los reactores a temperatura constante.

Hernandez-Fydrych et al., (2018) trabajaron con aguas residuales de rastro
mixtas, evaluando el efecto de un pretratamiento biolégico sobre la
nitrificacién/desnitrificacion en ciclos Oxicos/andéxicos (O/A) y
desnitrificacion/nitrificacién, ciclos anoxicos/oxicos (A/O). El pretratamiento
biol6gico consistid en una fermentacion por 7 dias con la finalidad de bio-
disponer la materia organica, reportando una disminucién de proteinas del 78 %
y un 53 % en la DQOsoubie. PoOsteriormente, tanto el agua pretratada como el
agua sin pretratar fueron sometidas a ciclos O/A y A/O en un reactor secuencial
discontinuo (SBR) con ciclos de 6 horas cada uno, encontrando que las mejores
eficiencias de remocion de materia organica y nitrogenada fueron con el agua
sin el pretratamiento bajo el ciclo A/O, cumpliendo la normatividad para
descarga. Los autores concluyeron que el pretratamiento biolégico no es una
buena opcién para estas aguas debido a que deja compuestos altamente

recalcitrantes, los cuales no pueden ser degradados en un tratamiento biologico.

Loganath y Mazumder (2020), operaron un reactor hibrido UASB con un
clarificador ampliado (EC — HUASB, Enlarged-Clarifier HUASB, por sus siglas en
inglés) de 10.8 L de volumen de trabajo para el tratamiento de aguas residuales
generadas en un rastro de bufalos. Dicho reactor fue empacado con anillos de
polipropileno y operado a temperatura mesofilica (37 °C) evaluando diferentes
cargas organicas (3.03 a 38.19 g DQO/L-d) a diversos TRH de 24 a 6 horas. Con
estas condiciones de operacién, los autores encontraron que al tratar el agua
residual a una COV de 18.75 g DQO/Ld y un TRH de 10 h, se alcanzaban
eficiencias de remocion de materia organica del 95.8 %, demostrando asi que
los reactores hibridos podrian facilitar los postratamientos y podrian cumplir con

las normas vigentes para descarga.
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4.  JUSTIFICACION, HIPOTESIS Y OBJETIVOS

4.1 JUSTIFICACION

La generacién de aguas residuales de rastro y su vertimiento sin previo
tratamiento, trae consigo efectos negativos tanto al ambiente como a la salud
publica (Aziz et al., 2019; Hamawand, 2015). Al tratar dichas aguas mediante
procesos biolégicos anaerobios, se han encontrado problemas operaciones
derivados del alto contenido de proteinas y grasas, dando como resultado
efluentes de baja calidad asi como problemas operacionales en los reactores
(Bustillo-Lecompte et al., 2016; Harris y McCabe, 2015).

El uso de pretratamientos ha sido utilizado para prevenir estos problemas
(Hamawand, 2015; Harris y McCabe, 2015; Mendes et al., 2006; Moskowitz,
2012) vy, dentro de la diversidad de pretratamientos existentes, los
pretratamientos fisicos han sido considerados como la mejor opcion debido a la
retribucion energética que se logra alcanzar (Ariunbaatar et al., 2014a; Carlsson
et al., 2012; Izumi et al., 2010); sin embargo, el uso de estos pretratamientos en

aguas residuales de rastro sigue siendo un tema por explorar.

A pesar de las ventajas que brindan los pretratamientos térmicos como lo es la
solubilizacion de compuestos y una mayor produccion de biogéas, la degradacion
anaerobia de este tipo de aguas puede generar subproductos tales como altas
concentraciones de amonio asi como de &cidos grasos volatiles, los cuales
pueden inhibir el proceso de digestion anaerobia (Cuetos et al., 2009; Palatsi et
al., 2011; Rodriguez-Abalde et al., 2013) .

Una alternativa para mitigar el efecto de las altas concentraciones del amonio
generado es modificar los reactores anaerobios aplicando procesos fisicos que
no eleven los costos operativos (Shende y Pophali, 2020). Por lo tanto, la

implementacion de un tratamiento integral a dichas aguas es necesario para
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poder obtener efluentes con bajas cargas organicas y que, ademas, propicie una

alta generacién de energia en forma de metano.

4.2 HIPOTESIS

La aplicacion de pretratamientos fisicos al agua residual de rastro mejorara la
produccion de metano cuando estas sean sometidas a tratamientos biolégicos,
disminuyendo también la concentracion de materia organica nitrogenada y

carbonada.

4.3 OBJETIVOS

4.3.1 Objetivo general

Evaluar la produccion de metano en reactores en lote, asi como en un reactor
UASB hibrido a escala laboratorio, durante el tratamiento de aguas residuales

de rastro pretratadas fisicamente.

4.3.2 Objetivos especificos

1) Determinar la influencia de los pretratamientos fisicos (térmico y
mecanico) en el tratamiento anaerobio del agua residual de rastro.

2) Analizar la influencia de la relacion sustrato/in6culo sobre la produccion
de metano y el comportamiento de la materia organica carbonada y
nitrogenada de aguas residuales de rastro pretratadas en cinéticas
anaerobias en microcosmos.

3) Evaluar el impacto de diferentes cargas organicas sobre la produccién de
metano y la remocion de contaminantes de las aguas residuales de rastro
pretratadas, térmicamente en un reactor hibrido UASB a escala

laboratorio.
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5. METODOLOGIA

5.1 Propuesta general del tratamiento al ARR

Los pasos por seguir para el tratamiento general al ARR se dividi6 en tres etapas
y las cuales se resumen en la Figura 5-1.

Primera Etapa

Pretratamiento
Fisico
(Térmico)

Segunda Etapa

Pretratamiento
Fisico
(Mecanico)

Semisolido con

Tratamiento

Bioldgico en

pretratamiento microcosmos

fisico
(TM)
Semisolido (T)

Semisdlido sin
pretratamiento
fisico

Recuperacion de
metano

| m Tercera Etapa

Tratameinto
Anaerobio

Tratamiento

Agua R
Biolagico en
pretratada HUASE

Figura 5-1. Esquema general del tratamiento del agua residual de rastro

En la primera etapa, después de la caracterizacion del ARR, el agua fue
sometida a un pretratamiento térmico (120 °C, 1.2 atm) con la finalidad de
obtener dos fases: a) un semisolido en el cual contenia la mayor parte de los
contaminantes y b) agua pretratada térmicamente, cuya concentraciéon de

contaminantes era menor al ARR.
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La mitad de este semisolido también se sometié a un pretratamiento mecanico

(homogenizacién), para disminuir el tamafio de particula.

Posteriormente, en una segunda etapa se montaron las pruebas de biopotencial
de metano (BPM) en lote, con la finalidad de encontrar la relacion volumétrica
(sustrato/indculo) adecuada para tratar biologicamente este semisélido. Una vez
encontrada la relaciéon volumétrica, se monté otra prueba BPM con esta relacién
sustrato/inéculo para analizar detenidamente el proceso de degradacion
anaerobia del semisalido.

Finalmente, en la tercera etapa, se tratd biolégicamente el agua pretratada
térmicamente, en un reactor hibrido UASB (HUASB). Este reactor hibrido tenia
en la parte superior un filtro empacado con zeolita natural mexicana tipo

clinoptilolita, para la remocion de nutrientes generados en el proceso de DA.

En la etapa de arranque, el reactor operd con una carga organica volumétrica
(COV) inicial de 2 — 4 g DQO+/Ld, que se consiguio con la dilucion del agua
pretratada con agua residual municipal de baja concentracién. Durante la
operacion del reactor esta dilucion fue disminuyendo paulatinamente al aumentar
laCOV (4 -6;6—-8y8—10g DQO+/Ld), hasta eliminar el agua de dilucion (10
— 12 g DQO+/L-d). Tanto la etapa de arranque, como la operacion bajo cada una

de las 4 diferentes COV aplicadas duraron aproximadamente un mes cada una.

5.2 Toma de muestray caracterizacion del ARR

Para esta investigacion se recolectaron seis lotes de ARR en un rastro municipal
del Estado de México, en el cual se sacrifican alrededor de 2500 bovinos
mensualmente. El agua fue colectada del sistema de drenaje interno del rastro y
fue filtrada en el sitio con la finalidad de retirar sélidos mayores a 1 mm de

didmetro. Durante su traslado a laboratorio se mantuvo a 4 °C.
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En el laboratorio de Biotecnologia (W-106) de la Universidad Auténoma
Metropolitana Unidad Iztapalapa se determinaron los siguientes pardmetros:
Demanda Quimica de Oxigeno total y soluble (DQOT y DQOs), Sdlidos totales,
fijos y volatiles (ST, SF y SV) y amonio (NH4*) mediante los métodos propuestos
en el Standard Methods (American Public Health Association et al., 2017),
Proteina soluble (Prot.s) por el método de Lowry (Lowry et al., 1951) y pH
utilizando un electrodo (Modelo A211, Orion Star, Thermo Scientific, USA).

5.3 Pretratamiento térmico aplicado al ARR

Una vez caracterizada el agua, se realiz6 un pretratamiento térmico, el cual
consistié en poner el ARR en una autoclave (Modelo CV, 300, AESA, México) a
1.2 atm.

Para elegir la duracion del pretratamiento, se ensayaron tres tiempos (60, 90 y
120 minutos). Asi, 500 mL de ARR fueron mantenidos a una presion de 1.2 atm
para cada tiempo de esterilizacion probado. Una vez transcurridos los tiempos
ensayados, dos fases fueron obtenidas, un semisdlido y un liquido, que fueron
separados posteriormente por sedimentacion. El agua residual recuperada del

pretratamiento térmico fue caracterizada como se menciono en la secciéon 5.2.

Cabe sefalar que, a tiempos menores a 60 minutos, asi como a presiones
menores de 1.2 atm no se observo la formacion ni separacion del semisélido y

el agua pretratada.

5.4 Pretratamiento Mecanico a la fraccidn semisdlida

La mitad del semisdélido formado en el pretratamiento térmico también se sometid
a un pretratamiento mecanico con un homogenizador de tejido (Tissue Tearor,
Modelo 985-370, Biospec Products Inc., USA), evaluando tres diferentes
velocidades: baja (5000 rpm), media (12500 rpm) y alta (30000 rpm).
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Asi, en un vaso de precipitados fueron colocados 100 mL de semisolido y
homogenizados durante 1 minuto para cada velocidad probada. Se realizé un
andlisis de tamanfo de particula (Mastersize 2000, Malvern Instruments, UK) y se
escogié aquella velocidad en la cual las particulas tuvieran una mayor area

superficial y un menor tamafio de particula.

5.5 Pruebas de biopotencial de metano (BPM) a la fraccion semisodliday a

la fraccion semisélida sometida a pretratamiento mecéanico

Con el semisoélido obtenido en el pretratamiento térmico (T) y el semisdlido al
gue ademas se le dio un pretratamiento mecéanico (TM) se procedid a montar los
ensayos BPM, con el ARR como control (sin pretratamiento), probando cinco
diferentes relaciones volumétricas (1:1, 2:1, 3:1; 4:1 y 5:1). En la Figura 5-2 se
muestran las relaciones volumétricas con sus respectivas relaciones masicas.
Todos los experimentos fueron llevados a cabo por triplicado a temperatura

ambiente (22 °C) y agitacion constante (100 rpm).

El in6culo fue un lodo granular proveniente de una industria de conservas de
alimentos con una concentracion de SV de 56.12 g SV/L. Las botellas fueron
selladas con tapones de goma y aros metalicos, una vez cerradas fueron
purgadas con nitrdgeno por aproximadamente 2 minutos. Las botellas se
mantuvieron en una incubadora con agitacion (New Brunswick Scientific G24

Environmental Invubator Shaker, USA) a 100 rpm y una temperatura de 22 °C.
Las pruebas BPM se llevaron a cabo en botellas serologicas de 120 mL, con un

volumen util de 50 mL, donde fueron colocados el sustrato correspondiente (T,

TM o0 ARR) y el volumen de in6culo, de acuerdo con la Figura 5-2.
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Relacion Relacion Relacion
volumétrica mésica mésica

(ml-snstrato‘r ml—in()culo) g svsushau}fg sVim’)c:ulo g svsusﬁaﬁo!g s‘Vim')c:ulo

1:1 1.43
2:1 2.85
31 4.26
4:1 5.67
5:1 7.29

Figura 5-2. Relaciones volumétricas para las pruebas de BPM de los semisélidos

y el ARRy su correspondiente relacion masica

Estas cinéticas duraron, en promedio, 132 dias para los semisolidos (Ty TM) y
62 dias para el ARR. Diariamente se midi6 la produccion de biogas mediante
desplazamiento de solucion salina, hasta que ceso la produccion de biogas. Dos
veces por semana se tomo6 una muestra de biogas para su caracterizacion y
cuantificacion por cromatografia de gases (CG — TCD) (Gow-Mac Series 580,
Instrument Co., Bethlehem, PA, USA) con una columna empacada con
Carbosphere 80/100 (Alltech) y helio como gas acarreador. La cantidad de
metano producido fue calculado bajo condiciones de temperatura y presion

normales (20 °C, 1 atm).

e Anadlisis estadistico a las pruebas BPM para Ty TM, asi como a las

relaciones volumétricas

Para el analisis estadistico, se us6 una prueba de normalidad de datos Shapiro-
Wilkinson utilizando el software Statgraphics Centurion XVII versién 17.2.00. Una
vez realizada la prueba y para conocer la relacion volumétrica adecuada, asi

como la influencia de ambos pretratamientos, se realiz6 un analisis multivariante
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de la varianza (MANOVA). Los valores se consideraron estadisticamente
significativos con p < 0.05.

5.6 Pruebas de biopotencial de metano (BPM) a la fraccion semisélida con

la relaciéon volumétrica 3:1

Con la finalidad de dilucidar lo que sucedia durante el proceso de digestién
anaerobia con el semisolido se procedié a montar otra prueba BPM por triplicado
con la relacién sustrato/in6culo de 3:1 para T y TM, siguiendo la metodologia
reportada en la seccion 5.5. De la misma forma que en la prueba anterior, las

botellas se mantuvieron en agitacion constante y temperatura ambiente.

Esta cinética duro 131 dias, durante los cuales cada 15 dias se sacrificaron tres
botellas para determinar los siguientes parametros, pH, DQOs, Prot.s y NH4*, asi
como AGV’s como se mencion0 en la seccion 5.2. Diariamente se midio la
produccion de biogas y cada 15 dias se tomO muestra de este para su
caracterizacion y cuantificacion por cromatografia de gases (CG — TCD) (Gow-
Mac Series 580, Gow-Mac Instrument Co, Bethlehem, PA, USA) con una
columna empaquetada Carbosphere 80/100 (Alltec) usando helio como gas
acarreador. Los valores reportados son el promedio de los triplicados y la

cantidad de metano producido fue normalizado.

Asi mismo, se le realizaron analisis de espectroscopia Infrarroja por
Transformada de Fourier (FTIR) al ARR, al semisdlido y al digestato, mediante
un espectrofotometro FTIR (ALPHA II, Bruker, Germany), con un rango de
absorbancia de 4000-400 cm™ y una frecuencia de 0.5 cm's. Para esto, las
muestras fueron secadas y liofilizadas en una Liofilizadora (VirTis BenchTop 2K,
SP Industries Inc., USA).
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e Anédlisis matemético para la relacion volumétrica 3:1 con el

semisolido Ty TM

La produccion de metano en la biodegradacion del semisdlido fue analizada
matematicamente por medio de la ecuacion logistica (Ecuacién 6) junto con el
modelo de Luedeking — Piret (Ecuacion 7) descritos en la seccion 2.5.2, puesto
gue la produccién de metano esté estrechamente relacionada con el crecimiento
de la biomasa. De esta manera, ambos modelos describen el crecimiento celular

dentro del reactor, asi como la produccién de metano.

5.7 Montaje y operacion de un Reactor Hibrido UASB (HUASB) para el

tratamiento del agua pretratada

Para el tratamiento biologico del agua pretratada térmicamente, se procedio a
montar un reactor hibrido UASB (HUASB), en la Universidad Auténoma
Metropolitana Unidad Azcapotzalco, edificio G, laboratorio 116 del Area de
Quimica y Fisicoquimica Ambiental, el cual contaba en la parte superior con un

filtro de zeolita (Figura 5-3).

e Montaje y operacion del Reactor HUASB

El reactor fue construido en acrilico con un volumen total de 2 L y 1.7 L de

volumen (til, el cual estaba dividido en dos médulos:

El primer moédulo (UASB) de 1.4 L, el cual fue inoculado con 300 mL de
lodo granular anaerobio proveniente de una industria de bebidas con una
cantidad de SV de 22.52 g/L (Figura 5-3).

El segundo maodulo (el filtro de zeolita) de 0.3 L de volumen, empacado
con zeolita natural mexicana (tipo clinoptilolita), con un tamafio de
particula aproximado de 1 a 3 mm, ocupando un volumen de 150 mL
(Figura 5-4).

Vianka Celina Hernandez Fydrych 50



El reactor HUASB oper6 a una velocidad ascensional de 0.04 m/h, 22 °C y un
TRH de 9.4 h y fue alimentado con una bomba peristaltica (Master Flex, Easy
Load) con un caudal de 4.3 L/d. El reactor HUASB contaba con un puerto de

muestreo a la salida de cada uno de los médulos (Figura 5-3).

Puntos de
muestres

Figura 5-3. Reactor HUASB
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Figura 5-4. Zeolita natural mexicana (tipo clinoptilolita)

e Operacion del Reactor HUASB

El reactor opero por 148 dias. Durante el arranque, el reactor HUASB operd6 por
dos meses a una COV baja, que vario entre 2 y 4 g DQO+/L-d. Para conseguir
esta carga, el agua de rastro pretratada térmicamente fue diluida con agua
residual municipal de baja concentracion (aproximadamente 200 mg/L DQOr).
Posteriormente, esta dilucién fue disminuida paulatinamente, con el fin de ir
incrementando la carga organica, hasta alimentar el reactor con el agua
pretratada sin dilucién. De esta manera, el reactor HUASB operé bajo 4 COV’s
diferentes (4 —6;6 —-8;8—-10y 10 — 12 g DQO+/L-d).

Tres veces por semana se analizaron muestras del influente, en el puerto de
muestreo del UASB, asi como del efluente del reactor, el pH, alcalinidad,
parametro a, DQOr y DQOs, Prots, NH4*, PO4* y sélidos (ST y SV) de acuerdo
a los métodos propuestos por el Standard Methods (American Public Health
Association et al., 2018) y diariamente se media la produccién de biogas por

desplazamiento de solucién salina.
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6. RESULTADOS

6.1 Caracterizacion del ARR

Como se mencioné anteriormente, el ARR es un residuo con elevado contenido
en materia organica tanto nitrogenada como carbonada, ademas de que sus
caracteristicas dependen de la cantidad y el tipo de animal sacrificado, asi como
si en el lugar también se procesa la carne (Amenu, 2014).

Enla Tabla 6-1 se muestran las caracteristicas del ARR utilizada en este estudio.
En total, se utilizaron 6 lotes diferentes de agua para llevar a cabo todo el
proyecto. Con el lote | se realizaron las pruebas de los tiempos de esterilizacion,
con el lote Il se llevaron a cabo las cinéticas BPM analizando las diferentes
relaciones sustrato/indculo, con el lote Il se analizaron las dinamicas de
degradacion en la digestion anaerobia del semisolido con una relacion
sustrato/inéculo 3:1 y con los dos ultimos lotes (IV — VI) se operé el reactor
HUASB.

Tabla 6-1. Caracterizacion del ARR

Parametro Lote Lote Lote Lote Lote Lote
I Il I \Y \Y VI

pH 6.45 6.69 6.94 6.80 6.98 7.01
DQOr 826+0.01 505+0.01 373+0.02 14.79+0.04 3.46x0.04 11.05+0.02
DQOs 352+0.03 447+0.02 228+0.02 857+001 258+0.04 6.74+0.09
Prot.s 253+0.03 454+01 049+0.01 160+0.06 1.69%0.02 3.02+0.06
N-NH4* 0.14+0.01 0.07+0.01 0.08+0.03 0.04+0.001 0.02+0.06 0.18+0.08
ST 407+003 3.01+0.01 213+001 6.76+0.12 3.78+0.04 5.03+0.10
SF 1.15+0.01 0.97+0.02 0.19+0.02 1.36+030 2.05+0.01 1.87z%0.11
S\ 291+0.04 204+003 193+0.03 540+£018 1.73+£0.05 3.16+0.01

Todos los pardmetros se reportan en g/L con excepcion del pH.

Segun los resultados en la Tabla 6-1, existio variacion en las concentraciones de
contaminantes entre lotes, lo cual pudo deberse a la diferencia en el nimero de
animales sacrificados por dia, asi como al peso de estos. En el rastro municipal

donde se realiz6 este estudio toda la sangre de los animales sacrificados es
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desechada y mezclada con el agua del alcantarillado municipal. Por lo tanto, la
presencia de sangre en el agua residual influyé directamente en la concentracion
de materia organica, principalmente en las proteinas, las cuales correspondieron

a més del 50 % de la materia organica soluble (DQOs).

Por su parte, las altas concentraciones de DQOr+ y sélidos se podrian atribuir a
los residuos de los animales que incluyen tejidos no aprovechables y rumen, ya
gue se estima que el 30 % del peso de estos termina como desecho (Patinvoh
et al., 2017).

Con respecto a la relacion DQOs/DQOf, el lote | fue el que menor cantidad de
materia organica soluble obtuvo (0.43), seguido del lote IV con un valor de
DQOs/DQOT de 0.58; los lotes Il y VI obtuvieron un valor de 0.61, mientras que
el lote V obtuvo 0.74, siendo el lote 1l el que presentd mayor contenido de materia

organica disuelta (0.88).

Por su parte, la relaciéon SV/ST estuvo arriba de 0.6 para los lotes I, II, I, IV y VI
(0.71, 0.68, 0.91, 0.80 y 0.63 respectivamente) mientras que el lote IV fue el que
presentd la menor relacion 0.46. En general, el promedio de los lotes para la
relacion DQOs/DQO+ fue de 0.64, mientras que para la relacion SV/ST fue de
0.70, lo cual indic6 que el ARR obtenida en los diversos lotes es potencialmente
biodegradable (Lee et al., 2015).

Finalmente, el pH estuvo cerca de la neutralidad, y el amonio oscil6 entre 0.02 y
0.18 mg N-NH4*/L. Las concentraciones reportadas en la Tabla 6-1, asi como la
variabilidad entre los lotes, son similares a las reportadas en otros estudios para
ARR (Padilla-Gasca et al., 2011; Rajeshwatri et al., 2000; Sindhu y Meera, 2012).

6.2 Pretratamiento térmico al ARR

Una vez caracterizada el agua, se sometid6 a un pretratamiento térmico en

autoclave, en el cual se generaron dos fases: un semisélido y agua pretratada.
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En la Tabla 6-2 se presentan los resultados obtenidos en la evaluacion de los
diferentes tiempos estudiados para el pretratamiento térmico y el ARR sin

pretratamiento, como un control.

Tabla 6-2. Calidad del agua pretratada a los diferentes tiempos de esterilizacion

Parametro ARR 60’ 90’ 120°
pH 6.45 8.64 8.67 8.66
Agua pretratada (mL) 500 430 435 430
Semisdlido (mL) - 42 41 48
DQO+ 8.26 + 0.01 251 +0.01 2.78 £0.01 291 +0.01
DQOs 3.52 +0.03 1.99+0.04 2.11+0.04 2.03 £ 0.001
Prot.s 2.53+0.03 0.69+0.1 0.72 £ 0.01 0.72 £ 0.06
N-NH4* 0.14+0.01 0.21+0.01 0.18 + 0.03 0.20 + 0.001
ST 4.07 £ 0.03 1.73+£0.02 1.82 £ 0.004 1.80 £ 0.00
SF 1.15+£0.01 0.82+£0.02 0.82 + 0.02 0.82 £+ 0.01
SV 2.91+0.04 0.91+0.004 0.99 + 0.01 0.98 + 0.01

Todos los parametros se reportan en g/L con excepcién del pH.

En la Tabla 6-2, se puede observar que no hubo diferencias entre los tiempos
probados formando, en promedio, 43.7 mL de semisdlido y recuperando 431.7
mL de agua residual pretratada por cada 10 L de agua residual de rastro cruda.
Cabe sefalar que, en todos los tiempos de pretratamiento probados, existid
aproximadamente 5 % de pérdida por evaporacion (24.7 mL). Asi, el tiempo
elegido para los subsecuentes experimentos fue de 60 minutos, ya que a tiempos

mayores no mejoro la formacion de semisélido.

La relacion DQOs/DQOt es un buen indicador para determinar si el
pretratamiento térmico fue o no eficaz en la solubilizacion de los compuestos
presentes en el ARR (Li et al., 2019). En este trabajo, para los tres tiempos
probados (60, 90 y 120 min), la fraccidén soluble pasé6 de representar el 42.6 %
en el ARR, a 79.3, 75.9 y 69.8 %, respectivamente, en el agua pretratada
térmicamente. Esto debido a la reduccion de aproximadamente el 66.9 % en la
DQO-. A los 60 minutos se logré la mayor solubilizacién de compuestos, lo cual
fue otro indicador para elegir este tiempo para el pretratamiento térmico y los

experimentos subsecuentes.
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Liu et al., (2020) mencionan que el pretratamiento térmico del ARR ayuda a
convertir los compuestos organicos en material de bajo peso molecular, que es
mas biodegradable. La biodisponibilidad del sustrato se puede notar no solo en
la relacion DQOs/DQO+ sino también en la formacion de N-NH4* (Manning et al.,
2019; Rodriguez-Abalde et al., 2011), puesto que la desintegracién vy
solubilizacion de proteinas con este pretratamiento produjo 1.4 veces mas
amonio que en el ARR.

En general, la presencia de los contaminantes en el agua pretratada fue menor
gue en el ARR, esto debido a que en el semisélido formado se concentraron la
mayor parte de los contaminantes. En la Figura 6-1, se muestra el balance de
masa para el agua pretratada y el semisélido formado a los 60 minutos de

pretratamiento utilizando el lote I.

Balance de masa
100

80

60

%

40

20

Volumen DQO; DQO Prot. ST SF sv
mEvaporacion % 5.6
mSemisélido % 8.4 69.6 43.5 72.7 57.5 28.7 68.7
mAgua pretratada % 86.0 30.4 56.5 27.3 42.5 71.3 31.3

Figura 6-1. Balance de masa del agua pretratada y del semisélido a 60 minutos

de pretratamiento

Como se muestra en la Figura 6-1, el volumen del agua pretratada represento el
86 % del volumen inicial de ARR y las eficiencias de remocion de contaminantes
obtenidas oscilaron entre un 27.3 y 71.3 %, por su parte, el volumen del
semisélido formado fue solo del 8.4 % del ARR, concentrando la mayoria de los

contaminantes, con valores entre el 28.7y 72.7 %.
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La formaciéon del semisdlido, asi como la concentracion de contaminantes en

este pudo ser consecuencia de tres factores:

1. La evaporacion del agua ayud6 a la concentracion de contaminantes,
principalmente solidos (Luste et al., 2011; Rodriguez-Abalde et al., 2011)

2. La presencia del hierro (Fe®"), en la sangre pudo haber actuado como
coagulante, neutralizando las cargas negativas presentes en la superficie
de las particulas coloidales provocando su precipitacién (Hjorth et al.
2010).

3. Ladesnaturalizacién de las proteinas, debido a las altas temperaturas del
pretratamiento térmico que provoco que los monémeros se desplegaran
y expusieran los grupos sulfihidrilo y los grupos no polares, formando

agregados que también pudieron sedimentar (Raeker y Johnson 1995).

e Anadlisis de espectroscopia infrarroja (FTIR)

Se realizé un analisis de espectroscopia infrarroja al ARR y el semisélido
obtenido en el pretratamiento térmico para evaluar los cambios en la

composicion quimica de la materia organica nitrogenada y carbonada.

En la Figura 6-2 se muestra el espectro obtenido del (a) ARR y (b) el semisélido
obtenido después del pretratamiento térmico (T), apreciando bandas presentes
entre 3300 - 3200 cm?, las cuales estan asociadas a las vibraciones del tramo N
—H de las aminas | y Il, asi como de las amidas (Bruno y Svoronos, 2011). Estas
bandas demostraron que el ARR tiene un alto contenido de compuestos

nitrogenados asociados a las proteinas.

Las bandas presentes entre 2500 — 3600 cm™ en el ARR desaparecieron con la
formacion del semisélido (Figura 6-2 b), indicando que el pretratamiento térmico
(120 °C, 1.2 atm) rompié los enlaces dobles, asociados con alcoholes (3500 —
3200) y los acidos carboxilicos (3300 — 2500 cm™?) (Bruno y Svoronos, 2011).
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En ambos espectros se pudo observar también la presencia de las bandas entre
2800 — 2900 cm?, las cuales corresponden a las vibraciones del estiramiento del
enlace C — H del metileno alifatico, correspondiente a las grasas y lipidos (Cuetos
et al., 2010b). Seguido de esto, las bandas encontradas en 1627 cm™ en ambos
espectros corresponden con el pliegue N — H de las aminas I, en especial, las
hojas B de las estructuras secundarias de las proteinas (Barth, 2007; Bruno y
Svoronos, 2011; Kong y Yu, 2007).

-1084

b)

Figura 6-2. Andlisis FTIR del ARR (a) y del semisdlido (b)

Las vibraciones de los alcanos (C — H) (Figura 6-2 a y b) fueron encontradas en
las bandas 1470 - 1450 cm*, mientras que las bandas entre 1300 - 1000 cm™ se
deben a las vibraciones de los alcoholes (-OH), acidos carboxilicos (-COOH) y
ésteres (-COO-) (Bruno y Svoronos, 2011), asi como carbohidratos y

polisacéaridos (Cuetos et al., 2010a).

Finalmente, en la figura (Figura 6-2 b) las bandas entre 910 - 650 cm™ podrian
estar relacionadas con la vibracion del enlace N - H de las aminas | y Il (Bruno y
Svoronos 2011). Estas bandas, junto con las bandas presentes entre los 2920 —

2930 cm, sefialan una ruptura incompleta de macromoléculas complejas
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(Cuetos et al., 2010a), sefialando que el pretratamiento térmico al ARR

disminuyé los grupos carboxilicos y los compuestos con dobles enlaces.

6.3 Pretratamiento mecanico

En compuestos complejos como el ARR, la hidrdlisis suele ser el paso limitante,
ya que varios autores como Garcia et al., (2007); Masse et al., (2003); Vavilin et
al., (2008), entre otros, mencionan que un menor tamafo de particula favorece
la hidrdlisis de dichos compuestos, pues si se tienen particulas muy grandes, el
area superficial sera muy chica y las bacterias tendran dificultad para poder
atacar el sustrato; pero, si se tiene un tamafo de particula pequefio, el area
superficial serd mayor, facilitando que las enzimas excretadas por las bacterias
hidroliticas puedan absorberse mejor dentro de la particula (Batstone et al., 2000;
Vavilin et al., 2008). Por esta razén, se probd el pretratamiento mecanico en el
ARR. A continuacion, se muestran los resultados obtenidos.

En la Figura 6-3 se muestran los resultados del tamafio de particula, asi como el
area superficial del semisélido después de ser sometido al pretratamiento

mecanico.

1.0 [\ 120

0.8 100
80

0.6

04 =

40

0.2 20

0.0 0

Sin 5000 rpm 15000 rpm 30000 rpm
pretratamiento
mmm Area superficial especifica ===Tamafio medio de particula

Figura 6-3. Promedios obtenidos en el tamafio de particula y area superficial
especifica a las diferentes velocidades de homogenizacién evaluadas
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Como se muestra en la Figura 6-3, a medida que aumentd la velocidad de
homogenizacién, el tamafio de particula disminuyd, incrementando el area
superficial especifica. El semisélido obtenido en el pretratamiento térmico (T)
presento un tamafo promedio de particula de 118.17 um y un area superficial de
0.412 m?/g, la cual incrementé cuando fue sometido al pretratamiento mecanico

(TM) a 0.966 m?/g, con la maxima velocidad de homogenizacién (30000 rpm).

En este estudio la velocidad elegida fue la de 30000 rpm al dar la mayor area
superficial, y el menor tamafio de particula y asi acelerar el proceso de DA, como
lo mencionan Vavilin et al., (2008), con el cual ademés se ve beneficiado en la
produccién de biogas; por su parte, Raposo et al.,, (2011) mencionan que el
rendimiento de metano es inversamente proporcional al tamafio de particula;
ademas, sugieren tamafios de particula menores a 10 mm para que los datos

obtenidos en las pruebas BPM puedan ser comparables.

6.4 Evaluacion de la relaciéon sustrato/inéculo en pruebas de biopotencial
de metano (BPM)

Para las pruebas de biopotencial de metano (BPM), el ARR del lote Il recibio
tanto el pretratamiento térmico (120 °C, 1.2 atm) como el pretratamiento
mecanico (30000 rpm), de acuerdo con las condiciones presentadas en las
secciones anteriores. El semisolido obtenido fue utilizado como sustrato para

dichas pruebas.

Tabla 6-3. Porcentaje de contaminantes concentrados en el semisoélido utilizado
en las pruebas BPM

Parametro o Coeficiente de
Semisélido (%)

variacion (n = 3)

Volumen 4.3 9.90
DQOs 83.9 0.44
Prot.s 88.1 2.20
N-NH,* 88.0 8.57

ST 51.8 0.33
SF 16.6 1.96
SV 71.0 2.06
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Cuando este lote de ARR fue sometido al pretratamiento térmico (120 °C. 1.2
atm), la pérdida por evaporacion fue del 11.2 % vy, el semisolido represento un
4.3 % del total del ARR (Tabla 6-3); por su parte, las concentraciones de
contaminantes en dicho semisélido variaron de un de 16.6 % para los sélidos
fijos a un 88.1 % para proteinas solubles con respecto a las concentraciones en
el ARR (Tabla 6-1).

A la mitad de este semisélido también se le aplicd un pretratamiento mecénico,
obteniéndose un tamafio medio de particula de 68.8 £+ 5.6 um y un area
superficial especifica de 0.966 + 0.03 m?/g. El semisélido (T) y el semisélido con
pretratamiento mecanico (TM), se utilizaron como sustratos en las pruebas de
BPM, teniendo como control ARR sin pretratamiento alguno. En la Figura 6-4, se
muestran los perfiles de la produccion acumulada de metano para los diferentes
sustratos probados (ARR, T y TM), asi como las diferentes relaciones
volumeétricas sustrato/indculo (S/1) (1:1, 2:1, 3:1, 4:1 y 5:1) (Figura 5-2).
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En la Figura 6-4, se puede apreciar que la prueba BPM dur6 60 dias cuando el
sustrato fue el ARR, para las relaciones (S/I) de 3:1, 4:1y 5:1y 72 dias para las
relaciones (S/1) 1:1y 2:1. La mayor producciéon de metano (0.17 L CH4 /g SV) se
obtuvo con la relacion S/l de 5:1.

Por su parte, la cinética de la produccion metano con el semisdlido (T) como
sustrato (Figura 6-4 b) durd, en promedio, 135 dias, 2.3 veces mas tiempo que
el registrado con el ARR. De esta manera, la concentracion de materia organica
en el semisélido, provocada por el pretratamiento térmico, alargé el periodo de
digestion (Da Silva et al., 2017). Ademas, con la relacion volumétrica 5:1 se
produjo 10.6 veces mas metano (1.772 L CHa /g SV). Estos resultados
demuestran que el pretratamiento térmico mejoré notablemente la produccion de

CHa con respecto al ARR.

Finalmente, en la Figura 6-4 c, se muestra el comportamiento del metano
acumulado cuando el sustrato fue el semisélido pretratado mecanicamente (TM)
y en el cual, las relaciones S/l 1:1y 2:1 duraron 135 y 128 dias respectivamente.
Mientras que, la relacion 3:1 durd 160 dias y 201 dias para la relacion 4:1. La

mayor produccion de metano se alcanzo con la relacién 4:1 (1.864 L CHa4 /g SV).

Las alta produccion de metano obtenida con ambos semisolidos se debid
probablemente a la concentracibn de contaminantes en el semisélido
conseguidas durante el pretratamiento térmico, como se indicé en la Tabla 6-3,
lo que permitié obtener un mayor rendimiento de metano en comparacion con el
ARR (Liu et al., 2020).

La cinética de produccion de metano con la relacion S/l 5:1 duré 45 dias,
produciendo solo 0.210 L CH4 /g SV y con un pH final de 5.82. Este hecho se
pudo deber a que al tener una mayor area superficial se aceler6 la hidrdlisis
provocando un desbalance entre productores y consumidores de AGV’s,
acumulandose estos e inhibiendo a los metanogénicos acetoclasticos, lo cual

cesO la produccién de metano (Vavilin et al., 2008). Diversos autores como
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Palatsi et al., (2011); Vavilin et al., (2008), por mencionar algunos, mencionan
gue una estrategia para evitar esta inhibicion es adaptar la biomasa a altas
concentraciones de contaminantes, para que asi esta pueda soportar el flujo de
los metabolitos producidos (Neves et al., 2004).

Se ha demostrado que la relacion S/l tiene influencia directa tanto en la forma de
la curva de acumulacion de metano, como en la duracién del proceso (Raposo
et al., 2011). Bajas relaciones volumétricas pueden provocar una baja actividad
metabdlica de los microorganismos, produciendo poco metano; mientras que a
altas relaciones se tiene mayor posibilidad de sobrecargar el sistema,
provocando una baja produccién de metano, como fue el caso de la relacién
volumétrica 5:1 con TM como sustrato (Raposo et al., 2011; Wang et al., 2015),
por lo tanto y, como lo recomienda Holliger et al., (2016), una relacion S/l entre

2y 4 es la optima para evitar problemas de acidificacion.

Ademas, el patron de las cinéticas de produccion de metano ofrece informacion
valiosa acerca de la degradacion del sustrato, puesto que tanto las etapas de la
DA como la formacion de productos intermediarios y el rendimiento de las
poblaciones bacterianas, influenciaran la forma de la curva (Labatut et al., 2011;
Ware y Power, 2017b).

En la Figura 6-5, se puede apreciar las formas adoptadas de las cinéticas para
los tres sustratos probados en los ensayos BPM a la relacion 3:1; en donde, el
ARR mostré el comportamiento de una curva tipica sigmoidal que corresponde
a una cinética de primer orden, mientras que los semisélidos siguieron curvas

escalonadas que representan cinéticas de orden complejo.

Las curvas sigmoidales (Figura 6-5 a) representadas por la forma de L invertida
estdn asociadas a compuestos simples, en donde los sustratos altamente
biodegradables son consumidos, produciendo metano hasta llegar a una

asintota cuando cesa la produccién de biogas (Ware y Power, 2017a).
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Las Figuras 6-5 b y ¢, muestran curvas escalonadas, las cuales estan asociadas
a sustratos complejos y, por lo tanto, tienen diversas tasas de degradacion de
los sustratos presentes (Ware y Power, 2017b). Cabe sefialar que la forma de
las curvas fue la misma para todas las relaciones S/I probadas con los
semisolidos; sin embargo, solo se ejemplificé la relacion 3:1, para una mejor

comprension.

El experimento realizado con el ARR como sustrato se obtuvo una tasa méaxima
especifica de produccion de metano (TMEPM) de 6.50 mL CH4/ g SV-d (Tabla 6-
4). Y de acuerdo con las cinéticas de produccion de metano encontradas, los
microorganismos consumieron rapidamente los compuestos disponibles y
produjeron metano durante 11 dias (Figura 6-5). Luego, se observo el
aplanamiento de la curva (asintota), donde finalmente los microorganismos

agotaron el sustrato disponible y cesaron la produccion de metano.

Tabla 6-4. Tasas maximas especificas de produccién de metano con los
diferentes sustratos y relaciones S/l empleadas

] Relacién  Relacién TEPM
Relacién ) )
o masica masica (mL CH4/ g SVd)
volumétrica
(ARR) (Ty TM) ARR T ™

11 0.13 1.43 3.27 4.76 4.48
2:1 0.25 2.85 7.79 9.44 10.60
31 0.38 4.26 6.50 18.19 14.06
4.1 0.51 5.67 7.87 20.22 20.61
5:1 0.65 7.29 9.58 22.82 18.63

Con los semisolidos (T y TM) se obtuvieron TMEPM de 18.19 L CH4/ g SV-d para
Ty 14.06 mL CH4/ g SV-d para TM, 2.8 y 2.2 veces mayores que con el ARR
(Tabla 6-4).

En las Figuras 6-5 b y ¢, se puede apreciar la aparicion de un valle en el dia 55
para ambos semisélidos, el cual representa un estado estacionario inhibido que
dur6 aproximadamente 20 dias. Durante esta fase de inhibicién, disminuyé la

producciéon de metano, probablemente por la presencia de diferentes tasas de

Vianka Celina Hernandez Fydrych 66



hidrélisis de sustratos complejos, asi como por la concentracion y rendimiento
de las poblaciones bacterianas metanogénicas, o bien, a una acumulacion de
productos de la fermentacién, como los AGV’s y amonio (Kim et al., 2012;
Labatut et al., 2011; Mountfort et al., 1982).

Seguido de este valle, la producciéon de metano aumentd, debido a que existio
probablemente el consumo de subproductos de la hidrélisis generados en el
estado estacionario inhibido (Hjorth et al., 2010) para, finalmente, cesar la
produccién de metano en los dias 101 para el sustrato T y 160 cuando el sustrato
fue TM.

Otra caracteristica notoria de estas curvas, fue que no hubo presencia de una
fase lag para ningun sustrato probado; autores como Jingura y Kamusoko (2017)
y Raposo et al., (2011) mencionan que la concentracion del inéculo juega un
papel importante para la presencia y duracion de esta fase y que, ademas, es
recomendable una concentracion de SV en el indculo entre 2 y 10 % para una
buena produccion de metano. En este estudio, el porcentaje de SV oscil6 entre

un 1.7 % y un 5 % para las relaciones S/l ensayadas.

El semisolido pretratado mecanicamente (TM), mostr6 una TMEPM muy similar
a la encontrada con T (Tabla 6-4), esto pudo deberse a que segun Vavilin et al.
(2008), los pretratamientos mecanicos a aguas residuales que contienen altas
concentraciones de grasa no necesariamente aceleran la produccion de metano,

ya que el paso limitante del proceso podria ser la oxidacion de AGCL.

Finalmente, cinéticas de producciéon acumulada de metano similares a las
encontradas con ambos semisdlidos (T y TM) han sido reportadas con desechos
sélidos de mataderos (Dhamodharan et al., 2015; Kim et al., 2012; Slimane et
al., 2014) , estos autores argumentan que este comportamiento pudo deberse a
gue la biomasa no estaba aclimatada a las altas concentraciones de proteinas y

grasas, provocando diversas tasas de hidrélisis a lo largo de la digestion.
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e Analisis estadistico a las pruebas BPM para Ty TM, asi como a las

relaciones volumétricas

Para saber si existieron diferencias significativas entre las variables
independientes (ARR, T y TM) con respecto a la produccion de metano, se
realiz6 un andlisis multivariante de la varianza (MANOVA), encontrandose
diferencias significativas entre estos (p = 0.0313) a un intervalo de confianza (IC)
del 95 %. Este resultado confirma que la acumulacion de contaminantes
presentes en los semisélidos pudo ser material biodisponible para la produccién
de metano, el cual fue 15.8 veces mas que para el ARR.

Cuando se compararon ambos semisolidos (T y TM), el analisis estadistico
mostro diferencias significativas entre estos (p = 0.0040, IC 95 %), esto debido a
gue, el semisolido pretratado mecanicamente (TM) produjo mas metano en

comparacion con el semisolido sin pretratamiento mecanico (T).

El hecho de que se haya producido mas metano con ambos semisélidos (T y
TM) que, con el ARR, se debid a que a pesar de que en todos los sustratos las
relaciones S/l fueron las mismas, las cargas masicas no lo fueron (Tabla 5-2),
teniendo que, en los semisdlidos las cargas masicas fueron once veces mas
altas que las cargas masicas del ARR. Esto, como ya se mencion0, se debio a
la concentracion de contaminantes durante el pretratamiento térmico en el

semisélido (seccion 6.2).

En este estudio se observé que, sin importar el sustrato probado (ARR, T o TM),
a medida que incrementaba la relacion S/I, incrementaba la produccién de
metano (Figura 6-5 y Tabla 6-4). Autores como Dhamodharan et al., (2015);
Slimane et al., (2014) y Yoon et al., (2014) quienes trataron diversos residuos de
matadero, mencionan que la produccion de metano depende directamente de la

relacion volumétrica empleada.
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En este sentido, otro andlisis estadistico fue empleado evaluando las diferentes
relaciones S/I con excepcion de la relacion S/1 5:1 (TM) (la cual presenté al final
un pH de 5.82, lo que nos habla de una inhibiciébn por acumulacion de AGV’s),
en donde no se encontraron diferencias significativas (p = 0.3684, IC 95 %), lo
qgue indicé que ambos semisélidos pueden ser tratados por DA a cualquier

relacion S/l (1:1, 2:1, 3:1 y 4:1) obteniendo una buena produccion de metano.

Sin embargo, para poder conocer qué relacion S/l era la adecuada para tratar
estos semisdlidos, se realizd un ultimo analisis estadistico entre las relaciones
3:1y 4:1, debido a que estas fueron las que produjeron la mayor cantidad de
metano y las cuales, mostrando diferencias significativas (p = 0.0067, IC 95 %).

Segun estos resultados, la relacion S/I 4:1 parecia ser la idonea para la
produccion de metano; sin embargo, en esta investigacion se eligio la relacion
S/I 3:1 como la adecuada para tratar ambos semisolidos, debido a que, la
diferencia en las cantidades producidas de metano entre las relaciones 4:1y 3:1
fueron de 380 ml para T y 280 mL para TM, esto en un periodo de incubacion
mas largo (44 dias en promedio) para ambos semisolidos. Por lo tanto, dejar
incubar méas de un mes el semisélido para una produccion de 300 mL de metano
no resulta redituable si se quisiera escalar el sistema; ademas, con la relacion
S/l 4:1 se tendria un riesgo mayor de inhibicién por la alta concentracion de

subproductos derivados de la hidrolisis de materia organica.

Cabe mencionar que todas las relaciones masicas S/l utilizadas en esta
investigacion fueron mas altas que las que se encuentran reportadas para el
tratamiento de residuos de rastro (Dhamodharan et al.,, 2015; Gonzélez-
Fernandez y Garcia-Encina, 2009; Ortega-Martinez et al.,, 2016; Salminen y
Rintala, 2002; Yoon et al., 2014). Estos resultados demuestran que con esta
concentracion de contaminantes en el semisélido se puede obtener una mayor
cantidad de metano y ser tratados en reactores de menor volumen, hecho que

no sucederia si se tratara directamente el ARR sin pretratamiento.
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Otra ventaja de pretratar térmicamente este tipo de desechos es que se obtiene
un balance energético positivo al producir mayores cantidades de metano, las
cuales pueden ser entre un 30 % y un 80 % superiores a las que se alcanzarian
con desechos sin pretratamiento alguno (Carrére et al., 2010). Ademas, autores
como Deng et al., (2012) y Yang et al., (2015), quienes trabajaron en la DA del
estiércol, mencionan que la separacién de dos fases, una liquida (agua
pretratada) y un sedimento concentrado (semisolido) mejora la produccién de
biogas y facilita el tratamiento de la fase diluida al contener compuestos
altamente solubles.

6.5 Pruebas de biopotencial de metano (BPM) a la fraccion semisdlida con

la relacion volumétrica 3:1

Serrano-Meza et al., (2020) indican que el principal reto en el tratamiento de
aguas residuales es identificar la etapa de inhibicidn, asi como los compuestos
gue la causan. En este sentido, se procedio a realizar una segunda prueba BPM
con la relacion S/l 3:1 con ambos semisolidos (T y TM), con el fin de dilucidar
mejor el proceso de degradacion de ambos semisdlidos, asi como las causas de

la aparicion del estado estacionario inhibido mostrado en la Figura 6-5.

En la Figura 6-6, se muestran los resultados obtenidos, y se puede observar que,
al igual que en las primeras pruebas BMP, la cinética de la produccion de metano

también sigui6 curvas escalonadas con cuatro fases:

e Primera fase o fase exponencial (0 — 36 dias): en donde se encontro la
tasa maxima especifica de produccion de metano (TMEPM), con valores
de 16 mL CH4/g SV-d para T y de 15 mL CH4/g SV-d para TM.

e Segunda fase 0 estado estacionario inhibido (36 — 69 dias): en la cual
para ambos semisdlidos hubo un decaimiento en la producciéon de
metano, presentando una tasa especifica de produccién de 4.0 mL CH4/g

SV.d para ambos sustratos.
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e Tercera fase (69 — 99 dias): en donde se observa una recuperacion en la
produccion de metano, con valores de 9.0 mL CH4/g SV-d paraTy 7.0 mL
CHa/g SV-d para TM.

e Cuarta fase o fase estacionaria (99 — 131 dias): en esta fase se alcanza

la fase asintotica a partir del dia 105.
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Figura 6-6. Produccién acumulada de metano

En la primera fase (fase exponencial) las tasas maximas especificas de
produccion de metano (TMEPM) 16 mL CH4/g SV-d para T y de 15 mL CHa/g
SV.d para TM, pudieron estar asociadas a la presencia de compuestos altamente
biodegradables, que fueron convertidos rapidamente en CHs (Ware y Power,
2017). Estos valores en las TMEPM fueron similares a las encontradas en las
primeras pruebas de BMP (Tabla 6-4) y las cuales fueron realizadas con lotes de
ARR diferentes, por lo tanto, el semisoélido obtenido en el pretratamiento térmico

rendira valores similares en las tasas especificas a esta relacion S/I.

En la Figura 6-7, se muestra el comportamiento del pH, DQOs, AGV'’s, Prot.sy

amonio durante la prueba BPM y en la cual se puede observar que la materia
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orgénica (Fig. 6-7 a y b) presentd un incremento en la DQOs a partir del dia 26
para ambos semisolidos, producto probablemente de la hidrdlisis y fermentacion
de compuestos los cuales formaron AGV'’s, principalmente acetato (Fig. 6-7 e y
f), ademas de proteinas solubles y N-NH4* (Fig. 6-7 c y d).

La rapida formacion de AGV’s durante el inicio de la digestion se debi6 al alto
contenido de materia orgénica facilmente biodegradable, en donde la hidrolisis
no fue el paso limitante del proceso. Sales et al., (2020) reportaron el mismo
tiempo de produccién de acidos carboxilicos cuando el sustrato fue agua residual
de un rastro bovino. La aparicién de estos acidos fue el resultado de la rapida
degradacion de las proteinas presentes (Lee et al., 2015; Liu et al., 2012).

En la segunda fase (estado estacionario inhibido), la produccién de metano
disminuyé a 4 mL CHa4/g SV-d para ambos sustratos, como resultado de la
acumulacion del acetato (7.7, 3.0 g/L para Ty TM) y de N-NH4* (2.8, 2.2 g/L para
T y TM), los cuales causaron una inhibicion momentanea de la metanogénesis
acetoclastica (Khalid et al, 2011), promoviendo la metanogénesis
hidrogenotrofa, por lo que la produccion de metano fue baja pero constante
(Song et al. 2010).

Es bien sabido que el amonio inhibe el proceso de digestion anaerobia
provocando una acumulacién de AGV’s; sin embargo, Zheng et al., (2021) que
las altas concentraciones de amonio también pueden actuar como amortiguador
de pH, manteniéndolo neutro, incluso cuando los AGV’s se acumulan en el
sistema; por esta razén, el proceso de DA alcanza un "estado estacionario

inhibido", en donde el rendimiento del reactor es bajo pero estable.
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Figura 6-7. Comportamiento de los semisdlidos durante la prueba BPM
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En cuanto a las proteinas, cuando se utilizd el semisélido pretratado
térmicamente (T) como sustrato, la concentracion de proteinas solubles aumento
desde el inicio del experimento hasta el dia 43, con la formacién de NH4*-N
durante los primeros 22 dias (Fig. 6-7 c). Estos resultados evidencian que la
hidrdlisis y acetogénesis se llevaron a cabo de manera estable y contribuyeron
con la alta tasa de produccion de metano encontrada a lo largo del primer mes

del ensayo.

Cuando el sustrato fue TM, las proteinas se consumieron a partir del dia 22,
demostrando que el pretratamiento mecanico facilité el proceso de hidrélisis
debido a que el aumento en el area superficial beneficié la accibn enzimatica
(lzumi et al., 2010); aunque al final, con ambos sustratos la concentracion de
proteinas solubles residuales fue semejante (1.27 y 1.16 g/L para T y TM,

respectivamente).

El pH (Fig. 6-7 a y b) se mantuvo entre 7 y 8. Segun Gallert y Winter (2005) la
fermentacion de aminoacidos en reactores de aguas residuales no produce un
cambio significativo de pH, debido a que los iones de amonio junto con el sistema

COq-bicarbonato-carbonato amortigua el pH.

En la tercera fase (69 — 99 dias), la produccion de metano aumento,
obteniéndose una tasa de produccion de metano de 9y 7 mL CH4/g SV-d para T
y TM, respectivamente. En esta etapa se consumieron los productos remanentes
de la hidrdlisis (Fig. 6-7 c, d, e y f), convirtiéndolos en metano (Figura 6-6). Tras
la recuperacion en la produccion de metano, y como consecuencia de la
presencia de compuestos menos biodegradables, se alcanzo la asintota (cuarta

fase).

A pesar de que, a partir del dia 103 las concentraciones de DQOs y de acetato
tuvieron un ligero aumento debido, probablemente, a la hidrdlisis de las proteinas
remanentes, estas concentraciones fueron insuficientes para aumentar la

produccién de metano, registrandose el cese en su produccion (asintota).
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Con respecto a la especiacion de los AGV’s, en este estudio el acetato fue el
principal producto de la acidogénesis, representando un 69 % para Ty 62 % para
TM, seguidos del iso-valérico (12 % para T y 14 % TM), isobutirico (7 % para T,
12 % TM), propionico (8 % para T y 10 % para TM) y finalmente butirico (3 y 1
% Ty TM) y valérico (1 % para ambos) (Figura 6-8). Atasoy et al., (2018)
reportaron que el acetato representa entre un 30 y un 80 % del total de los AGV’s

cuando se emplean residuos organicos.

Los aminoacidos liberados en la hidrdlisis de las proteinas, asi como el pH, son
factores clave que determinan la especiacion de los AGV’s. Segun Kong et al.
(2018), el acetato es el mas importante de todos los AGV’s, ya que los demas
acidos necesitan ser convertidos en acetato para poder producir metano.
Adicionalmente, AGV’s como el propionico, el iso-butirico o el iso-valérico se
forman directamente de la desaminacion de los aminoacidos de cadena larga
(Gallert y Winter, 2005). Por lo que en este estudio las formas iso de los acidos
valérico y butirico siguieron en importancia al acetato y su presencia provino,

probablemente, de la hidrélisis de proteinas.

Por su parte, el acido propionico, es el resultado de la fermentacion de
carbohidratos y proteinas y, junto con el acetato son los responsables de
aproximadamente el 85 % del metano formado; sin embargo, este acido puede
causar inhibicion a concentraciones mayores a 900 mg/L (Wang et al., 2015). Asi
la relacion propidnico/acetato es un indicador del buen funcionamiento del
sistemay el cual no debe de ser mayor a 1.4 (Zhang et al., 2014). En este estudio
la relaciéon mas alta fue de 0.6 para T y 0.3 para TM, indicando la estabilidad del
proceso a pesar de las altas concentraciones de acetato y amonio registradas

durante el estado estacionario inhibido.
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Figura 6-8. Especiacion de los AGV's en ambos semisélidos

e Anadlisis de espectroscopia infrarroja (FTIR)

La Figura 6-9 muestra un segundo analisis de espectroscopia infrarroja (FTIR)
del proceso de DA del semisolido TM a diferentes tiempos de degradacion a) 0
dias, b) 22 dias y c) 131 dias.

En este segundo analisis, a pesar de que el semisolido estaba mezclado con el
in6culo; se detectaron las mismas bandas que en el primer analisis FTIR (3600
— 2500 cm?), que como ya fue mencionado, corresponden a las vibraciones de
los grupos funcionales de los acidos carboxilicos, alcoholes y alcanos (Bruno y
Svoronos, 2011).

Las proteinas contenidas en el semisolido fueron hidrolizadas durante la DA
(Figura 6-9), esto se puede apreciar con la disminucion de las bandas alrededor
de los 3270 cm™ (Figura 6-9 b y ¢), las cuales estan relacionadas con el grupo
funcional (N — H) de las aminas I, amidas (Cuetos et al., 2010a), asi como de
las aminas |, las cuales también vibran entre 1700 — 1500 cm%, y que fueron

disminuyendo hasta el final del proceso.

Las bandas entre 1680 - 1640 cm, se asignan a los subproductos de la

mineralizacién de las proteinas con vibraciones en los alquenos (C = C) (Cuetos
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et al., 2010b). Otra forma de comprobar la hidrélisis de proteinas son las bandas
presentes en 1651 cm™, relacionadas con las vibraciones de los enlaces
peptidicos en las aminas | en el tramo (-C = O) y, las aminas Il con el doblez (N
—H) yeneltramo (C — N) (1335- 1250 cm™) (Figura 6-9 b y ¢) (Kong y Yu, 2007).

Con respecto a la degradacion de grasas y aceites, al igual que las proteinas,
estas fueron desapareciendo como lo muestran las bandas entre 2920 - 2930
cm?y 2850 cm?, las cuales corresponden al estiramiento del metileno alifatico
de las grasas (C — H), apareciendo a su vez una banda en 1440 cm, la cual
esta asociada a los subproductos de esta degradacion (Rodriguez-Abalde et al.,
2013).
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Figura 6-9. Andlisis FTIR a diferentes tiempos de digestion

El espectro mostr6 al final del ensayo (Figura 6-9 c) nuevas bandas entre 1700
— 1200 cm%, las cuales podrian corresponder a diferentes aminoacidos derivados
de la hidrdlisis de las proteinas, puesto que, a estas bandas se les atribuyen las
vibraciones de las aminas | y Il, ademas de la presencia de los enlaces -CHz
(1445 — 1450 cm™) y CHz (724 — 1174 cm™) producidos durante la hidrélisis de
proteinas y grasas (Barth, 2007).
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Finalmente, se pudo apreciar el cambio en el ambiente quimico del semisélido
durante el proceso de DA, el cual, ayud6 a romper dobles enlaces presentes en
los contaminantes y disminuyendo 84 % el contenido de sélidos, esto debido a
la estabilizacion de la materia organica, puesto que aparecieron bandas entre los
1600 y 1000 cm -1 (Figura 6-9 c) (Cuetos et al., 2009).

e Anédlisis matemético para la relacién volumétrica 3:1 con el

semisolido Ty TM

Diversos modelos mateméticos han sido ampliamente utilizados para entender
los resultados obtenidos en los procesos biologicos (Gerber y Span, 2008). En
este estudio, el modelo de la Ecuacién logistica junto con el modelo de Luedeking
— Piret fueron utilizados para poder predecir la produccion de metano en el
sistema. Estos modelos fueron utilizados debido a que toman en consideracion
el crecimiento y mantenimiento celular con respecto a la formacion del producto,

en este caso, el metano (Hernandez et al., 2012).

En la Figura 6-10, se muestra como el modelo Luedeking — Piret se ajusto a los
datos experimentales de las curvas de acumulacion de metano obtenidas en el

segundo ensayo BPM para la relacion 3:1 con ambos semisélidos (T y TM).

1F A 1+ <1 e [Experimental
— Luedeking-Piret

LCHy nr=l| | vre L |
5V 0. 0.5

T

|
o

T

|

\ | \ \ | \
0 50 100 150 0 50 100 150

Tiempo [dias] Tiempo [dias]
Figura 6-10. Ajuste del modelo matematico a los datos experimentales obtenidos

de la produccion acumulada de metano
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Este modelo tuvo un bajo porcentaje de error (2.611 % para T y 2.351 % para
TM) y un ajuste experimental de 0.952 y 0.964, respectivamente (Tabla 6-5). A
pesar de este buen ajuste, el modelo no fue capaz de simular correctamente la
fase del estado estacionario inhibido, debido a que este modelo fue disefiado
principalmente para ajustarse a curvas sigmoidales (Ware y Power, 2017b), no
a curvas escalonadas como las obtenidas en esta investigacion. Por lo tanto,
este modelo al tener un solo punto de inflexion entre la fase exponencial y la
asintota no logré ajustarse al valle producido por la acumulacién de amonio y

acetato (segunda fase).

El acoplamiento de la ecuacién logistica junto con el modelo de Luedeking —
Piret, si logré predecir adecuadamente la maxima produccion de metano (A)
(Tabla 6-5), lo cual demuestra que, a pesar de no ajustar bien el estado
estacionario inhibido, éste es un buen modelo para predecir la cantidad de
metano obtenida con estos sustratos (T y TM).

Tabla 6-5. Parametros obtenidos en el ajuste del modelo matematico a los datos
experimentales

A Metano
oo Error ]
Semisélido %) R? (L CH4/ gSV) experimental
0
(L CH4/ gSV)
T 5.426 0.952 0.952 0.952
™ 4.585 0.964 0.883 0.904

Finalmente, y de manera sintetizada, el semisolido obtenido en los
pretratamientos fisicos (térmico y mecanico) resulto ser un sustrato apto para ser
degradado mediante digestibn anaerobia, obteniendo tasas especificas de
producciéon de metano superiores a la obtenidas con el agua residual de rastro
sin pretratamiento. Esta produccion de metano se debi6 a la concentracién de
contaminantes presentes en el semisolido producto del pretratamiento térmico y
a la disponibilidad de la materia organica hacia los microorganismos derivada del
pretratamiento mecéanico; por lo tanto, la digestion anaerobia de ambos
semisélidos produce mas contenido de metano que la digestién anaerobia del -

agua residual de rastro sin pretratamiento.
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6.6 Tratamiento del agua pretratada térmicamente en un reactor hibrido
UASB

En la ultima etapa de esta tesis se evalu6 el comportamiento de un reactor
hibrido UASB (HUASB) el cual fue alimentado con el agua pretratada
térmicamente (120 °C, 1.2 atm), correspondientes a los lotes IV, V y VI. En la
Tabla 6-6 se muestra la caracterizacion de este influente.

Tabla 6-6. Caracterizacion del agua pretratada utilizada para la alimentacién del
reactor HUASB

Parametro Lote Lote Lote
v V VI

pH 6.99 7.1 7.15
DQOr 14.09+0.06 3.20+0.001 10.25 +0.01
DQOs 6.49 £ 0.01 1.76 £ 0.09 3.78 £ 0.01
Prot.s 1.29£0.03 1.38+£0.01 1.46 £ 0.002
N-NH4* 0.12 + 0.05 0.05 + 0.002 0.22 +0.01
ST 5.62+0.1 3.60 £ 0.04 2.54 + 0.06
SF 1.34 +0.08 1.96 + 0.02 0.98 £ 0.04
SV 4.28 +£0.02 1.64 +0.02 1.56 + 0.02

Todos los parametros se reportan en g/L con excepcién del pH.

Como se muestra en la Tabla 6-6, el agua pretratada térmicamente present6 alta
concentracion de materia organica expresada como DQOr~, en donde el Unico
lote con valores menores a 10 g/L fue el V. Cabe sefalar que la relacion
DQOs/DQO+ para los lotes IV y VI fue baja 0.46 y 0.37, respectivamente,
mientras que, el lote V presento6 una relacion de 0.55, lo cual sugiere la presencia
de materia organica de facil degradacion para los microorganismos (Palatsi et
al., 2010).

Estos lotes de agua contenian gran cantidad de SV respecto a los ST, 76.1 %,
45.5 % y 61.4 % respectivamente, por lo que estos sélidos podrian ser de facil
degradacion durante el proceso de digestion anaerobia (Lee et al., 2015; Torres-
Pérez et al., 2014).
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Las proteinas solubles en el agua pretratada estuvieron por arriba de 1 g/L y su
mineralizacién en el pretratamiento térmico produjo amonio (Carrere et al.,
2010), el cual oscilo de 0.05 g/L a 0.22 g/L (Tabla 6-6).

6.6.1 Arranque del reactor

Para el arranque, el modulo UASB fue inoculado con lodo anaerobio granular,
se aliment6é durante 30 dias con agua pretratada, diluida con agua residual
municipal de baja concentracion para lograr una carga organica en el intervalo
de 2 — 4 g DQO+/Ld.

En la Tabla 6-7 se muestran las concentraciones, asi como las eficiencias de

remocion alcanzadas durante este periodo.

Tabla 6-7. Parametros evaluados en el médulo UASB durante el periodo de
arranque (30 dias)
COV 2 — 4 g DQO+/Ld

Parametro Influente Efluente UASB Eficiencia de remocion (%)

DQOr 1.11 £ 0.02 0.49 £0.02 56.1

DQOs 0.61 £0.02 0.30+0.01 51.1

ST 1.10+£0.01 0.96 + 0.03 12.9

SV 0.68 +0.01 0.43 +0.02 375

Prot.s 0.099 + 0.02 0.052 + 0.001 47.6
N-NH4* 0.023 + 0.001 0.035 £ 0.001 -
pH 7.93 7.73 -
Alcalinidad 421.64+11.3 351.54 +5.22 -

Todos los parametros se reportan en g/L con excepcion del pH y la alcalinidad (mg CaCOs/L).

En el tiempo que duré el arranque, el médulo UASB fue alimentado en promedio
con una concentracion de DQO+ de 1.11 + 0.02 g/L, logrando eficiencias de
remocion del 56.1 %; por su parte, la concentracion promedio de la DQOs se

mantuvo en 0.61 = 0.02 g/L, registrando una eficiencia de remocion del 51.1 %.

El perfil de consumo de los contaminantes en este periodo de arranque se

muestra en las Figuras 6-11y 6-12.
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Mijalova-Nacheva et al. (2011), durante el periodo de aclimatacion (90 dias) de
un reactor hibrido que se alimentd con aguas residuales de rastro pretratadas
por coagulacion, obtuvieron eficiencias de remocién de materia organica entre
75 - 80 %, esto bajo una carga organica de 1 — 4 g DQO/Ld y un TRH de 21.1
h. Cabe mencionar que los autores inocularon el reactor de 15 L de volumen

efectivo con una cantidad de biomasa de 11 L.

Besharati et al. (2019) inocularon con 1 L de lodo anaerobio un reactor UASB de
26 L de volumen efectivo, lo cual representa el 3.8 % del volumen del reactor,
alimentado con agua residual de rastro a un TRH de 26 horas y una COV entre
0.77 y 1.66 g DQO+1/Ld. Bajo estas condiciones de arranque obtuvieron
eficiencias de remocion de DQOT del 48.47 %.

Por su parte, Loganath y Mazumder (2020), inocularon un reactor hibrido de 10.8
L de volumen de trabajo, con 3.6 L de lodo anaerobio previamente aclimatado,
esto con el fin de tratar aguas residuales de un rastro de bufalos, obteniendo
eficiencias de remocion del 77.7 % aplicando una carga organica de 3.03 g
DQO/L-d a un TRH de 24 h. El periodo de arranque del reactor operado por
Loganath y Mazumder (2020) dur6 unicamente 8 dias, y esto fue debido a que
previo a la operacion del reactor, el lodo fue aclimatado y granulado durante 250
dias; los autores argumentan que un largo periodo de aclimatacion del lodo
disminuye la probabilidad de inhibicion y facilita el incremento de cargas

organicas.

En este estudio, y a diferencia de los autores antes mencionados, el reactor
HUASB oper6 bajo un TRH de 9.4 h, y el cual se mantuvo durante los 148 dias
de operacion; ademas, el periodo de aclimatacion del in6culo fue tres veces
menor que el estudio reportado por Mijalova-Nacheva et al., (2011), sin observar
algun desbalance brusco ni en la remocién de contaminantes ni en los valores
de pH y alcalinidad que obligaran a incrementar la duracion del periodo de

aclimatacion.
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Otro factor importante a tener en cuenta es la cantidad de in6culo durante la
etapa del arranque, puesto que, depende de la relacion inoculo/sustrato el
correcto desempefio de los reactores anaerobios (Pelleray Gidarakos, 2016). En
los estudios de Loganath y Mazumder, (2020) y Mijalova-Nacheva et al., (2011)
el porcentaje de in6culo respecto al volumen Util del reactor fue de 33.3 %y 73.3
%, respectivamente obteniendo eficiencias de remocion arriba del 70.0 %,
mientras que en este estudio el porcentaje del indculo fue del 17.6 % y se registro
una eficiencia de remocion del 56 %, esta podria ser una explicacion del por qué

las eficiencias de remocion en este estudio fueron menores.

La eficiencia de remocién de ST durante este periodo fue baja (12.9 %),
presentando una concentracion promedio en el influente de 1.10 + 0.01 g/L y en
el efluente de 0.96 £ 0.03 g/L; por su parte, los SV estuvieron presentes en el
influente en una concentracién promedio de 0.68 + 0.01 g/L y, de 0.43 £0.02 g/L
en el efluente, obteniendo eficiencias de remocion del 37.5 %.

La baja remocién de ST, pudo deberse al proceso de estabilizacion de la materia
organicay a la subsecuente formacion de amonio y carbonatos (Gallert y Winter,
2005; Park et al., 2017), los cuales incrementaron el contenido de sélidos fijos

en el sistema (aproximadamente 100 mg SF/L).

Con respecto a la concentracion de proteinas solubles, el influente presenté
concentraciones promedio de 0.099 + 0.02 g/L, de los cuales el 47.6 % se elimind
en el médulo UASB. Esta mineralizacién formé amonio derivado del proceso de
fermentacion de los aminoacidos (Palatsi et al., 2010), cuya concentracion en el
efluente fue de 0.035 + 0.001 g/L.

Finalmente, el pH se mantuvo cercano de la neutralidad (7.73), con un ligero
consumo de alcalinidad de 70.1 mg CaCOs/L (Tabla 6-7); sin embargo, el
parametro a se mantuvo en 0.83, lo cual indica una estabilidad del sistema,
pudiendo resistir un incremento de carga organica (Hernandez-Martinez, 2010;
Pérez y Torres, 2008).
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La operacion del reactor bajo esta carga organica (2 — 4 g DQO+/Ld) fue la
adecuada para arrancar el sistema sin presentar problemas operacionales.
Autores como Loganath y Mazumder, (2020) y Manjunath et al., (2000) reportan
qgue para el arranque de reactores anaerobios, las cargas organicas 6ptimas
deben de estar entre 3.0 y 4.5 g DQO/L-d. Por lo tanto y, aunado a las
condiciones de estabilidad del reactor, se procedio a iniciar la siguiente etapa de
operacién, aumentando la COV.

6.6.2 Efecto del incremento en las cargas organicas

Una vez estabilizado el lodo anaerobio al tipo de agua residual, se incorporé el
modulo de zeolita en la parte superior del UASB y se disminuy6 gradualmente la
dilucion con el agua residual municipal, con la finalidad de incrementar las

cargas, hasta lograr alimentar el reactor directamente con el agua pretratada.

En la Figura 6-11 se muestra el comportamiento de la materia organica
expresada como DQO+, DQOs, ST, SV; mientras que, en la Figura 6-12 se
muestra el comportamiento de las proteinas solubles, amonio y ortofosfatos,
ambas figuras incluyen las graficas de las diferentes cargas organicas

empleadas en el reactor HUASB.

Por su parte, en la Tabla 6-8 se puede apreciar la calidad del agua tanto en el
influente como en el efluente de cada punto de muestreo del reactor HUASB,
mientras que en la Tabla 6-9 se muestran las eficiencias totales de remocion, asi
como las eficiencias obtenidas en el médulo UASB y en el modulo de zeolita bajo

las diferentes cargas organicas empleadas.
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Figura 6-11. Comportamiento de la DQOr+ (a), DQOs (b) ST (c) y SV (d) en el reactor HUASB a las diversas cargas organicas empleadas
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Tabla 6-8. Calidad del agua antes y después del tratamiento bioldgico en el reactor HUASB a las diferentes cargas organicas

empleadas
cov 4 -6 g DQO+/Ld 6 -8 g DQO+/Ld 8-10 g DQO+/Ld 10-12 g DQO+/Ld
Parametro Influente Efluente Influente Efluente Influente Efluente Influente Efluente
DQOr 1.62+£0.01 0.67 £0.01 2.45+0.03 1.42+£0.01 3.19+0.03 1.53+£0.02 4.67 £0.04 1.70£0.04
DQOs 1.21 £ 0.05 0.75%x0.01 1.46 £ 0.03 1.06 £0.01 1.88£0.04 0.85+0.02 2.66 £ 0.07 1.28 £0.02
Prot.s 0.044 +0.005 0.036+0.003 0.137+0.007 0.126 + 0.005 0.136 £ 0.001 0.075+0.001 0.193+0.004 0.134 +0.002
ST 0.95+0.04 0.90£0.03 2.36 £0.01 1.86 £0.02 2.14+0.03 1.49+£0.04 3.47£0.03 1.98 £0.02
SV 0.78 £0.02 0.54 £0.01 1.43+£0.04 0.77 £0.03 1.68£0.01 0.84 £0.01 2.33£0.05 0.97£0.01

Todos los parametros se reportan en g/L

Tabla 6-9. Porcentajes de remocion de materia organica en el médulo UASB, mdédulo de zeolita y eficiencias totales de remocidn ene

el reactor HUASB a las diferentes cargas organicas empleadas

Porcentajes de Remocion

4-6g DQO+/Ld

6 -8 g DQOy/Ld

8- 10 g DQO+/Ld

10 — 12 g DQO+/Ld

i Modulo  Mdédulo Total Modulo  Mdédulo Total Modulo  Médulo Total Modulo  Médulo Total
rarametro UASB Zeolita HUASB UASB  Zeolita HUASB UASB  Zeolita HUASB UASB  Zeolita HUASB
DQOr+ 58.2 51 63.3 42.1 115 53.6 52.1 171 69.2 63.7 4.0 67.7
DQOs 38.1 28.9 67.0 27.3 29.2 56.5 54.7 9.3 63.9 51.7 16.6 68.3
Prot.s 17.0 28.3 45.4 7.9 38.0 46.0 44.7 2.5 47.1 30.5 7.9 38.4
ST 5.4 3.1 8.6 21.2 2.3 235 30.2 13.2 43.4 43.1 12.1 55.2
SV 30.3 4.6 34.6 46.4 3.7 50.1 49.8 19.3 69.1 58.2 13.9 72.1
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El comportamiento de la DQOr y la DQOs en el reactor HUASB mostré
estabilidad a lo largo de los 148 dias de operacién (Figura 6-11 a y b). El médulo
UASB aport6 eficiencias de remocion del 42 % al 63.7 % (Tabla 6-9).

Las eficiencias de remocién en el mddulo de zeolita fueron bajas, esto debido a
que la zeolita no es compatible con la carga negativa de la materia orgénica
(zhang et al., 2019); sin embargo, este médulo actu6 como un filtro anaerobio
debido a la retencién de pequefios fléculos de biomasa que se pudieron haber
depositado en la zeolita, la cual, gracias a su porosidad facilité la retencién y
favorecio el crecimiento de la misma (Montalvo et al., 2012; Shende y Pophali,
2020), logrando asi, la reducciéon en la concentracién de materia organica

carbonada.

Las eficiencias totales de remocioén en el reactor HUASB estuvieron arriba del 60
% para todas las cargas organicas, con excepcion de la carga 6 — 8 g DQO-+/L-d,
en la cual, la eficiencia total de remocion fue de tan solo el 53.6 %, este hecho

se debid a la presencia de solidos en el efluente del moédulo UASB.

Por su parte, la DQOs, siguid el mismo comportamiento que la DQOr; sin
embargo, en el modulo de zeolita, las eficiencias de remocion fueron superiores
a las obtenidas con la DQOr, registrando eficiencias de remocion entre el 9.3 %
parala cargade 8 — 10 g DQO+/L-d y de 28.9 % parala carga de 4 — 6 g DQO+/Ld.
La maxima eficiencia total de remociéon de DQOs se obtuvo bajo la carga
orgénica de 10 — 12 g DQO+/L-d con el 68.3 %.

Bajo esta misma carga (10 — 12 g DQO+/L-d), Mijalova-Nacheva et al. (2011),
obtuvieron eficiencias de remocion de materia organica del 80.0 %, esto en un
reactor UASB, mientras que Musa et al. (2018), reportaron eficiencias de
remocion de DQO total y soluble de 70.0 y 80.0 % respectivamente, al alimentar
un reactor UASB bajo una carga organica de 7 g/L-d, mencionando que esta
carga era la maxima con la que pudieron tratar las aguas residuales de rastros

de bovinos.
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La concentracion promedio de DQO+ en todas las cargas organicas empleadas,
siempre estuvo por arriba de 1 g/L (Tabla 6-8), con la excepcién de la carga 4 —
6 g DQO+/L-d (0.67 = 0.01 g DQO+/L). El hecho de que el reactor no brindara
efluentes con concentraciones menores y que las eficiencias no superaran el 70
% de remocion pudo deberse al bajo indice de solubilizacion que presentaban
los lotes de agua pretratada (Tabla 6-6), pudiendo tener materia organica de
dificil degradacion la cual no puede ser eliminada por procesos biolégicos (Li et
al., 2019; Palatsi et al., 2011).

Con respecto a los solidos, las eficiencias totales de remocién en el reactor
HUASB fueron incrementando a medida que aumentaban las cargas organicas,
obteniendo a la maxima carga empleada eficiencias totales de remocion del 55.2
% para STy 72.1 % para SV.

Musa e Idrus, (2020), mencionan que este aumento en las eficiencias de
remocion se debe a la capacidad del reactor por retener la biomasa, y que esta,
ademas, es viable para poder convertir rapidamente el sustrato del influente a
compuestos de facil degradacion sin almacenar subproductos que puedan dafar

el sistema.

Sin embargo, bajo la carga organica de 6 — 8 g DQO+/L-d se observé una
expansion del lecho de lodos causada por la alta actividad de las bacterias
metanogénicas, las cuales produjeron 1.0 Lbiogas/Lreactord, provocando el arrastre
de la biomasa en el efluente del reactor, y ocasionando una disminucién de las

eficiencias de remocion de DQO+, DQOs y solidos (Figura 6-13).

Estas eficiencias de remocion mejoraron notablemente a 30.2 % para los ST y
49.8 % para SV en la carga de 8 — 10 g DQO+/L-d al ser puesta una malla para
la retencién de los sélidos. Ambas eficiencias mejoraron alin mas cuando el agua
pasé por el modulo de zeolita, incrementando un 13.2 % y 19.3 %
respectivamente, asi las eficiencias totales de remocion fueron del 43.4 % para
STy 69.1% para SV (Tabla 6-9).
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Figura 6-13. Presencia de biomasa en el médulo de la zeolita

En el médulo UASB se obtuvieron las mayores eficiencias de remocion en
comparacion con el modulo de zeolita; sin embargo, la remocion de los solidos
volatiles siempre fue mayor que la remocién de solidos totales. Este
comportamiento pudo deberse a la produccion de SF dentro del sistema vy,
también a que los sélidos totales fueron solubilizados provocando un incremento
en la carga de los solidos volatiles (Méndez et al., 2013) ya que, como se
menciono con anterioridad, la relacion SV/ST presente en el agua pretratada era
alta 0.62 (Tabla 6-7); por ende, la eliminacién de los sélidos no seria un problema
durante el proceso de digestion anaerobia. Aunado a esto la implementacién de

la malla en el puerto de muestreo mejoro la retencién de los solidos.

Las mayores eficiencias de remocion de las proteinas bajo las dos primeras
cargas empleadas (4 — 6 y 6 — 8 g DQO+/Ld) se obtuvieron en el médulo de
zeolita (28.3 % y 38.0 %, respectivamente) (Tabla 6-9), esto debido a la

acumulacién de sélidos en dicho modulo; sin embargo, en las subsecuentes
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cargas, las mayores eficiencias de remocion se presentaron en el médulo UASB
(8 —10 g DQO+/Ld con 44.7 % y 10 — 12 g DQO+/L-d, con 30.5 %), obteniendo
eficiencias totales de remocion del 45.4 %, 46.0 %, 47.1 % y 38.4 % para todas

las cargas empleadas.

Es bien sabido que las ARR se caracterizan por poseer altas concentraciones de
proteinas tanto fibrosas como globulares y las cuales, son de dificil degradacion,
ya sea por métodos aerobios o anaerobios (Batstone et al., 2000; Garcia et al.,
2007; Hernandez-Fydrych et al., 2018).

Si bien el objetivo del pretratamiento térmico fue obtener aguas con mayor
biodegradabilidad, se puede pensar que las proteinas residuales presentes en el
agua pretratada fueran de dificil degradacion, puesto que bajo ninguna carga
organica aplicada superaron el 50.0 % de remocion total, dejando efluentes con
concentraciones menores a 200 mg/L (Tabla 6-8).

Aunado a este hecho, Lee et al., (2015) mencionan que las proteinas se
degradan casi en su totalidad durante la etapa de acidogénesis y al ser cadenas
muy largas de aminoacidos, el TRH en este estudio pudo ser insuficiente para

lograr una completa degradacion.

Bajo la ultima carga orgéanica (10 — 12 g DQO+/L-d) se registraron las menores
eficiencias totales de remocion de proteinas (38.4 %), comparado con las otras
cargas empleadas. Este hecho pudo deberse a que al ser alimentado el reactor
con agua sin dilucién, las proteinas de dificil degradacion provenientes de la
matriz extracelular fueron resistentes al tratamiento biolégico (Palatsi et al.,
2011), por lo que el médulo UASB solo pudo remover un 30.5 % de estas y el

modulo de zeolita un 7.9 %.
La mineralizacién de estas proteinas en el médulo UASB dio como resultado un
incremento en la concentraciéon de amonio (Figura 6-12 b) debido al metabolismo

de las bacterias acidogénicas (Chen et al.,, 2008; Palatsi et al., 2011),
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incrementando de 6.9 mg N-NH4*/L para la carga 4 — 6 g DQO+/L-d hasta 40.7
mg N-NH4*/L en la dltima carga (Tabla 6-10).

Tabla 6-10. Formacion y remocién de amonio en el reactor HUASB a las diversas
cargas empleadas

Efluente ) Efluente _
Carga Influente Formacién ] Remocioén

DQOYILd (malL) UASB %) Zeolita %)

’ m 0 0

e J (mglL) (mglL)

4-6 26.1 + 0.36 33.0+£0.62 20.8 25.0+£0.62 24.3
6-8 36.3+0.51 49.7 + 0.68 27.0 43.0+0.44 13.5
8-10 46.7 £ 0.41 82.4+1.26 43.3 55.4 + 0.66 32.8
10-12 82.1+1.20 122.8 £4.01 33.1 77.0+1.24 37.3

Pese a la inevitable formacion de amonio en el modulo UASB, el modulo de
zeolita logro disminuir la concentracion de este en aproximadamente un 27.0 %,

dejando un efluente casi con las mismas caracteristicas del influente inicial.

Esta remocion de amonio en el modulo de zeolita fue consecuencia de un
intercambio idnico, ya que, la estructura de la zeolita presenta alta cantidad de
iones como Ca?*, Mg?*, Na*, K*, entre otros, logrando asi un intercambio de
cationes y presentando gran afinidad por el NH4* (Arslan y Veli, 2012; Wang y
Peng, 2010; Zhang et al., 2019).

Las zeolitas son minerales de aluminosilicatos altamente porosas, estas
cavidades pueden ser ocupadas por moléculas de agua o por iones (Gupta et
al., 2015; Jimenez Cedillo, 2004; Zhang et al.,, 2019) lo que favorece este

intercambio idnico.

Las eficiencias de remocion del amonio en el modulo de zeolita fueron
incrementando en cada carga organica empleada. Zhang et al., (2019) menciona
gue los poros de la zeolita pueden abrirse y exponer los sitios adsorcion cuando
esta es sometida a altas temperaturas (105 °C), ya que se eliminan las impurezas
presentes en la zeolita y esto favorece un mayor intercambio iénico. En este

estudio, en cada cambio de carga organica, la zeolita era lavada y secada con el
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fin de eliminar restos de granulos anaerobios presentes en ella, lo cual pudo

favorecer el incremento de estas eficiencias de remocién.

Sin embargo, estas eficiencias de remocion fueron bajas con respecto a otros
estudios: Arslan y Veli, (2012), evaluaron diferentes tipos de zeolita para la
remocion de amonio presentes en agua residual sintética simulando el agua de
un matadero de gallinas y, utilizando reactores en lote agitados a 150 rpm por
cinco minutos y una concentracion de 25 mg/L, encontrando eficiencias de
remocion del 90 %. Por su parte, Zhang et al., (2019) obtuvieron eficiencias de
remocion de amonio del 50 % cuando la concentracion de este en las aguas de
rastro sintéticas fueron fijadas en 100 mg NH4*/L y el tiempo de contacto entre la
zeolita y el amonio fue de 55 h.

Una posible explicacion a las bajas eficiencias de remocion obtenidas en este
trabajo, podrian atribuirse al tamafio de la zeolita utilizada (1.0 mm) puesto que
investigaciones realizadas por Cheng et al., (2017) refieren tamafios de particula
menores a 0.15 mm, mientras que Zhang et al., (2019) menciona tamafios entre
0.35a0.45 mm.

En este trabajo, ademas de la remocién de amonio en el médulo de zeolita,
también se detectd la remocidn de ortofosfatos. EI comportamiento en la
concentracion de los ortofosfatos se presenta en la Figura 6-12 c y la Tabla 6-
11, en donde se puede apreciar que estos ingresaron al sistema con una

concentracion promedio de 57.1 mg P-PO4*/L en cada carga.

Tabla 6-11. Concentracion de ortofosfatos en el reactor HUASB a las diferentes
cargas organicas empleadas

Efluente Efluente Remocioén

Carga Influente ]

DQOYLd (ma/L) UASB Zeolita total
: m

IR ’ (mg/L) (mg/L) (%)
4-6 35.4+0.20 35.2+0.19 29.9+0.20 15.7
6-8 60.7 + 0.35 55.4 + 0.47 40.8 + 0.43 32.7
8-10 65.1 +0.29 51.2+0.44 42.3+0.29 35.0
10-12 67.3+0.42 109.2 £ 0.52 109.6 + 0.49 0.0
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Las eficiencias de remocion de los ortofosfatos en el médulo UASB fueron muy
bajas en todas las cargas aplicadas con excepcion de la ultima carga, este hecho
se debe a que los ortofosfatos no son eliminados mediante procesos biolégicos;
sin embargo, estos quedaron retenidos en el manto de lodos (Mutua y Mwaniki
Njagi, 2016). El mddulo de zeolita, por su parte, contribuy6 en la remocion en
promedio del 17.5 % para las tres primeras cargas (4 — 6; 6 — 8y 8 — 10 g
DQO+/Ld).

Esta remocién en el modulo de zeolita fue inesperada, debido a la capacidad
intrinseca de la zeolita para intercambiar cationes y no aniones como el fésforo,
pero estudios como el realizado por Lin et al., (2014) demuestran que es posible
la remocion simultanea de ambos nutrientes (amonio y foésforo) con minerales
como la zeolita, esto mediante adsorcion del amonio y la atraccion electroestéatica

del fésforo.

En la ultima carga orgéanica (10 — 12 g DQO+/L-d), al igual que las proteinas, no
existio remocion de ortofosfatos en ningin modulo (Figura 6-12 c) dejando un
efluente final con una concentracién de 109.6 + 0.49 mg P-PO4%*/L. La nula
remocion de este nutriente en el modulo de la zeolita pudo deberse a la alta
concentracion de alcalinidad en el reactor (431 mg CaCOs L), ya que los
bicarbonatos pudieron competir con los ortofosfatos por los sitios de absorcion
en la zeolita, razon por la cual la remocion de amonio también mejor6 (37.3 %)
ya que la remocion del amonio también dependera de la baja presencia de

competidores catidnicos y anionicos (Lin, Wan, et al., 2014).

Por su parte, Zhang et al., (2019) mencionan que la capacidad de la zeolita por
retener compuestos organicos polares como los ortofosfatos, se debe a la
presencia de iones metalicos, en este estudio el hierro residual presente en el
agua pretratada pudo quedar atrapado en el centro de la zeolita interactuando
con los ortofosfatos para poder ser eliminados (Guaya et al., 2015; Lin et al.,
2014).

Vianka Celina Hernandez Fydrych 94



Si bien, el objetivo era producir la mayor cantidad de metano en el reactor
HUASB, la eliminacion de contaminantes no dejo de ser importante, por lo tanto,
en la Figura 6-14, se muestran las eficiencias totales de remocion de

contaminantes en el reactor HUASB a las diferentes cargas organicas aplicadas.
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Figura 6-14. Eficiencias totales de remocién de contaminantes en el reactor

HUASB a las diferentes cargas organicas aplicadas

En la Figura 6-14 a y b se muestran las eficiencias alcanzadas en el reactor
HUASB, observando que la materia organica soluble en todas las cargas
organicas aplicadas alcanzé eficiencias de remocion estables. Este mismo
comportamiento fue observado por Rajakumar et al., (2012) al tratar aguas
residuales de aves de corral en un rector hibrido, argumentando que las altas
eficiencias de remocién de los compuestos solubles se debio a la diversidad en
el tamafo de los granulos anaerobios, propiciando que los granulos de menor
tamafio no tuvieran limitaciones por sustrato, ya que la cantidad de biogas
generada en cada carga ayudo a la transferencia de masa y por ende, facilito las
eficiencias de remocion de los compuestos. Aunado a esto, Liu et al., (2018)

mencionan que después de un pretratamiento térmico, los sustratos presentan
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alta solubilizacién de compuestos, los cuales al seran degradados rapidamente

brindando eficiencias atas de remocion.

En cuanto a los nutrientes, los ortofosfatos exceptuando la ultima carga,
presentaron eficiencias de remocién en promedio del 27.8 %; mientras que, el
amonio generado en el modulo UASB fue eliminado en el médulo de la zeolita,
demostrando asi que la utilizacion de zeolita en los tratamientos anaerobios
ayuda a remover nutrientes y ademas, sirve como filtro anaerobio mejorando las
eficiencias de remocién de materia organica, lo cual la convierte en una
alternativa viable que puede ser implementada a escala industrial pudiendo
disminuir los costos operativos (Montalvo et al., 2012).

Shende y Pophali, (2020), en un trabajo de revisidon concluyeron que para no
tener problemas operaciones al momento de tratar ARR en reactores hibridos,
las cargas organicas deben de estar entre 8 y 20 g DQO/L-d, asi como TRH entre
8y 12 horas, en este trabajo, el TRH fue de 9.4 h; aunque, incrementar un poco
mas este tiempo de retencién podria ayudar a mejorar las eficiencias de

remocion de los compuestos.

Aunado a esto, en este estudio y a diferencia de los antes mencionados, la
temperatura de operacion en el reactor fue de 22 + 3 °C; si bien, a temperaturas
mesofilicas se logran operaciones mas eficientes, también se tiene la desventaja
de que los costos operativos se incrementan y que el reactor acumule
intermediarios, los cuales pueden perjudicar el sistema (Abdelgadir et al., 2014;
Laig Ur Rehman et al., 2019).

Finalmente, el pH, la alcalinidad y la relacién alfa (a) son parametros importantes
gue indican la estabilidad de un reactor (Loganath y Mazumder, 2020; Méndez
et al., 2013). El comportamiento del pH y la alcalinidad en el reactor HUASB a
las diferentes cargas empleadas se muestran en la Tabla 6-12. En esta tabla se

puede apreciar que tanto en el influente como el efluente del reactor UASB y el
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efluente del médulo de zeolita mantuvieron un pH por arriba de la neutralidad

durante todo el tiempo de operacion.
Estos valores de pH, fueron similares a los reportados en otras investigaciones
para el tratamiento bioldgico de las ARR, (Masse et al., 2003; Mijalova-Nacheva

et al., 2011; Rodriguez et al., 2002).

Tabla 6-12. pHy alcalinidad en el reactor HUASB a las diferentes cargas

organicas
pH Alcalinidad (mg CaCOs/L)
cov Efluente  Efluente Efluente Efluente a

(gDQOr/Ld) 'Muente  T,nsE zeolita  Mfluente UASB Zeolita
4-6 7.67 7.58 7.71 192.0+1.98 210.2+1.70 213.8+0.81 0.83
6-8 7.19 7.56 7.40 235.2+3.89 3045+354 2985+566 0.76
8-10 7.34 7.52 7.51 212.2+3.18 286.2+4.60 282.0+2.83 0.79
10-12 7.64 7.66 7.78 429.3+7.54 448.0+6.60 431.3+283 0.77

Con respecto a la alcalinidad, esta presenté un aumento en el médulo UASB
para todas las cargas debido a la produccion de bicarbonatos y carbonatos en el
sistema, producto de la hidrolisis de las proteinas y la degradacion de la DQO
(Gallert y Winter, 2005; Rajakumar et al.,, 2012; Shende y Pophali, 2020),

demostrando que el reactor operé adecuadamente y no sufrié sobrecargas.

Generalmente, las ARR poseen buenos niveles de alcalinidad para poder ser
tratadas mediante digestion anaerobia y con esto amortiguar los AGV’s
producidos en el proceso (Kundu et al., 2013; Shende y Pophali, 2020). Sin
embargo, con el agua pretratada térmicamente, los niveles de alcalinidad fueron
menores que los encontrados en otros estudios (Kundu et al., 2013; Musa et al.,
2018; Musa e Idrus, 2020; Rajakumar et al., 2012; Sunder y Satyanarayan,
2013). Esto pudo deberse a que las aguas empleadas en los otros estudios no
fueron pretratadas térmicamente, por lo tanto, la concentracion de proteinas
presentes no fue la mismay por ende la produccion de amonio, ya que, como se
menciond anteriormente, el amonio formado en la hidrdlisis reacciona con el CO:
formando bicarbonato de amonio, el cual tampona el sistema y lo mantiene
estable (Shende y Pophali, 2020).
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Ademas de la estabilidad del pH y la produccion de alcalinidad, la relacién a
siempre estuvo por arriba de 0.7, lo que indicaba que el rector podia neutralizar
los acidos generados en la digestion anaerobia (De Lemos, 2007), indicando que
nunca se sobrecarg6 el sistema al ir aumentando las cargas (Martinez, 2009;
Méndez et al., 2013; Pérez y Torres, 2008).

6.6.3. Produccién de metano en el reactor HUASB
En la Figura 6-15 se muestra la produccién de biogas a las diferentes cargas
aplicadas y en la cual puede apreciarse una tendencia lineal a medida que las

cargas orgénicas incrementaban, obteniendo una méaxima produccién de biogas
de 8.1 Luiogas/d @ la carga mas alta aplicada (10 — 12 g DQO+/L-d).
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Figura 6-15. Produccién de biogéas en el reactor HUASB a las diferentes cargas

organicas empleadas

En cada carga organica, los microorganismos fueron adaptandose a las nuevas
condiciones de carga aplicadas; ademas, esta agua pretratada debié contener
materia organica de facil degradacion, por lo que la produccion de biogas fue
incrementando a la par de cada carga organica (Deepanraj et al.,, 2014;
Rajakumar et al., 2012).
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La alta produccién de biogas obtenida con la carga organica de 6 — 8 g DQO+/L-d
permiti6 que las burbujas del biogas provocaran una mezcla en el reactor
garantizando asi una buena transferencia de masas (Loganath y Mazumder,
2018). Sin embargo, se registro un efecto negativo, el biogas arrastré solidos, los

cuales fueron eliminados del sistema.

Con la carga orgénica de 10 — 12 g DQO+/Ld se produjo la mayor cantidad de
biogas (8.1 Luiogas/d). Comparando esta produccién con otros estudios, se puede
notar que el biogas obtenido fue superior a lo reportado por Musa et al. (2018),
quienes obtuvieron producciones de 4 Luiogasd al tratar aguas residuales de
rastros bovinos en un reactor UASB operado bajo condiciones mesofilicas a una
carga organica de 15 g DQO/L-d y cuyo contenido en metano fue de 64 %. Los
autores mencionan que el contenido de metano es directamente proporcional a
la estabilidad del pH y la produccion de alcalinidad en el sistema, esto debido a
gue su capacidad de amortiguacion favorecera el ambiente idéneo para las

bacterias metanogénicas.

Por su parte, Loganath y Mazumder, (2018) operaron un reactor hibrido de 13.5
L a temperatura mesofilica el cual trataba aguas residuales de rastro bajo una
carga organica de 14.25 g COT/Ld. Bajo estas condiciones los autores
obtuvieron una produccion de 8.34 Luiogas/d; Sin embargo, la concentracion de
metano solo fue de aproximadamente un 27 %, esto debido a que la alta carga
organica produjo un desbalance en el reactor incrementando el contenido de
CO..

En la Figura 6-16, se muestran los valores de la produccién diaria de metano
obtenidos tanto tedrica como experimentalmente, y en donde se consideré que
el 65 % del biogas obtenido experimentalmente fuera metano. Esta estimacion
se baso en que los reactores anaerobios generan entre un 60 y 65 % de metano
Metcalf y Eddy, (2003).
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El porcentaje de produccion de metano obtenido experimentalmente incremento
de 18.6 % para la etapa de arranque del reactor (2 — 4 g DQO+/L-d) a 82.9 %
para la méxima carga orgéanica (10 — 12 g g DQO+/Ld), obteniendo asi, una
produccién de 0.1 L CHa/Lreactord Y 3.1 L CHa/Lreactord respectivamente.

Produccién de metano
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Figura 6-16. Comparacion de la producciéon de metano tedrico contra la

produccion de metano experimental

Estudios realizados por Rajakumar et al., (2012) quienes operaron un reactor
hibrido empacado con anillos de PVC a temperatura mesofilica y una COV de
9.27 g DQO/L-d para tratar aguas residuales de rastros avicola, reportaron una
produccion de 3.2 Lpiogas/Lreactord con un alto contenido en metano (70 %). Asi
mismo, Sunder y Satyanarayan, (2013) quienes operaron un reactor hibrido
empacado con un medio flotante bajo una carga de 6 g DQO/L-d reportan que el
contenido del metano en el biogas fue entre un 65 y 68 %, obteniendo una
produccion de biogas de 0.276 L/g DQO-.

Finalmente y con los resultados obtenidos en esta investigacion, la carga
organica para generar la mayor cantidad de metano en un reactor hibrido UASB
alimentado con aguas residuales de rastro pretratadas térmicamente fue la carga
de 10 — 12 g DQO+/Ld, con la cual se produjeron 3.1 L CH4/ Lreactord. Junto con

esta produccién de metano, bajo esta carga organica se alcanzaron eficiencias
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totales de remocion de materia organica carbonada del 60.3 % en promedio
(Tabla 6-9); con estas condiciones de operacion, el reactor operé de manera
estable y produjo alcalinidad suficiente para mantener el pH ligeramente arriba
de la neutralidad (Tabla 6-12).

Bustillo-Lecompte y Mehrvar, (2015), mencionan que para las aguas residuales
de rastro, el uso de un solo tratamiento no es adecuado debido a la composicion
tan compleja de las aguas, aunado a los diferentes tipos de biodegradabilidad
gue presenta cada descarga; por lo que la utilizacion de pretratamientos,
tratamientos biol6gicos junto con postratamientos son una buena opcion para
disminuir las cargas organicas y poder generar efluentes que respeten las

concentraciones marcadas por las normas oficiales en materia de descarga.
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7.  CONCLUSIONES

Como conclusién general, se demostré que el pretratamiento fisico mejoro la
produccién de metano en el agua residual de rastro; ademas, se logré disminuir
hasta un 70 % la carga de compuestos carbonados y un 37 % los compuestos
nitrogenados en el reactor HUASB.

El pretratamiento térmico (120 °C, 1 atm, 60 minutos) aplicado al ARR produjo
dos fases, una fase liquida (agua pretratada), la cual representé el 84.5 % del
total del ARR y que se caracteriz6 por una baja concentracion de contaminantes.
Ademas, se produjo un semisolido (T), el cual represent6 el 4.3 % del total del
ARR y en donde se concentraron estos contaminantes (> 50.0 %).

Con las pruebas de biopotencial de metano (BPM) en lote con ambos
semisodlidos (T y TM) se produjo hasta catorce veces mas metano en
comparacion con el ARR sin pretratamiento; ademas, el tiempo de digestion

también fue mayor (2.3 veces mas).

El proceso de degradacion del semisdlido estuvo integrado por cuatro etapas: en
la primera etapa (fase exponencial) se obtuvieron tasas maximas especificas de
produccion de metano (TMEPM) de 0.016 L CH4/g SV para T y 0.015 L CHJ/g
SV para TM obteniendo. En la segunda etapa la aparicion de un valle atribuible
a un estado estacionario inhibido momentaneo causado por la acumulacion de
amonio (2.8 g/L para Ty 2.2 g/L para TM) y de acetato (7.7 g/L para Ty 3.0 g/L
para TM), haciendo que la produccién de metano fuera baja, pero estable. En la
tercera etapa, los subproductos acumulados fueron consumidos e
incrementando de nuevo la produccion de metano (0.009 y 0.007 L CH4/g SV
para T y TM, respectivamente). Finalmente, en la cuarta etapa en donde se

consumieron todos los sustratos y no ceso la produccion de metano.

Aunque con la relacion S/l 4:1 con pretratamiento mecanico se obtuvo la mayor

produccion de metano, con ambos semisdlidos, las pruebas experimentales
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demostraron que se puede prescindir de este pretratamiento y, se decidio
trabajar con la relacion S/l 3:1 para evitar sobrecargar el sistema sin disminuir

notablemente la produccién de metano.

El reactor HUASB trat6 el ARR pretratada térmicamente, obteniendo una
produccion de metano de 3.1 L CHalLreactord, @ una carga organica de 10 — 12 g
DQO+/Ld, y con eficiencias de remocion de materia organica medida DQO~r y
DQOs cercanas al 70.0 %y del 37.3 % del amonio generado en el médulo UASB.
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8. RECOMENDACIONES

A pesar de que el reactor HUASB brindd buenas eficiencias de remocion de
contaminantes, este no logr6 una calidad adecuada para que el efluente pueda
ser vertido a cuerpos de agua receptores o bien al drenaje, por lo que es
necesario buscar estrategias para mejorar la calidad del agua.

Algunas estrategias para esto irian desde alargar el TRH del reactor hasta utilizar
zeolita modificada para mejorar su capacidad de retencion de nutrientes, asi

como materia organica carbonada.

También, es de suma importancia montar otro reactor HUASB con las mismas
condiciones operativas, pero tratando ARR cruda, para poder comparar las
eficiencias de remocién de los contaminantes, la biodegradabilidad de las aguas

y, obviamente, la produccién de metano.

Y finalmente, para tener una aproximacion de la cantidad total de metano
derivado de ambos productos del pretratamiento térmico (semisélido y agua
pretratada), la operacion de un reactor continuo a escala laboratorio que trate el
semisolido ayudaria a dilucidar esta produccion total, asi como las eficiencias de

remocion de los contaminantes.
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10. ANEXOS

Los productos derivados de este trabajo de investigacion fueron
Dos articulos:

e Methane production kinetics of pretreated slaughterhouse wastewater.
DOI: https://doi.org/10.1016/j.biombioe.2019.105385

e Analysis of the transient inhibited steady-state in anaerobic digestion of a
semisolid from pretreated bovine slaughterhouse wastewater. DOI:
https://doi.org/10.24275/rmiq/IA2012

Ademas, se asistieron a tres congresos internacionales:
2018. Upgrading biogas production from slaughterhouse wastewater through
thermal and mechanical pretreatments. XIIl Taller y Simposio Latinoamericano

de Digestion Anaerobia. Medellin, Colombia.

2019. Anaerobic biodegradation Kkinetics of pre-treated slaughterhouse
wastewater. 16™ IWA Word Conference on Anaerobic digestion. Delft, Holanda.

2019. Coeficientes cinéticos de la digestion anaerobia de aguas residuales de

rastro pre-tratadas térmicamente. X Congreso Internacional de Docencia e
Investigacion en Quimica. Ciudad de México, México.

Vianka Celina Hernandez Fydrych 122


https://doi.org/10.1016/j.biombioe.2019.105385

