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ABSTRACT

Azo dyes are susceptible to be treated by reductive biotransformation process
under anaerobic conditions. The process can be accelerated by the addition of

17
Espinoza et al. / Mexican Journal of Biotechnology 2021, 6(4):17-34


mailto:luis.alvarez@itson.edu.mx
https://doi.org/10.29267/mxjb.2021.6.4.17
http://crossmark.crossref.org/dialog/?doi=10.29267/mxjb.2021.6.4.17&domain=pdf&date_stamp=2021-10-01

quinones and humic substances acting as redox mediators (RM). In this study, the
anthraquinone-2-sulfonate (AQS) was immobilized on granular activated carbon
(GAC) to evaluate the reductive biotransformation of congo red (CR) in an up-flow
anaerobic sludge blanket reactor (UASB). The syudy was divided in five stages,
where the reactors with immobilized RM and without RM were operated under
different salinity levels (1% and 3%) and hydraulic retention times (HRT =5 and 10
h). The reactor with immobilized RM (GAC-AQS) achieved a decolorization
efficiency of 96.1% and substrate consumption of 98.8% with a HRT = 15 h and
1% of salinity. Nonetheless, with a salinity of 3% and the same HRT, the efficiency
was similar (95.6%). The reactor provided with unmodified GAC achieved values
below those observed in the reactor GAC-AQS, with decolorization efficiencies of
90.8% and 75.8%, and substrate consumption of 97.1% and 88.4%, for the stages
IV and V, respectively. The microbial consortium sued was able to promote the
biotransformation of azo dye and no inhibitory effects were identified.

Keywords: anaerobic consortium, electrophilic contaminant, reductive
decolorization, textile effluents.

RESUMEN

Los colorantes azo son susceptibles de ser tratados mediante procesos de
biotransformacion reductiva bajo condiciones anaerobias, que pueden ser
acelerado con la adicién quinonas y acidos humicos que actian como mediadores
redox (MR). En este trabajo se inmoviliz6 antraquinona-2-sulfonato (AQS) en
carbon activado granular (CAG) para evaluar la biotransformacién reductiva de
rojo congo (RC) en un reactor anaerobio de flujo ascendente (UASB). El estudio
se dividi6 en cinco etapas, en donde los reactores con MR inmovilizados y sin MR
fueron operados con distintas concentraciones salinidad (1% y 3%) y tiempos de
residencia hidraulico (TRH = 5 y 10 h). El reactor con MR inmovilizados (CAG-
AQS) alcanz6 una eficiencia de decoloracién de 96.1% y de consumo de sustrato
de 98.8% con el TRH = 15 h y 1% de salinidad. Con 3% de salinidad y el mismo
TRH, la eficiencia de decoloracion fue similar (95.6%). El reactor con CAG no
modificado alcanz6 valores por debajo del reactor CAG-AQS, con eficiencias de
decoloraciéon de 90.8% y 75.8%, y de consumo de sustrato de 97.1% y 88.4%,
para las etapas IV y V, respectivamente. El consorcio microbiano utilizado llevé a
cabo la biotransformacion del colorante y no presenté efectos inhibitorios.

Palabras clave: contaminante electrofilico, consorcio anaerobio, decoloracion
reductiva, efluentes textiles.
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1. INTRODUCCION

La industria textil utiliza grandes volumenes de agua para realizar el tefiido de
fibras y telas. Como consecuencia, se genera agua residual que se caracteriza por
presentar importantes variaciones en sus parametros, como la demanda quimica
de oxigeno, demanda bioquimica de oxigeno (DBO), pH, color y salinidad (3% a
20%). Ademas, los componentes especificos también varian de forma importante,
ya que contiene distintos compuestos organicos, colorantes y quimicos empleados
en las diferentes etapas del tefiido (Talarposhti et al., 2001; Fernando et al., 2013).
La obtencion de 1 kg de producto textil puede generar la descarga de 100 a 200 L
de aguas residuales con altas concentraciones de colorantes (Xiao & Roberts,
2010), debido a que durante el proceso de tefiido no se aprovecha hasta el 50%
del colorante, debido a que no se fijan al tejido (O’Neill et al., 1999). Por tal motivo,
se reportan concentraciones de colorantes de 100-500 mg/L en las aguas
residuales (Isik, 2004). La gran mayoria (60-70%) de los colorantes utilizados en la
industria textil son colorantes azo, cuya caracteristica principal es el enlace
insaturado de dos moléculas de nitrogeno (enlace azo, N=N) que unen estructuras
aromaticas sustituidas (Van Der Zee & Cervantes, 2009; Martinez et al., 2018).

Los colorantes azo son contaminantes electrofilicos, lo que los hace dificiles de
ser tratados efectivamente por procesos aerobios convencionales, pero son
factibles de someterse a procesos de biotransformacion reductiva bajo
condiciones anaerobias (Brown & Laboureur,1983; Pagga & Brown, 1986). Sin
embargo, debido a la complejidad estructural y gran resistencia a ser degradados,
muchos compuestos electrofilicos recalcitrantes pueden generar efectos
inhibitorios sobre los consorcios anaerobios. Ademas, los efluentes textiles
también contienen altas concentraciones de salinidad, que también contribuye a
inhibir los consorcios microbianos. Desde hace dos décadas, quinonas modelo o
humus han sido aplicados como mediadores redox (MR) en procesos de
biotransformacion reductiva de este tipo de contaminantes. Los MR aceleran la
tasa de reaccién al mejorar la transferencia de electrones desde los donadores
hasta los aceptores finales de electrones (Van Der Zee & Cervantes, 2009). El
empleo de quinonas modelo, tales como antraquinona-2-sulfonato (AQS) y
antraquinona-2,6-disulfonato (AQDS) son dos de las mas utilizadas en estudios de
laboratorio (Martinez et al., 2013).

A pesar de las ventajas que presenta utilizar MR en procesos de decoloracion, su
aplicacién a escala industrial tiene algunas limitaciones. Las quinonas y humus
son compuestos solubles, esto implica que deben ser afadidos continuamente, lo
gue impactaria el costo de tratamiento y se generaria un efluente con carga
organica. Para evitar la dosificacion continua, desde hace poco mas de una
década se han desarrollado diferentes estrategias y materiales que permiten
inmovilizar MR. Entre los materiales usados y que tienen la capacidad de actuar
como MR debido que contienen grupos redox funcionales estan el carbén activado
granular (CAG) (Van Der Zee et al., 2003; Pereira et al., 2010), fibras de carbén
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activado (Amezquita et al., 2016), humina (Zhang et al., 2014) y planta de henna
(Huang et al., 2015). La funcionalizacion de materiales incluye estrategias como
intercambio i6nico con resinas (Cervantes et al.,, 2010; Cervantes et al., 2011),
electropolimerizacion en fieltro de carbon activado (Li et al., 2008; Li et al., 2009),
encapsulacion en alginato de calcio (Rodriguez et al., 2019), adsorcidon en oxidos
metalicos (Alvarez et al., 2010; Alvarez et al., 2012) y a través de enlaces
covalentes en CAG (Alvarez et al., 2017a), tela de carbon activado (Castafidn et
al., 2019) y espuma de poliuretano (Lu et al., 2010). La mayoria de los estudios
con MR inmovilizados se han realizado en condiciones libres de salinidad, aspecto
de suma importancia debido a las concentraciones presentes en los efluentes
textiles, ya que puede causar plasmolisis y pérdida de la actividad celular, asi
como un deficiente consumo de sustrato en tratamientos anaerobios, influyendo
en la velocidad de eliminacion de colorantes azo (Xiao & Roberts, 2010). En un
estudio previo se alcanzaron eficiencias de eliminacion de 40-50% de colorantes
azo bajo condiciones salinas (Guo et al., 2008), sin embargo, estas eficiencias son
bajas considerando la cantidad de colorante descargado. La informacion sobre
consorcios bacterianos que podrian tolerar altas concentraciones de salinidad y
ser capaces de eliminar colorantes satisfactoriamente bajo condiciones anaerobias
es escasa. Por lo tanto, se considera que la presencia de un consorcio bacteriano
y la incorporaciéon de un MR inmovilizado representa una ventaja para acelerar el
proceso de degradaciéon de colorantes en un sistema anaerobio.

El objetivo de este trabajo es evaluar el proceso de biotransformacion del
colorante azo rojo congo (RC) en un reactor anaerobio de flujo ascendente
(UASB) provisto de AQS inmovilizada en CAG y bajo condiciones de salinidad,
con la finalidad de proponer un proceso eficiente para el tratamiento de agua
residual textil.

2. MATERIALES Y METODOS
2.1. Reactivos e inbéculo

El medio de soporte utilizado para inmovilizar la AQS fue CAG (Carboactive 8X30,
Clarimex) con un tamafio de particulas entre 0.5 y 0.8 mm. El colorante RC y la
AQS tienen una pureza de 85% (Sigma Aldrich). El lodo granular anaerobio se
obtuvo de un reactor UASB instalado en una industria cervecera ubicada en Cd.
Obreg6n, Sonora, México. El lodo fue previamente caracterizado, encontrando que
su contenido de sdlidos suspendidos volatiles (SSV) es 9.5% en base humeda. El
lodo fue sometido a un proceso de activacion previo al experimento de
decoloracién de RC, utilizando un reactor UASB que fue alimentado con 1 g/L de
glucosa como fuente de energia. El periodo de activacion se mantuvo hasta que el
lodo alcanz6 el consumo maximo de sustrato. EI medio basal utilizado para la
activacion del lodo anaerobio granular y con el que fueron operados los reactores
durante la decoloracion de RC se preparé de acuerdo a la siguiente composicion
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(g/L): NaHCOs (3), NH4Cl (0.3), KH2POa4 (0.2), MgCl2-6H20 (0.03), CaCl2 (0.1) y 1
mL/L de una solucion de elementos traza constituida por (g/L): FeClz2-4H20 (2),
H3sBOs (0.05), ZnCl2 (0.05), CuCl2-2H20 (0.038), MnCl2-4H20 (0.5),
(NH4)6M07024:4H20 (0.05), AICI3-6H20 (0.09), CoCl2:6H20 (2), NiCl2:6H20
(0.092), Na2SeO-5H20 (0.162), EDTA (1), y 1 mL/L de HCI (36%). El pH del medio
se ajusté a 7.

2.2. Inmovilizacién de AQS

Inicialmente las particulas de CAG fueron expuestas a una solucion de 250 g/L de
ZnCl2 disuelto en HCI concentrado (reactivo de Lucas), en donde se promueve la
adicion de grupos cloruro en la superficie del material. Este procedimiento
consistié en agregar 3.7 g de CAG a 20 mL del reactivo de Lucas en un matraz
Erlenmeyer. Se utilizé un bafio de agua fria (0-5°C) al inicio debido a la reaccion
exotérmica que se produce, y entonces se permitid reaccionar durante 24 h a
temperatura ambiente. Posteriormente, las particulas de CAG (CAG-CI) se lavaron
tres veces con HCI concentrado para eliminar los residuos. Despues, las particulas
CAG-CI fueron sumergidas en 500 mL de una solucién de AQS 4.0 mM (pH 7),
permitiendo reaccionar durante 72 h en agitacion a 150 rpm. La solucion se
decantd y las particulas resultantes, denominadas CAG-AQS, se secaron a 100 °C
durante 2 h para promover una mayor interaccién. Antes y después de exponer el
CAG a la solucion de AQS se tomaron alicuotas de 1 mL para medir la
concentracion inicial y final en el espectrofotometro a 330 nm. Esto permitio
determinar la capacidad de adsorcion mediante un balance de masa, empleando
la siguiente ecuacion:

(CO - Ce)V

m

donde g es la capacidad de adsorcion (mg/g), Co y Ce son las concentraciones de
AQS inicial y en equilibrio (mmol/L), respectivamente; V es el volumen (L) de la
solucion de AQS y m es la masa (g) de CAG. Finalmente, se utilizaron 0.5 L del
medio basal descrito previamente para lavar a las particulas de CAG-AQS. Cada
procedimiento consecutivo de lavado se puso en agitacion a 150 rpm a 30 °C
durante 24 h. La capacidad de adsorcion que resulté después de cada ciclo de
lavado se calcul6é en base a la siguiente ecuacion:

C,V
m

9a = 4e —

donde ge es el valor inicial de capacidad de adsorcién y q4 es el valor de la
capacidad de adsorcion resultante de cada ciclo de lavado.
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2.3. Operacion de reactores UASB

Se utilizaron dos columnas de vidrio como reactores UASB con una altura total de
28 cm y diametro de interno de 3.2 cm. La entrada de la alimentacién del reactor
es conica (5 cm de alto) hasta alcanzar el diametro interno. La altura de la salida
para el efluente tratado es de 22 cm, que genera un volumen de trabajo de ~190
mL. Ambos reactores fueron inoculados con 5 g de SSV/L del lodo anaerobio
previamente activado y se agregd 1.5 g de CAG-AQS (reactor CAG-AQS),
equivalente a 4.0 mM de AQS y 1.5 g de CAG (reactor CAG, control). En ambos
casos la concentracion de CAG en los reactores fue de 7.9 g/L. Ademas, los
reactores fueron alimentados con 100 mg RC/L y 1 g/L de glucosa, con el medio
basal previamente. Se tuvieron tiempos de residencia hidraulica (TRH) de 15 h

para las etapas I, Il, IV y V, en tanto para la etapa Ill el TRH fue de 5 h, lo que
establece cargas organicas de 1.6 y 4.8 kg/m3.dia, respectivamente. Todas las
etapas se operaron a 37 °C. Durante la etapa II, Ill y IV los reactores fueron

adicionados con 10 g/L de NaCl (1%). En la etapa V se adicionaron 30 g/L de
NaCl (3%). Se tomaron alicuotas tanto de la alimentacion como del efluente a lo
largo de cada una de las etapas para evaluar las eficiencias de ambos reactores
en términos de consumo de glucosa y de decoloraciéon del RC.

2.4. Métodos de analisis

Para determinar el contenido de SSV presente en el lodo anaerobio se utilizé el
procedimiento indicado en estandar métodos (APHA, 2005). Para la medicion de
la glucosa se tomaron alicuotas de 1 mL de ambos reactores cada 24 h, se
centrifugaron a 150 rpm por 6 min para eliminar restos de lodo, y el sobrenadante
se diluy6é con agua destilada para asegurar tener una absorbancia menor a 1
durante la determinacién espectrofotométrica. La muestra diluida se prepar6 para
ser analizada mediante el método de fenol-acido sulfarico para carbohidratos
totales (Nielsen, 2010). Este método consiste en hacer reaccionar 2 mL de
muestra con 50 pyL de fenol al 80% y 5 mL de H2SOs durante 10 minutos.
Finalmente, las muestras fueron medidas en un espectrofotdmetro a 490 nm. Para
el analisis del RC el procedimiento consistié en tomar alicuotas de 1 mL cada 24 h
y centrifugarlas a 150 rpm por 6 minutos, posteriormente el sobrenadante se diluy6
en un buffer de fosfatos (10.86 g/L NaH2PO4-2H20; 5.38 g/L Na2HPO4-H20) para
lograr una absorbancia menor a 1. Las muestras se midieron en un
espectrofotometro a 485 nm.
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3. RESULTADOS
3.1. Capacidad de inmovilizacion de AQS en el carb6n activado

La capacidad de adsorcién de AQS sobre el CAG fue de 0.588 mmol/g (Fig. 1). El
material modificado (CA-AQS) fue sometido a cinco ciclos de lavado con el medio
basal descrito en la seccion 2.1, ocasionando una disminucion de la capacidad de
adsorciéon a 0.536 mmol/g, que representa la desorcion de 8.8% de AQS. En
estudios previos se utiliz6 CAG del mismo lote de origen, sin embargo, no fue
expuesto a la solucion de ZnCl2/HCI. En ese estudio se logré una capacidad de
adsorciéon de 0.276 mmol/g, que representa 2.1 veces menos la cantidad de AQS
inmovilizada respecto al valor alcanzado con el CAG-Cl en el presente estudio.
Ademas, ese material fue sometido a seis ciclos de desorcion, disminuyendo 18%
la capacidad de adsorcion (Alvarez et al., 2017b). Estos resultados indican que el
método de modificacion del CAG mediante el reactivo de Lucas resultd relevante,
considerando que hubo una capacidad de adsorcibn mas alta y un menor
desprendimiento de AQS.

0.588
0.6 4
0.562 0.552

0.545 0.541 0.536

0.5 A

0.4 A

0.3 A

0.2 A

0.1 4

Capacidad de adsorccion (mmol/g)

Adsorccion 1 2 3 4 5
inicial .
Ciclos de lavado

Fig. 1. Capacidad de adsorcién de AQS sobre el CAG antes y después de ser
sometido a cinco ciclos de lavado con medio basal.

Fig. 1. Adsorption capacity of AQS on GAC before and after of five desorption
cycles with basal medium.
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Fig. 2. Mecanismo propuesto para la funcionalizaciéon del CAG con AQS utilizando
el reactivo de Lucas (HCI/ZnCl2).

Fig. 2. Proposed mechanism for the functionalization of GAC with AQS using the
Lucas reagent (HCl/ZnCl2).

El mecanismo de funcionalizacién del CAG con AQS implica el intercambio de los
grupos hidroxilo del CAG por grupos cloruro del &cido clorhidrico. Este paso de
adicion inicial de grupos cloruro es importante y necesario para llevar a cabo su
posterior sustitucion por la molécula de AQS a través del anclaje con el grupo
sulfénico (Fig. 2). La inmovilizacién de AQS sobre CAG-CI puede atribuirse a sitios
especificos de adsorcién, en donde ocurre una sustitucién nucelofilica entre el
grupo sulfénico del AQS y un grupo facilmente saliente como el cloruro presente
en el CAG-CI.

3.2. Decoloracién de rojo congo utilizando AQS inmovilizada

El reactor CAG-AQS logré un mejor desempefio durante todas las etapas (I-V) en
términos de eficiencia de decoloracion de RC comparado con el reactor CAG,
indicando que la AQS inmovilizada se mantuvo cataliticamente activa durante el
periodo de operacion (Fig. 3). Durante la etapa | el reactor CAG-AQS alcanzé una
eficiencia de decoloracion de 88.9%, que contrast6 ampliamente con la eficiencia
del reactor CAG, que alcanz6 en promedio 59.7% para la misma etapa (Tabla 1).
En la etapa Il, en donde se adicion6é 1% de NaCl, ambos reactores incrementaron
la eficiencia de decoloracion respecto a la etapa |, alcanzando valores de 93.6%
para el reactor CAG-AQS y de 84.6% para el reactor CAG, los cuales tienen
diferencia estadistica significativa (Tabla 1).
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Fig. 3. Eficiencia de decoloracion de RC en los reactores UASB CAG-AQS (¢) ¥y
CAG (@) bajo distintas condiciones de operacion.

Fig. 3. Decolorization efficiency of CR in the UASB reactors GAC-AQS (¢) and
GAC (@) under different operational conditions.

Por otro lado, las eficiencias de decoloracion de ambos reactores fueron
drasticamente afectadas por el cambio de TRH de 15 a 5 h el iniciar la etapa lll.
Las eficiencias disminuyeron hasta 52.6% en el reactor CAG-AQS y 43.8% para el
reactor CAG (Fig. 3). Este decremento en la capacidad de biotransformacion de
los reactores puede asociarse al aumento de la carga alimentacion del RC, que
paso de 6.6 mg/L-h de la etapa Il, a 20 mg/L-h en la etapa lll. La disminucién en la
eficiencia de reduccion de RC es comparable con un estudio previo en el que se
observdé un decremento en la eficiencia de decoloracion del colorante naranja
acido 7 a medida que el TRH se disminuyd de 6 h en donde alcanzé una eficiencia
de 95%, a 2 h, disminuyendo la eficiencia a 70% (Cervantes et al., 2001). Para la
etapa IV, cuando la operacion de los reactores volvi6 al TRH de 15 h, las
eficiencias de decoloracién se incrementaron a 96.1% para el reactor CAG-AQS y
90.8% para el reactor CAG, debido a que la carga de alimentacion de RC
disminuyo a 6.6 mg/L-h. En la etapa V, con un aumento en la salinidad a 3%, los
valores de decoloracion alcanzaron 95.6% para el reactor CAG-AQS y 75.8% para
el reactor CAG. Tanto en la etapa IV y V los valores de decoloracion fueron
estadisticamente diferentes entre ambos reactores.
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Fig. 4. Eficiencia de consumo de sustrato en los reactores UASB CAG-AQS (¢) vy
CAG (e) bajo distintas condiciones de operacion.

Fig. 4. Substrate consumption efficiency in the UASB reactors GAC-AQS (¢) and
GAC (o) under different operational conditions.

El consumo de sustrato durante la etapa | alcanzé los resultados mas bajos con
valores de 77.4% y 85.6% para los reactores CAG-AQS y CAG, respectivamente
(Fig. 4). Sin embargo, en la etapa | y en las siguientes, no hay diferencia
estadistica significativa entre las eficiencias de ambos reactores (Tabla 1). Con la
adicion de NaCl a partir de la etapa Il, se observé que el consumo de sustrato
aumento considerablemente respecto a la etapa |, alcanzando valores superiores
a 93% en las siguientes etapas en ambos reactores, exceptuando en la etapa V
del rector CAG. Contrario al desempefio observado en la etapa lll, en donde la
eficiencia de decoloracién fue afectada por el cambio de TRH de 15 a 5 h, el
consumo de sustrato en ambos reactores no se afect6 (Tabla 1).
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Tabla 1. Eficiencia de decoloracion de RC (100 mg/L) y de consumo de sustrato (glucosa
1 g/L) en los reactores UASB con y sin AQS inmovilizada.

Table 1. Decolorization of CR (100 mg/L) and substrate consumption (glucose 1 g/L)
efficiencies in the UASB reactor with and without immobilized AQS.

Decoloracion Consumo
Periodo NaCl TRH del RC (%) de sustrato (%)
=tapa - gias) (%)  (h)
CAG-AQS CAG CAG-AQS CAG

I 0-63 0 15 889+7.7a 59.7+x47b 774+*62a 856*93a
Il 64-85 1 15 0936+36a 846+69b 96.6+29a 955+38a
1] 86-113 1 5 526+93a 438+38b 97.0+x09a 96.7+09a
\Y 114-123 1 15 96.1+06a 908+36b 988+02a 97.1+x33a

\% 124-151 3 15 956+18a 758+59b 933+15a 884+17a

Notas:

¢ Los valores de decoloracion de RC y consumo de sustrato representan el promedio de las mediciones del
periodo en cada etapa * la desviacion estandar.

e Letras diferentes después de cada valor indican diferencia significativa en las medias (P < 0.05). El
andlisis se hizo comparando las medias entre CAG-AQS y CAG para cada etapa.

e Aungue no se indica en la tabla, se analizaron las medias de las eficiencias de decoloracién entre las
etapas del mismo reactor, encontrandose que el desempefio del reactor CAG-AQS en la etapa lll es
estadisticamente diferente al resto de las etapas. Para el reactor CAG, las etapas Il y IV son
estadisticamente iguales y diferentes al resto de las etapas (I, Ill y V, que son diferentes entre si).

4. DISCUSION

El tratamiento de aguas residuales textiles ha sido estudiado desde hace muchos
afos; sin embargo, una de las condiciones que debe ser explorada con mayor
detalle es el efecto de la salinidad sobre los sistemas de tratamiento biologico. Se
han reportado concentraciones de salinidad de 3% hasta 20% (Fernando et al.,
2013). La presencia iones de sodio puede impactar de manera importante sobre el
grado de biodegradacion de colorantes azo, debido a que pueden causar
plasmdlisis en las células bacterianas (Guo et al., 2005; Manu & Chaudhari, 2003).
Diversos estudios sefialan que los tratamientos de decoloracién ocurren
favorablemente a bajas concentraciones de salinidad (menores a 5 g/L) (Oturkar et
al., 2011). En condiciones con concentraciones superiores a 3-5% de NaCl hubo
inhibicion del crecimiento bacteriano e inhibicion en la eficiencia de decoloracion
(Xiao & Roberts, 2010). Sin embargo, estos estudios fueron conducidos en
reactores en lote, a diferencia de los experimentos de este estudio utilizando
reactores en continuo y bajo diferentes concentraciones de salinidad. Resultados
previos indican que la capacidad de los lodos anaerobios que no han sido
adaptados a condiciones salinas tiende a ser inhibida, por lo que se espera que el
porcentaje de decoloracion sufra un decremento (Guo et al., 2005). Sin embargo,
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en otros estudios se ha encontrado que condiciones de salinidad de hasta 4%
incrementan la velocidad de decoloracién de los microorganismos mediada con
AQDS (Alvarez et al., 2016), que puede estar asociado a la capacidad enzimatica
para no solo tolerar, sino promover su actividad en presencia de NaCl, que puede
estar a asociada a la presencia de bacterias halotolerantes (Baxter & Gibbons,
1956). La etapa lll, en donde la concentracion de NaCl es 1%, representd un
cambio dréstico para ambos reactores debido a la disminucién del TRH de 15a 5
h, que fue evidencio por una baja eficiencia de decoloracion para el reactor CAG-
AQS (52.6%). Aun asi, este resultado fue similar a la decoloracion de rojo reactivo
2 (54.4%) y superior a la decoloracion del naranja acido 7 (29.2%), en donde se
utilizé un consorcio anaerobio aclimatado durante varios meses a condiciones
salinas (Yuan et al., 2012), a diferencia del lodo en este estudio que no fue
adaptado previamente a esas condiciones. Cuando el TRH cambio para volver
nuevamente a 15 h a partir de la etapa IV, ambos reactores recuperaron su
desemperio para biotransformar el RC; sin embargo, el reactor con CAG-AQS tuvo
un mejor desempefio que el reactor CAG.

La mayoria de los estudios en los que se ha reportado el uso de MR en procesos
de biotransformacion de contaminantes han sido conducidos en reactores en lote,
gue si bien es cierto brindan informacion valiosa, la aplicacion en continuo brinda
informacion para aplicaciones en escenario reales. Ademas, también son pocos
los estudios que involucran MR y condiciones de salinidad de manera simultanea.
Algunos estudios en sistemas en lotes reportan inhibicion de la decoloracion
cuando la concentracion salina cambia de 1% a 2.5% (Fernando et al., 2013).
También se ha reportado la inhibiciobn de la actividad debido a una exposicion
continua a concentraciones mayores al 2% (Lefebvre & Moletta, 2006). Por otro
lado, en un estudio para tratar aguas residuales que contenian rojo reactivo
brillante K-2BP se encontr6 que conforme se incrementd la concentracion de
salinidad, disminuy0 la eficiencia de decoloracion del consorcio halotolerante (Guo
et al., 2005), por lo que en estudios posteriores se empleé AQS inmovilizado en
perlas de alginato de calcio como MR (Guo et al., 2007). Los resultados obtenidos
con el AQS inmovilizado en perlas de alginato indican que se logré decolorar
distintos colorantes azo a una concentracion de salinidad de hasta 15%, sin
embargo, la resistencia mecanica de las perlas disminuyé gradualmente hasta
perder su capacidad en pocos dias. Por el contario, el CAG-AQS utilizado en este
estudio mantuvo la capacidad catalitica para biotransformar eficientemente el RC
durante 150 dias bajo condiciones de salinidad de 1% o 3% y diferentes TRH,
incluso por encima de los valores del reactor control (Tabla 1).

Durante el periodo V (3% de salinidad), el reactor CAG-AQS logr6 mantener
estable y en valores altos la eficiencia de decoloracion, incluso bajo
concentraciones de salinidad que han sido reportadas como altas tanto en sistema
continuos como en lote, para lodos anaerobios no adaptados a salinidad (Aslan &
Sekerdag, 2015; Guo et al., 2005). En este periodo, ambos reactores tuvieron la
capacidad de llevar a cabo de la decoloracién de RC, aunque con resultados
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distintos (Fig. 3). Esto indica que incluso bajo altas concentraciones de salinidad el
lodo anaerobio se mantuvo metabdlicamente activo. Sin embargo, la diferencia en
la eficiencia de decoloracién indica que el lodo se comporté de manera distinta en
ambos reactores, siendo 1.26 veces mayor en el reactor CAG-AQS comparado
con el reactor CAG, debido a la adicion del MR inmovilizado. Los resultados de las
etapas IV y V son consistentes con estudios que reportan un incremento en la
decoloracion a TRH mas altos, debido a que existe un contacto prolongado entre
el consorcio anaerobio y el colorante (Alvarez et al. 2017a; Isik & Sponza, 2005).
Ademas, la eficiencia de consumo de sustrato fue mayor a 88% para ambos
reactores durante las dos etapas (IV y V), evidenciando que el lodo anaerobio no
se afectd por la bencidina producida debido a la ruptura de los enlaces tipo azo del
RC (Pereira et al., 2016).

Durante los periodos en los que se evalud la adicion de NaCl al medio de
alimentacion, ambos reactores presentaron una eficiencia de consumo de sustrato
similar. La adicion de 1% de NaCl durante los periodos II, lll y IV generd
eficiencias de consumo de sustrato superiores a 95% en ambos reactores (Tabla
1), indicando un desempefio adecuado del consorcio bacteriano. En un estudio
previo se alcanzé una eficiencia de consumo de sustrato de 75% durante el
tratamiento de aguas residuales que contenian menos de 2% de NaCl (Abou-Elela
et al., 2010; Lefebvre et al., 2007). No todos los procesos biolégicos se
desempefian de manera similar en presencia de NaCl. Por ejemplo, se ha
reportado que el consumo de sustrato disminuyé de manera importante con
salinidad por encima del 1% (Aslan & Sekerdag, 2015). Sin embargo, tanto en el
reactor CAG-AQS como en el CAG, la adicién de 1% de salinidad estimulé el
consumo de sustrato. Al aumentar a 3% de NaCl durante el periodo V hubo una
disminucién en la eficiencia de consumo de sustrato para ambos reactores, siendo
mas afacetado el reactor sin AQS (Fig. 4). Los resultados son comparables con un
estudio en donde el aumento a 3% de NaCl gener6 una disminucién en el
consumo de sustrato de 94% a 64%; sin embargo, el lodo empleado no logré
recuperar su eficiencia de consumo de sustrato (Abou-Elela et al., 2010). En tanto,
en el presente estudio, el reactor CAG-AQS logré 93.3% de consumo de sustrato,
asimismo, se observé que al reactor CAG le tomd mayor tiempo recuperarse ante
el cambio de condiciones. ElI promedio de consumo de sustrato para ambos
reactores (CAG-AQS 93.3% y CAG 88.44%) resulté muy por encima del reportado
para un reactor UASB, en el cual la eficiencia de consumo de sustrato fue 80.5%
con 3% de NaCl (Isik, 2004).

La inmovilizacion de AQS sobre el CAG permiti6 obtener un material capaz de
utilizarse para mejorar la reduccién de RC y el consumo de sustrato bajo las
concentraciones de salinidad y condiciones de TRH probadas. El reactor CAG-
AQS mostro altas eficiencias de decoloracién y consumo de sustrato, incluso bajo
la concentracibn de 3% de salinidad, alcanzando 95.6% y 93.3%,
respectivamente; en tanto el reactor CAG logr6 75.8% y 88.4%, para €sos mismos
pardmetros. En este estudio se presenta una alternativa para tratar aguas
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residuales textiles que contienen colorantes azo y altos niveles de salinidad.
Aungue se logro la decoloracion del colorante RC, se recomienda un tratamiento
posterior para llevar a cabo la mineralizacion de las aminas arométicas que se
producen tipicamente bajo condiciones de reduccion anaerobia. Ademas, es
necesario probar este tipo de sistemas para tratar una mezcla de colorantes e
incluso utilizar efluentes de aguas residuales textiles reales. En cuanto al
consorcio anaerobio, resulta interesante someterlo a un periodo de aclimatacién
en condiciones salinas para realizar un andlisis mas completo acerca de cémo
cambiaria la cinética de degradacién del colorante, incluso con porcentajes de
salinidad mas altos.
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