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RESUMEN Y OBJETIVOS

Las aguas residuales de las industrias productoras de resinas o industrias
petroquimicass se caracterizan por poseer un elevado contenido en compuestos
organicos y nitrogenados. El tratamiento biologico de estas aguas requiere un proceso
combinado de eliminacién de carbono y de nitrégeno. Con este trabajo se pretende
estudiar la eliminacién biolégica de compuestos monoaromaticos, como son los
alquilbencenos o fenoles, en presencia de metales pesados. Parte de este trabajo se ha

realizado empleando cepas puras y otra parte con cultivos mixtos.

En el Capitulo 1 se realizé una revision general de los conceptos fundamentales
tratados en este trabajo, centrandose en los alquilbencenos, en el fenol y los meatles
pesados. Se inicia con una descripcién de las principales caracteristicas de estos
compuestos monoaromaticos para continuar con una evaluaciéon de los sistemas de
tratamiento de dichos compuestos. Finalmente se hace una breve revision sobre los

principales fundamentos de eliminacion de carbono y de los procesos de nitrificacion.

En el Capitulo 2 (materiales y métodos) se realizdé una descripcion de los
métodos analiticos utilizados durante ¢l desarrollo del trabajo experimental para llevar a

cabo la determinacién de los distintos parametros medidos.

En el Capitulo 3 se llevo a cabo el estudio del crecimiento y cinética de la
degradacién de alquilbencenos con cepas de microorganismos puros y mixtos. Para este
estudio se emplearon tres tipos de especies, aisladas de un biofiltro, donde dos especies
bacterianas, Bacillus y Pseudomonas, fueron las dominantes, mientras que la especie
Trichosporon, especie también capaz de degradar a estos compuestos, crece con
dificultad en presencia de éstos cuando son la tnica fuente de carbono presente en el
medio. Los valores cinéticos y las velocidades de degradacion fueron calculados y
comparados para las diferentes cepas puras y mixtas. También se observo la influencia
que el pH ejerce en la degradacion de los diferentes microorganismos. La
biodegradacion y el crecimiento de las bacterias fue posible en un rango de 3,5 - 7,0 con

velocidades apreciables de degradacion.
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En el Capitulo 4 el objetivo fue la evaluacion de la influencia de la toxicidad ¢
inhibicion de los metales pesados como cadmio, niquel y cinc sobre la degradacion de
los alquilbencenos en presencia de las bactertas Pseudomonas sp y Bacillus sp.,
estudiadas en el Capitulo 3. Se ha empleado la ecuacién de Andrews, con la cual se
obtuvo un buen ajuste entre los datos experimentales y el modelo; para estudiar la
cinética de degradacion del tolueno, etilbenceno y o-xileno en presencia de los metales
pesados {(Cd, Ni y Zn) a varias concentraciones. La constante de inhibicion de los
metales pesados fue calculada para las diferentes combinaciones de éstos y de

compuestos organicos volatiles.

En el Capitulo 5 el objetivo fue el estudio de la biodegradacion del fenol
mediante ensayos ¢n discontinuo en condiciones aerobias, a concentraciones crecientes,
y analizar la influencia que este ejerce sobre el proceso de nitrificacion. Para ello s¢
evalué un rango de fenol comprendido entre 100 mg/L. y 2500 mg/L, obteniéndose
resultados de una total degradacién, incluso a las concentraciones mas altas estudiadas.
Los resultados obtenidos de la degradacion biologica del fenol se ajustaron a un modelo
cinético de inhibicidon. Se comprobd que la nitrificacion no tiene lugar hasta la total
degradacién del fenol. La segunda parte de este capitulo se dedico al estudio en
continuo en un reactor de lodos activos a escala de laboratorio. Se alimentaron
concentraciones crecicntes de fenol, estudiandose su eliminacion y la influencia de estas
concentraciones en el proceso de nitrificacién. Se obtuvieron altos porcentajes tanto de

eliminacion de fenol como de nitrificacion.

Con el Capitulo 6 se evalué el analisis del tratamiento bioldgico aerobio,
primeramente cn ensayos en discontinuo y a continuacion en un reactor de lodos activos
de un agua residual sintética, cuya fuente de carbono empleada era el fenol y en cuyo
medio se encontraban presentes otros contaminantes altamente toxicos para los
microorganismos, como son los metales pesados, cinc, cadmio, cromo y niquel. Se
observé el comportamiento inhibidor de los metales pesados sobre la degradacion del
fenol. Asi mismo se estudio ¢l efecto que ejercieron los metales sobre el proceso de
nitrificacién. Inicialmente se determind la adsorcion de los metales pesados en el medio
a diferentes concentraciones. Posteriormente, se pasé a analizar la eliminacion de

diferentes cargas de fenol en presencia de metales pesados, comprobindose la total
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degradacién de este contaminante, y el efecto inhibidor producido en el proceso

nitrificante.

Una vez realizado el estudio en discontinuo se pasd a la realizacion del estudio
en un reactor de lodos activos. En este estudio se analizd la eliminacion de distintas
concentraciones de fenol en presencia de diferentes concentraciones de metales pesados
por separado y, a continuacion manteniendo una misma concentracion de fenol y
variando la concentracion de los metales pesados. En todos los casos estudiados se
produjo una degradacién del fenol, detectandose productos de degradacion. Asi mismo
se estudié el efecto inhibidor dc los metales sobre la actividad de las bacterias
nitrificantes. Finalmente se analizo el sinergismo de los metales pesados, observandose
¢l efecto inhibidor que ejercen sobre la degradacion del fenol y el proceso de

nitrificacién.
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SUMMARY AND OBJECTIVES

Wastewaters in phenol and alkylbenzene producing industries contain a large
number of organic and nitrogen compounds. Biological treatment of these wastewaters
requires a combined process for carbon and nitrogen removal. The present work
contributes to improve the knowledge on the treatment of wastewaters containing
volatile organic compounds as alkylbenzenes or phenols, and studies their influence on

the nitrification process.

In the present work, both pure cultures and mixed cultures are used. Chapters 3

and 4 present studies with alkylbenzenes while phenol is studied in Chapters 5 and 6.

Chapter 1 presents a general review of fundamental concepts is realized,
specially on monoaromatic compounds present in wastewaters from resin producing
industries and petrochemical industries. It starts with a description of their main
characteristics and goes on with an evaluation of the different treatment systems for
these compounds. Some information regarding the main characteristics of heavy metals
is also given. Finally a short review of the main systems available to carry out

nitrification processes and carbon removal is done.

Chapter 2 (materials and methods) describes the methodology employed to

determine the different parameters measured during this work.

In Chapter 3, microbial growth on alkylbenzenes and biodegradation kinetics are
studied with defined microbial consortia and with pure cultures. Two bacteria, Bacillus
sp. and Pseudomonas sp., were isolated on alkylbenzenes, as well as a Trichosporon
strain which could, however, hardly grow an alkylbenzenes in pure culture. Kinetic
parameters and biodegradation rates were calculated and compared for the different
mixed and pure cultures. Experiments were also undertaken to study the influence of pH
on the performance of the different cultures. Biodegradation and growth were possible,
over the pH range 3.5 - 7.0 at appreciable rates, both with mixed cultures and with pure

bacterial cultures.




Summary and Objectives

In Chapter 4 the toxic and inhibitory effects of heavy metals such as cadmium,
nickel and zinc on alkylbenzene removal are evaluated with the Pseudomonas sp and
Bacillus sp. The kinetics of alkylbenzene (Toluene, Ethylbenzene and o-Xylene)
biodegradation in presence of different concentrations of the heavy metals (Cd, Ni, Zn)
werc modelled using the Andrews equation which yielded a good fit between model an
experimental data. The heavy metals inhibition constants were calculated for different
combinations of volatile organic compounds and heavy metals. The present approach
provides a method for evaluating and quantifying the inhibitory effect of heavy metals

on the biodegradation of pollutants by specific microbial strains.

In Chapter 5 phenol biodegradation under aerobic conditions and its effect on
the nitrification process are studied, first in batch assays and then in an activated sludge
reactor. In batch assays, phenol was completely biodegraded at concentrations ranging
from 100 to 2500 mg/L. Phenol was inhibitory to the nitrification process, showing
more inhibition at higher initial phenol concentrations. The kinetics of phenol
biodegradation at various concentrations is modeled using an inhibition kinetic model.
Finally, phenol removal was studied in an activated sludge reactor. The applied organic
loading rate was increased stepwise by gradually increasing the phenol concentration.
High phenol removal efficiencies could be maintained at all the applied organic loading

rates. Ammonium removal was also very high during the operation period.

In Chapter 6 batch assays as well as an activated sludge reactor were used for the
aerobic biological treatment of synthetic wastewater containing phenol as the only
carbon source and heavy metals as zinc, cadmium, chromium and nickel. The inhibitory
effects of the heavy metals on the biodegradation of phenol were studied in batch.
Likewise the heavy metals effect on the nitrification process was also studied. First the
adsorption of heavy metals was studied in the medium at different concentrations. Later
phenol removal at different concentrations and in presence of heavy metals was
analyzed. Phenol was completely biodegraded and showed inhibition on the nitrification

process.

Phenol biodegradation in an activated sludge reactor was studied at different
heavy metals concentrations. In all cases phenol was completely biodegraded. Also the

effect of heavy metals on the nitrification process was studied.
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Capitulo 1

CAPITULO 1. INTRODUCCION

1.1. Compuestos Monoaromiticos

1.1.1. Fuentes de contaminacion

Casi todo el mundo esta expuesto a los contaminantes organicos volatiles (COVs), fenol
y derivados, aunque el grado de contaminacién difiere a lo largo de la exposicién
debido a que en algunas industrias los COVs y fenoles son los principales productos
mientras que en otras son de menor importancia. El amplio uso de los COVs y fenoles
es una consecuencia de sus propiedades, especialmente su disponibilidad para disolver
un amplio nimero de compuestos orgénicos insolubles cn agua y de compuestos
inorganicos. Como consecuencia de ello, millones de toneladas de estos contaminantes

son producidas en el mundo.

Algunos de estos compuestos son de procedencia biogénica, pueden ser producidos por
plantas, animales y por la degradacion de la materia orgénica, pero la fuente mayoritaria
de los COVs y fenoles en el medio ambiente se debc a la antropogénica. En los
apartados que a continuacion se exponen se hablaran de los contaminantes estudiados en

el presente trabajo.

1.1.2. Caracteristicas de los compuestos orgdnicos voldtiles

Al ser los COVs muy amplios y como poseen muchas aplicaciones, no es posible dar
una relacién de todos ellos de modo que se citaran los empleados en esta investigacion:

el benceno, tolueno, etilbenceno e isomeros del xileno.

1.1.2.1. Los BTEX (Benceno, etilbenceno, tolueno y xileno}

Desde los origenes de la Revolucion Industrial en el siglo XIX la cantidad de sustancias
contaminantes liberadas a los distintos compartimentos del medio ambiente ha ido
aumentando vertiginosamente hasta nuestros dias. La aparicion de compuestos
organicos en suelos, agua y airc es un problema dc creciente preocupacion e interes

tanto para la industria como para ¢l publico en general debido a los posibles riesgos que
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estos compuestos representan para la salud humana. Los problemas que ocasiona la
liberacion dc éstos a la atmosfera se deben a que producen olores desagradables,
aumentan la concentracion de ozono en el aire y pueden ademds, en algunos casos,
toxicos y cancerigenos. Asimismo, con las lluvias pueden pasar de la atmésfera a la

superficie terrestre.

Entre los compucstos organicos liberados al medio, los compuestos organicos volatiles
representan un grupo de contaminantes con unas caracteristicas fisico-quimicas
especificas similares, como son la solubilidad en grasas y la baja reactividad. En
Estados Unidos, los COV’s se definen como “cualquier compuesto orginico que
contenga carbono y participe en reacciones fotoquimicas atmosféricas, excluyendo el
monoxido de carbono, didxido de carbono, acido carbonico, carburos mctilicos o

carbonatos metalicos y carbonato de amonio”.

Dentro de los compuestos volétiles, el benceno, tolueno, etilbenceno y los tres isémeros
del xileno estan clasificados como contaminantes prioritarios por la EPA
(Environmental Protection Agency). Los BTEX son utilizados a menudo como
referencia en estudios medioambientales debido a su ricsgo potencial para la salud y

porque indican la existencia de contaminacion por hidrocarburos.

Los BTEX se caracterizan por poseer una gran cncrgia de resonancia que desemboca en
una gran estabilidad termodindmica. Se trata de hidrocarburos organicos
monoaromaticos de bajo peso molecular, poco solubles en agna. Debido a sus elevadas

presiones de vapor (sobre todo para el benceno) pasan con facilidad a la fase gascosa.

1.1.2.2. Origen y fuentes en agua y aire

Los BTEX se¢ encuentran presentes en el petroleo de forma natural. Se emplean
generalmente como disolventes en la preparaciéon de pinturas, aceites, resinas,
adhesivos, etc., y como intermedios quimicos en la sintesis de diversos compuestos. El
benceno y el tolueno se usan también como aditivos ¢n la gasolina para incrementar ¢l

octanaje.
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La aparicién de estos compuestos en el medio ambiente puede ser explicada como
resultado del aumento de la actividad antropogénica (industria, transportes, efluentes
domésticos, actividades agricolas) o por descarga directa del agua, aire o suelo. Sin
embargo, en la mayoria de los casos s¢ debe a sucesos accidentales como las pérdidas
producidas en los tanques subterraneos de almacenamiento de productos derivados del

petroleo, o vertidos ocurridos durante el transporte de dichos productos.

Las emisiones de BTEX al medio ambiente se¢ acumulan principalmente en el aire
debido a su naturaleza volatil, y en menor proporcion en agua y suelo. Esta distribucion
esta gobernada por los coeficientes de particién aire/agua y suelo/agua, que son unos
pardmetros imprescindibles para predecir ¢l comportamiento de estas sustancias. Por
ejemplo, para una concentracion de 50 ppb de BTEX en aire, las concentraciones en
equilibrio en agua podrian alcanzar niveles de 800-1000 ng/l, que supone

aproximadamente el 0,5% de la concentracién de contaminante.

Los niveles en agua provienen principalmente de derrames de gasolina y otros
productos del petréleo y de su uso como disolventes. Los que son vertidos al agua
superficial pasan rapidamente al aire por volatilizacion. Cuando se vierten al terreno,
son adsorbidos por el suelo y migran con facilidad hacia el agua subterranea, donde

permanecen estables durante largo tiempo.

Los niveles mas altos de estos compuestos encontrados en agua subterrdnea y aire se

muestran en la tabla 1.1 (Ware, 1988).

Tabla 1.1 Valores mas altos de BTEX encontrados en agua subterrdnea y en aire urbano,

Aguas subterraneas (pg/l) Aire urbano (pg/l)

Benceno 80 57-107
Tolueno 1,4 10°
Etilbenceno 0,87 0,6 10°
Xilenos 2,5 2
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La persistencia de estos compuestos en agua varia de acuerdo con las condiciones
medioambientales. Asi, en aguas superficiales la vida media puede ser muy corta,
debido a la volatilizacion, sin embargo en aguas subterrineas, donde no hay
evaporacion, la vida media es muy larga. En la tabla 1.2 (Ware, 1988) se indica el rango
de valores de la vida media previstos para los BTEX en aire, agua superficial y agua
subterranea, basados en la fotooxidacién, biodegradacion aerobia y biodegradacion

acrobia-anaerobia, respectivamente.

Tabla 1.2 Rango de valores de la vida media de los BTEX en dias.

Aire Agua superficial  Agua subterrinea
Benceno 2,1-20,9 5-16 10-730
Tolueno 0.4-4,3 4-22 7-28
Etilbenceno 0,4-3,6 3-10 6-228
o-xileno 0,2-1,8 7-28 14-365
p-xileno 0,2-1,7 7-28 14-56
m-xileno 0,1-1,1 7-28 14-56

1.1.2.3. Toxicidad

Debido a que los BTEX son compuestos neutros, solubles en lipidos y de bajo peso
molecular, son absorbidos rapidamente por el organismo una vez inhalados o ingeridos.
La mayor fuente de riesgo de exposicion al benceno es por via aérea. Cuando un ser
humano respira un aire contaminado con alguno de estos compuestos, entre el 50-60 %
de la dosis es absorbida por el organismo. Al ser muy solubles en lipidos tienden a
acumularse en los tejidos grasos. Sobre la mitad del benceno inhalado es exhalado de
nuevo en menos de 20 minutos. Dejando largos periodos de exposicion, la proporcidn
de reabsorcion es inicialmente elevada y luego decrece. Dependiendo del individuo, la
reabsorcion es tan elevada como un 80 %. El benceno reabsorbido es depositado por la
sangre en el sistema central y médula 6sea (18 veces la concentraciéon en sangre), en el
tejido adiposo del peritoneo (10 veces la concentracion en sangre) y en el cerebro (2,5
veces la concentracién en sangre). El coeficiente de distribucion entre el aire y la sangre

es de 1:7. Aproximadamente un 80% es oxidado y climinado después de 3 dias pero
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incluso después de 5-7 dias pueden ser detectados todavia indicios de benceno por
ejemplo, en la médula 6sea, testiculos y los musculos esqueléticos. La reabsorcion de
benceno s eliminada casi enteramente en la orina en forma de fenol, de hecho es usado

en medicina ocupacional para la vigilancia sanitaria.

Un estudio sobre empleados en gasolineras mostr6 que con una cantidad media de entre
0,065 y 0,490 ppm de benceno en 8 horas de trabajo en ese ambiente (con un maximo
de 30 minutos un valor de 4,462 ppm; ¢l umbral limite técnico alemén para la media de
8 h/dia esta fijado en 8 ppm) fue posible encontrar entre 6 y 37 mg de benceno y sus
metabolitos en 1 litro de orina, lo cual estd en el orden de magnitud de personas no
expuestas al benceno (Lehmann H., 1979). No habia correlacion entre concentraciones
de benceno en la gasolina, en el aire de la gasolinera y la concentracién de fenoles en la
orina de los empleados (Lehmann H. 1979). En otro estudio con voluntarios la
climinacién del benceno, el cual fue inhalado durante 5 dias en concentraciones de 2-10
ppm, fue diferenciada entre la exhalacion y excrecion en forma de fenol. Las mujeres
eliminan el benceno mas lentamente que los hombres (Sato, 1975; Radojiac, 1975).
También ratas y hombres con alto contenido graso eliminan cl benceno mas lentamente.
En otro estudio con mujercs trabajadoras en la industria del caucho trabajando con
gasolina, podria demostrarse que fracciones de hidrocarburos (los cuales no estan

diferenciados) se acumulan en el embri6n y en la leche materna (Zabol Moskwa, 1979).

En el caso de la inhalacion del tolueno, sobre un 20%-50% es exhalado y sobre un 50%-
80% se reabsorbe (Bauer, 1979; Fodor, 1972). Un incremento en la coﬁccntracién del
aire a 200 ppm (0.75 mg/1) corresponde a un incremento en la concentracion en sangre
de unos 0.35 mg/100 ccm (Fodor, 1972). El tolueno es también principalmente
absorbido por los 6rganos lipidicos tales como las glandulas suprarrenales, médula osea,
cerebro, higado, sangre, etc. La mayoria del tolueno se convierte en 4cido benzoico, el
cual tras la conjugacion con glicerina es excretado con la orina como 4cido hipurico
(Bauer, 1979; Fodor, 1972). También desde que el cuerpo estd en estado normal,
variando la proporcién de excrecion de acido hipurico, es dificil sopesar la contribucién
del tolueno. El tolueno es excretado mas rapidamente que el benceno, la eliminacion

total se alcanza después de unas 14 horas. La vida media biclogica del tolueno es de
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aproximadamente 7 ' horas, y es rapidamente cambiado por otros solventes {Tokunaga,
1974).

Similarmente al tolueno, los xilenos suben por los pulmones, a través de la piel o de la
boca y pasa a los tejidos ricos en lipidos. Son oxidados a 4cido toluico y xilenoles, que
son excretados con la orina en varias formas — posiblemente como conjugados- con
algunas de las fracciones requiriendo algo mas de tiempo que en el caso del tolueno

(Fodor, 1972).

Ademas del riesgo de leucemia, la exposicién a benceno es probable que también
produzcan mutaciones (Albert, 1978). La magnitud del riesgo no se puede estimar
porque también se ha observado una dudosa relacidon cuantitativa entre mutaciones
hereditarias y aberraciones cromosémicas. El benceno fue hallado en el test de Ames
para indicar efectos mutacionales por ser no-mutagénico. Sin embargo, podria ser
posible que una activacion metabdlica humana del sistema enzimatico fuera el causante
de ser mutagénico. Ha sido comparada la genotoxicidad del benceno, tolueno, xilenos y
fenoles (Dean, 1978). Los escasos informes de efectos reproductores, embriénicos y
teratogenos del benceno son conflictivos y poco concluyentes, y por lo tanto no son
utiles en la evaluacién de posibles nesgos. La elevada exposicién a proporciones de

1.000 ppm a 5.000 ppm puede causar deformacién en células animales.

Los aromaticos moleculares inferiores afectan al sistema nervioso central vy,
probablemente, a pequefias dosis engendran desérdencs inespecificos, tales como:
cansancio, irritabilidad ocular, nduseas, insomnioc y disminucién del poder de
concentraciéon y rendimiento individual. Diferentes investigadores han tratado de
correlacionar objetivamente tales formas de agotamiento con la ayuda de la
neurofisiologia y otros métodos (Bokina, 1976). Por ejemplo, 1,5 mg benceno/m’ ya
esta en el subconsciente con respecto a su efecto sobre la actividad eléctrica del cortex
cerebral. Estos valores umbral se aproximan a los valores umbral del olor. Por otra

parte, ciertos niveles de benceno en callejones también son de esta clase.

Como ya se ha mencionado, la imtacion ocular debida al benceno, diferente a otros

aromaticos volatiles, sélo ocurre a concentraciones rclativamente clevadas (medical
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Biological Laboratory, The Netherlands, 1976). También se estdn realizando
investigaciones sobre la patogénesis de lesiones cutaneas debido al benceno. Son muy
importantes los efectos sinérgicos entre aromaticos volatiles y otros contaminantes. Se
sabe, por ejemplo, que el fenobarbital, clorpromacina y 3-metilcolantreno, tolueno,
hierro, monéxido de carbono, humo de cigarro, percloroetileno, selenio, vibracion -
ruido y didxido de sulfuro como funcién de las condiciones climéticas influyen en el

metabolismo y/o efectos del benceno.

1.1.2.4. Metabolismo y biodegradacion de los BTEX

Los hidrocarburos aromaticos son metabolizados a la vez in vitro e in vivo a 6xido de
areno, que isomerizan a fenoles, son enziméticamente hidratados a dihidrodioles, y
conjugados con glucacion (The Handbook of Environmental Chemistry, Ed. O.
Hutzinger, volumen 3). Los dihidrodioles son posteriormente metabolizados a catecoles

por deshidrogenacion.

El paso inicial de la oxidacion del benceno al epdxido es la reaccion mediada por una
complicada oxidacion, en el NADPH/NADP-sistcma de los microsomas. El citocromo
P-450, NAPDH-reductasa y fosfatida son factores importantes. El fenobarbital y el 3-
metilcolantreno pueden incrementar la proporcién de benceno en el metabolismo. El
tolueno puede retardar el metabolismo del benceno en microsomas del higado de ratén.
Ya que el benceno también reduce la incorporacioén del hierro, esta reaccion también
puede ser una medida para la chimenea de benceno. El proceso de desintoxicacion de
reactivos altamente cancerigenos ¢ hiriendo higados el oOxido de areno tiene
dihidrofenoles y dehidrociclohexano como intermediarios. Recientemente, ha sido
demostrado que los compuestos de epoxido aromatico reactivo —¢l cual puede formar
enlaces covalentes con ADN, ARN y/o proteinas- reacciona no enzimiticamente a
fenoles o enzimaticamente junto con hidratasa epoxidasa o0 GSH-s epéxido transferido a
compuestos dihidroxi o a conjugados monohidroxi glutation . La activacion adicional de
enzimas es posible con un desarrollo progresivo en el desarrollo filogenético animal.
Parece que también hay metabolitos reactivos, de los cuales uno sirve para dafios

reparables y el otro para enlace toxico covalente irreparable. Es interesante tomar nota
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sobre si la toxicidad del benceno en conejos acelera también la sintesis de acidos

nucleicos en la médula 6sea.

El tolueno y los isdmeros de los xilenos son metabolizados in vive junto con fenoles y
productos resultantes de una oxidacion de cadena indirecta. Asi, el tolueno
primeramente es metabolizado por via acido benzoico, la formacién intermedia da
primero bencilalcohool y luego benzaldehido. Tanto el o-cresol como el p-cresol
también son detectados como metabolitos secundarios in vivo. Los xilenos son
metabolizados primeramente in vivo por oxidacion de un grupo metil para producir
acido toluico. Se ha sugerido, que una pequeiia cantidad de tolueno o xilenos también
pueden ser hidroxilados en los nicleos benceno, cuando se administran a ratas albinas

macho.

Los hidrocarburos tienen un origen pirolitico natural y han estado en contacto con
microorganismos a lo largo de los periodos de evolucion. De esta forma, no es de
extrafiar que numerosas bacterias hayan adquirido la habilidad de utilizarlos como

suslrato.

La habilidad de las bacterias para utilizar hidrocarburos arométicos para crecer, fue
demostrada en 1908 por Stormer, quien aisld el Bacillus hexacarbovorum en virtud de
su capacidad de crecer con tolueno y xileno aerébicamente. En 1913 Sthngen escribid
sobre la utilizacion de benceno por microorganismos, y un afic mas tarde Wagner aislo
dos organismos, Bacterium benzoli a y b, capaces de crecer con benceno, tolucno y

xileno.

La descontaminacién biolégica, el uso controlado de la biodegradacion para eliminar
compuestos quimicos toxicos de suelos, aguas subterraneas e incluso aire contaminado,
es una técnica efectiva y eficiente para tratar lugares de contaminacién compleja, en

combinacion con otras estrategias de tratamiento fisicas y quimicas.

Las rutas metabdlicas que utilizan los microorganismos para degradar hidrocarburos

pueden ser aerobias (utilizan oxigeno como fuente primaria de aceptores de electrones)
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o0 anaerobias (utilizan una fuente alternativa de aceptores de electrones como nitratos o
sulfatos). Aunque los hidrocarburos pueden ser degradados por ambas rutas, las
aerobias son generalmente consideradas mas rapidas y mas eficientes porque requieren
menos energia para iniciarse, y producen mayor energia de reaccion (Cookson 1993).
En la ecuacion 1.1 se presenta la relacion estequioméirica para la mineralizacion aerobia

de un hidrocarburo representativo (tolueno).

C¢Hs-CH3 +9 O, » 7C0O,+4H,0 Ec. 1.1

En contraste, la siguiente ecuacion 1.2 presenta la relacién estequiométrica de la
mineralizacién anaerobia del mismo hidrocarburo usando nitrato como aceptor de

electrones (Reisinger 1995).

CsHs-CH; + 6 NO; 7C0O,+4H,0+3N, Ec. 1.2

A 4

El proceso acrobio predomina en presencia de oxigeno, sin embargo, cuando se

acaba el oxigeno en el sistema, domina el proceso anaerobio.

La degradacién natural de residuos, tiene lugar en la mayoria de los medios
naturales. Sin embargo, algunas veces el proceso cs tan lento que no se puede

considerar como un mecanismo efectivo de eliminacién de contaminante.

1.1.2.5. Alternativas de tratamiento de los BTEX

Los métodos convencionales de tratamiento de aire, agua contaminados por cstos
contaminantes son fisico-quimicos, sin embargo, desde hace algunas décadas, el
interés mostrado por los métodos bioldgicos ha ido aumentando de forma
exponencial (Veiga y col., 1996). Los métodos fisico-quimicos se pueden utilizar
para tratar amplias gamas de concentracién y ademas la eficacia de la tecnologia no

se ve afectada por la toxicidad de los contaminantes. No obstante, aunque son
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sensibles a la biotoxicidad del contaminante y sélo se pueden utilizar cuando este
compuesto estd presente en baja concentracion en el gas a tratar, los métodos
bioclogicos presentan grandes ventajas como, por ejemplo, su bajo coste y su

capacidad de biodegradar y eliminar completamente la contaminacion.

Tratamiento fisico-quimico.

Los métodos fisico-quimicos tradicionales utilizados en la eliminacion de

contaminantes son la adsorcion, absorcidn, incineracion térmica o catalitica.

Tratamiento bioldgico.

Desde hace algunas décadas se¢ empezaron a desarrollar nuevas tecnologias basadas
en la utilizacién de microorganismos capaces de convertir una serie de compuestos
contaminantes en productos no polucionantes (Bioremediacién). Los métodos

biolégicos son baratos y permiten degradar totalmente los contaminantes.

Segun Sayler, el desarrollo de las tecnologias de tratamiento biolégico esta basado en
la interrelacion de varias disciplinas: biologia molecular, ingenieria y ciencias

ecolégicas y medioambientales (Sayler y col., 1991).

Los microorganismos se caracterizan por su capacidad de transformar compuestos
inorganicos y organicos (sustratos) en otros compuestos con caracteristicas distintas,
conocidos como productos del metabolismo. Esta caracteristica se aprovecha de
forma controlada desde principios de este siglo cn procesos de bioconversion
(fermentacién), por ejemplo, para la obtencion de productos con un valor afiadido

superior al de los sustratos de partida o para obtener alimentos fermentados.

Mids recientemente, se aprovecha esta capacidad de fermentacién dc los
microorganismos en procesos de biodegradacién para degradar la materia organica

de cfluentes liquidos contaminados y obtener asi efluentes limpios. El desarrollo que
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han experimentado los procesos biotecnologicos en algunos paises, se puede medir
por el aumento del nimero de compatiias dedicadas a la descontaminacién biologica

(Devine 1995). Se espera que este crecimiento continte hasta maés alla del afio 2000.

La mineralizacién completa de los contaminantes conduce, principalmente, a la
formacion de didxido de carbono, metano o agua, segiin que ¢l proceso sea aerobio o
anaerobio. En estos casos se forman también nuevas células y pueden aparecer otros
productos de degradacién. Algunos microorganismos son ademas capaces de
degradar compuestos altamente toxicos o recalcitrantes (Kennes y col., 1994). El
porcentaje de este tipo de compuestos que ¢s posible eliminar mediante un

tratamiento biolégico (Kovalick, 1991).

Los mismos mecanismos de biodegradacién que se utilizan para el tratamiento de
aguas sc¢ pueden aprovechar para ¢l tratamiento de gases contaminantes. El
tratamiento biolégico de gases es una tecnologia que se utiliza de forma
cuantitativamente significativa desde principios de los afios 70, sobre todo para el
tratamiento de olores y otros compuestos volatiles producidos en plantas de

tratamiento de aguas y por industrias alimenticias.

Como suele ocurrir a menudo en el desarrollo de una nueva tecnologia, algunos
estudios aislados ya empezaron varias décadas antes (probablemente sobre los afios
30). El pais pionero en la materia es indudablemente Alemania. De ahi la tecnologia
se extendi6 bastante rapido a paises vecinos y, poco después, a EEUU. En Espafia, la
tecnologia estd en fase de desarrollo y han sido muy pocos los trabajos publicados
por grupos de investigacion de nuestro pais. El mayor desarrollo de la tecnologia en
paises de centro Europa y en Estados Unidos es debido, entre otros, a la mayor

contaminacion atmosférica en esos paises y a la legislacién vigente.

Los primeros estudios y aplicaciones conocidas de los métodos bioldgicos atafien
principalmente al tratamiento de aire contaminado por compuestos volatiles

inorganicos (CVI’s) como son, entre otros, el HyS, NOx, SO,, NHj, etc. Mas tarde la
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tecnologia se aplico al tratamiento de compuestos organicos volatiles (COV's)
alifaticos y aromaticos. Los aromaéticos son en general mas dificiles dc degradar,

sobre todo cuando se trata de compuestos xenobidticos o antropogénicos.

En general, el tratamiento bioldgico de contaminantes se puede aplicar, en principio,
en cualquier caso en el cual los contaminantes son biodegradables y si esa
biodegradaciéon conduce a la formacion de productos no téxicos con una cinética
apreciable. El tratamiento biologico presenta en ese caso la ventaja de degradar los
contaminantes en compuestos no toxicos. Es decir, a diferencia de lo que ocurre con
métodos fisicos o quimicos mds clasicos, se destruye el toxico y simplemente no se
transfiere el problema como seria el caso, por ejemplo, con los métodos de

adsorcién.

Otra ventaja de los métodos biologicos es que suelen ser mas baratos y de facil
operacion, aunque son aplicables a gamas mas reducidas y mas bajas de
concentracion que los métodos clasicos. Una combinacion de métodos bioldgicos y
fisico-quimicos podria ser interesante en algunos casos aunque en la prictica no se

usan mucho.

El tratamiento bioldgico de gases contaminados es una tecnologia que puede ser
utilizada en un nimero amplio de industrias para tratar numerosos compucstos
guimicos volatiles. Existen tres categorias de reactores para el tratamiento de gases

contaminantes: biofiltros, filtros percoladores y biolavadores.

Cometabolismo de los alquilbencenos.

La diversidad de la actividad microbiana hacia la degradaciéon de los compuestos
aromaticos, ha conducido en algunos casos a algunas observaciones aparentemente
contradictorias en cuanto a la degradacidon de BTX en presencia de otras sustancias.
Por ejemplo, la degradacion de benceno por una poblacion microbiana mixta

presente en una charca de una refineria de petroleo, es inhibida por el fenol, que es
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un sustrato mdas facilmente degradable. En otro trabajo, la presencia de sustratos
facilmente degradables {como -los aminoacidos) incrementa la biodegradacion de
fenoles monosustituidos. En un experimento dirigido a estudiar la degradacién de
benceno en presencia de otros compuestos aromdticos, se encontrd que la
degradacion de benceno en cultivos mixtos se veia estimulada por la presencia de o-
xileno o tolueno {Arvin y col., 1989). Sin embargo se produce un efecto contrario

cuando estin presentes tolueno y o-xileno a la vez.

Alvarez y Vogel (1991) estudiaron los problemas debidos a la interaccion entre los
diferentes componentes de la mezcla BTX durante su degradacién bacteriana.
Observaron que ¢l p-xileno era degradado més lentamente en una mezcla de BTX en

medio acueso.

De la mezcla BTX, los isdmeros del xileno pueden ser los mas recalcitrantes (Kennes
y col. 1996, Evans y col. 1991, Thomas y col. 1990). Aun asi, se han encontrado

cultivos puros capaces de crecer con o-xileno como tnica fuente de carbono.

La forma en que un compuesto BTX puede teéricamente estimular la degradacién de
otro compuesto BTX, ¢s por induccién de los encimas catabélicos requeridos en la
degradacion. Otra interaccién de sustrato beneficiosa podria ser la de uno de los BTX
(tolueno, por ejemplo) actuando como sustrato primario, estimulando el crecimiento
microbiano, lo cual podria aumentar el cometabolismo de otro BTX (xileno, por
ejemplo). Por ofro lado, uno de los compuestos BTX también podria inhibir la
degradacion de ofro por inhibicion enzimatica, disminuciéon del nimero de

compuestos aceptores de electrones, etc. (Alvarez y col. 1991).

Influencia del pH.

Los valores de pH recomendados para mantener unas condiciones de trabajo 6ptimas
en biorreactores suelen ser alrededor de la neutralidad. Sin embargo, durante ¢l

funcionamiento de un biofiltro para el tratamiento de alquilbencenos {Kennes y col.,
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1996), se observo una disminucién del pH desde 6 a 4,5, sin que se apreciara ningin
efecto adverso. Mis aun, se produjeron mejores capacidades de eliminacién que en

otros trabajos encontrados en la literatura para la eliminacion de alquilbencenos.

1.1.3. Fenol
1.1.3.1. Caracteristicas generales del fenol.

El fenol o también denominado hidroxibenceno (CsHgO), 4cido carbélico o
monohidroxibenceno se presenta en forma de cristales blancos o semitransparentes, es
venenose y corrosivo, de sabor ardiente y penetrante. Es téxico por ingestion,
inhalacion y absorcion cutdnea. Es higroscopico, su punto de fusion es de 43°C (Merck
Index, 1996) y el punto de ebullicion es elevado, 182,75°C, debido a la formacién de
puentes de hidrégeno, igualmente su solubilidad de 93 g en 1000 g de agua a 25°C
(Morrison y Boyd, 1990) esta favorecida por la formacion de puentes de hidrégeno con
ella. El fenol presenta unas caracteristicas diferentes a los alcoholes a pesar de contar
con el grupo —OH, como puede ser la marcada acidez, con una constante Ka de 1,1-10

19 Presenta un olor caracteristico, dulce con un umbrat de olor de 0,04 ppm.

El fenol se encuentra formando parte de la madera y en alquitran de la hulla, sin
embargo la cantidad mas importante se obtiene sintéticamente. Antiguamente se
producia por diversos procesos a partir del benceno. Uno de los procesos de sintesis
empleados es la fusion de bencenosulfonato de sodio con alcali; otro proceso es el de
Dow, en ¢l que se hace reaccionar clorobenceno con hidréxido sodico acuoso a unos

360°C teniendo lugar una sustitucién nucleofilica:

NaOH, 360°C,300 atm C.H-ONa' HCI C:H-OH
CeHCl 615 6115 Ec. 1.3

v

Actualmente el fenol se fabrica mediante un proceso mas moderno a partir del propileno
formado en el craking del petroleo. El propileno se une al benceno en presencia del

cloruro de aluminio como catalizador formandose cumeno, isopropilbenceno, que se
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oxida con aire a hidroperéxido de cumeno, posteriormente éste se transforma en fenol y

acetona por hidrélisis en medio acido:

> H,0, H' Ec. 1.4
CﬁHSC(CH]) - » C5H5C(CH3)3 _ CGH50H+(CH3)ZCO T

Ademas de su acidez, la propiedad mas notable del fenol es la reactividad elevada de su
anillo en la sustitucion electrofilica. La acidez desempefia un papel importante, incluso
en la sustitucion anular, pues la ionizacion del fenol genera el grupo —O-, que es mas
liberador de clectrones que el grupo —OH. Entre las reacciones mas caracteristicas
podemos encontrar la sintesis de Willimson de éteres por reaccién del fenol con
halogenuros de alquilo en disolucién alcalina; la formacién de ésteres por accion de
acidos, cloruros o anhidridos de Acido; y dentro de la sustitucion electrofilica aromatica
tencmos reacciones de nitracion, sulfonacion, halogenacion y alquilacién de Friedel-

Crafts.

El principal uso del fenol es para la produccion de resinas fendlicas, entre las que
destacan las resinas de fundicién, de moldeo, adhesivas, laminados decorativos, fibra de
vidrio y laminados industriales. Otros usos son la manufactura de caprolactama (nylon),
bisfenol A (base, a su vez de las resinas epoxi y de los policarbonatos), asi como la
produccién de colorantes, productos farmacenticos, herbicidas, fungicidas, bactericidas,
detergentes, antioxidantes, aditivos para aceites lubricantes y térmicos tensioactivos,

elc.

Baeyer en 1872 observd la condensacion del fenol con formaldehido en una masa
resinosa (Babor ¢ Ibarz, 1970) pero abandond ¢l estudio al no obtener una masa
cristalina. Seria el belga Backeland quien desenvolveria el proceso en 1909. El aldehido
formico condensa con el fenol reaccionando con sus hidrogenos reactivos (en posicion
orto y para) dando lugar, con exceso de fenol, las resinas nuevo lacas (solubles,
termoplasticas y que no endurecen) y con exceso de formaldehido a varias fases de
productos de condensacion distinguibles por su solubilidad y fusibilidad: resoles
(resinas iniciales, solubles y fusibles), resitoles ( resinas intermedias en las que aparecen
caracteristicas tales como la insolubilidad en acetona) y resitas (resinas finales del

proceso de condensacion, duras, insolubles e infusibles y no plésticas). Las nuevas lacas
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estan formadas por una cadena lineal de radicales fenélicos, entre 10-12 moléculas de
fenol como maximo, unidos por grupos metilénicos. Los resoles ticnen una estructura

lineal siendo derivados hidroximetilados de las nuevas lacas.

La EPA clasifica al fenol en el grupo D, enmarcado como no causante de cancer. Sin
embargo es un producto téxico cuya inhalacidon o exposicidon dérmica es altamente
irritante para la piel, ojos y mucosas. La ingestion de 1 g puede ser letal para los
humanos con sintomas que incluyen la debilidad muscular, temblores, pérdida de
coordinacion, paralisis, convulsiones, coma y- parada respiratoria. La exposicién
continua a este toxico, estudios efectuados sobre animales mostraron dafios a nivel del

higado, rifién y de los sistemas respiratorio, cardiovascular y del nervioso central.
1.1.3.2. Degradacion del fenol.

El fenol es uno de los productos que pueden definir el nivel industrial de un pais, pues
esta intimamente relacionado con sectores basicos como la construccion y la
automocion. Los compuestos fendlicos aparecen en efluentes acuosos de plantas de
fabricacion de resinas, de refinado de petroleo, de fabricacion de plasticos, pesticidas,
plantas de coke, etc. Antes de ser vertidos a un medio acuatico estos efluentes deben ser
tratados cuidadosamente y no exceder la concentracion de 0,5-1 mg/L para efluentes
industriales y de 0,5 mg/L' para agua de abastecimiento, de acuerdo con la actual

legislacién espaiiola (BOE 14-9-90).

La dificultad del tratamiento del fenol es que puede inhibir el crecimiente microbiano a
concentraciones relativamente bajas, de ahi que la eliminacién del fenol de los efluentes
acuosos industriales seca un problema practico muy importante. Existen diferentes
métodos para degradar o diluir el fenol como la oxidacion quimica, la coagulacion, la
flotacion, la precipitacion y la adsorcion. El uso de diferentes adsorbentes como el
carbon activo fue investigado llegandose a resultados poco esperanzadores. El uso del
carbon activo como adsorbente no estd muy recomendado para el tratamiento de las
aguas residuales debido al alto coste de regeneracion del material que ni siquiera puede
compensarse con la recuperacion del fenol adsorbido. Generalmente estos efluentes son
tratados mediante un proceso de lodos activos porque muchas bacterias heterotrofas

aerobias y hongos son quienes de emplear el fenol como fuente de carbono y energia.
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En la biodegradacion aerobia del fenol, éste primero es oxidado a catecol que
posteriormente es oxidado siguiendo el camino metabdlico bien a través del derivado
orto- o meta- (Wang y Loh, 1999; Kibret y col., 2000). En la via a través del derivado
orto- la encima pirocatescasa, catecol 1,2-diosixenasa, cataliza la abertura del anillo
aromatico del catecol para formar cis, cis- acido muconico por la insercion de dos
dgtomos de oxigeno molecular. En la via metabdlica del derivado meta-, la
metapirocatecasa, catecol 2,3-dioxigenasa, cataliza la conversion del catecol a acido 2-
hidroximucénico semialdehido (2-HMAS) que es el responsable del cambio de color en

el medio (de incoloro a amarillo-verdoso) durante la degradacion del fenol.

Se ha estudiado la degradacion de fenol en continuo. Duff y col. (1995) trataron un agua
residual sintética que tenia bajas concentraciones de fenol y clorofenoles con un reactor
UASB (Upflow Anaerobic Sludge Blanket) al cual se adapté rapidamente. Nakhla y col.
(1995), estudiaron la degradacion de fenol en cuatro reactores SBR (Sequencing Batch
Reactor) con concentracién de 100 a 800 mg CsHsOH/L, observando que el fenol puede
degradarse con una eficacia del 99,5 % con un TRH de 1.1 dias y con una carga

organica de 0,12 a 0,4 mg CsHsOH/mg SSV/d.

Annadurai y col. (1999 y 2000), realizaron cxperimentos en discontinuo de la
biodegradacién del fenol empleando distintos cultivos puros de bacterias. Usaron el
método Box-Benkhen en el disefio de estos experimentos buscando para cada bacteria
las condiciones dptimas en las que se da el maximo crecimiento de éstas y la maxima
degradacién de fenol, para el cual siguieron el método estadistico de analisis de varianza
(ANOVA). Para las Pseudomonas putida estudiaron el efecto de la concentracién de la
maltosa, fosfato, pH y temperatura, encontrando que el pH 6ptimo se encuentra a 7,9 y
la temperatura a 31,5°C. Para Pseudomonas pictorum inmovilizadas en carbén activo
estudiaron el efecto de la concentracion de carbén activo, del pH y de la concentracion
del fenol. Tras 48 horas se encontré un maximo porcentaje de degradacion partiendo de

229 mg C¢HsOH/L a pH 7,6 y a una concentracién de carbon activo de 1,12 g/L.

Nakamura y Swada (2000) observaron que es posible la biodegradacion de fenol en
presencia de otros toxicos, como son los metales pesados, proponiendo un modelo

matemadtico para describir el crecimiento microbiano.
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El fenol raramente se encuentra solo en los efluentes, Ha y Vinitnantharat (2000)
estudiaron la eliminacién competitiva del fenol y del 2,4-diclorofenol encontrando
mayores cotas dc degradacion para el fenol, tanto estando s6lo como en mezclas con

otros compuestos.
1.2. Metales Pesados

El término de metal pesado ha sido muy utilizado diversamente para referirse a los
elementos de la parte central de la tabla periddica con el valor del peso atdbmico superior
a 100, o cuya densidad relativa sea mayor de cinco. Los metales son esenciales para la
vida y son usados como micronutrientes por los humanos, plantas y microorganismos,
pero cuando la concentracion de los micronutrientes en el medio no supera la cantidad

requerida por los organismos vivos, pasa a ser toxica, considerandose contaminante.

La toxicidad y el destino final de los metales se encuentran gobemados por su quimica y
por su especiacion. Estos pueden aparecer en ¢l medio acucso como especies idnicas
hidratadas, formando una amplia variedad de complejos con ligandos organicos e
inorganicos que incluyen interacciones electrostiticas y/o covalentes, o asociados a
coloides y materta particulada en suspension. La quimica del elemento metalico esta
relacionada con su posicion en la tabla periodica y su posibilidad de actuar como un

acido de Lewis reaccionando con bases que neutralizan su carga.

Los efectos toxicos de los metales sobre las personas vienen de hace miles de afios antes
de la generalizacion de su uso. Durante el transcurso de la historia de la humanidad se
han registrado varios casos accidentales de metales provocando en muchos casos un
envenenamiento masivo en algunas poblaciones, como ha sido la de Japon en los afios
50-60, en la que descargas de metil mercurio en los rios llegaron mediante la
bioacumulacion a la cadena alimentaria provocando la muerte de varios miles de
personas. También se han registrado intoxicaciones en ciertas poblaciones por causa de

accidentes industriales con metales como el Cd, Cr, Zn, Fe y As.

La causa principal de contaminacién en el medio ambiente se debe a las actividades
humanas. El proceso de utilizacién de los metales pesados abarca desdc la extraccion

en las minas de los yacimientos, la fundicién y el refinado para obtenerlos. Industrias
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como las de galvanizacion emplean sales de Zn, Cr y Ni en forma de cianuros
complejos vertiéndose a las aguas cantidades de estos compuestos en las operaciones de
aclarados y en los dcsagiies. El Cd es un metal pesado encontrandose asociado a los
minerales de Zn, Pb y Cu y es emitido al medio ambiente cuando dichos metales son

procesados.

Muchos compuestos inorganicos metélicos y también los organometdlicos se han
incluido en las listas de sustancias toxicas y/o peligrosas cuyo vertido hay que controlar,
reducir o eliminar. Son especialmente peligrosos los compuestos siguientes: compuestos
organoestannicos, ¢l mercurio y sus compuestos, el cadmio y sus compuestos. Son
sustancias menos téxicas los siguientes metales junto a sus compuestos: Zn, Cu, Ni, Pb,
Se, As, Sb, Sn, Ba, Co, Cr, Ur, V, Tl, Te, Ti, Mo, Be, B, y Ag (Cotoruclo y Marqueés,
2000).

1.2.1. Caracteristicas de los metales
Cinc

Este metal es importante para poder llevar a cabo los procesos biologicos. Sc trata del
segundo metal mas abundante en el cuerpo humano por detras del hierro. El cuerpo
humano de un adulto contiene de 2-3 g de Zn en unas doscientas encimas y proteinas. El
principal papel del cinc como Zn'? es actuar como acido de Lewis, facilitando procesos
hidroliticos. Es encontrado en muchas deshidrogenasas dependientes del NADP y del
NAD, encimas que promﬁeven la transferencia de iones hidruro desde moléculas del
substrato al de las coencimas NAD" y NADP®, por ejemplo la encima alcohol
deshidrogenasa del higado. El Zn'? también es un componente esencial dec las
polimerasas del ARN y del ADN, y esta presente en la anhidrasa carbonica y en la
carboxipeptidasa. La hormona insulina se almacena en forma de complejo de cinc

(Lehninger, 1984).

En disoluciones acuosas que contienen alguna especie con CO; puede formar un
complejo soluble de ZnCQs, o precipitar los carbonatos, ZnCO;3sy y Zns(OH)s(COs3)xs)
que son menos solubles que los hidréxidos Zn(OH),sy y ZnO;y) . El cinc también puede
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formar un complejo aminado [Zn(NH3)s] ", e igualmente reacciona con el fenol por el

oxigeno del mismo.
Cadmio

El cadmio es el metal traza tipico a escala planetaria, se encuentra asociado a minerales
de cinc siendo el mas corriente la greenockita (sulfuro doble de cinc y de cadmio). Es
muy empleado cn la fabricacion de pilas botdn, su uso en los Gltimos afios estd en claro

descenso,

Forma numerosos complejos con aniones, como por ejemplo con haluros, nitratos,
sulfatos, tiosulfatos, amonio y cianuros, generalmente no muy estables. Una gran
variedad de sales y sobre todo basicas de este metal son bastante solubles en agua. Los
haluros son facilmente solubles, pero sus disoluciones conticnen una amplia gama de
halo-complejos. El acuo-16n [Cd(H20)s] es bastante acido, y las disoluciones diluidas de
las sales de cadmio contienen la mayor parte del metal en forma de [CdOH]" solvatado
o de polimeros solvatados; en disoluciones concentradas estd presente la cspecic

[Cd>OH]"™. Con amoniaco forma el complejo [CA(NH3)4] ™.

El i6n cadmio es capaz de reemplazar al cinc de las metaloencimas interferiendo en sus
actividades, este se convierte en un peligroso veneno. En el cuerpo humano el destino
final es el higado, los rifiones y ¢l sistcma 6seo (donde cs intercambiado por ¢l calcio).

La enfermedad méas conocida ¢s la denominada Itai-Itai.

Niguel

Se encuentra normalmente formando arseniatos y sulfuros. Se emplea en procesos de
fusién para fabricar diversas alcaciones metalicas, como catalizador para la preparacion

de compucstos organicos y también aparece en algin pesticida.

Las sales de niquel hidratadas acostumbran tener el ién [Ni(H;O)s]'?, y son solubles en

agua, a excepcion de los ferri- y ferrocianuros, los sulfuros y el dimetilglioxamato.
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Fisiolégicamente este metal no es muy téxico pero alguna de sus sales puede tener
efectos potencialmente carcinogénicos y mutagenos por exposicion pulmonar. Ademas
la ingestion de importantes cantidades de este metal puede provocar problemas renales y

alergias cutaneas por contacto.

Cromo

Es un elemento metalico de color gris, que puede presentar un intenso brillo. Es uno

de los elementos de transicion del sistema periddico.

Este elemento fue descubierto en 1797 por el quimico francés Louis Nicolas
Vaugquelin, que lo denomind cromo (del griego chroma, 'color’) debido a los multiples

colores de sus compuestos.

El cromo es un clemento comin y ocupa el lugar 21 en abundancia entre los
elementos de la corteza terrestre. El cromo puede reemplazar en parte al aluminio o al
hierro en muchos minerales a los que da sus exclusivos colores. Muchas de las gemas
preciosas deben su color a la presencia de compuestos de cromo. Los minerales aptos

para su posterior manipulaciéon son poco comunes; la cromita (FeCrpO4) es el mas

importante.

En las sales crdmicas y en la cromita, el cromo tiene una valencia de +3. La mayoria
de estos compuestos son de color verde, pero algunos son de color rojo o azul. El

oxido de cromo (HI) (Crp03) es un sélido verde. En cromatos y dicromatos, el cromo
tiene una valencia de +6. El dicromato de potasio (KpCrpO7) es un sélido rojo,
soluble en agua; el cromato de plomo (PbCrO4) es un sélido insoluble, muy usado

como pigmento, llamado amarillo de cromo. El verde cromo es una mezcla de

amarillo de cromo y azul prusia.

Mis de la mitad de la produccidn total de cromo se destina a productos metalicos, y

una tercera parte es empleada en refractantes. El cromo estd presente en diversos
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catalizadores importantes. Principalmente se utiliza en la creacidon de aleaciones de
hierro, niquel o cobalto. Al afiadir el cromo se consigue aumentar la dureza v la
resistencia a la corrosion de la aleacion. En los aceros inoxidables, constituye el 10%
de la composicion final. Debido a su dureza, la aleaciéon de cromo, cobalto y
wolframio se emplea para herramientas de corte rdpido de metales. Al depositarse
electroliticamente, el cromo proporciona un acabado brillante y resistente a la
corrosion. Debido a ello se emplea a gran escala cn el acabado de vehiculos. El amplio
uso de la cromita como refractante se debe a su alto punto de fusién, su moderada

dilatacion térmica y la estabilidad de su estructura cristalina.

1.3. Eliminacién de carbono mediante un proceso aerobio

1.3.1. Conversion biologica de la materia orginica

Los procesos biologicos, relacionados con la conversion de la materia organica presente
en ¢l agua residual, son: hidrélisis, crecimicnto de microorganismos y muerte de
microorganismos. Ademas, habria que incluir procesos fisicos como la adsorcion,
floculacion biclogica que en mayor o menor medida pueden afectar a la eliminacion de

materia organica.

Hidrolisis.

Los procesos de hidrélisis transforman las moléculas orginicas de mayor peso
molecular en moléculas de menor peso molecular que sirven como substrato a los
microorganismos. Los procesos de hidrolisis transcurren a menor velocidad que los
procesos de crecimiento de microorganismos. En consecuencia, en la mayor parte de los
procesos de tratamiento bioldgico, constituyen la etapa limitante. Los procesos de
hidrélisis son menos conocidos que los procesos de crecimiento y en términos cinéticos
s¢ describen mediante reacciones de orden uno respecto a la concentracion de matena

orgénica hidrolizable, bien se trate de s6lidos suspendidos (X;) o sélidos disueltos (S;):

Ry xs= Kun-X; Ec. 1.5
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Rv,s= Kh'Ss Ec. 1.6

Otros modelos cinéticos se basan en expresiones de tipo Monod (Henze y col., 1995)

X%
Ryx =Kix ._Ts_*.x Ec. 1.7
K+ 0%
donde Kix es la constante de hidrolisis
Kx es la constante de saturacion para hidrélisis

X  ¢s la concentracion de biomasa

Las constantes de hidrolisis son superiores con oxigeno, como aceptor final de
clectrones, que con nitrato y similares a las de los procesos anaerobios. Los valores de
las constantes para la hidrélisis de solidos suspendidos son inferiores a las de los sdlidos

disueltos (Tabla 1.3}

Tabla 1.3. Constantes de hidrélisis para la materia orgdnica para distintos aceptores finales de electrones

Aceptor final de | Kiu(S;) Kix Kx
electrones (Xo) d! KgDQO(X)Kg KegDQO(X)Kg
d’ 'DQO(B)I! 'DQOX)
0, 320  0,6-1,4 0,6-1,4 0,02-0,05
NOy 1-15  0,15-0,4 0,15-0,4 0,02-0,05
Sin O, ni NOy’ 2-20  0,3-0,7 0,3-0,7 0,02-0,05
Crecimiento

Los microorganismos presentes en los procesos de tratamiento utilizan un reducido
nimero de moléculas simples para el crecimiento (acético, metanol, glucosa, amonio,
etc.). Habitualmente se utiliza la expresion de Monod para describir la velocidad de

consumo de sustrato empleado en el crecimiento de los microorganismos.
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Muerte celular

Los microorganismos vivos tienen una determinada velocidad de muerte en funcién de
la duracién de su ciclo vital. La muerte de microorganismos no cambia el contenido en
materia organica total del sistema pero si afecta a su naturaleza incrementando la
cantidad de materia organica biodegradable. El proceso sc¢ describe adecuadamente

mediantc una cinética de orden uno respecto a la concentracién de biomasa X (1.8):

Rv,x =bX Ec. 1.8

donde: b es la constante de muerte celular y Ry x es la velocidad de muerte

celular

1.3.2, Conversion heterotrofa aerobia de materia orgdnica

Reacciones

La materia organica alimentada a un proccso dc tratamicnto bioldgico aerobio puede

experimentar alguno de los siguientes procesos:

o Oxidacion hasta CO; y nutrientes en forma de compuestos de N, Py S

¢ Asimilacion cn la sintesis de nuevos microorganismos

¢ No experimentar cambios indicando que esta materia organica no es
biodegradable (materia inerte)

¢ Transformacion en otras sustancias organicas

Desde el punto de vista practico solo interesa la cantidad total de materia organica
presente estimada normalmente como DQO o DBOs. Sélo en casos concretos, como en
aguas residuales que contengan compuestos toxicos, s¢ analizan individualmente estos
compuestos. Asumiendo que la materia orgénica tiene la signiente composicion quimica
general, C sH19OsN (Pépel, 1988) v que es oxidada hasta CO,, se puede plantear las

siguientes expresiones (1.9 y 1.10) considerando o no la nitrificacion, respectivamente.
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C,H,,O,N+17,50, +H* - 18CO, +8H,0 +NH,” Ec. 1.9

C,H,O,N+19,50, - 18CO, +9H,0+H" +NO,” Ec. 1.10
Para las reacciones 1.9 y 1.10 el consumo de oxigeno resulta ser de 1,42 y 1,59 kg O,

Kg' de materia organica, respectivamente. Si se expresa en DQO el valor es idéntico en
ambos casos (1,42 Kg 0, Kg™' de materia organica) ya que el amonio no se oxida en las

condiciones del andlisis de la DQO.

El rendimiento enérgico resultante de la oxidacion de la materia organica combinando

las reacciones (1.11) y (1.12) para obtener la expresion (1.13).

Lo H,oN+2H0517co, + LHCO,  + ZNH," +H* +e~  Ec. LI
70 70 0 70 70
1,12
1o, +H +e- 5L1H0 Ee
4 p
LCISHwaN +‘1*02 "‘3“11002 + LHCO; +lNH4Jr +iH20 Ec.1.13
70 4 0 70 70 10

La materia organica presente en las aguas residuales se encuentra principalmente en
forma dc carbonohidratos, grasas y proteinas que en cuanto a peso presentan distintas
proporciones de carbono y nitrégeno por lo que cl consumo de oxigeno varia
significativamente de una sustancia a otra como puede observarse en la Tabla 1.4. Las
variaciones afectan principalmente al consumo de oxigeno para su oxidacién y en el

contenido de nitrégeno.
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Tabla 1.4. Composicién promedio de la materia organica contenida en el agua residual

. Consumeo de O, N/C
Sustancia Formula . )
(Kg O; Kg~ sustancia) (% en peso)
Carbohidrato C]UH|809 1,13 0
Aceites y grasas CsH0, 2,03 0
Proteinas C|4H|207N2 i ,20 16,6
Composicién promedio  CgHgOsN 1,42 6,50

1.3.3. Coeficiente de rendimiento

No es posible transformar totalmente la materia organica contenida en ¢l agua residual
en nuevos microorganismos (crecimiento) ya que una fraccion se destina a la obtencién
de energia (catabolismo). Ademas, la eficacia en el aprovechamiento de la energia
liberada por parte de los microorganismos se estima entre ¢l 55 y el 60%. En términos
de energia, la constante de rendimiento maximo (Yma) se sitia entre 0,55 y 0,6. En un
proceso biologico el valor de la constante de rendimiento observada (Ys) oscila entre
valores negativos (muerte celular) € Ynax, dependiendo del disefio del proceso y de la
cantidad de materia orgénica disponible (carga organica). El valor de Y, puede ser
mayor que Y. en procesos donde exista acumulacion de materia organica. Si se
conoce el valor de la constante de rendimiento se puede plantear la reaccién de
transformacion de la materia orgéanica en biomasa {CsH7NO;) segin la reaccién (1.14)
pudiendo calcular el coeficiente de rendimiento observado a partir de los valores de los

coeficientes estequiométricos (1.15)

aCH,O,N+...5bCH,NO, +... Ec.1.14

b'PMb'o sa
=——_omsd Ec. 1.15
*a-PM ¢

Siendo PM el peso molecular

1-26



Capitulo 1

Si se admite un valor de Yops de 0,5 Kg biomasa Kg'1 materia orginica obtendriamos
un valor de “b” de 1,74 para un valor de “a” igual a 1. Asi en ese caso la ecuacion 1.14

queda ajustada introduciendo el oxigeno necesario y la fuente de nitrégeno (1.16).

C,:H,,;O,N+0,74NH, + 8,80, —1,74C,H,NOC, +9,3CO, +4,52H,0 Ec. 1.16

Las constantes de rendimiento se expresan habitualmente en términos de DQO; asi en
nuestro caso el valor de la DQO para la materia y la biomasa es ¢l mismo (1,42 Kg O;
Kg' materia organica o biomasa) con lo que Ya,:=0,5 Kg DQO(X) Kg' DQO (S);

donde (X) hace referencia a la biomasa y (S) al substrato.
Cinética

La conversion del sustrato puede describirse mediante una reaccién de primer orden

respecto a la concentracion de biomasa segin la expresion (1.17)

__ 1 a8 _ p
ST X dt Y

max

Ec. 1.17

Donde Ry es la velocidad de eliminacion de sustrato por unidad de volumen
Kobs €s la velocidad de crecimiento observada
X esla concentracion de biomasa
Yomax €5 la constante de rendimiento maximo

b  es la constante de muerte celular

El valor de la velocidad de crecimiento observada estd influido por: la concentracion de
sustrato (S), la concentracion de oxigeno (Soz), el pH, la temperatura (T), etc. La
dependencia del crecimiento con el sustrato se describe habitualmente haciendo uso de
la expresién empirica de Monod (1.18) que en muchas situaciones puede aproximarse a
un modelo cinético de orden cero (1.19) o de orden uno (1.20)

; S

obs =rmax'—8—+?s_ Ec. 1.18

Donde nobs s la velocidad de crecimiento observado

Hmax €S la velocidad de crecimiento maxima
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S es la concentracién de sustrato en el reactor

K: es laconstante de saturacion para el sustrato

Modificaciones de la expresion cinética de Monod
S>>Ks  pnobs=pmax cinética de orden cero Ec. 1.19

S<<K; pobs=pm.S/K; cinética de orden 1 Ec. 1.20

1.3.4. Microorganismos

La composiciéon de microorganismos heterétrofos varia ampliamente entre plantas de
tratamiento debido a la diferencia en la composicion de las aguas residuales y al disefio
y operacion de las mismas. Sin embargo, la experiencia demuestra como las velocidades
de consumo de materia organica son similares a pesar de las diferencias en la
composicion de la biomasa. La composicidn de ésta puede tomarse de los valores de la
Tabla 1.5 dada por Henze y col. (1995).

Tablal,5 Composicién tipica de la biomasa heterdtrofa en proceso aerobio de fangos actives.

Género Abundancia relativa (%)
Comamonas-pseudomonas 50
Flavobacterium 14
Paracoccus 12
Alcaligenes 6
Pseudomonas fluorescent 2
Aeromonas 2
Micrococcus 2

L.3.5. Efecto de los factores medioambientales
Temperatura
La dependencia con la temperatura para un proceso bioldgico puede expresarse como

una funcidn exponencial (1.21)

P T)=Hmax(20°C) - exp(K(T-20)) Ec. 1.21
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Para los procesos aerobios la expresion es vélida entre 0 y 32 °C. Para temperaturas
entre 32 y 40 °C la velocidad permanece constante y, a partir de 40 °C, desciende
drasticamente hasta hacerse cero para temperaturas en torno a 45 °C. El proceso aerobio
en rango termofilo (50 °C-60 °C) es posible obteniéndose velocidades aproximadamente

un 50% mayores respecto a las obtenidas a 35°C.
Oxigeno

La dependencia de la velocidad con la concentracién de oxigeno puede escribirse

mediante una expresion tipo Monod (1.22)

° S, +KSO2

donde Sp; esla concentracion de oxigeno en el reactor

Kso2 es la constante de saturacidn para el oxigeno

Combinando la ecuacidén anterior con la ecuacién (1.18) obtendremos la siguiente

expresion doble de Monod para el sustrato organico y el oxigeno:

_ S So, Ec.1.23
Fobs = Mmax '
S+K, So, +Kg,

El valor de la constante de saturacion para el oxigeno (Ksoz) depende del tamafio del
floculo, del espesor de la biopelicula y de la temperatura. Este parametro refleja las

limitaciones a la difusién del oxigeno dentro de los fléculos o en las biopeliculas.

pPH

Los procesos bioldgios dependen fuertemente del pH. La velocidad de crecimiento es
maxima a un determinado valor de pH (pH optimo) que depende del tipo de especies
que intervienen y del proceso que tenga lugar. La dependencia de la velocidad maxima

con ¢l pH puede expresarse segun la ecuacién 1.24 (Henze y col., 1995):
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K
H) =7 H. ) —P Ec. 1.24
rmax (p ) max (p opl:ma) KPH + I

Donde  Kyu esla constante de pH
=1 O(pH(')ptimo-pH)_l

En los procesos biolégicos acrobios normalmente son valorcs bajos de pH los que
provocan problemas, debiendo prestar atencién al pH del agua residual. Ademas,
determinados procesos biolégicos pueden provocar descensos del pH como es el caso

de la nitrificacion, o incrementos en el pH como es el caso de la desnitrificacion.
Sustancias toxicas

Muchas sustancias como son los metales pesados, cianuro, compuestos organoclorados,
compuestos volatiles aromaticos, etc., pueden actuar como toxicos en la conversion
acrobia de la materia organica. A la hora de evaluar el efecto toxico de una sustancia
hay que considerar no solo la concentracién del agente téxico sino, ademas, la posible
aclimatizacién de la biomasa al compuesto toxico. Los mecanismos de la inhibicién
pueden ser competitivos y no competitivos, también pueden ser reversibles o
irreversibles. Las sustancias toxicas actian normalmente a nivel de membrana
(impidiendo el transporte activo de substratos y/o productos con el medio), o actuando

sobre las enzimas que intervienen en las reacciones metabdlicas.

La inhibicién reversible competitiva afecta a la cinética de crecimiento aumentando el

valor de la constante de saturacion de acuerdo con la expresion 1.25.

K' =K, KS}(—*C‘ Ec.1.25
S8f

Donde K’g es la constante de saturacion con inhibicidon
Ks es la constante de saturacion sin inhibicién

Ks1 es la constante de inhibicion
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C: es la concentracion del inhibidor

La inhibicién no competitiva reversible disminuye la velocidad méaxima de crecimiento

y viene expresada por la ecuacién 1.26

KSI

R Ec.1.26
K, +C,

Donde 1 es la velocidad maxima con inhibicion

Imax €S la velocidad maxima
Nutrientes

Conociendo la composicién quimica de los microorganismos se puede calcular la
cantidad de nutrientes que son necesarios para asegurar su crecimiento. En la Tabla 1.6
se muestra la composicion tipica de los microorganismos para procesos de tratamiento
aerobio. Las concentraciones pueden variar considerablemente cuando se pretende
eliminar determinados compuestos organicos favoreciendo el desarrollo de un
determinado grupo de microorganismos, o en el caso de procesos especificos como la

eliminacién bioldgica de foésforo.

El efecto del nitrégeno y el fésforo sobre la velocidad de crecimiento puede ser descrito
mediante expresiones tipo Monod donde actian como substratos limitantes,
entendiendo que para concentraciones de éstos inferiores a la constante de saturacion

(Ksn y/o Ksp) la velocidad de crecimiento es baja.
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Tabla 1.6, Requerimiento de nutrientes en microorganismos

acrobios heterétrofos (Grady y col., 1999)

g Kg" DQO en forma de biomasa

C 300-400
N 55-85

P 7-18

K, Ca 10

Mg 7

S 6

Na 3

Cl 3

Fe 2

Zn 0,2

Mn 0,1

Cu 0,02
Mo 0,004
Co <0,0004

1.4. Fundamentos de la nitrificacion

1.4.1. Razones que justifican la eliminacion de nitrégeno

En muchos paises, el nitrégeno figura entre los elementos cuya concentracion debe
controlarse, siendo los contenidos entre los elementos que se admiten en los vertidos,
frecuentemente, muy bajos. A fin de preservar los sistcmas biolégicos, las nuevas
Directivas comunitarias (91/271/CEE) obligan a depurar las aguas residuales de forma
mas efectiva, contemplando, ademas de la materia organica, la eliminacién de

nutrientes.

Existen razones de importancia que justifican la eliminacién de compuestos de
nitrégeno en las aguas residuales antes de su descarga al medio receptor final. Las

principales son:
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e Limitar la eutrofizacién en rios y lagos, pues junto al fosforo, supone un
importante nutriente para los organismos vegetales acuaticos. Esto produce
un sobrecrecimiento de éstos y da lugar a desequilibrios entre los organismos
y la calidad de las aguas.

¢ Limitar el consumo de oxigeno en los medios receptores, ya que la oxidacion
de 1 mg de nitrégeno amoniacal, se requieren 4,5 mg de oxigeno,
aproximadamente.

e La presencia de oxigeno y de nitrdgeno en las aguas puede tener efectos
toxicos o producir enfermedades como la metahemoglobina en bebés,
también la aparicion de nitrosaminas que son cancerigenas.

¢ En las aguas el i6n amonio se encuentra en equilibrio con el amoniaco libre
de tal manera que, si aumenta el pH y la temperatura, se incrementa la
concentracion de amoniaco libre. Este tiene efectos toxicos sobre los peces y
otros seres vivos.

e Facilitar el empleo de las aguas residuales en aplicaciones industriales o
domésticas, en las que la presencia de nitrégeno cause un perjuicio especial.
Por ejemplo, la existencia de amonios en las aguas implica un mayor aporte
de cloro para la desinfeccion al formar cloraminas que se descomponen;
encareciendo este proceso.

e Las emisiones de los 6xidos de nitrégeno a la atmésfera contribuyen al
efecto invernadero. Esto sucede, por ejemplo, cuando no tiene lugar la

desnitrificaciéon de forma completa y se forma N,O.

Por todas estas razones y a medida que las reglamentaciones ambientales se hacen mas
estrictas, se comprende la necesidad de la eliminacién de los compuestos nitrogenados

de las aguas residuales.
1.4.2. Amonificacion

La amonificacién es el proceso por el que los compuestos de nitrégeno organico son
transformados hasta nitrégeno amoniacal. El proceso es realizado por la accién de una
gran variedad de microorganismos (bacterias, hongos, actinomicetos, etc.) todos ellos

heter6trofos. En el agua residual el nitrégeno orgénico se encuentra principalmente en
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forma de proteinas y urea. La urea se transforma rapidamente mediante un proceso

enzimadtico (1.27)

NH,

»C=0+H,0——2=532NH, +CO,
NH,

Ec. 1.27

Las proteinas son mineralizadas de acuerdo con la siguiente sccuencia:

3 . roa desaminacict
Proteinas —"** 5 Aminodcidos —=""***— NH |

Ec. 1.28
La desaminacion tiene lugar por via oxidativa (1.29) o por via redi
R
>—CH—COOH+%OZ—)R—CO—COOH+NH4" Ec. 1.29
NH,
R
»CH-COOH+2H" - R-CH, —COOH + NH; Ec. 1.30
NH,

El proceso global de amonificacién esta controlado por la hidrélisis de las proteinas y
constituye la etapa limitante, en los procesos bioldgicos de eliminacién de nitrégeno,

para aguas residuales con elevadas concentraciones en proteinas.

1.4.3. Nitrificacion biologica

1.4.3.1. Microorganismos

La nitrificacion biologica es el proceso mediante el cual los microorganismos
transforman el nitrégeno amoniacal hasta nitrito y nitrato. Si bien se ha observado la
capacidad de ciertos microorganismos heterétrofos para oxidar el nitrégeno (Aspergillus
y Arthrebacter, etc.), los procesos de nitrificacion son llevados a cabo por un reducido
numero de microorganismos autdtrofos pertenecientes a la familia Nitrobacteraaceae.
Dentro de esta familia se pueden diferenciar dos grupos: Nitrosebacteria, que utilizan el
amonio como fuente energética, y Nitrobacteria, que obtienen la energia de la oxidacion
del nitrito. En la practica, frente a un mismo sustrato utilizado como fuente de energia,
la probabilidad de encontrar dos especies diferentes es muy baja (Belser, 1979). Asi

predominan en medio acuoso las especies bacterianas del género Nitrosomonas dentro
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del grupo Nitrosobacteria y del género Nitrobacter dentro del grupo Nitrobacteria. En
consecuencia los géneros bacterianos de Nitrosomonas y Nitrobacter son los unicos
considerados en los procesos bioldgicos de nitrificacion de aguas residuales.

El proceso tiene lugar en dos etapas.

NH; +%Ozﬂw->NO;+H20+2H+ Ec. 1.31

AG®=-270KJ/molIN —NH}
Nitrobacter

_ 1 _
NO; +_ 0, e NO; Ec. 1.32

AG®=—-80KJ/moIN -NO;

E! bajo rendimiento energético de la oxidacién del amonio y el nitrito tiene como
consecuencia un bajo crecimiento de los microorganismos nitrificantes. Este es el

aspecto fundamental a la hora de disefiar los procesos de nitrificacion.

Las bacterias nitrificantes son autdtrofas utilizando el CO; como fuente de carbono. El
CO; es reducido, para entrar a formar parte de los microorganismos, a través de la

oxidacion de amonio o nitrito.

15CO, + 13NH; —twsomonss ,10NQ; +3CH,NO, +2H" +4H,0 Ec. 133 -

5CO, +NH} +10NO; +2H,Q Niebeder ,1oNO; + C,H,NO, +H*  Ec. 1.34

Combinando las ecuaciones de crecimiento (1.33 y 1.34) junto con el equilibrio en
medio acuoso carbonato-dioxido de carbono (1.35) se obtienen las ecuaciones de

crecimiento con bicarbonato como fuente de carbono mineral (1.36 y 1.37).

CO% +2H* & HCO; +H* & CO, +H,0

80,7NH? +114,550, +160,4HCO; — C,H,NO, +79,7NO; +82,7H,0 +1554H,CO.

Ec. 1.35

Ec. 1.36

134,5NO; +NH; +62,50, + HCO; +4H,C0O, - C,H,NO, +134,5NO; +3H,0 Ec. 1.37
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Combinando las expresiones 1.36 y 1.37, obtcnemos la expresién global para la

nitrificacién expresada en la siguiente ecuacion:

NH; + 1,860, + 1,98HCO; — 0,02C,H,NO, + 0,98NO, +1,88H,CO, +1,04H,0

A partir de las expresiones 1.36 y 1.37 obtenemos el coeficiente de rendimiento maximo
para Nitrosomonas Ymuonux = 0,1 g SSV g'N-NH," (0,14 g DQO(X) g'N-NH," y
Nitrobacter Y max, no2= 0,06 g SSV g"N-NOz' {0,085 g DQO(X) g'lN-NOQ').

La oxidacion de amonio hasta nitrito tiene lugar en varias etapas mientras que la
oxidacién de nitrito tiene lugar en una sola etapa {1.39). No se conoce el producto

intermedio entre la hidroxilamina y el nitrito:

NH; —— NH,OH %57 NO; - NO;  Ec1.39

Las reacciones a y b son inhibidas selectivamente por tioureca ¢ hidrazina
respectivamente (Sharma y Ahlert, 1977). La tiourea se emplea para inhibir la
nitrificacioén durante el analisis de la DBO y durante los ensayos dc respiracion para la

biomasa aerobia.

1.4.3.2, Cinética de la nitrificacion.

Influencia de la concentracion de substratos

La velocidad de consumo de substrato nitrogenado depende de la concentracion de
todos los substratos que intervienen en el proceso: nitrégeno amoniacal o nitrito,
carbono mineral y oxigeno. La dependencia con cada uno de los substratos pucde
expresarse mediante una cinética tipo Monod obteniendo la ecuacion de la velocidad de
consumo de substrato nitrogenado (1.40). Concentraciones por debajo de la constante de
saturacidén (constante de velocidad mitad) dan lugar a fendmenos de limitacidén por
substrato, mientras que concentraciones superiores a las constantes de saturacion dan
lugar a velocidades méaximas de crecimiento pudiendo existir fenémenos de inhibicion

por substrato.

Ec. 1.38
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o co
= AN T N O 2y Ec.1.40
’ Xd Y, N+K, O,+K, CO,+K,

En la Tabla 1.7 se recogen los valores de las constantes cinéticas para nitrificacion. Los
intervalos de variacién en los valores son importantes especialmente para los valores de
velocidad maxima de rendimiento, coeficiente de rendimiento y constantes de saturaion
de sustrato, debido a las diferentes condiciones experimentales en que han sido
obtenidas (Villaverde, 1994). Los valores promedio provienen del trabajo de Wiesmann
(1994), elaborados a partir de recopilacion bibliografica y medidas propias, a 20°C y pH
8. Segrin estos ultimos datos la velocidad de crecimiento de Nitrobacter es superior a la
de Nitrosomonas, aunque se observa para las primeras valores mayores de la constante
de saturacion. No se han encontrado resultados acerca de valores de la constante de

saturacion para ¢l CO,.

1.4.3.3. Limitacion de sustratos

Como consecuencia de la secuencialidad de las reacciones de oxidacion de amonio y
nitrito la actividad de Nitrobacter estd condicionada por la actividad de Nitrosomonas.
En consecuencia los fenémenos de limitacion de substrato tendran, en general, mayor
efecto sobre las Nitrobacter. Esto se reflejard en valores mas altos de las constantes de
saturacién para Nitrobacter. Como consecuencia, en procesos de nitrificacién que
transcurran con limitacion de substrato, se producira acumulacion de nitrito. Para el
oxigeno, concentraciones inferiores a 0,5 mg O; dm™ provocan la acumulacién de
nitrito (Jayamohan y Oghaki, 1988; Hanaki y Wantawin, 1990). En condiciones
limitantes de carbono inorganico Jones y Paskins (1982) también observaron

acumulacion de nitrito.
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Tablal.7. Constantes cinéticas de microorganismos nitrificantes

Nitrosomonas Nitrobacter
Parimetro Intervalo Valor Promedio Intervalo Valor Promedio
Miax (d) 0,96-1,92 0,77 0,48-1,44 1,08
Yobs (2 SSV g N) 0,04-0,13 0,15 0,02-0,07 0,042
b 0,048-0,1 0,048 0,048-0,1 0,048
Ky (mg N dm™) 0,06-5,6 0,7 0,06-8,4 1,3
Koz (mg O dm™) 0,25-1,3 0,3 0,25-1,84 1,1

1.4.3.4. Inhibicion por substrato

Los posibles mecanismos de inhibicién por substrato son, por una parte, el fenomeno de
saturacion de los puntos activos del enzima por moléculas de substrato; y por otra parte
el desplazamiento de los equilibrios quimicos que regulan la concentracién de substrato
y que provocan variaciones de pH, potencial Redox, presién osmética y/o transporte

activo en la membrana (bomba Na™-K ™).

100 —

NH," (mgN/)

Figura 1.1. Efccto de NH; y HNO,; sobre la nitritacién y la nitratacién. Zona A sin inhibicidn; zona B
inhibicién parcial de Nifrobacier; zona C inhibicién total de Nitrobacter por amonio libre, zona D
inhibicién total de Nitrosomonas y Nitrobacter por 4cido nitroso libre; zona E inhibicién total de
Nitrosemonas y Nitrobacter por amonio libre,
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En cuanto al oxigeno Jones y Paskins (1982) observaron un descenso en la nitrificacion
desde el 95% al 20% al incrementar la concentracién de oxigeno disuelto de 24 a 39 mg
O, dm™. Sin embargo, Sharma y Ahlert (1977) afirmaron que no existe inhibicion de la
nitrificacién para valores de hasta 60 mg O, dm™. Estas situaciones son excepcionales
ya que en la prictica se trabaja en condiciones de substrato limitante, con
concentraciones entre 2 y 4 mg O» dm>, y las concentraciones anteriores sélo se

alcanzan en plantas que utilizan oxigeno puro o aire enriquecido.

En cuanto al substrato nitrogenado los trabajos de Sharma y Ahlert (1977) parecen
confirmar que son las formas no ionizadas NH; y HNO; los substratos para
Nitrosomonas vy Nitrobacter. Por otro lado son las especies no ionizadas las
responsables de la inhibicion de las bacterias nitrificantes (Anthonisen y col., 1976),
encontrandonos en la situacién donde una misma especie actiia como substrato a bajas
concentraciones. Dado que los cquilibrios NH3y/NH;' y HNO»/NO,- dependen del pH y
la temperatura (Ford, 1980) la situacién de inhibicion queda descrita por la Figura (1.1).
Estos resultados fueron obtenidos por Anthonisen y colaboradores (1976) para cultivos
en suspension, A partir de la grafica se puede concluir que Nitrobacter muestran mayor
sensibilidad por el amonio libre que Nitrosomonas. Asi en la zona C tendrd inhibicién
selectiva de Nitrobacter y en consecuencia acumulacién de nitrito. En la zona de
inhibicion parcial, B, el porcentaje de nitrificacién no se ve afcctado pero el proceso

transcurrira a menor velocidad.
I'4.3.5. Influencia de los pardmetros fisico-quimicos
Oxigeno disuelto

La concentracion de oxigeno disuelto tiene un efecto significativo tanto en el proceso de
nitrificacion como en el crecimiento de las bacterias nitrificantes. Considerando que el
oxigeno puede ser un substrato limitante, su efecto sobre la nitrificacion puede
modelizarse segun la cinética de Monod.

S
H=p,, —a— Ec. 1.41
S02 +K02
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Donde; So; es la concentracién de oxigeno disuelto (mg/L),

Koz es la constante de saturacion media para el oxigeno.

Los valores de Ko, encontrados en la bibliografia varian entre 0.15 y 2 mg/L debido a
que la concentracion de oxigeno en la disolucion no se corresponde necesariamente con
la que existe en el interior del floculo microbiano, donde se realiza la transformacion
quimica. Su valor depende de la dimension, del grado de mezcla y de la velocidad de

difusién del oxigeno dentro del floculo.

La méaxima velocidad de crecimiento de las bacterias nitrificantes se consigue para

valores de 7 mg/L. A valores inferiores a 0.2 mg/L ya no hay crecimiento.

Hwang y col. (2000) encontraron que no se producia nitrificacién por debajo de 0.4
mg/L. La limitacion de oxigeno inhibe fuertemente la oxidacion de nitrito a nitrato, la
oxidacién de amonio a nitrito no se ve tan afectada, esto da lugar a la acumulacion de

nitrito en procesos con baja cantidad de oxigeno disuelto (Hanaki y col., 1990).
Temperatura

La variacién de los parametros cinéticos con la temperatura muestra un comportamiento
tipo Arrhenius (Knowles, 1965; Painter y Loveless, 1983; Wiessman, 1994) donde la
actividad es practicamente nula por debajo de 10°C. El intervalo 6ptimo de crecimiento
para Nitrosomonas y Nitrobacter se situa entre 20 y 30°C. A partir de temperatura de
35°C la velocidad disminuye progresivamente hasta cero. Por otra parte, la diferente
actividad de Nitrosomonas y Nitrobacter, da lugar a comportamientos diferentes, asi
entre 10-15°C la actividad de Nitrosomonas es superior a la actividad de Nitrobacter
produciendo acumulacion de nitrito (Randall y Buth, 1984). Las bacterias nitrificantes
son muy sensibles a cambios bruscos de temperatura. Aumentos bruscos de temperatura
hacen que el aumento en la velocidad maxima de crecimiento sea menor de lo esperado.
Al contrario, descensos bruscos de temperatura provocan que la caida en la actividad de

los microorganismos sea mayor de lo esperado (Henze y Harremées, 1978).

La temperatura influye también sobre los equilibrios quimicos que intervienen en el

proceso, de forma que a mayores temperaturas aumenta la concentracion de NH; y
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HNO, (Ford, 1980) acentuando los fenémenos de inhibicién anteriormente comentados

(Anthonisen y col., 1976).

pH

La influencia del pH en la nitrificacion est4 en relacién con tres aspectos:

Efecto del pH sobre la propia actividad de las bacterias nitrificantes, debido a su
influencia en las reacciones enzimdticas, afectando al valor de los parametros
cinéticos. El intervalo 6ptimo de variacion se encuentra entre 7,5 y 8. Sutton y
Jank (1976) dan valores superiores del intervalo optimo, entrc 8 y 9. Esta
aparente discrepancia entre los valores se debe a que el valor del pH en el
interior de los fléculos y biopeliculas es menor que ¢l valor medio en la fase

liquida.

Efecto del pH sobre los equilibrios quimicos NHy/NH;" y HNOy/NO; ™ (Ford,
1980). El aumento del pH provoca el desplazamiento hacia zonas de inhibicién
por NH; (Concentration) en el grafico de Anthonisen, mientras que, valores

bajos del pH provoca el desplazamiento hacia zonas de inhibicion por HNO,

(D).

Efecto del pH sobre el equilibrio que regula las especies quimicas en que puede
encontrarse el carbono inorganico: carbonato, bicarbonato y diéxido de carbono

(1.42).

CO¥ +2H" & HCO; +H" & CO, +H,0 Ec. 1.42

A valores de pH > 8 el equilibrio se encuentra desplazado mayoritariamente
hasta carbonato, poco soluble y dificilmente asimilable por los
microorganismos, y a pH bajo la especie predominante es €l CO;, que se desorbe
con facilidad del sistema. Ambas situaciones provocan una limitacion de

carbono inorganico.
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Alcalinidad

La nitrificacion reduce la alcalinidad del agua. Basindose en la ecuacion
estequiométrica (1.38) la oxidacion de amonio hasta nitrato es la responsable de un
consumo de alcalinidad estimado en 7,14 g CaCO; g' N-NH,". Este significativo

consumo de alcalinidad debe tenerse en cuenta para evitar la acidificacion del medio.

Concentracion de amonio y nitrito

Ademas de ser sustratos en el proceso para las bactenias Nitrosomonas y Nitrobacter,
las formas no ionizadas (NH; y HNO>) actiian como inhibidores en la nitrificacion. Las
Nitrobacter son mas sensibles, concentraciones de 1 a 5 mg NH3/L inhiben la oxidacién
del NO; pero no la del NH4" (Abeling y col., 1992). Esto da lugar, en procesos en los
que el pH no esta controlado y haya concentraciones de NHj libre o HNO; sin disociar a
acumulacion de NO;. Anthonisen y col. (1976) indicaron que concentraciones a partir
de 10 mg NH3/L inhibian la actividad de las Nitrosomonas. Se han conseguido elevadas
conversiones de NH;  a NOj trabajando con altas velocidades de carga de amonio,

hasta de 7.7 g N-NH,"/L-d (Campos, 1999).

cecen y Goneng (1994) estudiaron el efecto de la concentraciéon de amonio sobre la
cinética del proceso de nitrificacién. A concentraciones por debajo de 1 mg N-NH,'/L
sigue una cinética de primer orden, entre 1 y 4 mg N-NH;'/L de orden % y a

concentraciones mayores es independiente de la concentracion.

Sustancias toxicas

Los procesos de nitrificacion pueden ser inhibidos por un diverso mimero de sustancias
aunque las bacterias nitrificantes no son mas sensibles a los compuestos toxicos que
otras bacterias (por ejemplo heterdtrofas). Sin embargo, la menor velocidad de
crecimiento de las bacterias nitrificantes, provoca que en situaciones de inhibicidn,
aunque la concentracion de agente inhibidor no provoque la inhibicién total, el lavado
de biomasa nitrificante del reactor disminuye la capacidad total de nitrificacion (Fenger,

1970).
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La inhibicién por metales depende mucho de si sc trabaja con cultivos puros o mixtos
(nitrificantes y heterétrofas). Para una misma concentracién la inhibicion es menor en
cultivos mixtos que en cultivos puros debido a que la actividad de la especic metalica es
mayor en medio acuoso que en los floculos. Algunos compuestos orgénicos, como
compuestos azufrados, anilinas, fenoles y cianuro, parecen tener un efecto inhibitorio

importante en la nitrificacién (Tomlinson y col., 1966).

1.5. Eliminacién simultinea de carbono y nitrogeno

La eliminacién simultidnea de carbono y nitrogeno mediante procesos biolégicos puede
implicar la coexisiencia de varios procesos bioldgicos dentro de un mismo biorreactor.
Las transformaciones bioldgicas de los substratos carbonosos y nitrogenados tienen
lugar de forma secuencial o simultanea dentro del mismo biorreactor. Asi, por ejemplo,
la transformacién de materia carbonosa tiene lugar mediante una seric de etapas
secuenciales, la nitrificacién y la oxidacion biolégica de materia carbonosa tienen lugar
de manera simultanea. En los procesos que transcurren de forma secuencial es
importante determinar la etapa controlante del proceso. Mientras, en los procesos que
transcurren de forma simultanea, el interés es el estudio de la influencia de los factores
ambientales sobre la transformacién mas sensible a los mismos, asf como la posible
competencia por un determinado substrato. Como consecuencia es necesario COnocer y
evaluar Jlas posibles transformaciones biolégicas y como interaccionan los

microorganismos que participan en las mismas.

Sobre la base de las ecuaciones y parametros cinéticos para la oxidacién heterétrofa de
materia carbonosa y para la nitrificacién comentados en secciones precedentes se
obserb6 que los coeficientes cinéticos son bastante diferentes para microorganismos
heter6trofos y autétrofos. En consecuencia el crecimiento simultineo de ambos tipos de
microorganismos en un mismo reactor que trata agua residual con carbono y nitrogeno
amoniacal viene condicionado por los pardmetros cinéticos y las condiciones
medioambientales. Asi, en general, se admite que los microorganismos autétrofos son
mdas sensibles a los factores ambientales (oxigeno, pH, T, potencial redox) que los

microorganismos heterotrofos.
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Tabla 1.8. Comparacién de pardmetros para microorganismos

heterétrofos y autétrofos (Wiesmann, 1994)

Pardmetro* Heterotrofo  Autétrofo

p(d ™) 7,2 0,8

K, (mg S dm™) 100 0,7

B (d™" 0,24 0,05

Y (mg SSV mg™” S) 0,43 0,15

Koz (mg O, dm™) 0,08 0,3
*pH 8 y 20°C

Comparando los valores tipicos de la velocidad maxima de crecimiento para las
bacterias hetrétrofas y autétrofas, recogidos en la Tabla 1.8, observando que su valor
para los microorganismos autdtrofos es de un orden de magnitud inferior que el
correspondiente valor para heterdtrofos, en consecuencia, el tiempo de retencion de
solidos (TRS) minimo para las bacterias nitrificantes serd de un orden de magnitud
superior. Esto implica que las bacterias nitrificantes pueden ser lavadas en biorreactores
que operan en condiciones que aseguran el crecimiento de bacterias heterdtrofas. Este
fendmeno de lavado se agrava considerando la mayor sensibilidad de las bacterias
autdtrofas ante la concentracion de oxigeno que presentan valores de Ko, superiores
respecto a las bacterias heterétrofas. El mayor valor de pn.x y el menor valor de Ko de
las bacterias heterétrofas hacen que estas sean capaces de sobrevivir en biorreactores
con TRS y concentraciones de oxigeno que puede causar el lavado de los
microorganismos nitrificantes. En otras palabras, las bacterias heterétrofas controlan la
concentracién de oxigeno disuelto cuando el suministro de oxigeno al biorreactor es
suficiente para cubrir las necesidades de ambos grupos de microorganismos. En
consecuencia la eliminacion de carbono puede ocurrir sin impedimentos mientras que la
nitrificacion no tiene lugar. Asi es posible disefiar biorreactores con TRS y
concentracion de oxigeno disuelto que permita Unicamente la oxidaciéon de materia
carbonosa o la combinacion de oxidacion de materia carbonosa y nitrificacion, pero en
ningiin caso Gnicamente la nitrificacién sin que tenga lugar la oxidacion de la materia

carbonosa del medio.

Comparando los valores del cocficiente de rendimiento celular y considerando la

concentracion de materia carbonosa y nitrogenada presente en el agua residual es
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evidente que la cantidad de biomasa heterotrofa formada es muy superior a la cantidad
de biomasa autétrofa formada. Expresando la concentraciéon de biomasa como el
contenido en solidos suspendidos volatiles, y considerando la fraccién de estos solidos
no activa (materia particulada inerte, productos de la descomposicion enddgena, nos
leva a la consecuencia que la fraccién de los sélidos suspendidos representada por los
microorganismos autétrofos serd muy baja. Pese a la menor proporcion de
microorganismos autétrofos, éstos tienen un mayor peso en la cantidad de oxigeno
necesario que habra que suministrar al biorreactor debido al mayor cambio en el estado
de oxidacién que implica la oxidacién de amonio hasta nitrato y al menor coeficiente
de rendimiento celular. Esto implica que aunque la concentracion de autétrofos es
mucho menor, los requerimientos de oxigeno son del mismo orden que para los

microorganismos heterotrofos, aunque estos estén en mayor proporcion.

Otro aspecto a considerar es el relacionado con los valores del coeficiente de velocidad
mitad. Asi las bacterias autétrofas presentan valores de K muy bajos. Esto implica que
en un reactor de mezcla completa la concentracion de amonio en cl medio serd baja
siempre que el valor de TRS sea lo suficientemente elevado para asegurar el
crecimiento de las bacterias autdtrofas. Por otra parte la concentraciéon de amonio
aumentara rapidamente cuando el valor de TRS sea bajo haciéndose méxima esta
concentracién coincidiendo con el lavado total de biomasa autétrofa. En este sentido el
proceso de nitrificacién funciona como un proceso de todo o nada. Sin embargo, no en
todas las situaciones el proceso de nitrificacién funciona de esta manera (todo o nada).
Asi en situaciones donde se producen picos de carga en nitrégeno amoniacal la
nitrificacién es parcial aunque no se produzca lavado de biomasa nitrificante. Otra
situacién donde la nitrificacién puede ser parcial es en el caso del tratamiento de
efluentes con elevadas concentraciones de nitrégeno amoniacal, en donde se pueden dar
fenomenos de inhibicién por sustrato o por producto. Finalmente hay que considerar el
efecto de la temperatura y el pH. La dependencia de la velocidad de crecimiento con el
pH y la temperatura es més acusada para los microorganismos autétrofos. De este modo
el TRS se eligird lo suficientemente elevado para asegurar la nitrificacion total a la
temperatura mas baja esperada. De manera andloga ocurre con el pH aunque en este
caso hay que considerar efectos adicionales. La nitrificacion supone el consumo de
alcalinidad, de tal forma que si no existe alcalinidad suficiente en la alimentacién se

produciri el descenso en el pH. El descenso en el pH se debe a que el consumo no es
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compensado por la baja produccién de alcalinidad, relacionada con la adsorcion del
CO;, producida en la oxidaciéon de materia carbonosa. Como ya se ha comentado el
descenso en el pH provoca el desplazamiento del equilibrio carbonato-bicarbonato
disminuyendo la concentracién de carbono inorganico necesario para el crecimiento de
los microorganismos autétrofos. Por el contrario, una excesiva adiciéon de alcalinidad en
la alimentacién que provoque valores elevados det pH en combinacién con elevadas
concentraciones de sustrato (NH4") y producto (NO;) aumenta la concentracién de las
formas no cargadas de estas sustancias que inhiben selectivamente a las bacterias

nitrificantes, especialmente Nitrobacter.
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CAPITULO 2. Materiales y Métodos

En este capitulo se describen los materiales y las técnicas analiticas utilizadas durante el

desarrollo del presente trabajo.

La cuantificacion de los compuestos se realiza mediante €l método del patrén externo

utilizando curvas de calibrado en las que se presenta el area frente a la concentracion.

2.1 pH

Las medidas del pH se realizan utilizando un electrodo INGOLD U 402-57, conectado a
un medidor pH/mV Crison 507. Previamente se realizaron calibrados empleando para

elto disoluciones tampén Crison de pH 4,00 y pH 7,02 a 20°C.

2.2 Sélidos en suspension totales y volatiles (SST y SSV)

La determinacién se realiza siguiendo el método descrito en el Estandar Métodos
(APHA, 1998). Segin este método se filtra una alicuota de muestra sobre un filtro de
fibra de vidrio Albet GF/C 4,7 cm de diametro y 1,2 pm de tamafio de poro previamente
calcinado durante media hora a 550°C. A continuacién se pesa y se filtra una cantidad
predeterminada de muestra y se seca en una estufa a 110°C durante una hora; se deja
enfriar y se calculan los SST por diferencia de pesada. Posteriormente se vuelve a
calcinar otros 30 minutos a 550°C. Los SSV se determinan por diferencia de pesada
entre el filtro seco y el finalmente calcinado. Todo este procedimiento se realiza por

duplicado.

2.3 Oxigeno disuelto

El oxigeno disuelto se determina mediante un electrodo selectivo de oxigeno, Cell Ox

325, conectado a un medidor Crison Oxi 330. Se realiza el calibrado diariamente de

. manera automatica.
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2.4 Demanda Quimica de Oxigeno (DQO)

Este parametro se determina a partir de un método semimicro derivado del descrito en el
Estindar Métodos (APHA, 1998). Se define como la cantidad de oxigeno (mg Oy/L)
necesaria para la oxidacién de toda la materia organica y de los compuestos oxidables

contenidos en un volumen determinado de muestra.

En todos los casos se halla la DQO soluble. El procedimiento empleado en todos los
casos fue el correspondiente a altas concentraciohes (>100 ppm). Este método se basa
en la oxidacién de la materia organica contenida en una muestra con una mezcla de
dicromato potasico y acido sulfirico, realizandose una digestion de dos horas. FEl
dicromato en exceso se valora con sulfato aménico ferroso. Dado que su concentracion
varia con ¢l tiempo, cada vez que se realiza un grupo de determinaciones se valora el
sulfato amonico ferroso. El analisis de las muestras y la valoraciéon del blanco son

realizadas por duplicado.
2.5 Determinacion de nitrito y nitrato

Para la determinacion del nitrito y nitrato se utiliza la técnica de electroforesis capilar
(Amram y col., 1992; Harold y col., 1993) basada en las diferencias existentes entre las
movilidades electroforéticas de iones bajo la influencia de un flujo electroosmoético. En
esta técnica, la aplicacion de una corriente eléctrica a un capilar crea un campo eléctrico
que provoca una migracion de los iones. La velocidad de esta migracion depende de la

carga y de la masa de las especies cargadas.

Las medidas se realizaron en un equipo Hewlett-Packard®® CE, con un capilar de silice
termostatizado a una temperatura de 30°C; su longitud efectiva es de 40 cm y de 50 um
de didmetro interno. El voltaje aplicado es de 30 KV con polaridad negativa. Es
empleada una disolucion tampén de fosfato a pH 8 preparada a partir de dos
disoluciones de 100 mM de Na,HPO4 y NaH,PO4 (Fluka), relacion 10:1 y filtrandolas
con un filtro de 0,45 wm. También son filtradas las disoluciones de calibrado y las
mucstras. El tamp6n es sonicado durante 5 minutos para desgasificarlo, ademas deben

ser eliminadas, si existen, las burbujas presentes en los viales.
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El calibrado es realizado por separado a partir de disoluciones de 100 mg/L de N-NO5" y
N-NO; que han sido preparadas con KNOs; y NaNO;. En todas las disoluciones es
empleada agua de la calidad Mili-Q. La deteccién es realizada a una longitud de onda de
224 nm y 450 nm para la de referencia, a la que el analito no absorbe; la muestra es

inyectada a 200 mb-s, siendoel volumen inyectado de 0,4 ml.

En las Figuras 2.1 y 2.2 es presentado un calibrado tipico para la determinacion de estos
iones empleando esta técnica. En la Figura 2.3 es presentado un electroferograma

obtenido en las condiciones anteriormente descritas. El calibrado es actualizado

diariamente.
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Figura 2.1. Gréfico correspondiente al calibrado de nitrato.
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Figura 2.2. Grifico correspendiente al calibrado de nitrito.
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Figura 2.3, Electroferograma tipico de nitrito y de nitrato.

También se ha realizado la determinacion de nitrito y nitrato segin los métodos
descritos en el Estandar Métodos (APHA, 1998). La determinacion del ion nitrato se
realiza mediante medidas de absorbancia a 220 nm. Para detcrminar la concentracion
real de nitrato se realiza, ademds, una medida a 275 nm, en la que no se produce
absorcion por el nitrato para eliminar la interferencia de la materia orgénica que absorbe
a las dos longitudes de onda. Para la determinacién del 16n nitrito se utiliza una técnica
colorimétrica basada en la formacion de un colorante azopurpura, formado por
acoplamiento a pH 4acido de la sulfanilamida diazotada con diclorhidrato de N-(1-
naftil)-etilendiamina, cuya absorbancia es medida a 543 nm. En ambas medidas es

utilizado un espectrofotometro Perkin Elmer UV-Vis Lambda 11.

En la Figura 2.4 es mostrado un calibrado representativo para la determinacion de NO4
mediante la técnica espectrofotométrica. El calibrado es actualizado con cada cambio de

reactivo.
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1,2
1 Absorbancia = 0,0602[N-NO3-] + 0,0026
] R2 = 10,9999
Error pte.: 0,00001
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ABS (220-2*275)
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Figura 2.4. Grafica correspondiente al calibrado tipico de nitrato por espectrofotometria.

2.6 Determinacion de los BTEX

la cuantificacién de los compuestos organicos benceno, etilbenceno, tolueno e isémeros
del xileno (BTEX), es realizado mediante la cromatografia gaseosa utilizando un
cromatografo Hewlett-Packard, modelo 5890 serie II, dotado de un detector de

ionizacion de llama (FID).

La columna empleada es capilar de fase TR-WAX de 50 m de longitud y 0,32 mm de
didgmetro interno. La inyeccién de las muestras es realizada manualmente a través de

una jeringa especial para gases.

El gas portador empleado ha sido el helio con un caudal de 2 mL/min. El helio también
ha sido utilizado como gas auxiliar con un caudal de 20 mL/min. La temperatura del
detector e inyector durante el analisis fue de 250 °C. La temperatura de la columna
aumenta de 60 a 96 °C con una rampa de 1 °C/min. El flujo de aire ha sido de 160

mL/min y el de hidrégeno de 50 mL/min. El volumen de inyeccion es de 0,1 ml.

Para reducir los tiempos de retencion, debido a que al final no se decidié estudiar todos
los isdmeros del xileno, solo se ha estudiado el mas recalcitrante, el o-xileno, se
modific el método de determinacién de tolueno, etilbenceno y o-xileno. Para ello se
utiliza un programa de horno isotermo, a 175 °C, y no se emplea “Splitless”. El tiempo

se redujo a unos 10 min respecto a las condiciones iniciales de operacion.
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De forma rutinaria se miden las concentraciones de los toxicos a lo largo del tiempo.
Previamente a la inyeccion en el cromatdgrafo se extrac 1 mL de la fase gas de la
muestra. Para ello se utiliza una jeringa de plastico estéril con conexion luer, de 1 mL y
aguja desmontable. Con la jeringa de gases se extraen 200 pL de gas contenido en la

jeringa anterior y se inyectan en el cromatdgrafo.

La cuantificaciéon de los BTEX se realiza mediante el método del patron externo, como
ya se ha mencionado en el comienzo de este capitulo. La concentracion se calcula a
partir de una recta de calibrado donde se representa el area de los picos de patrones de

concentracién conocida frente a la concentracion en la fase gas de los mismos.

La concentracidon de toxico en la fase liquida se calcula en funcién de la relacion de
equilibrio que existe con la concentracion en la fase gas (la concentracion real medida).

Este equilibrio se rige por la ley de Henry.
2.7 Nitrégeno amoniacal

Para determinar el contenido en Nitrégeno amoniacal (N-NHj3), se empled un electrodo,

10n selectivo de amonio, Metler Toledo, conectado a un medidor pH/mV CRISON 506.

El nitrégeno amoniacal (NH,' y NH; @ac)), s convierte en NHj (g) elevando el pH por
encima de 11, con una base fuerte. Este se difunde al través de la membrana hidrofoba

del electrodo.

El calibrado del electrodo se hizo utilizando disoluciones patrén de NH4Cl. Dando una
refacion lineal entre el logaritmo de la concentracion de amoniaco en disolucion y la
medida, en mV, del equipo. Debido a la falta de linealidad en todo el rango de
concentraciones, se tuvo que emplear dos rectas de calibrado: uno para concentraciones

bajas y otro para las altas.
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En la Figura 2.5 se muestra como ejemplo una recta de calibrado del logaritmo de la

concentracién de N-NHj frente al potencial en mV.

3,5
log [N-NH4+] =-0.0179 E - 0.375
3 1re=1
— 2,5 - Error pte: 3 102
E Error 0.0.: 4:10-'6
2 -
1
Z 15
FRe
0,5 1
0 - 1 ] i
1] -50 -100 -150 =200
E(mYV)

Figura 2.5. Grifica de calibrado de amoniaco de bajas concentraciones.

2.8 Determinacion de fenol

El fenol es determinado por cromatografia de liquidos de alta resolucion (HPLC). Esta
técnica es un método fisico de scparacion en el que los componentes a separar s¢
dividen en dos fases, una fase movil y otra fase fija sobre un soporte. La fase movil va
solubilizando a los componentes, de modo que éstos son eluidos a distintos tiempos en
funcion de la fuerza con la que estin retenidos a la fase estacionaria y su grado de
solubilidad en la fase mévil. Para cllo ha sido utilizado un equipo Hewlett-Packard
Series 1100 con una columna C-18 ODS de 25 c¢m de longitud y con deteccion UV
“Diode-Array”. Las condiciones de medida han sido las que se¢ mencionan a
continuacién:

» fase mévil: metanol/agua (60%/40%), 1 mL/min.

e Volumen de inyeccién de 20 pL con lavado entre cada inyeccion.

s Longitudes de onda de deteccién: 275 nm, 254 nm, 280 nm.

El calibrado y la cuantificacién se realiza teniendo en cuenta los valores a 275 nm.

Los patrones han sido realizados a partir de una disolucién madre de fenol (Merk) de
1000 mg/L. Para la fase mévil se empled metanol (calidad HPLC) y agua calidad Mili-
Q, ambos disolventes filtrados con un filtro de 0,45 pm de membrana de Nylon.
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En las Figuras 2.6 y 2.7 se presenta un tipico cromatograma y un calibrado
representativo para la determinacion de fenol. El calibrado se actualiza con cada
preparacion de la disolucién madre de fenol, a partir de la cual, se realizan los ensayos o

se alimenta el reactor.

Respuesta mAU
e PR

1

o 05 1 15 2 25 3 35 min

Figura 2.6. Cromatograma tipico de fenol.

275 nm

y = 10,706x + 0,6016
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Figura 2,7, Grafica de calibrado de fenol.
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2.9 Determinacion de metales

Para la determinacién de metales pesados se¢ emplea la técnica de espectroscopia de
absorcién atdmica de llama, en la que una disolucién de la muestra es pulverizada en
una llama mediante un nebulizador, el cual transforma la disolucién en un aerosol
constituido por diminutas gotas de liquide que se introducen en la llama. A
continuacién tiene lugar una serie de procesos que dan como resultado una mezcla de
atomos iones elementales gaseosos. Los atomos en estado gaseoso de un elemento son
capaces de absorber radiacion de las longitudes de onda caracteristicas de las

transiciones clectronicas del estado fundamental a estados excitados superiores.

En este trabajo se ha empleado un espectrofotometro de absorcién atomica
Instrumentation laboratory (IL) modelo 251, y como fuente una lampara de catodo
hueco del metal a analizar. Se han analizado muestras tanto del efluente, influente como
del reactor, filtrandose cada muestra por una membrana de 0,45 pm de poro y
afiadiendo a continuacién 100 uL. de HNO; concentrado; por 10 mL de muestra. Las
distintas disoluciones se preparan con agua acidulada (1,5 mL HNO4/L}), la misma que
servira para el blanco. Se realizan los calibrados a diario, con patrones de calidad
Panreac del 99,8% de pureza y también son diluidos en agua acidulada y cada ocho

muestras es introducido un patron para ver la estabilidad y reproducibilidad del equipo.

Las muestras son preparadas en tubos de ensayo de polipropileno. Para los distintos
tipos de muestras analizadas se hicieron pruebas de cuantificacién por el método de
adiciones, comparando los resultados con los del calibrado con el patron. Unicamente
las muestras de la digestién dieron una diferencia significativa, asi que la cuantificacion
de estas muestras se realizé por el método de las adiciones. En las Figuras 2.8 y 2.9 se
puede apreciar la diferencia en la pendiente entre un calibrado con patrones y de una

adicion.
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Figura 2.8. Calibrado tipico de Cinc.
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Figura 2.9. Recta de calibrado de adicion tipica para una muestra de digestion.

2.10 Ensayos en discontinuo

2.10.1 Ensayos de biodegradacion aerobia de BTEX

Estos ensayos se realizan en tubos de vidrio Pyrex de 20 mL con tapén de techo de

vitén de aproximadamente 4 mm de espesor.

Para la realizacion de los ensayos se introduce el medio y luego los microorganismos,

las cantidades de cada uno han sido de 4,5 mL y 0,5 mL respectivamente. Después ha
2-10
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sido afiadido el contaminante. Para el blanco se esteriliza el medio con los
microorganismos. La densidad optica del inéeulo es de 0,3 observandose a una longitud

de onda de 660 nm.

Los microorganismos se hacen crecer en medio liquido. Este medio consta de las

sustancias mostradas en la Tabla 2.1.

Tabla 2.1. Composicién del medio liquido donde
crecen los microorganismos.

Medio Cantidad
KH,PO, 45¢
K,HPO4 0,5g

MgSQO,4-7H,0 0,lg

NH4C1 2¢g

Solucidn de vitaminas 2 mL

Solucion de minerales 2 mL

Estas cantidades son para un litro de agua destilada, elevando esta disolucién a un pH

entre 5,8-6, siendo este pH ¢l 6ptimo para su crecimiento.

2.10.2 Ensayos en medio aerobio con fenol

Con la realizaciéon de estos ensayos se pretende estudiar la degradacion del fenol en

medio aerobio y determinar su influencia cn el proceso de nitrificacion.

Los ensayos se llevan a cabo en viales de 500 mL de volumen total siendo el volumen
del ensayo de 100 mL. Los viales se mantienen en un agitador orbital a 200 rpm y a 20
°C. Los lodos procedentes del reactor acrobio de una planta de tratamiento de aguas
residuales de una industria productora de resinas sintéticas, son inoculados en los viales
con una concentracion de 3,5 g SSV/L. Se afiade ademas 10 mL de una disolucién de
nutrientes cuya composicion se especifica en la Tabla 2.2 y 0,05 mL de una disolucion
de micronutrientes. Con el fin de proporcionar la alcalinidad adecuada y mantener el pH
en torno a un valor de 7,5 se afiaden 5000 mg/L de alcalinidad como CaCQ;3 en total.

Para este fin es empleado el NaHCO;.
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Tabla 2.2. Concentracidn especifica de nutrientes.

Compuesto  Concentracion (g/L)

MgSO4-7H,0 0,12
KH;PO4 0,25
NH,Cl 1,18
NaCl 1,00
(NH)2S04 0,96

Para ¢l estudio de la nitrificacién son adicionados en los viales 250 mg N—NH4+/L,
aportados por la disolucién de nutrientes y por el cloruro aménico afiadido. Finalmente
es afiadido el toxico, fenol a partir de la disoluciéon madre, de la cual, también se ha
realizado el calibrado. A continuacién los viales son sellados y se inyecta una
sobrepresion de aire (0,25 de presion de salida durante 60 segundos) para asegurar una
cantidad suficiente de oxigeno disuelto, necesaria para degradar el fenol y que tenga
lugar el proceso de nitrificacion. Las concentraciones de N-NQOy™ y de fenol se miden a
tiempo cero y se sigue su evolucién a lo largo del tiempo. La concentracién es
determinada en el sobrenadante que es recogido tras haber sido centrifugado la muestra

durante 5 min a 4000 rpm.

Todos los ensayos son realizados por duplicado y con biomasa esterilizada para
controlar que no exista algin tipo de pérdida por volatilizacién o transformacion
quimica. También se ha seguido el control sin introduccion de toxico, con la finalidad

de determinar el grado de nitrificacién que pueda producir el lodo a emplear.

A continuacion se describe la secuencia de los pasos que se han seguido para la puesta
en marcha dec los ensayos:

¢ Adicién de nutrientes.

¢ Adicién de micronutrientes.

¢ Adicién de lodos.

¢ Adicidén del agua de dilucion.

o Adicion de NaHCO;.

¢ Ajuste y medida del pH.
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e Medida del oxigeno disuelto.
o Adicion de NH4Cl

e Adicion del contaminante.

e Sellado de los viales.

¢ Suministro adicional de aire.

e Toma de muestra inicial.

o Introduccion de los viales en una cdmara termostatizada a 20 °C y a 200 rpm.

2.10.3 Ensayo aerobio en un reactor de lodos activos

Para estudiar la biodegradacion en continuo del fenol y estudiar su influencia en la

nitrificacién se ha realizado un ensayo en un reactor de lodos activos en condiciones

aerobias. Se ha utilizado el cloruro de amonio como fuente de nitrégeno y ¢l propio

fenol como fuente de carbono.

2.10.3.1 Descripcion del equipo

La instalacién empleada se corresponde con un sistema tipico de lodos activos (Figura

2.10), su construccion se realizé en metacrilato y sus dimensiones se especifican en la

Tabla 2.3. En este montaje hay un tanque de aireacion donde se produce la oxidacion de

la materia organica y nitrogenada, y un sedimentador posterior donde es producida la

separacion de las fases liquida y solida.

Tabla 2.3. Dimensiones del reactor de lodos activos.

Tanque de aireacion Didmetro 8,510 m
Altura 26:10° m

Sedimentador Diametro 6-10” m
Altura 43-10”° m

Volumen total (tanque de aireacion y sedimentador) 2,1 L

Volumen efectivo (tanque de aireacion y sedimentador) 1,8 L
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La biomasa heterétrofa y nitrificante se encuentra en el tanque de aireacion; la
alimentacion a este tanque se realiza en continuo o mediante una bomba peristaltica. En
éste es producido el contacto entre el agua sintética y la biomasa para que asi tenga
lugar la oxidacién de la materia organica y nitrogenada. El aire es suministrado
mediante una bomba de aireacién conectada a un difusor de vidrio poroso situado en el
fondo del tanque, de manera que asi es asegurada una distribucién homogénea del

mismo contribuyendo a mejorar el grado de mezcla.

Al sedimentador llega la mezcla lodo-agua tratada en la zona de aireacidn; en él es
producida la decantacion del lodo bioldgico que se separa del agua. En la zona inferior
es acumulada la biomasa y por la parte superior sale el agua tratada. El sedimentador

secundario asegura una completa clarificacion de la misma.

La recirculacion de los lodos desde el fondo del sedimentador al tanque de aireacion
esta causada por el arrastre de una corriente de aire que es inyectada en la parte inferior
de linea de retorno de lodos, mediante un tubo situado en el interior de la misma. Este
proceso estd temporizado; la inyeccion de aire es realizada durante un minuto mediante
una bomba conectada a un temporizador permaneciendo parada durante diez minutos.

Este proceso mejora la sedimentabilidad de los lodos ademas de contribuir a optimizar

la aireacién de la biomasa y el grado de mezcla.

Figura 5.10. Sistema de lodos activoshims
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Capitulo 3. Eliminacién de alquilbencenos con cultivos mixtos y con cepas puras.
3.1. Introduccién

El benceno v los alquilbencenos son contaminantes comunes en la atmésfera, junio con
otros compuestos provenientes de una contaminacion por flujo de gases o de bien otros
procesos de remediacion especificos del suelo. Estos compuestos pueden ser degradados
bioldgicamente (Smith 1990). Ademas de las tecnologias de tratamiento fisico-quimico
convencionales, las técnicas bioldgicas han sido optimizadas y desarrolladas muy
recicntemente para los Compuestos Orgénicos Volatiles (COV's) y, en particular, para
alquilbencenos como contaminantcs atmosféricos obteniéndose unos resultados
prometedores (Kennes & Thalasso 1998; Van Groenestijn & Hesselink 1993). En contra
de las diferentes alternativas biolégicas, la biofiltracion es la técnica méas ampliamente
utilizada principalmente como resultado de la facilidad con la que los reactores pueden
ser manejados y desarrollados, y también por ser una tecnologia de bajo coste (Kennes

& Thalasso 1998; Leason & Winer 1991; Van Groenestijn & Hesselink 1993).

La naturaleza de los sistemas microbianos desarrollados ¢n los biofiltros no ha sido en
muchos casos descritos y es escasa la informacion que ha sido publicada respecto a la
caracterizacion biocatalitica y a la actividad de organismos especificos en los biofiltros.
Incluso cuando un reactor se inocula con cultivos puros en la puesta en marcha y dado
que los biofiltros operan bajo condiciones no estériles; nuevas cepas no definidas
pueden desarrollarse y al final juegan un papel importante que se ha de tener en cuenta
(Fritsche & Lechner 1992). De acuerdo con los datos de la bibliografia los
microorganismos que se encuentran en mayor proporcion en las biopeliculas durante el
tratamiento de los vapores de los alquilbencenos en los bioreactores pertenecen al
género de las Pseudomonas, y puede ser debido al crecimiento natural o como resultado
de la inoculacion inicial (Ergas y col. 1994, 1995; Mirpuri y col. 1997; Pedersen y col.
1997; Vier y col. 1996). Este extenso género también ha sido identificado como un
eficiente degradador de compuestos bencénicos en estudios de biorremediacion en

aguas subterraneas (Alvarez & Vogel 1991; Chang y col. 1993).
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Se han publicado caracteristicas cinéticas de los microorganismos pertenccientes a la
biomasa de los biorreactores utilizados para el tratamiento del residuo gaseoso
(Pedersen y col. 1997). No se duda de que otras especies microbianas pueden dominar
en algunos casos, como especies eucariotas, las cuales fueron encontradas en grandes
concentraciones en biofiltros que trataban vapores alquilbencénicos (Paca & Koutsky
1994; Veiga y col. 1997). En muchos casos la degradacion de los compuestos
contaminantes tiene lugar mediante ¢l cometabolismo de varias cepas de

microosganismos en vez de una sola clase de microorganismos (Ergas y col. 1994).

El objetivo de este estudio fuc caracterizar cinéticamente la degradacion de los
compuestos organicos volatiles provenientes de un biofiltro. Se analizé la composicion
microbiana a partir de la biocatilisis dcl biofiltro, ademas de llevar a cabo la
caracterizacion de su actividad para la determinacién de los parametros cinéticos en los
ensayos en discontinuo. También se analizé la influencia que cjercen ¢l pH, las

vitaminas y sales minerales sobre ct crecimiento y la degradacion de los alquilbencenos.

3.2. Materiales y métodos

3.2. 1. El cultivo microbiano y el medio

El cultivo microbiano no definido empleado originalmente se obtuvo de un biofiltro que
operaba con compuestos bencénicos, bajo condiciones de estado estacionario. Los
cultivos puros y la mezcla de microorganismos fueron obtenidos despuds de aislarlos de
la mezcla de cultivos no definidos. El crecimiento y los ensayos de biodegradacion
fueron realizados con un medio mineral sintético, contcnicndo los siguientes nutricntcs
en un litro de agua desionizada: 4,5 g KH,PO,, 0,5 g K;HPO,, 2 g NH,Cl y 0,1 g
MgS0O, - THyO ademas de 2 mL de una solucién de vitaminas y minerales (Kennes y
col. 1996). El medio de cultivo fue csterilizado y las soluciones de minerales y
vitaminas fueron afiadidas a través de un filtro esterilizado una vez realizada la
inoculacién del medio. A continuacién sc introdujo la cantidad necesaria de una mezcla

de alquilbencenos para poder alcanzar la concentracion de substrato final.
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3.2.2. Inoculacion y experimentos de biodegradacion

Los viales para los ensayos en discontinuo se mantuvieron en un incubador orbital a
30°C de temperatura y con rotacion constante de 200 rpm. Todos los viales fueron
inoculados con la misma cantidad de biomasa estimada por la medida de la absorbancia
inicial a 660 nm, por el peso seco o por la concentracion de proteinas. El consumo del
substrato fue seguido por el analisis de las concentraciones de alquilbencenos en
muestras gascosas. La concentracién en la fase liquida se determiné utilizando los
coeficientes de la ley de Henry para cada compuesto. La velocidad de crecimiento se
calculd mediante las medidas de la absorbancia a 660 nm en intervalos de tiempo
regulares. Se emplearon controles esterilizados que permiticron comprobar que no se
producian degradaciones abidticas. Los experimentos se realizaron por duplicado. El
control de la pureza de las cepas puras asi como la composicion microbiana de la
mezcla de las cepas se llevé a cabo mediante observaciones microscopicas y

eventualmente realizando cultivos de algunas muestras al final de los experimentos.

Los parametros cinéticos calculados de los estudios de biodegradacion fueron estimados
a partir de ensayos realizados con diferentes concentraciones de los alquilbencenos y
utilizando el método de las velocidades iniciales de biodegradacién. Otros parametros

cinéticos se calcularon a partir de las curvas de crecimiento (Umax , Ks, Ki).

3.2.3. Métodas Analiticos

Las concentraciones de los alquilbencenos en la fase gas se determinaron por
cromatografia gascosa, apartado 2.6 del capitulo 2. Para comprobar la posible presencia
o acumulacion de productos de biodegradacion se utilizé la cromatografia liquida de
alta presién (HPLC) empleando un cromatégrafo HP 1100 equipado con una columna

C-18, siendo 1a fase mévil una mezcla metanol:agua a diferentes porcentajes.

La concentracién de proteinas fue determinada con ¢l ensayo del agente Coomassie
(Pierce, USA) después de hervir durante 10 minutos en una solucién de NaOH IM.

Como standard se empled suero de albimina bovino.
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La determinacion del peso seco se realizé mediante la filtracion del medio a través de
un filtro de 0,22 um y dejando éste una noche en una estufa a 105°C o hasta alcanzar un
peso constante. El crecimiento celular fue seguido mediante medidas de absorbancia en

un espectrofotometro Perkin Elmer de radiacion UV/V.

3.3. Resultados

3.3.1 Crecimiento y cinética de degradacion con cultives mixtos

Para realizar el cstudio se ha empleado una mezcla de los contaminantes tolueno,
etilbenceno y o-xileno en la misma proporcion. Los microorganismos que se¢ han
llegado a identificar como Trichosporon beigelei, Pseudomonas sp. y Bacillus sp.
fueron estudiados para calcular la maxima velocidad de degradacion obtenida con el
cultivo mixto no definido y con el cultivo mixto definido de una muestra tomada de un
biofiltro fucron rcspectivamente 0,80 y 0,82 mg/L-h de la mezcla de tolueno, etilenceno
y o-xileno (TEX), comenzando todos los ensayos con la misma concentracién de
biomasa. Estos resultados se obtuvieron en un medio acuoso y a un pH de 5,8, el cual
fue aproximadamente ¢l pH de partida en los experimentos con el reactor de
biofiltracién, de donde se obtuvieron los microorganismos. Estos datos demucstran que,
desde el punto de vista cinético, el cultivo mixto no definido y el cultivo mixto definido
eran de caracteristicas similares. Las velocidades maximas de biodegradacion para el
tolueno, etilbenceno y el o-xileno fueron para el cultivo definido 0,91, 0,87, y 0,60
mg/L-h respectivamente, y observandose que el o-xileno fue el compuesto mas lento en
degradarse como puede observarse en la Figura 3.1, esto también puede corroborarse
con los datos de la biofiltracién debido a que el o-xileno fue el primer contaminante en
ser detectado en el efluente cuando el reactor trabajaba con sobrecargas de substrato
(Kennes y col. 1996). Las velocidades de degradacién para el tolueno y el etilbenceno
fueron parecidas en todos los viales emplecados para el estudio. En los ensayos de
control no se detecté una degradacion significativa de los contaminantes. Se obtuvieron
resultados parecidos con la mezcla de los tres microorganismos definidos, dos bacterias

y un hongo.

Para comparar los datos cinéticos de los ensayos en discontinuo sc¢ calculd la velocidad

especifica maxima de consumo de substrato de los resultados obtenidos con los ensayos
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en discontinuo, alcanzandose los 0,62 mgrex/h-mgproein. Considerando que la capacidad
maxima de eliminacién del biofiltro utilizado para el tratamiento de la mezcla de TEX
corresponde a 70 gpmtein/m3-h y, tomando como cantidad la concentracion media de
proteina del biofiltro (Kennes y col. 1995), es posible estimar la actividad microbiana
tedrica esperada o bien la velocidad de biodegradacion en discontinuo basados en los
experimentos de biofiltracién. La nltima velocidad deberia ser 0,10 mgrex/h-mprotein., 12

cual es mucho mas baja que el valor obtenido experimentalmente con los ensayos en

discontinuo.

—a—Tolueno

—@— Etilbenceno
—a&— o-xileno

—A— blanco tolueno
—B— blanco etilbenceno
—O— blan¢a o-xileno

Concentracidn (mg-L-1)

Figura 3.1. Degradacién de la mezcla de tolueno, etilbenceno y o-xileno con una cepa definida
de microorganismos.

3.3.2. Crecimiento y cinética de biodegradacion con cultivos puros

En este trabajo se realizd el estudio con las cepas aisladas de la mezcla definida de
microorganismos. Las velocidades de biodegradacion observadas a pH 5,8 con las dos
cepas dominantes, es decir, la especie Bacillus y Pseudomonas, s¢ encuentran reflejadas
en la Tabla 3.1. Estos estudios cinéticos también tenian otra finalidad, ésta era la de
permitir comparar los valores de Hma, Ks y Ki de ambas especies bacterianas. El
modelo de inhibicién por substrato propuesto por Haldane (Andrews 1968; Haldane
1930) fue empleado para calcular la constante de inhibicién aparente (Ki) empleando la

ecuacion 3.1:

= tmax (S/ Ks + S HS¥ K1) Ec. 3.1
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Tala 3.1. Parametros cinéticos de las cepas aisladas dominantes de la biocatalisis a pH 5,8.

Especies microbianas

Pseudomonas Bacillus Trichosporon
Velocidad de biodegradacion 0.85 0.72 No obtenido con el
(mg/L-h) ’ ’ cultivo puro
Umax (B7) 0,18 0,12
Ks (mg/L) 18,9 18,0
K; (mg/L) 161,2 117,5
Yx/s (max) (g/g) 0,55 0,38

Como aparece en la Tabla 3.1, los valores de Ks son similares para ambas especies
bacterianas aunque la especie Bacillus parece tener una ligera mayor afinidad por el
substrato. Por otro lado, la velocidad de crecimiento méaxima de Pseudomonas a pH 5,8
es de 1,5 veces mayor que la observada para la especie Bacillus, lo cual parece 16gico
cuando comparamos globalmente las velocidades de degradacion (Tolueno +
etilbenceno + xileno), las cuales son mayores para la especie Pseudomonas, aunque la
diferencia entre ambos microorganismos no es tan grande como para Sus Mma. Las
constantes de inhibicién para ambas especies bacterianas alcanzaron los valores de

161,2 mg/L y 117,5 mg/L, Pseudomonas y Bacillus respectivamente.

Las Figuras 3.2 y 3.3 representan las curvas tipicas de biodegradacién para ambas
especies bacterianas. Las graficas reflejan informacién relevante sobre el proceso y las
caracteristicas de biodegradacion de cada una de las especies dominantes. Aunque la
especie Bacillus es capaz de degradar completamente a los alquilbencenos estudiados, la
especie Pseudomonas degrada completamente a los contaminantes tolueno y
etilbenceno pero al o-xileno lo degrada parcialmente. La razoén de la acumulacién de
una fraccién de la concentracion inicial del o-xileno de esta especie es desconocida,
aunque se debe mencionar que el crecimiento microbiano disminuye e incluso se para,
mientras la degradacion del o-xileno todavia contimia. La formacién o acumulacién de
productos de biodegradacion inhibitorios por parte de las cepas no fue detectada con los

andlisis por cromatografia liquida.

La degradacion del tolueno y del o-xileno por la especie Pseudomonas viene precedida
por una fase de letargo, sin embargo la degradacién del etilbenceno comienza casi
inmediatamente después de la inoculacién independientemente de la concentracion

inicial del contaminante, la concentracion mas alta estudiada de los compuestos
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organicos volatiles ha sido de 200 mg/L. La especie Bacillus siempre degrada el tolueno
ligeramente con mayor velocidad que ¢l etilbenceno, mientras que lo contrario se

observa para el caso de la especie Pseudomonas.

Con respecto al rendimiento, la cantidad de biomasa producida con la especie

Pseudomonas en presencia de los alquilbencenos estudiados es mayor que con la

especie Bacillus.

Concentracién (mg/L)

0 10 20 30 40 50

Tiempo (h)

Figura 3.2. Degradacion tipica de la mezcta de tolueno, etilbenceno y o-xileno correspondiente a
la especic Pseudomonas.

25

Concentracion {mg/L)

60

Tiempo (h)

Figura 3.3. Degradacion tipica de la mezcla de tolueno, etilbenceno y o-xileno correspondiente 2
la especie Bacillus.
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3.3.3. Influencia del pH y de las vitaminas/minerales traza sobre el crecimiento y

sobre las eficicacias de degradacion

De los datos del estudio con el biofiltro donde la acidificacion del lecho del biofiltro fue
observado sistematicamente, con Variacidnes del pH en el rango de 4 a 6, se esperaba
que las bacterias aisladas pudieran ser eficaces en la degradacion de los contaminantes
derivados del benceno a valores de pH bastante acido. Por lo tanto, se estudié la
influencia de este parAmetro tanto sobre las velocidades de biodegradacion como su
influencia en el crecimiento bacteriano. Se han realizado experimentos en el rango de
pH entre 1,5 a 7,0. En el rango de pH entre 4-6, la especie Trichosporon fue
gradualmente absorbida por las otras dos especies bacterianas en los ensayos en
discontinuo. Ambas especies bacterianas fueron capaces de crecer en un medio de pH
3,5 pero solo la mezcla de ambas especies crecié y degradé la mezcla de alquilbencenos
~aunpHde 2,5. A pH de 1,5 la biodegradacion de la mezcla de alquilbencenos no pudo
llevarse a cabo, excepto cuando se emplearon muestras de la biopelicula, la cual
permitia degradar lentamente el substrato, lo que puede significar que probablemente al
menos una especie microbiana no identificada pudiera estar presente en la biocatalisis
original, aunque no prevalezca dominante en la muestras de biopeliculas bajo
condiciones menos 4cidas y/o que relaciones troficas (por ejemplo, liberacién de
algunos factores de crecimiento, etc.) deben de jugar un papel en la biopelicula. A pH

1,5, la biodegradacién tuvo lugar después de unos dias de fase de letargo.

En la Tabla 3.2 se muestran los valores de las velocidades de crecimiento especifico de
las bacterias Pseudomonas y Bacillus en presencia de la mezcla de tolueno, etilbenceno
y o-xileno. Desde que el medio fue tamponado, las fluctuaciones de pH durante el
transcurso de los experimentos fueron casi inexistentes y siempre menores de 0,2
unidades respecto del ajuste del valor de pH inicial. Aunque la especie Pseudomonas
presenta una velocidad de crecimiento especifico mayor que la especie Bacilius a un pH
casi neutro o en un medio ligeramente acido las diferencias entre la plma, de ambas
especics bacterianas disminuye gradualmente cuando disminuye ¢l pH del medio. El
valor de Umax para la especie Bacillus a pH 3,5 fue incluso mayor que para la especie

Pseudomonas.
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Tabla 3.2. Velocidades maximas de crecimiento especifico (h") de las dos especies bacterianas
dominantes a diferentes pH.

Especies bacterianas

pH
Pseudomonas Bacillus
7.0 0,20 0,13
5,8 0,18 0,12
4,5 0,15 0,10
3.5 0,07 0,09
2,5 Inapreciable Inapreciable

El otro trabajo ha sido ver la influencia de las vitaminas y las sales minerales traza. Los
ensayos de biodegradacion en discontinuo se llevaron a cabo mediante una mezcla
definida de los microorganismos y con las concentraciones de vitaminas y de sales
minerales traza recomendados en la bibliografia y detallada en el apartado de Materiales
y Métodos. Los mismos ensayos se desarrollaron bajo las condiciones siguientes:
i) Diluyendo la solucién de vitaminas y minerales en un factor de 20.
ii) Sin diluir la solucion de vitaminas y diluyendo la solucién de minerales
cn un factor de 20.
ii1) Diluyendo las vitaminas en un factor de 20 y sin diluir la solucién de
minerales traza.

iv) Agua de grifo.

La observacion para todos los estudios de biodegradacién fue similar, la velocidad de
degradacién obtenida result6 ser de 0,80 £ 0,07 mg/L-h, encontrdndose que la cantidad
de vitaminas y sales minerales podia ser reducida drasticamente, manteniendo incluso
las mismas altas velocidades de degradacion, por ejemplo, la capacidad de eliminacidn,

permitiendo asi disminuir los costes de operacion del biofiltro.

3.4. Discusion

Dos bacterias han sido las dominantes en el proceso de biodegradacién con cepas
mixtas, la especie Pseudomonas y la especie Bacillus, crecieron con mayor eficacia en
la presencia de la mezcla de tolueno, etilbenceno y o-xileno que las otras tres especies

en un medio ligeramente 4cido y en condiciones de trabajo en discontinuo. Ambas
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especies bacterianas son capaces de crecer y degradar a una velocidad significativa en
un medio de rango de entre unos 3,5-7,0, las cuales incluyen las variaciones de pH entre
4-6 observadas en el estudio de biofiltracién (Kennes y col. 1996), aunque solo la
mezcla de las cepas puras asi como el la mezcla de las especies no definidas mostraron
un crecimiento y unas velocidades de degradacién significativas a valores de pH por
debajo de 2,5, determinando la importancia de las relaciones troficas entre los diferentes
microorganismos, principalmente bajo condiciomes extremas. Las caracteristicas
cineticas de las especies dominantes se han mostrado en la Tabla 3.1. El valor de Kg
para ambas especies fue bastante similar, siendo la diferencia significativa entre las
especies el valor de Hma.. Aunque la especic Pseudomonas presenta un valor de plyax
mayor que a un pH préximo a un pH neutro, la velocidad maxima de crecimiento
especifico se encuentra por debajo de la especie Bacillus cuando el pH del medio se
acidifica, lo cual explica que la especie Bacillus compita con la especie Pseudomonas
en el biofiltro. Ademas la especie Bacillus puede crecer mejor en presencia del
compuesto méas recalcitrante de los estudiados, el xileno. Desde el punto de vista
tecnologico, la especie Bacillus representa la mejor especie como cepa pura para ser
inoculada en un biofiltro debido a que es capaz de degradar completamente los
compuestos estudiados y se caracteriza ademdas por un bajo rendimiento de biomasa
aunque presenta unas velocidades de biodegradacidn mas bajas que la especie

Pseudomonas.

Los valores de Um,x obtenidos en este trabajo han sido similares tendiendo a ser mas
bajos que los determinados por otros autores (Alonso y col. 1997; Choi y col. 1992,
Elmén y col. 1997; Pedersen y col. 1997; Wiibker y col. 1997), con especies bacterianas
diferentes y empleando al tolueno u otros compuestos alquilbencénicos como substrato.
Los valores de Kg que otros autores obtuvieron se encontraban en el rango de 2-6 mg/L,
los cuales son mas bajos que los obtenidos en este estudio, que fueron de 18 y 18,9
mg/L. Sin embargo, un valor mayor de Kg de 0,38 mM fue publicado para una cepa
denominada Azoarcus tolulyticus que crecia con tolueno y con nitrato como el aceptor
de electrones (Elmén y col. 1997). Los autores publicaron un valor de K; de 1,3 mM
similar a 117,5 y 161,2 mg/L, los cuales obtuvimos en el trabajo presentado, y unos

valores mas bajos que los publicados por Choi y sus colaboradores en 1992, el cual ha
sido de 1,98 g/L.
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Para determinar si las bacterias aisladas puras o la mezcla de ambas son representativas
de la biocatalisis observada en el tratamiento de biofiltracion, las velocidades de
degradacion obtenidas con la mezcla de microorganismos definida en los ensayos en
discontinuo en presencia de un medio acuoso definido, se comparé con los datos
observados con los ensayos de la fase gaseosa de los biofiltros. Al comparar los
resultados las velocidades de degradacion fueron mayores en los ensayos en discontinuo
cuando se trabajo con la mezcla de las cepas que en los biofiltros. Esto no es algo
nuevo, ya que observaciones similares las obtuvieron Arcangeli & Arvin (1992) y
Pedersen y col. (1997) para el caso de la degradacion del tolueno. La conclusion ha sido
que parte de la biomasa en los biorreactores estuvo probablemente mas inactiva, lo que
parece haber ocurrido en este trabajo. Sin embargo debe puntualizarse que hay otros
factores que han influido, por ejemplo en los ensayos en discontinuo se empleé una
mezcla casi perfecta de cepas microbianas y no casi perfectamente mezcladas en la fase
gas de los biofiltros. Otro pardmetro importante ha sido la caida del pH, porque se ha
mantenido casi tamponado en los ensayos en discontinuo asi como el exceso de

vitaminas y de sales minerales en los ensayos en discontinuo.

3.5. Conclusiones

> En los ensayos llevados a cabo las especies bacterianas Bacillus y Pseudomonas
crecieron en presencia de tolueno, etilbenceno y o-xileno, en un medio acido.
Aunque el pH optimo de crecimiento sea de 6, las especies pueden crecer en una
amplia gama de pH (entre 2,5-6). Esto cs interesante para poder inocular

biorreactores en continuo donde puede tener lugar una acidificacion del medio.

» Se determinaron las constantes cinéticas de las especies Bacillus y Pseudomonas. El
valor de Kg calculada ha sido similar, diferenciandose las especies en el valor

maximo de crecimiento {Pmax).-

» La especic Bacillus crecié mejor que la especie Pseudomonas, en presencia del
compuesto mas recalcitrante, el xileno, siendo mas interesante esta cepa pura a la
hora de inocular un biofiltro, por ser capaz de degradar completamente al tolueno,

etilbenceno y o-xileno.
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» Se obtuvieron mayores velocidades de degradacién en los ensayos en

discontinuo que en el biofiltro.
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Capitulo 4. Cinética de inhibicion en la biodegradacién de hidrocarbonos

monoaromaticos en presencia de metales pesados

4.1, Introduccion

Los compuestos organicos volatiles (COV), los cuales incluyen los derivados alquilados
del benceno, tal como el tolueno, etilbenceno y los xilenos son contaminantes comunes
del medio ambiente. Estos compuestos aparecen en cfluentes gaseosos y acuosos de
muchas industrias, asi como en suelos contaminados y aguas subterrdneas. Como
resultado de su presencia en tales ecosistemas, presentan un serio peligro para la salud
humana. Exiten diferentes alternativas para la eliminacién de los COV. Estas
alternativas incluyen tratamientos fisicos, quimicos y tecnologias de tratamiento
biolégico. El ultimo tratamiento sc caracteriza por su bajo coste. Los procesos
biolégicos al mismo tiempo minimizan el impacto ambiental y la contaminacion

residual (Kovalick, 1991; Kovalick, 1992; Skinner, 1991).

Algunos sistemas presentan ademds de compuestos organicos volatiles, metales pesados
como ¢l cadmio, cinc y niquel, por eso ha recibido una atencién especial el estudio de la
toxicidad y el efecto inhibitorio de estos metales sobre el crecimiento bacteriano. La
contaminacion por iones metilicos puede inhibir a microorganismos que son los
encargados de la degradacion de los compuestos organicos y afectar a las velocidades
de degradacién. El nivel de inhibicién dependerd de la concentracion y disponibilidad
de los metales pesados y es dependiente de la accion de procesos complejos controlados
por miltiples factores incluyendo la naturaleza de los metales, del medio y de las
especies microbianas (De Rore y col.,, 1994; Goblenz y col., 1994; Hashemi y col,
1994; Olasupo y col., 1993; Tomioka y col.,1994). Los metales pesados inhiben a los
microorganismos bloqueando grupos funcionales esenciales o interferiendo con iones
metslicos esenciales por la incorporacién en moléculas biolégicas (Doelman y col.,
1994; Gadd y Griffiths, 1978; Li y Tan, 1994 a,b; Wood y Wang, 1983). En algunos
casos los microorganismos son resistentes a algunos metales pesados a través de
diferentes mecanismos posibles (Rohit y Sheela, 1994; Tomioka y col., 1994). En los
ultimos afios se ha estudiado el efecto de los metales pesados sobre el crecimiento

bacteriano (Benka-Coker y Ekundayo, 1998; Cabrero y col., 1998; Hassen y col., 1998
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a,b) pero pocos trabajos han sido publicados sobre su efecto en la degradacion de los

COV o en el modelaje de sus efectos a través de una ecuacion cinética simple y clisica.

El objetivo de este estudio fue evaluar y modelar ¢l efecto de diferentes concentraciones
de metales pesados, el cadmio, cinc y niquel sobre la degradacion del tolueno,
etilbenceno y o-xileno con una cepa bacteriana pura, del género Bacillus. Los
experimentos también han sido llevados a cabo con una cepa de Pseudomonas sp. para
poder confirmar con una cepa bacteriana diferente de la Bacillus sp. que hubo una

buena correlacion entre la ecuacion cinética seleccionada y los datos experimentales.
4.2. Material y métodos
4.2.1. Crecimiento bacteriano y el medio

Las especies bacterianas empleadas en el estudio fueron obtenidas de un biofiltro que
trataba aire contaminado con compuestos organicos volatiles (Kennes y col., 1996). Las
bacterias crecieron en un medio liquido y se adaptaron a los cbmpuestos organicos y a
las condiciones de trabajo antes de pasar a los ensayos de biodegradacién. La mezcla de
alquilbencenos (tolueno, etilbenceno y o-xileno) de riqueza superior al 99 % se
emplearon como tnica fuente de carbono. Los ensayos de degradacion se llevaron a
cabo en crlenmeyes de 500 ml introduciendo 5 ml de medio acuoso en 50 ml de agua

cerrados completamente con tapas de vitén.

Los microorganismos crecieron en un medio de pH 5.9 * 0.1 conteniendo 4.5 g/L de
KH,POy4 ; 0.50 g/L de KoHPOy; 2 ¢/L de NH4Cl y 0.10 g/L. de MgS0,4-7H,0. El medio
también incluye vitaminas y minerales traza. El medio y los materiales fueron
esterilizados mediante el uso de un autoclave a una temperatura de 120 °C durante el |
periodo de 20 min, a excepcidn de las vitaminas y los minerales que se introdujeron a
través de un filtro estéril cuando el medio se encontraba a temperatura ambiente. Las
bacterias se inocularon bajo condiciones estrictamente estériles. A continuacién se
incubaban en un termostato de agitacion continua a una temperatura de 30 °C = 1°C.
Durante el proceso experimental los erlenmeyers se mantuvieron en la oscuridad con
una agitacion constante de 200 rpm. Por ultimo eran introducidos los metales pesados y

los compuestos organicos volatiles.
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Durante los ensayos, las muestras fueron analizadas periédicamente y se realizaron
ensayos por duplicado para comprobar la variabilidad de los resultados. Se prepararon
asi mismo ensayos de control conteniendo el mismo medio que para los ensayos,
inoculandolos y a continuacion esterilizandolos en el autoclave, e introduciendo una
concentracién de tolucno, etilbenceno y de o-xileno conocida; a la vez también se
prepararon blancos esterilizados pero sin contener biomasa para comprobar la
inexistencia de efectos abidticos de pérdida de los contaminantes y para comprobar la

precipitacion de los metales pesados en ausencia de biomasa.
4.2.2. Métodos analiticos

Los alquilbencenos fueron analizados empleando la técnica de cromatografia gaseosa
con un detector de ionizacién de llama, segin se describié en el apartado 2.6 del
Capitulo 2. Las concentraciones de los alquilbencenos en la fase liquida fueron
calculadas de acuerdo a la ley de Henry, existiendo un equilibrio entre las fases liquida
y gaseosa. Los metales al poder precipitar con ¢l medio empleado en estos ensayos, la
concentracién inicial se comprobé mediante el uso de la espectrofotometria de

absorcion atomica, técnica descrita en el apartado 2.9 del Capitulo 2.

4.3. Resultados y discusion

4.3.1. Efecto de los metales pesados sobre la biodegradacion de los alquilbencenos

Antes de realizar este estudio, se han realizado una serie de ensayos preliminares para
evaluar el rango de concentracidn de los metales mas adecuado. Las concentraciones de
los metales afiadidos en los ensayos han estado comprendidos entre los siguientes

valores:

¢ 7Zn0,04-0,47 mM
¢ Ni0,4-2,2 mM
e (d0,33-2,5mM.

Aunque las concentraciones analizadas variaron en funcién del tipo de alquilbenceno y

de la cepa microbiana.
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En la Figura 4.1 se muestran las curvas tipicas de degradacion de los alquilbencenos
para las especies Bacillus sp. y Pseudomonas sp. en ausencia de los metales pesados.
Segun los resultados obtenidos resulta aparente que ambos cultivos fueron capaces de
degradar los compuestos aunque el isdémero de xileno, el o-xileno, fue minimamente
degradado por la especie Pseudomonas sp. Cuando los experimentos se iniciaron con la
mezcla de los tres compuestos estudiados, es decir, tolueno, etilbenceno y el o-xileno, a

la misma concentracion, la especie Bacillus degradé inicialmente el tolueno, seguido del

etilbenceno y finalmente el o-xileno.
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Figura 4.1. Perfiles de biodegradacién del Tolueno (#), etilbenceno (A) y o-xileno (e)
para: (a) Pseudomonas sp. y (b) Bacillus sp. En ausencia de metales pesados. Se muestra el
control para el componente del tolueno en representacion de los demas contaminantes (m).
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Reciprocamente las Pseudomonas degradaron inicialmente el etilbenceno, luego el
tolueno y finalmente ¢l isémero del xileno. Las concentraciones de los alquilbencenos

se mantuvieron constantes en el control.

Asi como la biodegradacion de los alquilbencenos por especies Pseudomonas ha sido
referenciada en diferentes trabajos varias veces (Chang y col., 1993; Choi y col., 1992;
Pedersen y col., 1997) los datos disponibles para la especie Bacillus son bastante
escasos (Natarajan y col, 1994; Uma y Sandhya, 1998). Asi mismo el efecto
recalcitrante de los isémeros del xileno en la mezcla de los alquilbencenos ha sido

observado previamente (Alvarez y Vogel, 1991; Anid y col., 1993).

Existen estudios que exponen que un compuesto aromdtico puede inhibir la
biodegradacion de otro compuesto aromatico, cuando hay més de un COV presente en
¢l medio. Evans y col. (1991) observaron que la degradacion del o-xileno estaba
relacionada y dependia del metabolismo del tolueno. Chang y col. (1993) mostraron que
el tolueno ejerce un mayor efecto sobre la degradacion del p-xileno que el p-xileno
sobre la degradacién del tolueno utilizando bacterias de la especie Pseudomonas sp. Tal
fenémeno de inhibicion puede ocurrir también con los metales pesados como el cadmio,
niquel y cinc. Un ejemplo de niveles de inhibicién en la biodegradacion del tolueno, -
etilbemceno y o-xileno obtenidos con Pseudomonas sp. Bacillus sp. en presencia de los -
diferentes metales pesados se muestran en las Figuras 4.2 y 4.3. En todos los casos las
velocidades de eliminacion fueron mayores cuando el metal no se encontraba presente
en el medio, observandose el efecto inhibitorio de los metales pesados sobre la
biodegradacién de los COV incluso a bajas concentraciones. Estos resultados indicaron
que la biodegradacion de compuestos arométicos estuvo parcialmente inhibida a
concentraciones de metales pesados relativamente bajas. Sin embargo, otras
investigaciones (Hassen y col., 1998b) estudiando la influencia de metales pesados
sobre la velocidad de crecimiento observaron que el cinc a concentraciones entre 0,05 y
0,2 mM no ejercian efectos substanciales sobre el crecimiento de la especie Bacillus
thuringensis. En otro estudio (Hassen y col., 1998a) encontraron que la velocidad de
crecimiento de muchas especies que toleran el cadmio no era significativamente
afectada por concentraciones de cadmio por debajo de 1,5 mM. Estos autores
examinaron muchas cepas puras incluyendo la Bacillus thuringensis, Pseudomonas

paucimobilis, Providencia rettgeri, Proteus mirabilis, Klebsiella rhinoscleromatis,
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Citrobacter freundii y la Escherichia Coli K12 y observaron que la cepa mas tolerante
era la especie Pseudomonas aeruginosa. En el presente estudio la inhibicién sobre la
eliminacion de derivados del benceno apareci6 a bajas concentraciones,

independientemente del alquilbenceno utilizado.
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Figure 4.2. Niveles de inhibicion de la biodegradacién de los alquilbencenos para la especie
Pseudomonas con y sin metales, tomando como referencia los datos obtenidos sin presencia de metales
(sin inhibicién).
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La inhibicién a tales concentraciones o incluso a mas bajas fue también observada por
Benka-Coker y Ekundayo (1998). El niquel parecié ser el menos toxico de los tres
metales pesados estudiados. Esto estd en concordancia con otros estudios recientes
mostrando que a bajas concentraciones el niquel no fue toxico y mejora realmente la
velocidad de crecimiento y la actividad metabdlica de las bacterias tanto aerobias como
anaerobias (Dilek y col., 1998; Gonzalez-Gil y col, 1999). El cinc manifesté la mayor
toxicidad y fue el unico metal pesado que mostrd una inhibiciéon parcial para
concentraciones cerca de 0,05 mM. También ha sido observado que el cinc causa
inhibicion en la especie Pseudomonas sp. en concentraciones por debajo de 0,01 mM

(Benka-Coker y Ekundayo, 1998).

4.3.2. Modelo cinético de la degradacion del tolueno, etilbenceno y o-xileno en

presencia de metales pesados

Las especies capaces de crecer con COV suelen tener cinéticas de crecimiento de primer
orden o de orden cero dependiendo de la concentracién de substrato, el cual se puede
modelizar usando la ecuacion de Monod. Si se observa inhibiciéon a altas
concentraciones de COV se debe afiadir un término adicional de inhibicién dando lugar

a una nueva ecuacion (Andrews, 1968).

Otros compuestos que no son fuentes primarias de carbén pueden también afectar al
crecimiento o a las velocidades de biodegradacion. En ese sentido los metales pesados a
menudo son afiadidos a bajas concentraciones en la forma de solucién de metales traza
al medio de cultivo microbiano para mantener o estimular el crecimiento bacteriano. El
cinc y el niquel son también componentes de muchos enzimas bacterianos. Por lo tanto
no seria una sorpresa observar que las velocidades de crecimiento y de consumo de
substrato varian con las concentraciones de los metales pesados, los cuales podrian
presentar un efecto favorable o un efecto inhibidor dependiendo de su concentracion. El
niquel, por ejemplo, se sabe que favorece o estimula la actividad de algunas bacterias
anaerobias bajo determinadas condiciones de cultivo (Gonzalez-Gil y col., 1999)
mientras que a elevadas concentraciones produce la inhibicion (Lin and Chen, 1997).
Un comportamiento similar se espera para otros grupos bacterianos. De hecho, otros
experimentos llevados a cabo con lodos activos (Dilek y col., 1998) mostraron que la

velocidad de crecimiento microbiano puede aumentar significativamente con
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concentraciones de niquel y de cromo entorno a una concentracion de 0,01mM mientras
que concentraciones mayores pueden resultar inhibitorias. En este trabajo los metales
pesados se afiadieron al medio en concentraciones inhibitorias. A las concentraciones
de metales pesados mas bajas estudiadas no se observaron mejoras en la velocidad de

crecimiento ni en las velocidades de degradacion.

Se probaron difercntes ecuaciones cinéticas con los datos obtenidos durante el
experimento con la especie Bacillus sp. y con la cspecie Pseudomonas sp. para
cuantificar el efecto de cada metal pesado en la biodegradacién de los alquilbencenos.
Aunque los metales pesados no sirven de substrato para el crecimiento de las bacterias,
el efecto sobre la cinética de degradacion del substrato (tolueno, etilbenceno y o-xileno)
con el incremento de la concentracién de los metales pesados podria ser modelado
matematicamente usando ¢l modelo de Andrews (Andrews, 1968). Este modelo se usa
generalmente para cuantificar la velocidad de crecimiento microbiano con inhibicion
pero se consideré como un modelo apropiado dado que las velocidades de degradacion
de alquilbencenos parecian estar directamente ligadas a la respuesta del crecimiento
microbiano para ambas especies empleadas en este estudio (Figura 4.4), aunque los
estudios que describen la aplicacién de la ecuacion cinética en medios conteniendo

metales pesados son minimos.

Las constantes de inhibicion de los metales pesados (K;) para la degradacién de los

COV fueron calculadas segtn la ecuacion:
I=Inax - S/ (Ks + S + (S7Ki)) Ec. 4.1

donde 1.y es la velocidad de degradaciéon méxima del tolueno, etilbenceno o del o-
xileno, S es la concentracién del metal pesado y K, representa la concentracion de

sustrato llamada constante de Monod.
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Figura 4.4. Curva de biodegradacion {(#), crecimiento celular (m) para: (a) Pseudomonas
sp. y (b} Bacillus sp.

Sin embargo, dado que al rango de concentraciones de metales pesados estudiadas se
observaron efectos inhibitorios, la ecuaciéon se simplifico al considerar que K era

despreciable (S>>K;). Asi ahora la ecuacién pasa a ser:

1/t = 1/tmax + S/K; Tmax Ec. 4.2

En este caso, la grafica de la inversa de la velocidad de degradacion frente a la

concentracion de los metales pesados deberia de dar una linea recta.
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Los datos experimentales obtenidos con la especie Bacillus siguen la cinética de
Andrews cuando se¢ representa la inversa de la velocidad de degradacion frente a la
concentracion de los metales pesados. Se presentan en las Figuras 4.5, 4.6 y 4.7 las
graficas correspondientes al tolueno. Se llevaron a cabo otros experimentos con
Pseudomonas sp. en presencia de niquel con el fin de confirmar un buen ajuste entre cl

modelo y los datos experimentales para diferentes especies bacterianas.
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Figura 4.5. Gréfica de la velocidad de degradacion de tolueno frente a la concentracion de cinc con las

bacterias (a) Pseudomonas sp. y {(b) Bacilius sp.

En la Tabla 4.1 se muestran los valores de K; para los diferentes alquilbencenos para
ambas especies. Los resultados que se presentan en la tabla confirman los datos y las

conclusiones obtenidas de las curvas y de las velocidades de degradacion.
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Tabla 4.1, Constantes de inhibicién (K, mM} para las bacterias Bacillus y Pseudomonas sp. con los
diferentes COV y los metales ensayados.

Bacillus sp. Pseadomonas sp.
Cadmio Zinc Niquel Cadmio Zinc Niquel
Tolueno 0,448 0,403 0,606 0,339 0,041 0,662
Etilbenceno 0,757 0,420 0,690 ND? ND ND
o-xileno 0,416 0,431 0,620 ND ND ND

2 po determinado

1/velocidad

y=13,521x+ 48224
R’ =0,9103

T T T T

0 0,2 0,4 0,6 0.8 1
Cadmio (mM)

30 A ()

1/velocidad

10 3 vy = 24,982x+ 11,458
5 R =09180
0 1 T T T

0 0,1 02 03 04 0,5
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Figura 4.6. Grifica de 1a velocidad de degradacién de tolueno frente a la concentracién de cadmio con las

bacterias (a) Pseudomonas sp. y (b) Bacillus sp.
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Figura 4.7. Grifica de la velocidad de degradacién de tolueno frente a la concentracién de niquel con las

bacterias (a) Pseudomonas sp. y (b) Bacillus sp.
4.4. Conclusiones
4.4.1. Biodegradacion de alquilbenecenos

» A partir de los resultados obtenidos en el presente trabajo se concluye que el
porcentaje de biodegradacién de los compuestos organicos volatiles depende del
tipo de especie bacteriana, disminuyendo con el aumento de la concentracién en el
medio de éstos. Asi la especie Bacillus sp. es capaz de degradar al tolueno,
etilbenceno y o-xileno, sin embargo la especia Pseudomonas sp. degrada totalmente
al tolueno y etilbenceno pero no al o-xileno. Por otro lado la degradacion de los
compuestos organicos tuvo lugar en una secuencia diferente para las dos especies
bacterianas, dando lugar a un metabolismo favorecedor de la degradacién del o-
xileno para el caso de la especie Bacillus, pero no observandose en el caso de la

especie Pseudomonas. Siempre se ha percibido en el estudio realizado un periodo de
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adaptacién de los microorganismos. Siendo esta adaptacion persistente en funcién
de la concentraciéon de tdéxico, siendo casi nula a concentraciones bajas y

permanente a concentraciones altas.

» De los tres alquilbencenos utilizados, el o-xileno es siempre ¢l mais recalcitrante

para las dos especies estudiadas, Bacillus y Pseudomonas.

» El estudio de la biodegradacién de los compuestos organicos volatiles estudiados en
presencia de metales pesados muestra un efecto inhibitorio incluso a bajas
concentraciones independientemente del alquilbenceno utilizado. El niquel es el

metal que resultd menos téxico en la mayoria de los ensayos de degradacion.

4.4.2. Modelo cinético de degradacion

» Los resultados experimentales obtenidos se han modelado y ajustado a la ecuacién
de Andrews, la cual suministra una estimacion cuantitativa del efecto de la

inhibicién sobre la degradacion de los compuestos organicos volétiles.
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Capitulo 5. Biodegradacién del fenol y efecto sobre la nitrificacién

5.1. Introduccion

El fenol es un contaminante que se encuentra presente en aguas residuales de diferentes
industrias, entre las que destacan, como ya se ha mencionado en el capitulo primero, los
efluentes de industrias petroquimicas y de industrias productoras de resinas sintéticas
donde es usado como materia prima en la produccién de resinas. Los derivados del
fenol también se encuentran en las aguas residuales de industrias quimicas y en las

fabricas productoras de pesticidas, en las industrias papeleras, etc. (Fang y col, 1996).

El fenol es un compuesto que es soluble en agua siendo toxico para muchas especics
microbianas. Sin embargo este contaminante puede ser degradado mediante un proceso
de lodos activos debido a que ciertas cspecies bacterianas y hongos son capaces de

utilizar el fenol como tnica fuente de carbono y energia.

En los efluentes de industrias que utilizan el fenol como aditivo o bien como producto
secundario raramente se¢ encuentra solo. Ha y Vinitmantharat (2000} estudiaron la
eliminacién competitiva del fenol y del 2,4-diclorofenol, encontrando mayores cotas de
degradacién para el fenol, tanto cuando se encuentra s6lo como en mezclas con otro

compuesto.

Nakamura y Sawada (2000) observaron que la biodegradacién es posible con bacterias
aerObias en presencia de otros contaminantes, como suelen ser los metales pesados. Con
frecuencia los lodos activos estin sujetos a periodos fluctuantes, tanto en la
concentracion del substrato como en la velocidad del flujo del influente, velocidad de
aireacion, pH y temperatura. Muchos de los problemas operacionales estdn asociados a
las variantes anteriores, jugando un papel muy importante en ¢l establecimiento y
mantenimiento de las comunidades de lodos activos (Rozich y col., 1983). El
crecimiento celular con fenol ha sido observado para estudiar el fenémeno de inhibicion
por substrato a grandes concentraciones de fenol y las ecuaciones de Haldane y Monod
a menudo son empleadas para describir ¢l crecimiento celular con fenol, empleando
para ello tanto cultivos puros como cultivos mixtos (Si-Jing Wang and Kai-Chee Loh,

1999). El camino metabélico tipico para la degradacion del fenol ocurre via a un
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derivado del catecol antes de la rotura del anillo pensandosc en una oxidacion en orto o
meta (Yan R.D. and Humphrey A.E., 1975). Uno de los propésitos de este estudio fue
evaluar el efecto de diferentes concentraciones de fenol sobre la actividad de las
bacterias nitrificantes, utilizando tanto ensayos en discontinuo como un reactor de lodos

activos.

En el presente trabajo se evalGa la capacidad de biodegradacion del fenol empleando
ensayos discontinuos bajo condiciones aerobias y analizar su influencia en ¢l proceso de

nitrificacién.

El fenol es un compuesto organico altamente contaminante y causante de muchos
problemas ambientales, siendo necesaria su climinacién. Este trabajo se centra en el
estudio dc su biodegradacién asi comeo evaluar el efecto de diferentes concentraciones
de fenol sobre la actividad de las bacterias nitrificantes. Estos estudios se han realizado

en ensayos en discontinuo y también en un reactor de lodos activos.

5.2. Materiales y métodos

5.2.1, Ensayos en discontinuo

Los experimentos en discontinue han tenido lugar por duplicado y fueron llevadas a
cabo bajo condiciones aerobias en viales de 500 mL equipados con tapas de bitén. Estos
viales contenian 100 mL de medio acuoso y 3,5 g SSV/L empleando lodos obtenidos de
una balsa aerobia de una planta de tratamiento de agua residuval industrial de una
fabrica productora de resinas sintéticas. El medio contenia macronutrientes y
micronutrientes. La solucion de nutrientes estaba formada por: MgSQ4: 0.06 g/L;
KH;PO4: 0.25 g/L; (NHa), SOy 1.178 g/L; NaCl: 1 g/L; NH4Cl: 0.96 g/L y por los
siguientes elementos traza: CaCly-H,0: 7.35 g/L; MnCly-4H,0: 5.06 g/L; FeSO4-7H,0:
5.0 g/L; (NH4)Mo70,4-4H,0: 1.05 g/L; EDTA 272 Na™: 50 g/L; CuSO45H,0: 1.57 g/L;
CoCly-6H;O: 1.57 g/L; ZnCl,: 1.04 g/L. El pH ha sido medido con un electrodo
INGOLD U455-57 conectado a un pH-metro 507 Crison, el cual ha sido ajustado a 7,5.
Los viales se colocaron en un incubador orbital Gallenkamp a 30° C = 2 °C y a 200

r.p.m. El fenol se afiadié a diferentes concentraciones, en un rango de 100 a 2500 mg/L.
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5.2.2. Reactor de lodos actives a escala laboratorio

El agua sintética a tratar fuc aireada y mezclada con los lodos activos en el reactor. El
agua tratada se separd del lodo gracias al acoplamiento de un decantador y el lodo era
recirculado mediante la aireacién, como muestra la Figura 5.1. El volumen util del

reactor empleado fue de 1,8 L. La temperatura de la camara ha sido de 21°C £ 2 °C.

Alimentacion

Entrada de aire
Tanque de aireacion
Linea retorno de lodos
Sedimentador
Efluente

N

6
L _p

Figura 5.1. Reactor de lodos activos empleado en el presente estudio.

Las sales mincrales del medio son las mismas que las empleadas para el estudio en
discontinuo. Las concentraciones estudiadas se encuentran en el rango de 50 a 2.500
mg/L. En ambos casos, tanto en discontinuo como ¢n el reactor de lodos acrobios se

afiadié 60 mg N-NH,"/L.

El agua residual sintética era preparada y mantenida en un frigorifico, y continuamente
era afiadida al reactor empleando para ello una bomba peristaltica de volumen variable.
El efluente del reactor era controlado tres veces por semana. El aire era continuamente
suministrado a través de un difusor. El oxigeno disuelto era manualmente controlado

con un analizador de oxigeno disuelto (Crison Oximeter OXI 330). Los parametros que
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se median eran las concentraciones de amonio, nitrito, nitrato, DQO soluble, fenol,
metales, solidos volatiles, oxigeno disuelto y el pH. Los parametros se determinaron en
el reactor, efluentie y en el influente. Durante ¢l periodo de operacién del reactor se

mantuvo, practicamente, constante el TRH.

5.2.3. Métodos analiticos

Las concentraciones de fenol se determinaron mediante el empleo de cromatografia
liquida de alta presion, empleando para ello un cromatégrafo HP 1100 equipado con un
detector Diodo Array y una columna C-18. Las muestras fueron comparadas con
patrones externos. Para la determinacion del nitrito y del nitrato se empleé la técnica de
electroforesis capilar descrita en el capitulo de materiales y métodos. Las medidas se
realizaron con un equipo HP*® CE y capilar de silice termostatizado a 30° C. Los
metales se han determinado mediante la espectroscopia de absorcion atémica de llama.
Se empled para ello un espectrofotometro de absorcién atdmica Instrumentation
Laboratory (IL) modelo 251. La concentracién de nitrégeno amoniacal se determino
mediante un electrodo selectivo de amoniaco, modelo Ingold, conectado a un medidor
de mV/pH Crison 506, descrito tambi¢n en el apartado de materiales y métodos. Las
medidas de la demanda quimica de oxigeno y de los sdlidos volatiles se llevaron a cabo
empleando el método descrito en el Standard Methods (APHA, 1998). El pH fue
determinado empleando el electrodo Crison pH 52-03 conectado a un medidor pH/mV
Crison 507 y por ultimo el oxigeno disuelto fue medido con un ¢lectrodo selectivo

CellOx 325.
5.3. Biodegradacién del Fenol en discontinuo

Como se ha mencionado, lo que se ha pretendido con los presentes ensayos ha sido

estudiar la biodegradabilidad del fenol y analizar su influencia en el proceso nitrificante.

Para la preparacion de los ensayos en discontinuo se ha seguido la metodologia descrita
en el apartado 5.2 A) y en el Capitulo 2, con la adicién de nutrientes, elementos traza,
bicarbonato para el tamponamiento del medio, el lodo aerobio, aire y fenol. Para
estudiar la degradacién se prepararon concentraciones que comprendian el intervalo

desde 100 hasta 2500 mg/L de fenol. Para ¢l estudio del proceso de nitrificacion fueron
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afiadidos 250 mg/L de N-NOj. Como se ha mencionado en el Capitulo 2 los ensayos
han sido realizados por duplicado y ademds se realizaron ensayos de control (sin
biomasa) y ensayos en blanco (biomasa esterilizada), comprobando asi la ausencia de
pérdida de fenol por volatilizacién, adsorcidon o cualquier otro tipo de fenémeno
quimico que pudiera darse en el medio. Asimismo se preparé un ensayo sin fenol para

observar la maxima actividad nitrificante en las condiciones establecidas.
5.3.1. Degradacion del fenol

En la Figura 5.2 se muestran las curvas de degradacion del fenol para cada una de las
concentraciones estudiadas. Se puede observar la completa degradacion bioldgica del
fenol para todas las concentraciones estudiadas (100-2500 mg/L). Con estos resultados
podemos concluir que es posible llegar a degradar aerébicamente concentraciones de
fenol de hasta 2500 mg/L, utilizando a éste como Unica fuente de carbono, a pesar de
tratarse de un compuesto altamente toxico y de ser un inhibidor de la actividad de los
microorganismos. Con estos datos se ha procedido a estudiar la cinética de degradacion
del fenol. Para ello se han calculado las velocidades iniciales de biodegradacion, para
las diferentes concentraciones, las cuales se muestran e¢n la Tabla 5.1 teniendo en cuenta
la concentracién de biomasa. Se aprecia que al ir aumentando la concentracion de fenol
la velocidad de degradacion va incrementandose. La curva de la cin€tica se encuentra
representada en la Figura 5.3. El modelo cinético que se sigue es similar al modelo
cinético de Monod y la ecuacién utilizada para ajustar los datos experimentales esta

basada en dicha cinética. La ecuacién (ecuacion 5.1) es la siguiente:

R = ZK;Cy/Y; - C/KHC Ec. 5.1
i=1
Donde R es una velocidad de degradacién y K; es la constante de velocidad especifica
de crecimiento de i de la fase de crecimiento o de inhibicién, C es la concentracion del
substrato y K‘;i es la constante de saturacién media del substrato o del inhibidor, Cy, es la
concentracién de la biomasa, Y; es el coeficiente de rendimiento del substrato o

inhibidor.
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Figura 5.2, Curvas de degradacion del fenol a diferentes concentraciones.

Tabla 5.1. Velocidades iniciales de biodegradacion del fenol.

Concentracién de fenol Velocidad de degradacién
(mg/L) (mg/L-d)
100 92,7
500 266,9
700 2823
1000 296,3
1400 256,4
2500 1984

Con los datos obtenidos los resultados pucden representarse como sigucn en la ecuacién
5.2

R =KgCy/Y; C/KAC - KgCi/ Y4 C/K;+ C Ec.5.2

Esta ecuacién se trata de un caso especial de la ecuacion 5.1, donde K, es la velocidad
de crecimiento especifico (1/d), K, representa el coeficiente de saturacién medio (mg/L)
¥ K4 ¢s 1a velocidad de decaimiento especifico lo cual significa que se da en unidades de
velocidad de muerte celular (1/d), K; es la saturaciéon media del inhibidor, las unidades
son las mismas que las del substrato (mg/L), Y; es ¢l coeficiente de rendimiento (mg de
biomasa/mg de substrato) ¢ Y, es el coeficiente dc consumo del inhibidor (es el propio

substrato, mg de biomasa/mg de inhibidor). Utilizando la ecuacién 5.2 y calibrando los
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pardmetros podemos ajustar los datos experimentales que se muestran en la Figura 5.3.

Los valores obtenidos para K. y K; fueron de 800 mg/L y de 1800 mg/L,

respectivamente.
350
"q -
= 300 4 .
g |
= 250
2 )y
é’n 200 - b
o150
3 i ¢ Datos experimentales
< 100
E ] Resultado del modelo
g 50 1
2 ]
g 0 T T T b T T T
0 500 1000 1500 2000
Concentracion de fenol (mg/L)

Figura 5.3. Comparacién de los resultados del modelo con los dates experimentales.

Con este modelo podemos obtener el valor de K el cual significa que si la
concentracién del substrato es muy alta, la velocidad de crecimiento alcanza un valor
méximo y si la concentracién se incrementa mdas la velocidad de crecimiento no
aumenta. Una alta concentracion también induce a aumentar la velocidad de inhibicién

cuando la concentracién es dos veces Ky, la velocidad decaimiento alcanza el maximo.

A las concentraciones estudiadas no existe inhibicién por substrato significativa para la
degradacién de fenol. Goudar y col. (2000) utilizando un cultivo mixto adaptado al
fenol, realizaron ensayos en discontinuo en un rango de 100 a 1300 mg de fenol por
litro en condiciones acrobias, encontrando toxicidad a concentraciones superiores a
1300 mg/L., comprobando que en nuestro estudio también huboe inhibicion a partir de

aproximadamente 1000 mg fenol/L.
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5.3.2. Nitrificacion

Durante el transcurso del estudio dec biodegradaciéon del fenol sc ha seguido la
concentracion de nitrito y nitrato para poder analizar la influencia del fenol sobre el
proceso de nitrificacion. Los lodos empleados, como ya se ha mencionado, proceden de
un recactor aerobio de la E.D.A.R. de una industria productora de resinas sintéticas, por
lo que inicialmente s¢ observo que poseian una concentracion de nitratos inicial de
aproximadamente 90 mg N-NO;. Como resultado de la dilucién a la que fueron
sometidos al inocular los ensayos, para obtener la concentracion deseada de SSV,
aparecen en los ensayos en torno a 18 mg N- NO;™ a tiempo cero. Las concentraciones

de nitrito y nitrato, a lo largo de los ensayos se muestran en las Figuras 5.4 y 5.5.

Se ha observado el mismo comportamiento en todos los ensayos para las distintas
concentraciones de fenol estudiadas, hasta que cl fenol no es degradado totalmente no
comienza el proceso de nitrificacién. No existid degradacion del fenol y nitrificacion
simultanea, esto indica que ¢l fenol es un fuerte inhibidor de este Gltimo proceso. Por el
contrario en ¢l ensayo que no contecnia toxico, €l proceso de nitrificacion comenz6 a
tiempo cero y sin la formacion intermedia de nitrito. Asi mismo se ha observado que en
los ensayos en los quc cstuvo presente el fenol, incluidos aquellos en los que la
concentracién del contaminante era baja, aparece la formacion intermedia de nitritos
(Figura 5.5), lo que confirma que la oxidaciéon de amonio a nitrato tiene lugar en dos
etapas y que ademés los microorganismos mas sensibles son los encargados de llevar a
cabo la transformacion de nitrito a nitrato. Las bacterias amonio oxidantes son maés
sensibles que las nitrito oxidantes a bajas concentraciones de oxigeno disuelto y a
elevadas concentraciones de amoniaco libre. La acumulacién de nitrito fue mayor en
estos cnsayos a mayores concentraciones de fenol, los microorganismos nitrificantes
requirieron un tiempo mayor de adaptacién debido a la competencia por el oxigeno
disuelto entre las bacterias heterdtrofas aerobias encargadas de la degradacion del fenol
y las propias bacterias nitrificantes. Como conclusion decir que la competencia es
mayor tanto mayor €s la concentracion de carbono en el medio y debe tenerse en cuenta

las propias cualidades inhibitorias del fenol en el proceso de nitrificacion.
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Figura 5.4. Evolucion de la concentracion de nitratos en presencia diferentes concentraciones de fenol.
(#) sin fenol, (w) 100 mg/L fenol, (A) 500 mg/L fenol, (x) 700 mg/L fenol, (o) 1000 mg/L, (e} 1400
mg/L fenol, (+) 2500 mg/L fenol.
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Figura 5.5. Evolucién de la concentracién de nitritos en presencia diferentes concentraciones de fenol.
(#) sin fenol, (=) 100 mg/L fenol, (A} 500 mg/L fenol, (x) 700 mg/L fenol, (0} 1000 mg/L, (s) 1400

mg/L fenol, (+) 2500 mg/L fenol.

Inicialmente se habian afiadido 250 mg N-NH,' /L, pero la concentracion que aparece

de nitrégeno al final del experimento en todos los viales en forma de N-NOj™ y de N-
NH,'/L (éste en una concentracién muy baja) resulta ser mayor que el afiadido

inicialmente, sucede principalmente por dos causas:

5-9



Biodegradacion del fenol y efecto sobre la nitrificacion

¢ Una es que el lodo, como fue comentado, contenia ya una cierta cantidad de N-NO;”
lo que ha provocado que inicialmente apareciese una concentracién de 18 mg/L en

todos los ensayos.

e La otra causa es que debe ser considerado cualquier forma de nitrégeno orgéanico
trivalente de naturaleza organica que han podido traer los lodos debido a restos de
colas y resinas producidos en la planta de procedencia de éstos. Para comprobar esto
fue determinado el NTK soluble y total: la concentracion del NTK ha sido de 96,8
mg/L y del NTK; ha sido de 235,2 mg/L. Probablemente el NTK soluble es el
facilmente hidrolizable, por lo que aumentaria la concentracion de amonio
disponible para la nitrificacion en unos 20 mg/L y tras la dilucién a la que se
sometieron los lodos al inocularlos en cada ensayo. El resto de N-NH," procederia

de una hidrélisis parcial del NTK total.

Para poder comprobar la méxima actividad nitrificante en las condiciones empleadas y
en ausencia de fenol se realizaron ensayos de control y blanco, sin biomasa esterilizada

y con biomasa esterilizada, respectivamente. En ambos casos no se acumul el nitrito.

A la vista de los resultados puede considerarse que la nitrificacion ha tenido lugar en un
100% en todos los ensayos. El fenol no ha resultado ser toxico para el proceso de
nitrificacién a las concentraciones estudiadas, sin embargo el proceso de nitrificacién no

comenz0 hasta que todo el fenol fue degradado.

Durante el transcurso de los ensayos fue necesaria la adiciéon de una mayor cantidad de
alcalinidad en los dias 6 y 10 de los ensayos, no siendo suficiente la afiadida
inicialmente con 1500 mg/L de alcalinidad como CaCQs;, por producirse un descenso
del pH de los ensayos un valor por debajo de 7. Este descenso provoco un retraso en el
proceso de nitrificacion, sobre todo en los ensayos menos inhibidos, es decir sin fenol y
en presencia de 100 mg fenol/L, tal y como se observa en la Figura 5.5. Asi la
alcalinidad total afiadida al final del ensayo fue de unos 5.000 mg/L de alcalinidad como
CaCO;.

Anteriormente a estos ensayos, se habian realizado otra serie de analisis bajo las mismas

condiciones y concentraciones de toxico pero sin la adicion previa de aire. En todos los
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casos no fue observado el proceso de nitrificacion, excepto en el ensayo con 100 mg
fenol/L, en el que habia sido alcanzada una nitrificacion parcial, menor del 50% siendo
el NO; el unico producto final de la nitrificacion. Al medir el OD final, en todas las
concentraciones estudiadas, excepto en blancos y controles no se supero el valor de 0.4
mg/L, de manera que si el oxigeno se hubiera consumido durante la oxidacion del fenol,
ésta podria ser una de las razones por las que no tuviera lugar la nitrificacion. En base a
estos resultados, fueron preparados estos experimentos con una sobrepresion de aire en
el interior de los viales para, de esta forma, asegurar que el medio de cultivo dispusiese
de suficiente OD para realizar la degradacion del fenol y posteriormente la nitrificacion,
comprobandose que la concentracidon de oxigeno al finalizar la degradacién del fenol
fuera la suficiente para que el proceso nitrificante pudiera ser llevado a cabo. Asi que
finalmente la concentracion de OD en el medio, en algunos casos, fue superior al
intermedio debido a la apertura de los viales para adicionar la disolucién tampdn con el
fin de aumentar la alcalinidad. Es presentado el valor del pH inicial y final asi como el
del OD inicial (medido antes de la adicion extra de aire), intermedio (tras la degradacidén

del fenol) y el final para cada uno de los experimentos realizados en la Tabla 5.2.

Tabta 5.2. Concentraciones de OD y pH a diferentes intervalos de tiempo de los ensayo, al inicio, final y
en una fase intermedia.

Fenol (mg)  pH; PH;  OD,(mgl)  ODimerm (mg/)  OD; (mg/)
0 7,95 7,36 7,14 - 4,0
100 7,89 7,50 7,38 5,25 4.7
500 7,90 7,65 7,32 3.41 4,5
700 7,94 7,41 71,37 2,85 2,7
1400 7,88 1,52 7,21 2,32 4,0
2500 7,90 7,49 7,28 1,95 3,89

5.4. Biodegradacion de fenol y nitrificacion en un reactor de lodos activos

La realizacion de este ensayo tiene como finalidad estudiar la biodegradabilidad aerobia
del fenol en continuo y analizar la influencia de éste en el proceso de nitrificacién. El
reactor de lodos activos empleado en este ensayo es el mostrado en el esquema de

apartado 5.3.1.
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La alimentacién del reactor se llevd a cabo con agua residual sintética cuya
composicion ya comentada en el apartado de material y métodos constaba de:
nutrientes, micronutrientes, cloruro y sulfato de amonio como fuente de nitrégeno, fenol
como fuente de carbono y bicarbonato sddico como disolucién tampén y fuente de
carbono de las bacterias autotrofas. Durante el desarrollo del presente trabajo se ha
mantenido la concentracion de N-NH4" en 350 mg/L en la alimentacién. Desde el inicio
del estudio la eliminacién de fenol ha sido de un 99% al igual que el porcentaje de
nitrificacion. El sistema operé a un TRH de aproximadamente unos 2,5 dias, siendo el
volumen util del reactor de 1,8 L. Por tanto la velocidad de carga de nitrégeno

alimentado fue de 0,14 g N-NH,"/L-d.

La concentracion de fenol en la alimentacién se ha ido aumentando progresivamente

hasta 2800 mg de fenol por litro, correspondiendo a una VCO de 1,10 g CsHgO/L d.

Debido a que en el proceso de nitrificacion se produce una acidez del medio fue
necesario afiadir alcalinidad, asegurando asi un pH éptimo para llevarse a cabo los
procesos de degradacion y nitrificacion. Durante la mayor parte del experimento se
mantuvo la concentracion en 6 g/l de NaHCO; en el influente. Posteriormente la
concentracion fue reduciéndose hasta alcanzarse los 3 g NaHCOs/L, tratdndose de evitar
que se superase la concentracion de la disclucién tampén, uno de las causas ha sido la
reduccion del porcentaje de nitrificaciéon por lo cual tanta acidez no era generada. La
evolucion del pH se ve reflejada en la Figura 5.6. Como puede observarse hay una
variacion brusca en torno al dia diez de operacion debido a la desestabilizacion
producida en el reactor al comenzar la adicién de fenol, unos 100 mg/L, por lo que se
decidié eliminar la concentracion de fenol durante unos dias y volver a introducir el
fenol en el influente en concentraciones mas moderadas hasta conseguir que la biomasa

se encontrase mas adaptada al medio.
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Figura 5.6. pH en el influente y en ¢l reactor.

El oxigeno disuelto se ha mantenido en el rango de 4-7,5 mg/L. La evolucién del
oxigeno disuelto en el reactor se muestra en la Figura 5.7. En tomo al dia 60 de
operacion se observa un descenso brusco de la concentracién de oxigeno provocando
una desestabilizacion del reactor apareciendo amonio en cl efluente. Este descenso en el
‘oxigeno fue debido a una rotura en la conduccién del aire por lo que la agitacion
producida por la recirculacién de lodos era la portadora de oxigeno al medio. Ademas la
falta de oxigeno en el medio produce lodos de baja sedimentabilidad, esto fue observado
por Wilén y col. {(1999). Asi cuando la concentracion de oxigeno descendio entre 0,5 y 2
mg/L, se produjeron fenémenos de flotacién en ¢l sedimentador y pérdida de biomasa
en cl reactor, aunque la cantidad de solidos en ¢l efluente se mantuvo constante, ver
Figura 5.8. Una vez restablecida la conduccion del aire al reactor, los fenomenos
anteriormente comentados fueron desapareciendo. Se fue incrementando el caudal de
aire al aumentar la concentracion de contaminanie, pues al haber mayor cantidad de
fuente de carbono el consumo de oxigeno aumenta para lograr la oxidacion de dicha
materia, siendo ademas necesaria una concentracion de oxigeno suficiente para llevar a
cabo la nitrificacién. Si observamos de nuevo la Figura 5.8 se observa como hay una
ligera tendencia descendente en la concentracion del OD conforme va aumentando la

concentracion de fenol, incluso aun después de haber aumentado el caudal de aireacion.
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Figura 5.8. Concentracion de biomasa en el efluente.

La biomasa del reactor, se encuentra formada por bacterias hetertrofas y nitrificantes.

El reactor empezd a operar con una concentracién microbiana de 3,5 g SSV/L

alcanzindose un maximo de 12 g SSV/L. Este aumento de la biomasa, en mayor medida

heterétrofa, fue debido a la buena sedimentabilidad de los lodos, a la recirculacion y al

incremento de la materia organica. A partir del dia sesenta es observado el incremento

de la biomasa, aunque debido al problema de aircacion comentado, se produjo una

pérdida de biomasa, siendo recuperada al solucionar dicho problema. Hacia el final del

periodo de operacion después de alcanzarse la maxima concentracién de sélidos, ésta

disminuyé ligeramente, debido a problemas de flotacién de lodos que no decantaban y

se perdian.




Capitulo 5

5.4.1. Biodegradacion del fenol

El reactor ha sido alimentado con concentraciones crecientes de fenol, y hasta la
concentracion mas alta empleada, 2800 mg CsHgO/L, s¢ ha producido la eliminacién
total de éste, sin llegarse a detectar tanto en el efluente como en el reactor en ningin
momento, excepto en la puesta en marcha, cuando se alimenté con cien mg/L de fenol
sin previa adaptacién del lodo. En la Figura 5.9 puede versc el incremento de la

concentracion del fenol en la alimentacion y la evolucion en el efluente.
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Figura 5.9. Concentracién de fenol en el influente y en el efluente del reactor en continuo.

Asi autores como Kibret y col.(2000) operando un reactor acrobio de lodos activos a
escala de laboratorio, con un disefio similar al empleado en este trabajo y con 6 L de
volumen util consiguieron eliminar hasta 2500 mg C¢sHgO/L sin observarse su presencia
en cl tanque de aireacion. A partir de esta concentracion observaron una acumulacion y
una disminucién en la actividad de los microorganismos. Otros autores como Fang y
col. (1996) lograron con un reactor UASB y con una relacién de recirculacion 1:1
operando a 37°C, TRH 12 h y pH entre 6,9-7,5 una eliminacién del 97 % partiendo de
una concentracién de 1260 mg CsHgO/L. La VCO a la que fue sometido el reactor asi
como la eficacia de eliminacién se muestra en la Figura 5.10. Como puede observarse se
produjeron unas variaciones puntuales hacia el final de operacidn del reactor debidas a

problemas de atascamiento dando lugar a un error ¢n la medicién del caudal. Estos
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atascamientos fueron debidos a problemas de flotacién de los lodos en cl sedimentador.
La eficacia de eliminacion de fenol, una vez adaptada la biomasa a la materia organica

fue superior al 95 % para VCO de hasta 1,1 g CsHgO/L-d y 0,11 g CsHgO/g SSV-d.
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Figura 5.10. Grificos para la DQO tanto para el influente como para el
efluente del reactor de lodos activos empleado, asi como ¢l porcentaje de
eliminacién.

5.4.2. Nitrificacion en presencia de fenol

Para el estudio de la nitrificacion se han tomado diariamente muestras para determinar
los parametros siguientes en el efluente: N-NH,", N-NO; y N-NO,. Las
concentraciones de nitrito y nitrato son representadas en la Figura 5.11. Hasta el dia 120
de operacion es superado el 65 % con respecto al rendimiento de la nitrificacion,
apareciendo concentraciones en el efluente de 220-350 mg N-NOj™ /L. El fenol no ha
inhibido al proceso de nitrificacion en un proceso en continuo hasta una concentracion
de 1200 mg C¢HgO/L y a una VCO de 1,1 g C¢gHgO/L-d y 0,11 g C¢HgO/g SSV-d. Den

Blanken y col. (1993) estudiaron ¢l efecto de cargas de fenol sobre la nitrificacion en un
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tratamiento de lodos activos en discontinuo y encontraron que a concentraciones de 10 g
CsHsO/Kg SSV era necesario un tiempo de adaptacién para que comenzase el proceso.
Min y Jong (1998) encontraron que 1500 mg CsHsO/L provocd una fuerte inhibicién de
la nitrificacién en un sistema de eliminacion biologica de nitrogeno para elevadas
concentraciones de amonio trabajando a 4 dias de TRH, y esto fuera debido a que el
fenol no pudo ser eliminado en la primera fase de eliminacién de carbono previa a la de
nitrificacién en este sistema, disminuyendo la eficacia cuando la concentracion de fenol
sobrepasara los 13 mg/L en la etapa de nitrificacion. Asi que el TRH tuvo que ser
aumentado de 4 a 8 dias para obtener una completa nitrificacion, y esto fue debido a la
competencia entre las bacterias heterbtrofas y las bacterias nitrificantes en la etapa de
nitrificacion y al mayor crecimiento de las heterétrofas. Volviendo al sistema aqui
presentado no se encuentra esta separacion de etapas y en ningiin momento se detecto

fenol en el tanque de aireacion.
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Figura 5.11. Concentracion de nitrato y nitrito en el reactor de lodos activos

Como se muestra en la Figura 5.12 se ha obtenido una eficacia de eliminacion de N-
NH," por encima del 99 %, a excepcién de los momentos de desestabilizacion en torno
a los dias 15-60 de operacién, a consccuencia del descenso del OD y de la sobrecarga de
fenol sin previa adaptacién. Durante la operacion del reactor se observé que el balance
de nitrégeno no se cerraba y esto puede explicarse por la asimilacién de amonio por
parte de la biomasa heterotrofa y nitrificante para su crecimiento, y a cierta
desnitrificacién en el decantador debido a la baja concentracion de OD en éste, unos 0,2

mg/L. Hwang y col. (2000) estudiaron la influencia del OD sobre la nitrificacién y

5-17



Biodegradacion del fenol y efecto sobre la nitrificacion

desnitrificacién en un proceso de lodos activos asi como la produccién de N> y N,O a
bajas concentraciones de oxigeno. Encontraron que por debajo de un 5 % de OD
predominaba el proceso de desnitrificacién, en el rango 10-15 % sucedian ambos a la

vez y a concentraciones superiores predominaba la nitrificacion.
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Figura 5,12. Concentracién de amonio en el efluente.

5.5. Conclusiones
5.5.1. Ensayos aerobios en discontinuo

> En los ensayos llevados a cabo en discontinuo se observé una completa
biodegradacion del fenol en el rango de concentraciones estudiadas, éstas han

sido de 100 a 2500 mg/L. Los datos cinéticos se ajustan al modelo cinético de
Monod.

» Concentraciones altas de fenol (1000-2500 mg/L) han causado inhibicién en el
proceso de nitrificacion. Produciéndose acumulaciéon de nitrito y amonio. El

proceso de nitrificacion no tiene lugar hasta que se produce la degradacion total
del fenol.
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5.5.2. Ensayos en el reactor de lodos activos

» Respecto a los ensayos en continuo la concentracién de amonio ha sido
mantenida durante todo el periodo de operacion, mientras que la velocidad de
carga organica se fue incrementando de 30 a 2700 mg de DQO/L-d con el

incremento de la concentracién de fenol de 35 a 2800 mg/L.

» La degradacion de fenol se ha mantenido por encima del 99 % para todas las

velocidades de carga orgénica aplicadas.

» Al igual que el fenol, el porcentaje de eliminacion del amonio ha sido alto,
mayor del 99 %, indicando la inexistencia de inhibicién del fenol sobre el

proceso de nitrificacion.

> Los resultados obtenidos indican que un tratamiento acrobio en continuo de
aguas residuales en las que se encuentran presentes concentraciones clevadas de

fenol y de amonio, puede ser llevado a cabo eficazmente.
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CAPITULO 6. Degradacion del fenol en presencia de metales pesados y efecto

sobre el proceso de nitrificacién
6.1. Introduccién

El fenol es un contaminante presente en aguas residuales de diferentes tipos de
industrias. Se ha encontrado en efluentes de industrias petroquimicas y en industrias de
producciéon de resinas sintéticas donde se utiliza como materia prima para su
producciéon. En algunos casos los metales pesados se encuentran formando parte de
estas aguas residuales. Como se ha visto en el Capitulo cinco el fenol es un inhibidor de
la actividad biologica en las plantas de tratamiento de aguas residuales asi como para los
procesos de nitrificacién (Hinel, 1988). La presencia de los metales pesados incrementa
la inhibicién de los procesos nitrificantes a la vez que lo hace en los procesos de
bicdegradacion de compuestos organicos, en este caso sobre el fenol. A elevadas
concentraciones los metales pesados ejercen una accion inhibitoria sobre los
microorganismos bloqueando sus esenciales grupos funcionales o por la sustitucién de
los iones metilicos esenciales de las moléculas biologicas (Doelman y col., 1994). Sin
embargo no se encuentran bien definidos los mecanismos, por los cuales, los metales
pesados ejercen inhibicién en los procesos de tratamiento biolégico (Cabrero y col.,
1998).

Con la realizacién de este trabajo se pretende estudiar de una forma global el efecto que
gjercen diferentes cationes metalicos sobre la degradacion biolégica del fenol asi como
sobre el proceso de nitrificacion, primeramente en ensayos en discontinuo para
finalmente estudiar este efecto en un reactor de lodos activos.

6.2. Material y métodos

6.2.1. Ensayos en discontinuo

En los ensayos en discontinuo, en presencia de metales pesados, se estudiaron el

cadmio, el cromo, ¢l niquel y el cinc en forma de cationes divalentes.
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Los viales empleados en los ensayos tenian una capacidad de 500 mL y la cantidad de
medio empleado ha sido de 100 mL. El medio utilizado ya ha sido descrito en el
apartado 2.5 del Capitulo 2. El medio se encontraba tamponado con una concentracién
de 1250 mg NaHCOs/L. La concentracion de fenol que se ha empleado en los ensayos
ha sido de 250 mg fenol/L y la concentracién de N-NH,4" ha sido de 60 mg/l introducida
en forma de cloruro y de sulfato de amonio. El lodo estaba formado por bacterias
nitrificantes (aut6trofas) y por bacterias heterétrofas, las cuales no estaban adaptadas a
la disolucion de los diferentes metales objeto de estudio, siendo la concentracion inicial
de biomasa en los ensayos de 3,5 g SSV/L. Se ensayaron concentraciones de metales
pesados en el rango de 0,5 a 2,5 mM. Los viales se mantuvieron termostatizados a 20°C.
Para el seguimiento de los compuestos a estudiar, nitratos, nitritos y fenol, los viales se
retiraron del incubador a distintos intervalos de tiempo con el fin de obtener muestras

para analizar.

6.2.2. Reactor de lodos activos

El reactor de lodos activos era alimentado con agua sintética empleando una bomba
peristaltica de volumen variable. El volumen qtil del reactor empleado fue de 2.3 L. Las
sales minerales del medio son las mismas que para el estudio en discontinuo. Las
concentraciones estudiadas de los metales han variado de 0,04 a 0,45 mM. El airc era
suministrado a través de un difusor y el oxigeno era controlado diariamente. El reactor
era controlado mediante la medicion de las concentraciones de amonio, nitrito, nitrato,
DQO soluble, fenol, s6lidos volatiles, metales pesados, oxigeno y pH, para ello se han

seguido los métodos analiticos descritos en el Capitulo dos.

6.3. Resultados

6.3.1. Isotermas de adsorcion

Primeramente se realizaron los ensayos de adsorcidn de los metales, en ¢l medio
empleado, para ver a qué tipo de isotermas se aproximaban. La adsorcién puede
definirse como el consumo de moléculas por la superficie interna o externa de un sélido
o por la superficie de un liquido. Esta adsorcién se debe a fuerzas de tipo atractivo entre

atomos o moléculas del medio y la superficie. Este proceso puede ser resultado de una
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reaccion quimica entre el adsorbente y la molécula de adsorbato, a la cual se llama
quimisorcién, o bien puede producirse por fuerzas de atraccion débiles como lo son las
fuerzas de Van der Waals, caso de la fisisorcion. La biosorcion, que es ¢l nombre con el
cual se conoce a la eliminacion de los metales pesados de disoluciones acuosas por la
biomasa, se encuentra ampliamente documentada. Los iones metalicos actian como
dcidos de Lewis, aceptando pares de electrones de los ligandos. De acuerdo con
Pearson, los iones metalicos pueden dividirse en dos clases dependiendo de si se forman
los complejos mas estables con el primer dtomo de cada grupo (cationes duros, de tipo
A, forman enlaces idnicos), o se forman complejos mas estables con el segundo o
siguientes miembros de cada grupo (cationcs blandos, de tipo B, forman enlaces

covalentes).

Para la descripcion del equilibrio de distribucién de un soluto entre las fases liquida y
solida se encuentran diferentes relaciones matematicas. Estas se aplican cuando las
pruebas de adsorcién son realizadas a temperatura constante, denominandolas isotermas
de adsorcién. Las isotermas mas empleadas son tres segin los descritos por Benefield y

col., (1992).

> Isoterma de Langmuir, la cual asume que los puntos de adsorcién tienen igual
afinidad por las moléculas de adsorbato, existiendo una interaccién despreciable
entre las moléculas adsorbidas. La adsorcion sélo tiene lugar en la monocapa. La

expresion utilizada es:
Vg = 1/Q°+ (1/6Q°)(1/Cy) Ec. 6.1

qc = cantidad de metal adsorbido (mmol/gSSV)
Q° = cantidad de metal que formaria una monocapa completa (mmol/gSSV)
C;= concentracion de metal en la disolucion al lograrse el equilibrio (mmol/L}

b = constante relativa a la entalpia de la adsorcion (L/mmol)

> Isoterma de Freundiich, la cual asume que el adsorbente tiene una superficie con
diferentes sitios de adsorcion, cada uno con una isoterma. Las moléculas adsorbidas
pueden desplazarse por la superficie, pudiendo existir interacciones entre las

mismas. La expresion linealizada es la que se muestra a continuacion:
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log gc=log K + n log Cs Ec. 6.2

K,n = constantes de Freundlich

> Isoterma de Brunauer, Emmett y Teller (BET). Como la isoterma de Langmuir
asume que la superficie del adsorbente es uniforme, sin afectar la adsorcién a los

lugares vecinos. La adsorcion puede darse en mas de una monocapa.

La preparacion de los ensayos ya se ha descrito en el capitulo dos (material y métodos)
que consistia en poner en contacto una disolucién catiénica del metal a estudiar con otra

de lodos, midiendo a intervalos de tiempo la concentracion de metal libre en el medio.

Mattuschka y Straube (1993) afirmaron que la adsorcién es un proceso que sucede a
gran velocidad, que en apenas treinta minutos se logra entre un 80-90% de la capacidad
total de adsorcién de ocho metales pesados, los cuales se estudiaron en una biomasa de
drigen farmacéutico. En la Figura 6.1 se muestra la evolucion de la concentracién de los
cationes en la fase acuosa en los ensayos realizados en nuestro laboratorio. La
desaparicién del cation a tiempo cero confirma esa alta velocidad de equilibrio de

adsorcion.
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Figura 6.1. Variacién de las concentraciones de metal en ensayos de adsorcion.

La Tabla 6.1 recoge de forma resumida los valores de pH al inicio y al final de cada
ensayo. En todos los casos se observa un descenso del pH. Autores como Mishra y col.
(1998) observaron que existe un cambio en la capacidad de adsorcion de cinc, cromo y

mercurio por la caseina con la variacion del pH. Por debajo de pH = 3 observaron una
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inhibicion importante en la adsorcién del metal, esto lo explican por la competicion
entre los cationes metalicos y los protones por los lugares de enlace. Entonces, parece
logico que si el pH de los ensayos desciende, los cationes metalicos en disolucion
aumentan (ver Figura 6.1). Asi mismo en la Figura 6.2 puede apreciarse que la cantidad
de catién adsorbido por unidad de masa de biosorbente aumenta con el incremento de
concentracion del metal. Por otro lado el cadmio y el cinc se adsorben en proporciones

parecidas, mientras que el niquel no tiene tanta afinidad por la biomasa.

Tabla 6.1. pH inicial y final en los ensayos de adsorcién.

Concentracion pH; pH;
(mmol/L)  Cadmio Niquel Cine Cadmio  Niquel Cinc
0,5 7.89 7,79 7,68 6,45 6,6
1,0 7,57 7,52 7,26 6,27 6.39
1,5 738 745 7,12 6,17 6,32 6,34
2,0 7,32 7,36 7,15 6,17 6,22 6,27

En la Figura 6.3 se representa el porcentaje de metal adsorbido como cociente entre el
metal adsorbido (expresado como la diferencia del metal afiadido inicialmente y el que
permanece en disolucion) y el metal tedrico inictal en el medio, se observa que el

porcentaje del metal adsorbido disminuye con la concentracion del cation.

Si se hiciese un estudio para un rango mdas amplio de concentraciones de catién se

observaria que:

a) Si la concentracion de biomasa en el sistema no es elevada, tras lograr la saturacion
de la superficie del biosorbente, si continuamos afiadiendo metal, este permanece en
disolucion hasta llegar al limite de precipitacion, a partir del cual precipitaria todo el

metal afiadido a mayores,

b) Si la concentraciéon de biosorbente es alta, a elevadas adiciones de cationes se
formara el precipitado incluso aunque no se hubiese producido la saturacion de la

superficie (Kodukula y col., 1994).
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Figura 6.3. Porcentaje de metal adsorbido en la biomasa para las distintas concentraciones
iniciales de metales.

En la Tabla 6.2 quedan resumidas las constantes de equilibrio para el cadmio, niquel y
cinc. Para su célculo se ajustaron los datos a las expresiones linealizadas de las
isotermas de adsorcion de Langmuir y de Freundlich. En los tres casos el mejor ajuste
se da con la de Langmuir que se puede observar para los tres metales en la Figura 6.4.
La secuencia por la afinidad de los metales por la biomasa es la siguiente: Cd > Zn >

Ni. En la bibliografia no existe uniformidad respecto a las secuencias de adsorcion, ya
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que los biosorbentes estudiados son diferentes y también lo son las condiciones de
operacion, es decir, el pH, la temperatura, la concentracion, etc. Asi Mattuschka y
Straube (1993) encontraron que la capacidad de biosorcion de su cultivo era Zn > Cd >
Ni, mientras que si seguimos la teoria de que cuanto mayor sea ¢l indice covalente del
cation mayor tiene que ser su afinidad para formar enlaces covalentes con los ligandos

organicos, la secuencia seria Cd > Zn (Brady y Tobin, 1995).

Tabla 6.2. Constantes de equilibrio basadas en las ecuaciones de Langmuir y Freundlich.

Langmuir Freundlich
Metal
Q° (mmol/g SSV) b (L/mmol) R’ K n R®
Cadmio 0,305 12,333 0,9922 0,314 0,306  0,9848
Niguel 0,238 12,998 0,9159 0,230 0,236  0,7836
Cinc 0,296 13,144 0,9962 0,301 0,286 09712
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6.3.2. Efecto del cinc, cadmio, cromo y niquel sobre la biodegradacion del fenol en

discontinuo

La degradacion del fenol, asi como los resultados obtenidos para el ensayo control, se
muestran en la Figura 6.5. En los ensayos control, los cuales no contenian ni biomasa ni
metal, la concentracion de fenol permanecié pricticamente constante a lo largo de todo
€l experimento, por lo que se concluye que no ha habido pérdidas por volatilizacién a
igual que ocurre en los blancos cuya biomasa se encuentra esterilizada y sin estar
presentes los metales. Como podemos observar, la degradacién del fenol, sin estar
presente ningun tipo de metal, fue completa al cabo de 2,3 dias aproximadamente. La
degradacion no ha sido inmediata, sino que primero tiene lugar una aclimatacién de la
biomasa al téxico. Tras este periodo de adaptacion la degradacion del fenol se produce
con rapidez. En experimentos realizados anteriormente en nuestro laboratorio, (Vazquez
(2000)}, se observd en un cultivo mixto y sin presencia de metales que el tiempo de
aclimatacion al compuesto toxico estudiado incrementa al aumentar 1a concentracion del
toxico en el medio, asi por ejemplo, en los ensayos con 100 mg fenol/L éste comienza a
degradarse en algo menos de un dia mientras que en los ensayos con 1000 mg fenol/L

no lo hace hasta transcurridos tres dias.

300
_ 250 l —
S 200 4
% 150 —— sin metal
g o0 B

50 A

0 . — .
0 1 2 3 4
Tiempo (d)

Figura 6.5. Ensayo de degradacién del fenol sin metal, blanco y control.
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En la Figura 6.6 son mostradas las curvas de degradacién del fenol en presencia de los
distintos metales, asi como la curva de degradacion del fenol sin estar presentes los

cationes metalicos objeto de estudio.

En los ensayos con ¢l cinc se observé un efecto importante de concentraciones del metal
sobre la biodegradacion del fenol. Para la menor concentracién estudiada de cinc (0,5
mM) no se observa ninguna inhibicién en la biodegradacion del fenol, mientras que al ir
aumentando la concentracion del metal hasta una concentracién final de 2,0 mM, se
produce un retraso en la degradacién de fenol, siendo la velocidad de degradacién mas

baja.

Sc observa que el metal cadmio inhibe la degradacion del fenol. Este efecto inhibitorio
es practicamente el mismo para cada una de las concentraciones de metal, las cuales han
sido de 0,5 mM, 1,0 mM, 1,5 mM y 2,0 mM de cadmio, observandose un incremento en
el tiempo de aclimatacién de los microorganismos al medio, al aumentar la
concentracion de metal. La velocidad de degradacion del fenol es la misma en el ensayo

sin metal asi como para las distintas concentraciones.

El niquel fue el metal que mas toxicidad ejercio sobre la biodegradacion del fenol. El
periodo de aclimatacién del lodo al medio fue mayor que para los otros metales, de unos
tres dias, pero degradandose rapidamente el fenol una vez aclimatado, en apenas un dia.
No se observo una diferencia significativa en la velocidad de desaparicion del toxico

para las diferentes concentraciones del ién metalico.

El cromo, como puede observarse en la Figura 6.6, ha sido el metal que menos
toxicidad ha ejercido sobre la biodegradacién del fenol. Apenas se observan efectos
importantes en la degradacion del compuesto a estudiar al ir aumentando la
concentracion de dicho metal en el medio. La degradacién del fenol como refleja la
figura tiene lugar casi al mismo tiempo debido a que el perfodo de aclimatacion del lodo
a este metal pesado ha sido menor que en los demas metales estudiados. La degradacién
del fenol ha sido similar para las diferentes concentraciones de metal en el medio. Una

vez conseguido el periodo de aclimatacion la degradacién tuvo lugar répidamente.
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Por lo tanto en estos ensayos en discontinuo, el niquel fue el metal que cjercié mayor
inhibicion en el proceso de biodegradacion del fenol. El cadmio y el cinc en
concentraciones intermedias, de 1,0 y 1,5 mM, tuvieron los mismos efectos inhibitorios.
Respecto al cromo, fue el metal pesado que menos efecto inhibidor ejercié sobre la

degradacién del fenol.

En un estudio realizado con una mezcla de lodos procedentes de una refineria y de una
planta de produccion de resinas, se observé que el niquel mostré el mayor nivel de
inhibicidn en la degradacién de fenol siendo de un 70 % para la concentracion mas baja
estudiada (0,5 mM) y de un 85 % para la concentracién mas alta (2,5 mM). El cromo
fue el metal menos téxico con un nivel de inhibicion por debajo del 15 % para la
concentracion de 2,5 mM, mientras que para el cinc y para el cadmio se obtuvieron

niveles intermedios de inhibicién (Amor y col., 2000).
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6.3.3. Efecto de los metales sobre la nitrificacion en discontinuo

La presencia de los metales pesados en el efluente puede afectar al proceso de
nitrificacion, causando inhibicién. Se realizaron una serie de ensayos de nitrificacion en
presencia de fenol y de metales pesados en diferentes concentraciones. Se realizé un

ensayo de control sin metales.

En las graficas 6.7, 6.8, 6.9 y 6.10 se presentan los ensayos de nitrificacion en presencia
de cinc, cadmio, cromo y niquel. Existe un periodo de retardo en el proceso de
nitrificacion, seguidamente aparece la formacién de los nitritos como producto
intermedio. La concentracion de nitrato es superior a la concentracion inicial y tedrica
de 60 mg/L, debido a su presencia en los lodos utilizados para realizar los ensayos,

como se ha explicado en el apartado 6.3.2.

Al comparar estos resultados con los obtenidos para el ensayo de degradacion del fenol
sin estar presente los metales, también aparece nitrito, aunque a menor concentracion,
por lo que se confirma que el fenol ejerce un efecto inhibitorio sobre el proceso

nitrificante.
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Figura 6.7. Curvas de nitrificacién para ¢l ensayo con el metal cinc.
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Figura 6.8. Curvas de nitrificacion para el ensayo con cadmio.
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Figura 6.10. Curvas de nitrificacion para el ensayo con el metal cromo.

A la vista de los resultados aqui presentados podemos concluir lo siguicnte:

En cuanto al cinc y al cromo, se puede observar como son los metales que menor
toxicidad ejercicron sobre el proceso nitrificante, lleviandose a cabo la nitrificacién
aunque ejerciendo un efecto mayor sobre las bacterias nitrito oxidantes, ya que las
concentraciones intermedias de nitrito van en aumento desde 20 a 50 mg N-NO, /L al
pasar de 0,5 a 2 mmol Zn"%/L en el caso del cinc y no superandose los 20 mg N-NO; /L
en el caso del cromo. También se observé que al comenzar la nitrificacion para las
concentraciones de 1,5 mM y de 2,5 mM de cing, la nitrificacién sufre un retraso,

iniciandose a partir del dia doce.
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Respecto al cadmio, este metal ejerce un efecto inhibidor sobre el proceso de
nitrificacion ya que la concentracion de nitrito es bastante alta, superando los 20 mg N-
NO, /L en casi todas las concentraciones estudiadas. La oxidacion de los compuestos
nitrogenados comienza mas tarde que para los ensayos sin metal, siendo el porcentaje de

nitrificacion del 90% (en el dia 20 del ensayo).

El niquel es el metal que mayor toxicidad ejercié sobre este proceso, no superandose el
80% de nitrificacién y sucediendo una inhibicién completa de la nitrificacion a la

concentracién mas alta de niquel.

A igual que para la biodegradacién del fenol en los procesos en discontinuo, el niquel

ha sido el metal que ejercié un mayor efecto inhibitorio en el proceso nitrificante.

Finalmente, respecto a los metales cadmio y cinc poseen una toxicidad similar, aunque
el cinc prescnta concentraciones de nitrito superior a las del cadmio y necesitan mayor
tiempo de aclimatacion. Y el cromo ha sido el metal con menor efecto inhibidor para el
proceso nitrificante. Benmoussa y col. (1986) observaron que concentraciones
superiores a 5 mg Ni'?/g SSV cn ensayos en discontinuo provocan mas de un 87% de
inhibicion sobre la nitrificacién, expresada como relacién entre las velocidades masicas
de nitrificacion, y una concentracién de cadmio de unos 15 mg Cd*%/g SSV causa un

45% de inhibicion.

Si recordamos, en el estudio de adsorcion (6.3.1) el metal menos adsorbido era el niquel
siendo el que posee un mayor efecto inhibitorio tanto sobre la biodegradacion de fenol,
como sobre la nitrificacién. En cambio, el cadmio y ¢l cinc son adsorbidos en una
proporcion similar siendo su efecto inhibitorio menor que para el caso del niquel.
Battistoni y col. (1993) también observaron que en su sistema jar test, la secuencia de
afinidad de los lodos por los metales seguia este orden: Hg>Cd>Ni; lo cual parece ser
contrastado con el resultado obtenido para la toxicidad que sigue la secuencia:
Hg>Ni>Cd. Considerando esto, concluyen que el mercurio se adsorbe preferentemente
en las células, mientras que el cadmio es adsorbido por polimeros extracelulares y el
niquel por polimeros capsulares y por la pared celular. Teniendo en cuenta que sélo el
metal soluble es el que ejerce mayor toxicidad sobre los microorganismos, segin

Sujarittanonta y Sherrard, 1981, se estaria apoyando en que €l metal menos adsorbido
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sera el que mayor concentracion presentard en el medio y por lo tanto serd el mds
toxico. Un comportamiento parecido fue encontrado por otros autores como Hassen y
col. (1998) ya que la secuencia dec toxicidad en sus ensayos fue la siguicnte:

Hg>Co>Cd>Cu-Cr>Zn; y la de la adsorcion fue: Hg>Cu>Cd-Zn>Co-Cr.

Ensayos de nitrificacidn en presencia de cinc a concentraciones bajas (0.08 mM a

0.31 mM)

Se realizé un estudio de nitrificacion y biodegradacion de fenol a bajas concentraciones
de cinc. Cabrero y col. (1998) observaron que 10 mg/L de cinc causan una reduccién
del 15 % de produccién de biomasa mientras que una concentracién de 1 mg/L de cinc
causa una estimulacion de un 5 % en el crecimiento bacteriano. Benmoussa y col.
(1986) notifican que concentraciones mayores de 3,5 mg/g SSV de cinc provocan un 25
% de inhibicién en el proceso de nitrificaciéon en ensayos en discontinuo, sin detectar
concentraciones estimulatorias. Estos datos, junto el hecho dc tener que poner en
marcha el reactor de lodos activos en un primer lugar con bajas cargas de este metal,
hacen atractivo desarrollar los ensayos en discontinuo para bajas concentraciones de

cinc.

Los ensayos se realizaron igual que los anteriores, pero la concentracion del fenol es de
270 mg/L. Las concentraciones de cinc fueron de 0,08, 0,15, 0,23 y 0,31 mM. En la
figura 6.11 se observa que las curvas de biodegradacion aerobia de fenol son similares
para las distintas concentraciones de metal. Se observa un efecto estimulatorio para la
concentracién de 0,08 mM de cinc, habiendo inhibicion para el resto de concentraciones
de las concentraciones de cinc estudiadas. En cuanto a la nitrificacion (Figura 6.12), en
todos los casos la concentracién intermedia de nitritos es superior a la del ensayo sin
metal. Los porcentajes finales de nitrificacion oscilan entre el 92,3 % para 0,08 mM de

cinc y el 88,2 % para 0,23 y 0,31 mM de cinc.
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6.3.4. Ensayos aerobios en un reactor de lodos activos en presencia de metales

pesados (cadmio, cromo, niquel y cinc)

Los ensayos en ¢l reactor de lodos activos, se llevaron a cabo con el fin de poder
estudiar en continuo el efecto de los metales pesados sobre el cultivo mixto de bacterias
nitrificantes y de bacterias heterdtrofas degradadoras de fenol, en un rango comprendido

entre 0,04 mM y 0,45 mM.

La alimentacion del reactor estaba formada por .nutrientes, micronutrientes, cloruro y
sulfato de amonio como fuente de nitrégeno, metales pesados, fenol como fuente de
carbono y bicarbonato sddico como disolucion tampén y fuente de carbono. El sistema
se mantuvo en una camara termostatizada a 21,5°C & 1°C. El caudal de alimentacion se
mantuvo cntorno a los 35 ml/h y el volumen util del sistema fuc de 2,3 litros,
correspondiente a un TRH de 2,5 dias. En la Figura 6.13 se puede observar Ia evolucidn
de estos parametros. Los valores de TRH punta son debidos a problemas de obturacién

en las gomas de alimentacion.

La primera fase del estudio consisti6 en ir variando la concentracion de metales pesados
en el reactor, manteniendo constante la concentracion de la fuente de carbono en torno a
unos 50-100 mg fenol/L, correspondientes a una velocidad de carga orgénica de 0,02-
0,04 g fenol/L/d. La concentracion de los metales vario desde 0,04 mM hasta (0,45 mM.
En la Tabla 6.3 se indican las concentraciones de fenol y de metal empleadas en la
alimentacién. Las concentraciones de metales pesados se eligieron por ser un rango
adecuado en el que es habitual encontrarlas. Cuando se comenzé a operar el reactor, la
concentracién de biomasa era aproximadamente de unos 3,5 g SSV/L. En la Figura 6.14
se representa la evolucion de este parametro, apreciandose como durante todo el
proceso de experimentacion la concentracion de biomasa va descendiendo, a pesar de
haber aumentado la carga orgénica, esta pérdida comienza a partir del dia 18 una vez

que ¢l primer metal ha sido introducido en la alimentacion.

De forma aniloga se oper6é un reactor en presencia de concentraciones crecientes de
cinc, en un rango que vario de 0,05 mM hasta 1,5 mM con una concentracién de fenol

de 275 mg/L.
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Tabla 6.3. Concentraciones de metales vy fenol en la alimentacion

Tiempo Concentracion metal
Metal CeHgO (mg/L)
(d) (mM)
0-10 Sin metal 50 0
11-34 Zn 50 0,05
36-90 In 50 0,10
101-111 Cr 50 0,05
114-118 Cr 50 0,10
120-138 Cr 50 0,25
139-167 Cr 100 0,10
170-174 Cr 100 0,32
177-200 Cr 100 0,10
205-220 Ni 50 0,05
221-230 Ni 100 0,25
233-237 Ni 100 0,45
240-265 Ni 100 0,25
270-296 Cd 50 0,04
299-319 Cd 100 0,05
321-342 Cd 100 0,25
345-350 Cd 100 0,45
352432 Cd 100 0,25

Tras el aumento de la concentracion del oxigeno en ¢l decantador, se produjo de nuevo
la flotacion de los lodos, y como consecuencia sigue detectdndose la concentracion de
solidos en el efluentc, aunque este incremento no fue pronunciado, alcanzandose
concentraciones de hasta 0.20 g/L. Neufeld en 1976 estudi6 en ensayos en discontinuo
el efecto que ciertas dosis de metales, como son el mercurio, €l cadmio y ¢l cinc,
ejercian sobre las caracteristicas de los lodos. Concluyé basandose en el indice
volumétrico de los lodos (SVI) que los metales inicialmente tenian un efecto
beneficioso que mejoraba la capacidad de compactacion, es decir, la sedimentabilidad
del lodo. Observando las curvas de floculacién, notificaron claramente que no todo el
lodo scdimentaba, sino que habia una defloculacién de la biomasa, originando una
pérdida continua de biomasa en el efluente. En nuestro caso ocurre también una

defloculacion del lodo, por lo que estamos perdiendo continuamente biomasa cn el
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cfluente y la biomasa en el reactor no se incrementa, sino que como podemos ver,
disminuye paulatinamente. Esto confirma que los metales ejercen un efecto negativo,

ocurriendo una defloculacién y perdiéndose la biomasa con el efluente continuamente.

Otro factor importante controlador de los procesos bioldgicos es el pH. La evolucion de
este parametro viene reflejado en la Figura 6.15, en la cual podemos observar que el pH
del reactor oscilé entre 7,4 y 8,0. Se observa sin embargo, que a los pocos dias de la
puesta en funcionamiento del reactor, el pH lleg6 hasta valores mas altos de 8,0. Este
incremento fue debido a que en el reactor primeramente existia una alcalinidad de 1250

mg NaHCO3/L, que posteriormente se mantuvo comprendida enire 610 y 840 mg/L.
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Figura 6.15. Evolucion del pH en el influente y en el reactor.

En la Figura 6.16 se aprecia como la concentracion de oxigeno en ¢l reactor se mantuvo
entre valores de 7,5 y 8,5 mg O/L. Autores como Neufeld y Hermann (1975) indicaron
que una planta de tratamiento de aguas que recibe cationes metdlicos precisa menos
concentracién de oxigeno, pues al trabajar a velocidades de degradacion mas bajas si el
sistema se encuentra inhibido, la biomasa precisa menor cantidad de oxigeno. Pero en
este caso la concentracion de oxigeno se signié manteniendo por existir una degradacion

entorno al 95 %.
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Figura 6.16. Concentracién de oxigeno en el reactor de lodos activos,

Ensayo con concentraciones de cinc en un rango de 0,05 mM hasta 1,5 mM

Este cstudio se llevo a cabo en presencia de concentraciones crecientes de cine, y
alimentando con una concentracién de fenol de 275 mg/L. Las condiciones de operacion
del reactor dc lodos activos fueron similares a las del ensayo anterior operando a un
TRH de 2,4 dias. En la figura 6.17 se muestra la concentracién de solidos, apreciandose
un incremento de éstos en el reactor con el aumento de la carga organica. También se
observa una desestabilizacion del sistema cuando se dej6 de alimentar con ¢l metal (dia
250 de operacion), produciéndose un lavado de lodos que se puede apreciar por el
brusco descenso de sélidos en el reactor. Igualmente se observa un cambio morfolégico
en ¢l lodo, inicialmente era de color marrén oscuro y al ir aumentando la carga de cinc

se fue aclarando.
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Figura 6.17. Evolucidn de la concentracion de los sélidos en suspension
volatiles en el reactor ¥ en el efluente,

En la Figura 6.18 se representa la evolucion del pH durante el periodo de operacién. El
pH del reactor oscilod entre 7,3 y 8,0, predominando valores supcriores a 7,5. A medida
que aumenta la concentraciéon de cinc disminuye el valor de pH en la alimentacidn,
debido a que el cation se introduce desde una disolucidn acida del mismo. En el dia 235
hay un descenso del pH en el reactor, en valores por debajo de 7,5, que coincide con ia

introduccion en el sistema de una concentracion 1,5 mM de cinc.
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Figura 6.18. Evolucion del pH en el influente y en el reactor.

En el dia 250 se retira el cinc de la alimentacion y se observa una recuperacion del pH.
La pérdida de poder tampén del sistema a una elevada concentracion de cinc puede ser

debida a la precipitacion de carbonatos en la alimentacion. Para confirmar este hecho se
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realizaron ensayos en discontinuo con diferentes sales susceptibles de precipitar
(fosfatos, sulfatos y bicarbonatos) en la alimentacién. Se observé la presencia de
precipitado en los viales con bicarbonato, corroborandolo con las medidas del metal

soluble en absorcion atomica.
6.3.5. Concentracion metal soluble

Los cationes metailicos fueron introducidos en el medio como Zn+2, Cd+2, Cr'? y Nit
Estos cationes se prepararon a partir de disoluciones acidas de los cloruros
correspondientes a dichos metales. El medio acido contenia 1,5 mL de acido nitrico
concentrado por litro de disolucién. Las concentraciones de los metales después del
estudio previo en los ensayos en discontinuo, se decidieron introducir en el medio un

intervalo de concentracion que fue desde 0,04 mM hasta 0,45 mM.

En las Figuras 6.19 y 6.20 se muestran las cargas de metal que se introdujeron en el
reactor, apreciandose que el valor teérico de la concentracion de los metales en la
alimentacién, no se corresponde exactamente con la medida experimental. Este hecho
puede ser consecuencia de la formacién de un precipitado que es visible a partir de una
concentracién de 0,10 mM de metal. Barth y col. (1965) encontraron que en una planta
piloto el 90% del cinc soluble afiadido era convertido a una forma insoluble en el
decantador primario. Las concentraciones de los metales tanto en el influente, en el
reactor como en el efluente, tiene variabilidad, y el comportamiento de los mismos es
diferente. En el reactor se establece un equilibrio entre los cationes libres de los metales,
los ligandos tanto organicos como inorganicos solubles y la fase sélida. Por lo cual, Ia
concentracion de los metales en cada fase puede ser alterada por un desplazamiento de
dicho equilibrio. Kodukula y col. (1994) concluyeron que esta variacién puede deberse
a la variacion del pH, del contenido en solidos o de la concentracion de ligandos.
Modelos matematicos existentes como el de Ghirardini y col. (1992) predicen cémo se
puede climinar ¢l metal soluble y el particulado que entra en una planta de lodos
activos, asi como la distribucion entre la fase solida y la fase liquida. Sin embargo, otros
autores como Goldstone y col. (1990) observaron en un reactor de una planta de
tratamiento de aguas residuales, ¢l cinc, introducido en el reactor en estado soluble, con
una concentracion de 04,0015 mM, no se encontraba afectado por los diferentes procesos

del tratamiento de un sistema de lodos activos.
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Figura 6.19. Representacion de las concentraciones de cadmio en el influente, efluente y
en el reactor de lodos activos.

Barth y col. (1965) observaron que no existe eliminacion neta del metal si los lodos del
sistema de tratamiento de las aguas no son eliminados de la linea de flujo. Este hecho lo
confirman las Figuras 6.19 y 6.20 donde podemos encontrar en el efluente
concentraciones de metal soluble, resultando por tanto que los procesos convencionales

de lodos activos no son muy eficientes a la hora de eliminar metales.

Asimismo, se determiné la concentracién de metales en los lodos. Para ello se tomaron
muestras de la biomasa del reactor y se centrifugaron durante 10 minutos a 5000 r.p.m.
El sobrenadante fue eliminado y el residuo sélido fue sometido a digestion acida
durante 24 horas y a una temperatura de 21°Cx1°C. Después de probar distintos
métodos de extraccién 4&cida se opt6é por utilizar HC1 0,1 M. Mattuschka y Straube
(1993) estudiaron diferentes acidos y agentes complejantes con el fin de recuperar los
metales adsorbidos en el lodo y regenerar la biomasa, concluyendo que el cobre y el
plomo pueden ser extraidos eficazmente con 0,1 y 2,5 mol HCI/L respectivamente, y sin
provocar estrés quimico a las células. Esta determinacion se realizé para comprobar la

existencia de una adsorcion de los metales por parte de la biomasa.
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Figura 6.20. Representacion de las concentraciones de cinc, cromo y niquel
en el influente, efluente y en el reactor de lodos activos.

Puede concluirse que en todos los casos, tanto para el cadmio, niquel, cromo como para
el zinc al aumentar la carga del metal en la alimentacién, aumenta la concentracién de
este compuesto adsorbido por la biomasa. La adsorcion no ha sido igual en todos los
casos como puede observarse en la Figuras 6.19 y 6.20, el metal menos adsorbido ha

sido el cromo, seguido del cinc y niquel cuya adsorcién ha sido similar y por tltimo el
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meta! mds adsorbido fue el cadmio. Los resultados no pueden compararse con los
ensayos en discontinuo puesto que el medio de reaccion no es ¢l mismo y no puede
asegurarse que el biosorbente conserve las mismas caracteristicas. Esto es debido a que
los metales pesados modifican la estructura de la biomasa modificando la variedad de
las especies (Madoni y col., 1996). Ensayos realizados para comprobar la adsorcién de
lodos, con diferentes concentraciones de metales, se observo que las isotermas seguian
el comportamiento de Langmuir y al llegar a una detcrminada concentracion de metal

sufrian un brusco incremento en la concentracion de metal enlazado.
6.3.6 Biodegradacidn del fenol en presencia de metales pesados
En la degradacién del fenol se representa la evolucion de la concentracién de éste en el

efluente, en el influente, asi como el porcentaje de degradacion. Como puede observarse

en la Figura 6.21, la eficacia de degradacion del fenol ha sido siempre superior al 95%.
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Figura 6.21. Representacién grafica de la degradacion del fenol.

Como podemos observar la biodegradacion del fenol en el reactor de lodos activos no se
vio afectada por las cargas puntuales de fenol, las cuales han llegado hasta los 200 mg/L
durante un periodo de 48 h, ni por las concentraciones crecientes de metales, las cuales
alcanzaron una concentracion de 0,45 mM en los casos de cadmio y de niquel

Nakamura y Sawada (2000) empleando una cepa pura de Acinetobacter calcoaceticus
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en un reactor alimentado con 200 mg/L de fenol y una concentracién de 0,15 mM de

cinc lograron efluentes de 25 mg/L de fenol operando a un TRH de 2 horas.

Los valores de la demanda quimica de oxigeno, tanto en el efluente como en el influente
se muestran en la Figura 6.22. La DQO tedrica del fenol es de 2,38 mg Oz/mg CsHsOH.
En el efluente se mantiene un valor promedio de unos 25 mg Oy/L durante todo el
periodo de functonamiento. Como hemos mencionado anteriormente la degradacién del
fenol tuvo lugar en su totalidad, por lo que este resultado de la DQO en el efluente
choca con el resultado que no fue encontrado nada de fenol en el efluente. Esta
explicacién es debida a que existen, en el efluente, productos de degradacion.
Nkhalambayausi-Chirwa y Wang (2001) trabajaron ¢on una biopelicula formada por un
cultivo de bacterias capaces de degradar fenol, las Pseudomonas putida DMP-], y
bacterias reductoras de cromo (VI), Escherichia coli ATCC 33456, detectaron acido 2-
hidroximucénico semialdehido (2-HMSA), succinato y 4cido acético como metabolitos
de la degradacion de fenol correspondientes al 13-23% del carbono organico total del

efluente.
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Figura 6.22, Representacidn grafica de [a DQO en el reacter de lodos activos.

Otros autores, Neufeld y Hermann (1975) afirmaron que era posible obtener una buena
calidad del efluente aumentando la edad del lodo en un sistema de lodos activos

aclimatados al metal pesado, logrando asf efluentes con 25 mg DQO/L para un reactor
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alimentado con 400 mg DQOY/L y niveles de 200 mg Zn/g SSV y una edad de lodo de 4

dias.
Ensayo con concentraciones de cinc en un rango de 0,05 mM hasta 1,5 mM

En la Figura 6.23 sc representa la evolucién de la concentracién del fenol en el
influente, efluente y el porcentaje de degradacion para el caso del reactor de lodos
activos en presencia de cinc a concentraciones crecientes. La eficacia de degradacion de
fenol siempre fue superior al 96,2 %. Se aplicaron cargas puntuales de 825 mg/L de
fenol durante periodos de tiempo de 12 horas, correspondientes a periodos de diferente

concentracion de cinc, no observindose ninglin efecto sobre la biodegradacion del

fenol.
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Figura 6.23. Concentracién de fenol en el influente y en el efluente, y evolucién del
porcentaje de degradacion.

En la Figura 6.24 sc representan los valores de DQO soluble en el influente y en el
efluente del reactor. La DQO tedrica del fenol es de 2,38 mgOo/L. En el efluente se
mantiene un valor promedio de 33,9 mg O/L durante todo el periodo de operacion,
mientras que el fenol se mantuvo en torno a cero. Esto indica, igual que en el caso

anterior, que existen productos de degradacién en el efluente.
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Figura 6.24. Evolucion de la DQO.

6.3.7. Proceso de nitrificacion en presencia de metales pesados

Para determinar la influencia de los metales pesados y del fenol sobre el proceso de
nitrificacién se analizé a diario el nivel de amonio cn el efluente y tres veces a la
semana ¢l contenido de nitrato y de nitrito en el efluente. La evolucion de la
nitrificacion se muestra en las Figuras 6.25 y 6.26. Se representa la concentracién de
nitrogeno en forma de nitrato y el porcentaje de nitrificacion. En el sistema en continuo
la concentracién de nitrito es en el efluente practicamente inexistente a diferencia de los
ensayos en discontinuo donde s¢ habia acumulado. La concentracién de amonio en el
efluentc ha sido realmente baja, excepto cuando el reactor se alimenté con niquel
alcanzandose concentraciones de hasta 30 mg/L en el efluente, siendo el porcentaje
medio de nitrificacién superior al 60 %. Si se compara ¢l efecio de los distintos metales,
el cinc junto con el cadmio han sido los que menor efecto ejercieron sobre el proceso de
la nitrificacion, con un porcentaje de nitrificacion que oscil entre un 635 hasta un 96 %.
Cuando se alimentd al reactor con cromo en concentraciones crecientes, se observo
como ¢éste ejercia un efecto inhibidor; aumentando la concentracién de amonio en el
cfluente y disminuyendo el porcentaje de nitrificacion a medida que aumentaba la
concentracion del metal. El porcentaje de nitrificacion ha variado entre el 63 % y el 80
%. Todavia se observé un mayor efecto inhibidor cuando se alimenté al reactor con
niquel. Este efecto inhibidor es observado debido a que aparecc una concentracién de
amonio de alrededor de 20 mg/L, para una concentracion de 0,45 mM de niquel,

encontrindose un porcentaje de nitrificacion del orden del 15 % a partir del dia 230
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hasta el dia 260, recuperandose el sistema a partir del dia 270. Lee y col. (1997) en un
reactor continuo de tanque agitado y con un cultivo de bacterias nitrificantes puras
observaron que las bacterias Nitrosomonas son mas sensibles que las Nitrobacter al
cobre y al niquel, acumulandose amonio y no nitrito. Concluyeron que, utilizando un
modelo geoquimico de especiacion (MINTEQA2/PRODEFA), posiblemente las
especies Cu(N H3)a™y Ni(NH;)4*? sean las responsables de la inhibicién de la oxidacion

del amoniaco.

Al comparar los datos obtenidos en el reactor con los ensayos realizados en discontinuo
se observaron comportamientos similares en el caso del cinc, cromo y niquel; variando
ligeramente la nitrificacién en presencia de cadmio. La aclimatacion del medio a este

metal ha sido superior en los ensayos en continuo que en los realizados en discontinuo.
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Figura 6.25. Representacion grafica de la nitrificacion en presencia de los metales
pesados cromo, niquel y cinc.
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Figura 6.26. Representacion grafica de la nitrificacidn en presencia del cadmio.

Una vez eliminados de la alimentacion los metales pesados se observé un lavado de
lodos, aprecidndose ademds un fuerte descenso en el proceso de nitrificacién hasta la
recuperacion del sistema después de transcurridos aproximadamente algo mds de una

semana.
Ensayo con concentraciones de cinc en un rango de 0,05 mM hasta 1,5 mM

Para el estudio del efecto del fenol y de las concentraciones crecientes de cinc sobre el
proceso de nitrificacién, se ha seguido el mismo modo de operacién que en el caso
anterior. En la Figura 6.27 se representan las concentracioncs de amonio tanto en el

influente y en el efluente, asi como la concentracién de nitrato.
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Figura 6.27. Evolucién de la concentracién de nitrégeno en el influente y en ¢l efluente.

La concentracién de amonio en el efluente durante los 199 dias, nunca supera la
concentracién de 0,7 mg N-NHy/L, lo que supone una media de eliminacion de este
compuesto del 98,87 %. A partir de ese dia comienza a aumentar la concentracion de
amonio en el efluente, oscilando el porcentaje de eliminacion entre el 68,2 y el 98,2 %.
Después del dia 250 en que sc elimind el cinc de la alimentacién, decrece el amoniaco

en el efluente.

En la Figura 6.28 se presenta el efecto del cinc sobre el proceso de la nitrificacion. La
concentracién de nitrato en el efluente oscila, en todo el periodo de operacion, entre el
35,9 mg/L y 55,8 mg/L correspondiéndose con un porcentaje de nitrificacion de 59,9 %
y de 92,9 %, respectivamente. También podemos observar el efecto del fenol sobre el
proceso de nitrificacion. Durante los primeros 39 dias se nota un descenso en la
oxidacion de amoniaco. Una vez que se llega a una concentracién de 275 mg/L de fenol
el porcentaje de nitrificacién se estabiliza en un 82,5 %. Las cargas puntuales de 825
mg/L de fenol durante un tiempo de 12 horas ejercen una fuerte inhibicion sobre el
proceso de nitrificacién, cayendo a valores de 38 %, 55 %, 72 % y 69 %, ¢n las cuatro

ocasiones en que se llevaron a cabo las sobrecargas.

Al igual que se observé un lavado de los lodos al eliminar el cinc de la alimentacion,
puede apreciarse un fuerte descenso de la nitrificacién después del dia 250 de operacién,
cayendo la concentracién de nitratos hasta los 28,9 mg N-NOs/L en el dia 252. A

continuacién se produce una recuperacion del sistema hacia el dia 264 obteniéndose un
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91,5 % de nitrificacién. La concentracién de nitritos igual que ocurrié durante cl

periodo de operacion fue despreciable.
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6.3.8. Ensayos aerobios en un reactor de lodos activos en presencia de una mezcla de

metales pesados

El presente ensayo se llevé a cabo con el fin de poder estudiar el efecto de la mezcla de
los metales pesados estudiados, cinc, cadmio, cromo y niquel, sobre ¢l cultivo mixto de

bacterias nitrificantes y bacterias heterotrofas degradadoras de fenol.

Las condiciones de trabajo han sido las comentadas en el apartado 6.3.4. El objetivo de
este estudio ha sido ir variando la concentracion de la mezcla de los metales pesados en
el influente manteniendo constante la concentracion de la fuente de carbono en tormo a
los 100 mg CsHsOH/L. La concentracién de los metales vario, en la misma proporcion
para cada uno, de 0,05 mM hasta 0,20 mM. En la Tabla 6.4 se indican las
concentraciones de metales pesados en la alimentacién durante ¢l periodo de operacion.
Al igual que cuando se estudi6 el efecto de los metales pesados por separado sobre el
proceso de nitrificacién, se operé el reactor de lodos activos con un TRH entre 2,5 — 3

dias.

Tabla 6.4. Concentraciones de metales y fenol en la alimentacion

Tiempo Metales Concentracién metales
CsHqeO (mg/L)
(d) Ni,Cd,Cr, Ni (mM)
0-27 Sin metal 100 0
28-40 Mezcla 100 0,05
45-60 Mezcla 100 0,10
63-90 Mezcla 100 0,20
91-119 Sin mezcla 100 0
120-135 Mezcla 100 0,05
139-167 Sin mezcla 100 0

Al comienzo del ensayo con la introduccién de la mezcla de metales pesados al reactor,
a partir del dia 28, la concentracién de biomasa era de 1 g SSV/L. En la Figura 6.29 se
representa la evolucién de este parametro, aprecidndose como durante todo el proceso la
concentraciéon de la biomasa va descendiendo. En torno al dia 40 sc¢ realiza una
inoculacién alcanzandose unos 3,5 g SSV/L pero también se observa una disminucion al

introducir la mezcla de metales en el influente, a partir de los dias 46, 63 y 121. Esta
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pérdida de biomasa ya se habia observado al operar el reactor con los metales por

separado.
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Figura 6.29. Evolucién de la biomasa en el reactor tanto en el reactor como en el efluente,

El pH es otro factor importante en un proceso biologico y su evolucién la podemos
observar en la Figura 6.30. El pH ha oscilado en torno a 5,5 y 8. Disminuye cuando los
metales se encuentran presentes en ¢l medio. A consecuencia de esto se observd una
pequefia desestabilizacion del reactor y el efecto negativo de la mezcla de los metales
pesados cuando se encuentran presentes en el medio, incluso a concentraciones bajas,

confirméandolo con la degradacién del fenol y con el proceso de nitrificacion.
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Figura 6.30. Evolucion del pH en el influente y en el reactor.
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6.3.8.1 Biodegradacion del fenol en presencia de la mezcla de metales pesados

Los cationes metilicos fueron introducidos en el medio como disoluciones acidas de los
cloruros correspondientes a dichos metales. La concentracion de la mezcla ha sido de
0,05, 0,10 y 0,20 mM de cada uno de los cuatro metales estudiados (Cd, Cr, Ni y Zn). El
valor tedrico de la concentracion de los metales en la alimentacion es mayor a la medida
experimental, entre un 5 y 8 %. Esto s¢ debe a la formaci6n de un precipitado visible en

el influente una vez introducida la mezcla de los metales.

La eficacia de degradacién del fenol ha sido durante todo el periodo de operacion del
reactor superior a 95% (Figura 6.31). Los valores de la DQO en el efluente se muestran
en la Figura 6.32. La DQO en el efluente oscilo entre 15 y 40 mg/L, superior a la
obtenida cuando el reactor funciond con los metales introducidos individualmente. La
degradacién del fenol ha tenido lugar en su totalidad, correspondiendo la DQO del

efluente a productos de degradacion del fenol.
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Figura 6.31. Concentracién de fenol en el influente, en el efluente y el porcentaje de

degradacién.
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Figura 6.32. Representacion grifica de la DQO en el reactor de lodos activo en presencia
de la mezcla de metales pesados.

6.3.8.2 Nitrificacion en presencia de metales pesados

La influencia de la mezcla de metales pesados sobre el proceso de la nitrificacion fue
observada mediante el analisis del amonio y por el contenido de nitratos y nitritos en el
efluente. La evolucion de la nitrificacion es recogida en la Figura 6.33. No se detectaron
nitritos no ha aparecido en el efluente, al igual que en los casos donde el reactor habia
sido alimentado con sélo un tipo de metal. Respecto a la concentracion de amonio, se
observa como ésta aumentd en el efluente coincidiendo con la presencia de metales en
el medio, alcanzandose concentraciones de 30 mg/L. de amonio, cuando en el medio se
introdujo la concentracion de 0,10 mM de los metales, aunque también tuvo lugar una
aclimatacion de la biomasa a la mezcla de metales llegandose a una estabilizacion en la
nitrificacion. La concentracion de nitrato por lo tanto en el medio disminuye. La mezcla
de metales pesados a concentraciones bajas inhibe el proceso de nitrificacion causando

una desestabilizacion del sistema de lodos activos.
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Figura 6.33. Representacion grafica de la nitrificacién en presencia de la mezcla de metales
pesados. (i) influente; (e) efluente

6.4. Conclusiones

6.4.1. Ensayos en discontinuo en presencia de metales pesados

» Se llevaron a cabo estudios de adsorcion de los metaies en la biomasa previamente a
la realizacion de los estudios de nitrificacion. Se observé adsorciéon de los metales
por la biomasa, y se ajustaron los resultados obtenidos a la isoterma de Langmuir.
La adsorcién del cinc y del cadmio han sido similares, siendo cl niquel el metal
menos adsorbido. Disminuyendo el porcentaje de metal adsorbido con la

concentracion del metal en el medio.

» Del estudio de la biodegradacién del fenol se concluye que la degradacién tiene
lugar en su totalidad para las concentraciones de metales estudiadas de cadmio,
cromo, niquel y cinc. Si bien se observa un tiempo de retardo antes de comenzar la

degradacion.

» El proceso de nitrificacién se ve inhibido por la presencia de metales en el medio,
siendo el niquel el que ejercid mayor toxicidad sobre el proceso nitrificante,
inhibiendo este proceso casi en su totalidad para una concentracién de 2 mM. El

cadmio y el cinc poseen una toxicidad similar, aunque el cinc presenta
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concentraciones de nitrito superiores a las de cadmio. El cromo fue el metal que

ejercid un menor efecto inhibidor para el proceso de nitrificacién.
6.4.2. Ensayos en un reactor de lodos activos en presencia de metales pesados

El sistema de lodos activos fue alimentado con 60 mg N-NH,'/L, y con concentraciones
de fenol de 50 y 100 mg/L. Se afiadieron a la alimentacion los metales cinc, cromo,

cadmio y niquel, por separado a distintas concentraciones.

» Durante la operacion del sistema y para las diferentes concentraciones de metales
estudiadas ¢l porcentaje de biodegradacion de fenol siempre fue superior al 95 %.
En cambio el proceso de nitrificacion se vio inhibido con algunas concentraciones
de metales. El niquel es el metal que ejercié una mayor toxicidad en cl medio,

mientras que el cadmio y el cinc fueron los metales que menos inhibicion causaron.

» La mezcla de los metales pesados, cinc, cadmio, cromo y niquel ejercieron un efecto
inhibidor en el proceso de nitrificacién, acumulandose amonio en el efluente a
medida que se aumentd la concentracion de la mezcla de metales pesados en el
medio. La biodegradacion del fenol no se vio afectada por la presencia de metales
pesados. Sin embargo se determind cierta DQO en el efluente del reactor,
alcanzandose valores de 60 mg/L. Esta DQO corresponde a productos de

degradacion.
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Conclusiones

CONCLUSIONES

En una primera parte de este trabajo se estudié la biodegradacion de compuestos
monoarométicos (tolueno, etilbenceno y o-xileno) con cultivos bacterianos puros y
mixtos y en presencia de cationes divalentes de metales pesados como cadmio, niquel y
cinc. La segunda parte se centré en la biodegradacion del fenol y el efecto que produce
en el proceso de nitrificacion, tanto en ensayos en discontinuo como en un reactor de
lodos activos; se estudié asimismo el proceso de nitrificaciéon y biodegradacién del
fenol en presencia de metales pesados (cadmio, cinc, crome y niquel). Las principales

conclusiones que se obtienen son las siguientes:

Degradacion de alquilbencenos

Los compuestos organicos voldtiles son contaminantes comunes de la atmésfera, aguas
y suelos, siendo importante seleccionar cultivos mixtos y puros capaces de degradar
cficazmente estos contaminantes. En los ensayos llevados a cabo en discontinuo las
especics bacterianas Bacillus sp. y Pseudomonas sp. son capaces de crecer en presencia
de tolueno, etilbenceno y o-xileno. Ambas especies bacterianas fueron capaces de crecer

en un rango de pH (2,5-6), aunque el pH 6ptimo de crecimiento es de 6.

Las constantes cinéticas (K, K ¥ pmax) S€ determinaron para ambas clases dc bacterias

diferencidandose las especies en el valor de la velocidad maxima de crecimiento (Hmax)-

De las cepas estudiadas, la especie Bacillus fue capaz de degradar, con més eficacia, los

alquilbencenos.

Cinética de inhibicion en la biodegradacion de hidrocarburos monoaromdticos en

presencia de metales pesados.

Los compuestos organicos voldtiles ademas de ser contaminantes comunes del
medioambiente suelen encontrase junto a metales pesados como el cadmio, niquel y
cinc. Los metales pesados pueden ejercer un efecto inhibitorio sobre el crecimiento
bacteriano afectando a la velocidad de degradacién de los alquilbencenos. La

degradacién del tolueno, etilbenceno y o-xileno tiene lugar en una secuencia diferente
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para las especies bacterianas empleadas en el estudio, Bacillus y Pseudomonas, dando
lugar a un metabolismo favorecedor de la degradacién del o-xileno para el caso de la
especie Bacillus, no observandose en el caso de la especie Pseudomonas. Se observa un
periodo de adaptacion de los micoorganismos, variando esta adaptacién en funcion de la

concentracion de toxico.

El estudio de la biodegradacion en presencia de metales pesados muestra un efecto
inhibitorio incluso a bajas concentraciones independientemente del alquilbenceno

utilizado. El niquel ha sido el metal que resulté menos toxico.

Los resultados de degradacion se han ajustado al modelo cinético de Andrews, el cual
suministra una estimacion cuantitativa del efecto de la inhibicién sobre la degradacién

de los compuestos monoaromaticos.

Ensayos de biodegradacion de fenol y su efecto sobre el proceso de nitrificacion.

Ensayos en discontinuo

Se realizaron estudios de nitrificacién en presencia de diferentes concentraciones de
fenol. Se observé una completa biodegradacion del fenol en un rango de concentracién
de 100 a 2500 mg/L, ajustandose los datos de biodegradacién al modelo cinético de
Monod.

Concentraciones de fenol superiores a 1000 mg/L causaron un efecto inhibitorio sobre

el proceso mtrificante, produciendo acumulacién de amonio y nitrito.

Ensayos en un reactor de lodos activos

Los resultados obtenidos en el reactor de lodos activos donde se ha operado
manteniendo constante la concentracién de amonio, la degradacién de fenol se ha
mantenido por encima del 99 %, para concentraciones de DQO en un rango de 30 a

2700 mg DQO/L).
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El proceso de nitrificacién no se ha visto inhibido por la existencia de fenol en el medio,

siendo el porcentaje de eliminacién del amonio, a igual que el fenol, del 99 %.

Ensayos de biodegradacidn de fenol y su efecto sobre el proceso de nitrificacion en

presencia de metales pesados

Ensayos en discontinuo

Inicialmente se realizaron estudios de adsorcion de metales, observandose que los
cationes metélicos eran adsorbidos por la biomasa, ajustiandose los datos obtenidos a la

isoterma de Langmuir.

A continuacion se paso a estudiar la degradacion del fenol en presencia de los metales
pesados (cadmio, cinc, cromo y niquel) obteniéndose que el fenol se degrada
totalmente. Sc¢ observé un tiempo de retardo antes de que comenzara la degradacion del

fenol.

El proceso de nitrificacién se vio inhibido por la presencia de metales pesados. El niquel
ha sido el cation metilico que ejercié una mayor toxicidad sobre este proceso. El
cadmio y el cinc ejercieron una toxicidad similar, siendo el cromo el metal con un

menor efecto inhibitorio.

Ensayos en un reactor de lodos activos

En el estudio de nitrificacion en el reactor de lodos activos en presencia de metales
pesados se observé una aclimatacién de los lodos a los cationes metalicos, siendo el
porcentaje de degradacion del fenol superior al 95 %. El proceso de nitrificacion se vio
inhibido por la presencia de los metales pesados a igual a igual que en los ensayos en
discontinuo. El niquel fue el metal con un mayor efecto inhibitorio, mientras que los
metales, cadmio y cinc, son los que ¢jercieron menor toxicidad para el proceso

nitrificante.

Asimismo cuando los metales pesados estaban presentes en mezcla ejercieron un efecto

inhibidor en el proceso de nitrificacién, aumentando la acumulaciéon de amonio a
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medida que la concentracién de la mezcla de metales aumentaba en el medio. La
degradacion del fenol no se vio practicamente afectada por la presencia de la mezcla de
metales, siendo la mayor concentracion encontrada de DQO en el efluente de hasta 60
mg/L.
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