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Resumen

RESUMEN

En los ultimos afos, la capacidad auto-depuradora del medio ambiente ha dejado
de ser suficiente y los residuos han sobrepasado con creces los niveles permitidos,
provocando la contaminacién del medio ambiente. El principal problema lo constituyen los
vertidos procedentes de la industria y la agricultura: plaguicidas, fertilizantes, detergentes,
fenoles y otros productos quimicos tdéxicos o no biodegradables que no son
eficientemente tratados mediante las operaciones actualmente implantadas en las
Estaciones Depuradoras de Aguas Residuales (EDAR). En este sentido, el elevado
potencial de los Procesos de Oxidacion Avanzada (PPOA) para la descontaminacion de
aguas conteniendo estas sustancias es ampliamente reconocido. En la investigacion
presentada en esta memoria se ha estudiado el tratamiento de seis plaguicidas
comunmente empleados en la agricultura intensiva de la provincia de Almeria (oxamilo,
cimoxanilo, metomilo, dimetoato, pirimetanil y telone), mediante dos PPOA: fotocatalisis

heterogénea con TiO, y fotocatalisis homogénea (conocida como foto-Fenton).

Sin embargo, la mayor desventaja que presenta la aplicacion de los PPOA estriba
en sus elevados costes de operacion al compararlos con los tratamientos bioldgicos

convencionales. De esta forma se plantea la oxidacién parcial de los contaminantes




Memoria de Tesis Doctoral

mediante un POA, con objeto de reducir su toxicidad y aumentar su biodegradabilidad lo
suficiente como para permitir su posterior vertido a un tratamiento biolégico convencional
(EDAR). Para ello, en esta tesis doctoral se lleva a cabo el tratamiento de cada uno de
los plaguicidas seleccionados y de la mezcla de los mismos mediante fotocatalisis
heterogénea y homogénea, con el fin de escoger el POA 6ptimo desde el punto de vista
de tiempo de tratamiento necesario para alcanzar un grado de mineralizacion del 80%.
En todos los casos estudiados se cumple una mayor eficiencia del proceso de foto-
Fenton frente al de fotocatalisis con TiO,. Una vez elegido el foto-Fenton como POA
idéneo para llevar a cabo el pre-tratamiento de los plaguicidas, se estudia también la
oxidacion parcial de la mezcla de los mismos a dos posibles concentraciones de
catalizador: 20 mg/L y 55 mg/L de Fe*. Se observa una eficiencia similar en ambos
casos, aunque el consumo de reactivos es mayor para la mayor concentracién de hierro.
A este efecto se le une el hecho de que una concentracion tan alta de Fe** podria dafiar
el metabolismo de la poblacion bacteriana que conforma el biorreactor, obligando, en
consecuencia, a realizar una etapa de separacion del catalizador previa al vertido de la
mezcla parcialmente tratada a un proceso biolégico. Por estas razones se selecciona la
fotocatalisis mediante foto-Fenton con 20 mg/L Fe?" para el pre-tratamiento de la mezcla

de plaguicidas.

A continuacion, se lleva a cabo la seleccion del momento durante la oxidacion
fotocatalitica de la mezcla de plaguicidas, en el que se puede verter el efluente a un
tratamiento bioldgico aerobio para proseguir su mineralizacién. Este punto del pre-
tratamiento se alcanza cuando se logra reducir la toxicidad y aumentar la
biodegradabilidad de los contaminantes originales, hasta que sea compatible con las
especies bacterianas que conforman un fango activo de EDAR. Para ello se llevan a cabo
ensayos de toxicidad a partir de la inhibicion detectada en la bioluminiscencia emitida por
la bacteria marina Vibrio fischeri y en la tasa de respiracion de los fangos de EDAR,
ademas de ensayos de biodegradabilidad (Zahn-Wellens) en aquellos puntos del proceso
de foto-Fenton en los que la toxicidad haya descendido. Estos resultados unidos a los
proporcionados por un parametro obtenido mediante analisis quimicos (carbono organico
disuelto y demanda quimica de oxigeno) como es el estado de oxidacion media (EOM),
permiten considerar el momento mas apropiado para verter el efluente a un proceso
biolégico una vez que el porcentaje de mineralizacién sea superior o igual al 20%. El
reactor bioldgico empleado en esta investigacion es un reactor de lecho fijo colonizado

con fangos activos procedentes de EDAR Yy fijados sobre soportes de polipropileno
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Pall®Ring. La combinacion del proceso de foto-Fenton y reactor bioldgico aerobio para el
tratamiento de la mezcla de plaguicidas se lleva a cabo de forma exitosa, tanto en modo
discontinuo como continuo, lograndose una capacidad maxima de tratamiento de
16 mg COD/h-L Pall®Ring (eficiencia global superior al 90%) y una velocidad maxima de
dilucién de 0.037h™. Ademas de la mineralizacién del COD inicial de la mezcla hasta
valores minimos (10-30 mg/L de COD), se comprueba el correcto funcionamiento del
proceso de nitrificaciéon en el reactor biologico, al alcanzarse valores minimos de

nitrégeno en forma de amonio a la salida del mismo (1.5-7 mg/L).

En un estadio posterior de la investigacion se ha aplicado satisfactoriamente esta
metodologia de combinacion entre el proceso de foto-Fenton y la degradacion bioldgica
aerobia, al tratamiento de aguas residuales industriales salinas procedentes de una
empresa farmacéutica. En primer lugar, se han realizado estudios de degradacion de un
compuesto no biodegradable (MFG) mediante foto-Fenton en agua destilada con 2 y
20 mg/L de Fe*, con objeto de observar la variacién en la eficiencia del proceso al
reducir sustancialmente la concentracion de catalizador, ademas de en agua salina
simulada (con 35 g/L de NaCl) y formando parte del agua residual industrial. Estos dos
ultimos ensayos se han llevado a cabo con 20 mg/L de Fe?' tras demostrar la mayor
eficiencia del mismo frente a 2 mg/L en términos de tiempo de tratamiento necesario para
alcanzar el 50% de mineralizacién en agua destilada. Al emplear una matriz salina la
velocidad de eliminacion del COD se ve reducida en un 35%, y cuando el contaminante
MFG se encuentra formando parte del agua residual industrial, la eficiencia del proceso
de foto-Fenton desciende hasta ocho veces. Independientemente de la matriz, siempre
se logra alcanzar la completa degradacion de la MFG, asi como un porcentaje importante
de mineralizacion, incrementando el tiempo de tratamiento necesario y la concentracion

de peroxido de hidrégeno adicionada.

Posteriormente, se efectuan los analisis de biodegradabilidad teniendo en cuenta
la evolucion que presenta el EOM observado a lo largo del tratamiento de las aguas
residuales conteniendo MFG mediante foto-Fenton (20 mg/L de Fe?'). Estos analisis
sefalan el momento idoneo para verter las aguas parcialmente oxidadas al reactor
biolégico de lecho fijo, lo cual corresponde con un porcentaje de mineralizacién superior o
igual al 50%. En este caso particular el reactor bioldgico de lecho fijo es colonizado con
fangos activos procedentes de una EDAR que trata aguas residuales en una matriz de

agua de mar, con lo que los fangos se encuentran previamente adaptados a las




Memoria de Tesis Doctoral

condiciones extremas de operacion que suponen las caracteristicas de un agua salina.
Seguidamente se lleva a cabo la combinacion del tratamiento mediante foto-Fenton y el
proceso biolégico aerobio para la descontaminacién de estas aguas residuales
industriales conteniendo MFG con una eficiencia global del 90% de eliminacion del COD.
El tratamiento biologico se lleva a cabo satisfactoriamente tanto en forma discontinua
como continua, alcanzando una capacidad maxima de tratamiento de 8.5 mg COD/h-L

Pall®Ring y una velocidad maxima de dilucion de 0.017 h™.
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Introduccion

1 INTRODUCCION

El trabajo de investigacion que se presenta en esta Tesis Doctoral se ha
desarrollado fundamentalmente en la Plataforma Solar de Almeria y se encuadra en el
ambito de dos proyectos de investigacion titulados: “Aumento de la biodegradabilidad y
eliminacion de contaminantes persistentes en efluentes acuosos mediante métodos de
oxidacion avanzada” financiado por el Ministerio de Educacién y Ciencia (PPQ 2003-
07596-C03-01) y “A Coupled Advanced Oxidation-Biological Process for Recycling of
Industrial Wastewater Containing Persistent Organic Contaminants” financiado por la
Union Europea dentro del 5° Programa Marco (contrato n°: EVK1-CT-2002-00122).

Anteriormente se llevé a cabo un trabajo de investigacién tutelada dentro del
segundo periodo del programa de doctorado del Departamento de Ingenieria Quimica de
la Universidad de Almeria, “Ingenieria de Bioprocesos, Farmacos, Medio Ambiente y
Alimentacién” durante el curso 2004-2005 titulado “Degradacion y detoxificacion mediante
fotocatalisis solar de sustancias consideradas contaminantes prioritarios por la Union
Europea” presentado en julio de 2005 para obtener la suficiencia investigadora, y
posteriormente, el Diploma de Estudios Avanzados en diciembre del mismo afio, con la

calificacion de Sobresaliente.
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El trabajo de investigacion tutelada previo al que se presenta en la memoria de
esta tesis doctoral, tenia como objetivo la degradacion de seis plaguicidas clasificados
como contaminantes prioritarios por la Directiva marco del agua 2000/60/EC de la Unién
Europea (alaclor, atrazina, clorofenvinfos, diuron, isoproturon y pentaclorofenol). Para ello
se emplearon dos procesos de oxidacion avanzada (POA) que aprovechan la radiacion
solar a longitudes de onda mayores de 300 nm, que son la fotocatalisis heterogénea con
TiO, y la fotocatalisis homogénea (foto-Fenton). La eficiencia de ambos procesos fue
analizada no solo en términos de eliminacion y mineralizacion del plaguicida
correspondiente, sino también teniendo en cuenta la toxicidad del contaminante en
diferentes etapas del tratamiento fotocatalitico. Este trabajo supuso una primera
aproximacién a la oxidacién parcial de plaguicidas persistentes con la intencion de reducir
su toxicidad y mejorar su biodegradabilidad lo suficiente como para continuar su

tratamiento mediante un proceso biolégico convencional.

11 Problematica ambiental derivada de la contaminacién de aguas con toxicos

persistentes

El agua consituye un factor clave para el desarrollo de Europa, su principal
importancia radica en el suministro de agua potable y agua para uso doméstico, industrial
y para los cultivos agricolas. Sin embargo, el creciente desarrollo econémico de Europa
no solo ha provocado un aumento en la dependencia de los recursos hidricos, sino que
también, en muchas zonas se ha puesto en peligro la calidad del agua. Una de las
principales amenazas para la calidad del agua es la contaminacion procedente de
sustancias quimicas tales como metales pesados, disolventes, colorantes, plaguicidas,
etc. Existen mas de 30000 productos quimicos producidos y comercializados en la Unién
Europea, por lo que el primer desafio consiste en identificar estas sustancias quimicas
que pueden ser perjudiciales tanto para las aguas dulces como las marinas y que
requieren un control dificultado por la cantidad limitada de informacion disponible. Las
sustancias quimicas alcanzan el medio acuatico de diversas formas, pueden ser
directamente vertidas como efluentes de una industria o procedentes de estaciones
depuradoras de aguas residuales (EDAR) que no cumplen adecuadamente con su
cometido. O también pueden llegar indirectamente al agua a través del uso de productos
para la proteccion de plantas, como biocidas y fertilizantes en la agricultura. Por tanto,
con objeto de desarrollar medidas para la eliminacion de estas sustancias, es esencial
analizar sistematicamente las fuentes de emision y los caminos que llevan a la

contaminacion de las aguas superficiales.
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La politica del agua comunitaria esta basada en los objetivos de una serie de
Directivas principales contenidas en el Marco de las Directivas del Agua, entre las que se
encuentran las que normalizan el tratamiento de aguas residuales urbanas e industriales:
la Directiva de Tratamiento de Aguas Residuales Urbanas 91/271/EEC controlando la
contaminacién, en particular eutrofizacion de aguas superficiales con nutrientes
(particularmente nitrégeno y fosforo), procedente de aguas residuales urbanas; la
Directiva de Nitratos 91/676/EEC controlando la contaminacion procedente de la
agricultura y ganaderia, complementando la Directiva de Tratamiento de Aguas
Residuales Urbanas; la Directiva de Sustancias Peligrosas 76/464/EEC y sus Directivas
filiales, controlando la contaminacion de aguas superficiales con sustancias peligrosas
procedentes de la industria; la Directiva de Control y Prevencién Integrada de la
Contaminacion 96/61/EEC (IPPC, siglas en inglés), controlando la contaminaciéon con
sustancias peligrosas procedentes de industrias y obligando a la reutilizacion de esas
aguas mediante el desarrollo de tecnologias y practicas de gestion para sectores
industriales especificos. Y recientemente la Directiva Marco del Agua (WFD) 2000/60/EC
que pone de acuerdo a todos los paises miembros en una soluciéon a medio plazo para

todos los problemas relacionados con la contaminacion de aguas.

La Directiva Marco del Agua (WFD siglas en inglés, 2000/60/EC) adoptada en
octubre del afo 2000 contiene, en su Articulo 16, el marco legal y las bases
metodoldgicas para priorizar las sustancias contaminantes. En ella se incluye una lista de
33 “Sustancias Contaminantes Prioritarias” (PS), entre las que se encuentran plaguicidas,
metales pesados, hidrocarburos, hidrocarburos clorados, etc., cuya procedencia es
generalmente aguas residuales industriales, que contienen PS a baja-media
concentracién (< 500 mg/L). Como paso siguiente, se pidid a la Comision que
estableciera estandares de calidad ambiental (EQS, siglas en inglés) y controles a las
emisiones de dichos contaminantes. Ademas, esta directiva va dirigida también a la

identificacion de nuevas sustancias prioritarias.

Este problema medioambiental no es nuevo, a comienzos de los afios 70, se
documentaron altos niveles de contaminacién quimica en el rio Rin y las cuencas de
otros rios europeos, que causaron la muerte de grandes cantidades de peces. En
respuesta, el Consejo adoptd la primera Directiva relativa a los vertidos de sustancias
peligrosas en el medio acuatico de la Comunidad Europea [Directiva 76/464/EEC, 1976].

Esta directiva ha fomentado claramente la reduccion de la contaminaciéon procedente de
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determinadas sustancias peligrosas. Desde entonces, se han adoptado un numero
considerable de disposiciones de la legislacién de la Unién Europea (UE). Estos
esfuerzos de regulacion estan comenzando a mostrar efectos crecientemente positivos
con respecto a la calidad del agua. La prohibicion de ciertos plaguicidas bajo la Directiva
91/414/EEC esta consiguiendo una reduccion lenta de los niveles de la mayoria de los
productos peligrosos empleados en la proteccion de plantas (como por ejemplo el
lindano, la atrazina y la simazina). Se esperan, también, tendencias similares en
respuesta a decisiones ya tomadas con respecto a la restriccion de la comercializacion y

uso de determinadas sustancias peligrosas (como por ejemplo el nonifenol).

A pesar del demostrado éxito logrado en la reduccién de la contaminacion
procedente de la industria y del tratamiento de aguas residuales municipales, se han
producido un numero significativo de problemas de ejecucion de las mencionadas

Directivas. Varios informes de la comision [http://Europa.eu.intf] que evallan las

experiencias de los Estados Miembros de la UE, mencionan los obstaculos encontrados
en la implementacion de esta legislacion. A partir de estos informes se puede concluir
que la contaminacion quimica de las aguas superficiales es todavia un problema, cada
vez mas complejo y mas diverso. En el afio 2003, la Direccién General de Medio
Ambiente de la UE publica un estudio acerca de los logros y obstaculos en la
implementacién de la Directiva 76/464/EEC para el control de la contaminacién acuatica
producida por sustancias peligrosas en el periodo de 1976 a 2002. Este estudio muestra
las reducciones logradas en el vertido de algunas de las sustancias peligrosas,
especialmente metales pesados, determinados plaguicidas (como por ejemplo el DDT y
el lindano), hidrocarburos clorados (como por ejemplo el TCM y el HCB), fosforo y
amonio. Consecuentemente, esto ha resultado en una mejora de la calidad del agua a
través de una reduccion significativa de las concentraciones de estas sustancias en los
rios de Europa y en algunos ecosistemas marinos. La mejora en la calidad del agua dio
lugar a una mejora también en la calidad bioldgica, tal y como se documenta en casos
como el del rio Rin [SEC (2006) 947].

En el pasado, los esfuerzos se focalizaron en la deteccién, en un periodo de
tiempo corto, no solo de los efectos agudos y directos de los contaminantes individuales,
sino también de los impactos negativos sobre los ecosistemas. Pero a medida que la
comprension cientifica ha avanzado, y ahora que se han reducido las emisiones mas

concentradas, la evaluacion ambiental revela un nimero considerable de efectos crénicos
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que normalmente solo se pueden detectar pasado un largo periodo de tiempo. Ademas,
se estan encontrando cantidades cada vez mayores de sustancias persistentes a grandes
distancias de sus fuentes de vertido. Por otro lado, las evaluaciones en el pasado se han
centrado basicamente en el efecto de las sustancias individuales, mientras que es justo
ahora cuando se estd comenzando a entender y estudiar las interacciones entre las

mezclas de dichas sustancias [Hildebrant y cols., 2006; Barcelo y Petrovic, 2007].

De cualquier modo, cada uno de los Estados Miembros de la UE, estan
comenzando justo ahora a implementar la gran mayoria de la normativa en reduccién de
contaminantes de la UE. Mientras que ya se ha llevado a cabo un progreso particular con
respecto a las fuentes de emision directas y facilmente identificables, mucho queda aun
por hacer en lo que concierne a las fuentes difusas (como son los plaguicidas y
fertilizantes procedentes de la agricultura y los contaminantes domésticos). Ademas,
existen varias razones para pensar que puede producirse en el futuro un deterioro de la
calidad del agua basado en condiciones de contorno diferentes a las consideradas como
fundamentales hasta ahora. En primer lugar, a pesar de que el uso de plaguicidas ha
descendido considerablemente en los Estados Miembros, existen indicaciones que
apuntan a que la productividad agricola y el uso de plaguicidas volvera a incrementarse
de nuevo [Danube Basin Analisis, 2004]. En segundo lugar, el nimero de sustancias que
pueden potencialmente contaminar el medio ambiente es considerable. Una vez que se
haya logrado manejar satisfactoriamente los riesgos derivados de unas pocas sustancias
peligrosas, es probable que sean detectadas nuevas sustancias. En tercer lugar, muchas
de las sustancias cuya contaminacién mas preocupa persisten en el medio ambiente
durante un largo tiempo. Incluso después de que su uso y vertido hayan sido prohibidos,
altas concentraciones de estas sustancias continian encontrandose en el medio tras 10,
20 o mas afios, viajando, algunas de ellas, hasta areas remotas. De hecho, se han
encontrado recientemente contaminantes en los hielos articos cuyo origen debe ser
forzosamente las areas industriales de los paises desarrollados del hemisferio Norte
[Vare, 2006; Schindler y Smol, 2006; Meyer y Wania, 2007]. Finalmente, la existencia de
normativas que regulen el vertido de estas sustancias peligrosas no significa
necesariamente que el producto quimico no se libere al medio acuatico. La falta de
esfuerzo en la implementacién de las normas, el uso ilegal y la aplicacion no apropiada
de estas sustancias pueden dar lugar a importantes vertidos. Esto hace que la
coordinacién internacional efectiva de las estrategias contra la contaminacién del agua

sea esencial, y en particular, en la UE juegue un papel crucial.
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La gestion de la calidad del agua es una politica de competencias compartidas,
por lo que es necesario definir qué partes van a ser reguladas en el ambito de la UE y
cuales se dejaran a los Estados Miembros de acuerdo con el principio de subsidiariedad.
La WFD presenta un mecanismo efectivo para clarificar este punto: primero identifica las
sustancias quimicas prioritarias de la comunidad que despiertan una mayor preocupacion
y a continuacion, introduce un mecanismo para identificar las medidas mas rentables,

tanto a nivel de la UE como de los Estados Miembros.

La Directiva WFD establece un marco para la gestion sostenible de las aguas
europeas. Como parte de la Directiva, el articulo 4 propone los objetivos ambientales y
los plazos en los que deben alcanzarse. El objetivo principal de la Directiva es alcanzar
un buen estado de todas las aguas alrededor del afo 2015, por lo que los Estados
Miembros tienen la obligacion de reducir progresivamente la contaminacién de sustancias
prioritarias y el cese de las emisiones, vertidos y pérdidas de dichas sustancias
peligrosas. Los objetivos y disposiciones propuestas en esta Directiva son
completamente consistentes con las Estrategias de Lisboa (2000) y Gothenburg (2001)

[http://europa.eu/scadplus/glossary/lisbon strategy en.htm]. Con la intencion de hacer de

la UE la economia mas competitiva del Mundo, uno de los tres pilares fundamentales
debe ser desligar el crecimiento econdmico del uso de los recursos naturales. Esta es
una de las acciones que deben tomarse bajo el 6° Programa de Accién Ambiental
(articulo 7 de la Decision 1600/2002/EC).

A comienzos del afo 1976, la Directiva 76/464/EEC relativa a la contaminacion
causada por sustancias peligrosas vertidas en el medio acuatico de la Comunidad,
abordo el problema de la contaminacién quimica de las aguas superficiales estableciendo
una norma para atender los problemas ambientales resultantes de los vertidos y pérdidas
de sustancias peligrosas. En la actualidad esta Directiva esta integrada en la WFD y sera

revocada una vez que las disposiciones de la presente propuesta tomen fuerza.

Dentro de las actividades de la UE en cuestién de proteccion y gestion de las
aguas se encuentra la propuesta de Directiva del Parlamento Europeo y del Consejo, de
17 de julio de 2006, relativa a las normas de calidad ambiental en el ambito de la politica
de aguas y por la que se modifica la Directiva 2000/60/CE. En ella la Comisién propone
gque se establezcan normas de calidad ambiental para limitar la cantidad de determinadas

sustancias quimicas que presentan un riesgo significativo para el medio ambiente o para
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la salud en las aguas superficiales de la UE. Las normas irian acompafiadas de un
inventario de vertidos, emisiones y pérdidas de dichas sustancias para controlar si
cumplen o no los objetivos de reduccion o interrupcion. Las normas de calidad ambiental
consideradas estan basadas en limites de concentracién. Dos son los tipos de normas

propuestas:

e  Concentracién media anual: el objetivo de esta norma es garantizar la calidad
del medio acuatico a largo plazo;
. Concentracion maxima admisible de la sustancia, medida de forma puntual:

el objetivo de esta segunda norma es limitar los picos de contaminacion.

Para cada cuenca hidrografica, los estados Miembros deben elaborar un
inventario de emisiones, vertidos y pérdidas de las sustancias identificadas por la
presente propuesta de Directiva. Partiendo de dicho inventario, la Comisiéon ha de
comprobar si se cumplen los objetivos de reduccion gradual de la contaminacién debida a
las sustancias prioritarias y de interrupcion o supresién gradual de emisiones, vertidos y
pérdidas de dichas sustancias. La fecha limite propuesta para el cumplimiento del

objetivo de interrupcion es el afio 2025.

En este sentido, otra de las actividades llevada a cabo por la UE es la Decision
2006/507/CE del Consejo, de 14 de octubre de 2006, relativa a la aceptacion, en nombre
de la Comunidad Europea, del Convenio de Estocolmo sobre contaminantes organicos
persistentes (POPs, siglas en inglés). EI Convenio proporciona un marco, basado en el
principio de cautela, que persigue garantizar la eliminacion segura y la disminucién de la
produccion y el uso de estas sustancias nocivas para la salud humana y el medio
ambiente. Este Convenio afecta a doce COP prioritarios, pero el objetivo a largo plazo es
que abarque otras sustancias, ademas, persigue la limitacion de la contaminacién por
contaminantes organicos persistentes (COP). Define las sustancias afectadas, dejando la
posibilidad de afadir nuevas, asi como las reglas de produccion, importacion vy
exportacion de estas sustancias. Los COP son productos quimicos téxicos y que,
contrariamente a otros contaminantes, son resistentes a la degradacion, lo que los hace
especialmente perjudiciales para la salud humana y el medio ambiente. Los COP se
bioacumulan, son transportados por el aire, el agua y las especies migratorias, y se
acumulan en los ecosistemas terrestres y acuaticos. Asi pues, dado que el problema es

transfronterizo, resulta indispensable tomar medidas a escala internacional. El Convenio
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fue adoptado por 150 Estados, incluidos los Estados Miembros de la UE, asi como por el
Consejo, en nombre de la Union Europea, en una conferencia que tuvo lugar en

Estocolmo el 22 y 23 de mayo de 2001. Entro6 en vigor el 17 de mayo de 2004.

Por otro lado, y en materia de control de productos quimicos, la Propuesta de
Directiva del Parlamento Europeo y del Consejo, de 12 de julio de 2006, establece un
marco de actuacion comunitaria para lograr una utilizacién sostenible de los plaguicidas
(muchos de ellos clasificados como COP). En este caso la UE aplica un conjunto de
medidas encaminadas a reducir los riesgos para el medio ambiente y la salud humana
vinculados a la utilizacién de los plaguicidas y, de manera mas general, a lograr un
empleo mas sostenible de los plaguicidas y una reduccién global sensible de los riesgos y
la utilizacién, sin pérdida de rendimiento para los usuarios profesionales. Las medidas
propuestas tienen por objeto la intensificacion de la vigilancia y la investigacion sobre los
plaguicidas, la formacion y la informacién de los usuarios, y medidas especificas de
utilizacién de estas sustancias. En este estadio, la estrategia persigue los siguientes

objetivos:

o Reducir al minimo los peligros y los riesgos que presentan los plaguicidas
para la salud y el medio ambiente;

e Intensificar los controles sobre la utilizacién y distribucion de los plaguicidas;

e Reducir los niveles de sustancias activas nocivas, en particular sustituyendo
las mas peligrosas por otras alternativas;

o Fomentar la conversién a una agricultura en la que no se utilicen plaguicidas
0 solo en cantidades limitadas;

e Implantar un sistema transparente de notificacién y seguimiento de los

avances logrados.

Dentro de las medidas que pueden integrarse en el marco legislativo vigente se
encuentra la determinacion de las concentraciones de plaguicidas en el medio ambiente
con el fin de comprobar el cumplimiento por parte de los usuarios de las restricciones e
instrucciones que figuran en las etiquetas asi como la validez de las previsiones

efectuadas al evaluar los riesgos.

Por ultimo, y en este mismo contexto, la UE moderniza la legislacién europea en

materia de sustancias quimicas y crea el sistema REACH (acrénimo en inglés de
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Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction of Chemical Substances), un
sistema integrado unico de registro, evaluacion y autorizacién de sustancias quimicas

[hitp://ec.europa.eu/environment/chemicals/ reach/reach_intro.htm]. Pretende mejorar la

proteccion de la salud humana y del medio ambiente manteniendo al mismo tiempo la
competitividad y reforzando el espiritu de innovacion de la industria quimica europea.
También se crea la Agencia Europea de Sustancias y Preparados Quimicos, con la
mision de gestionar diariamente las exigencias relativas a REACH. En el Reglamento
(CE) n° 1907/2006 del Parlamento Europeo y del Consejo, de 18 de diciembre de 2006,
relativo al registro, la evaluacion, la autorizacion y la restriccion de las sustancias y
preparados quimicos (REACH), por el que se crea la Agencia Europea de Sustancias y
Preparados Quimicos, se modifica la Directiva 1999/45/CE y se derogan el Reglamento
(CEE) n° 793/93 del Consejo y el Reglamento (CE) n°® 1488/94 de la Comision asi como
la Directiva 76/769/CEE del Consejo y las Directivas 91/155/CEE, 93/67/CEE, 93/105/CE
y 2000/21/CE de la Comision. REACH obliga a las empresas que fabrican e importan
sustancias y preparados quimicos a evaluar los riesgos derivados de su utilizacion y a
adoptar las medidas necesarias para gestionar cualquier riesgo identificado. El
Reglamento pretende garantizar un nivel elevado de proteccion de la salud humana y el
medio ambiente, asi como fomentar la competitividad y la innovacion en el sector de las
sustancias y preparados quimicos. El ambito de aplicacion de este Reglamento abarca
todas las sustancias fabricadas, importadas, comercializadas o utilizadas, como tales o
en forma de preparados. Quedan excluidas del ambito, las sustancias radiactivas
(cubiertas por la Directiva 96/29/EURATOM), las sustancias sometidas a la supervision
aduanera y que estan en depdsito temporal, las sustancias intermedias no aisladas, el

transporte de sustancias peligrosas y los residuos.

Las sustancias quimicas fabricadas o importadas en cantidades superiores a una
tonelada anual deben registrarse obligatoriamente en una base de datos central
gestionada por la Agencia Europea de Sustancias y Preparados Quimicos

[hitp://echa.europa.eu/]. La obligacion de registro se aplicara a partir del 1 de junio de

2008. No obstante, algunos grupos de sustancias estan exentos de la obligacion de
registro, como por ejemplo: los polimeros, algunas sustancias gestionadas al amparo de
otra normativa de la UE (medicamentos o alimentos), sustancias cuyo riesgo estimado es
minimo (agua, oxigeno, etc.), sustancias que existen en la naturaleza y cuya composicion
quimica no se ha modificado y las sustancias utilizadas en el ambito de la investigacion y

el desarrollo. La Agencia gestionara el proceso de registro y desempefiara una funcion
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clave en el proceso de evaluacion. Ademas, recibira las solicitudes de autorizacion y
emitira dictamenes y recomendaciones en el ambito de los procedimientos de

autorizacion y restriccion.

El sistema anterior relativo a las sustancias quimicas se mostraba a menudo
incapaz de identificar los riesgos presentados por numerosas sustancias quimicos y era
lento a la hora de actuar cuando se detectaban ciertos riesgos. El sistema REACH
sustituye mas de 40 directivas y reglamentos y crea un sistema uUnico aplicable a todos

los productos quimicos.

Muchas son las propiedades fisico-quimicas que juegan un papel importante en la
determinacion del comportamiento de los productos quimicos en su vertido al agua. El
punto de ebullicion y la presion de vapor determinaran si parte del contaminante se
evapora en contacto con el agua. La densidad especifica de la sustancia liquida o sdlida
determinara si existe una tendencia inicial a flotar o a hundirse en el agua. En cuanto a su
solubilidad, ésta determinara si el contaminante se disolvera en el agua y el porcentaje en
que esto ocurra. En general, las sustancias que son muy solubles en agua pueden ser

transportadas con mas facilidad y distribuidas en el ciclo hidrolégico.

Las principales rutas de destruccion de los compuestos tdxicos en aguas
naturales son la biodegradacion y la fotodegradacion. En general los compuestos
organicos se oxidan en aguas naturales con alto contenido en oxigeno, o se reducen en
aguas con bajo contenido en oxigeno. La fotodegradacion es un mecanismo importante
de degradacién para los hidrocarburos aromaticos, los hidrocarburos aromaticos
clorados, los fenoles clorados, y para muchos plaguicidas. Este proceso puede tener
lugar a través de fotdlisis directa o indirecta. En esta ultima, un fotosensibilizador absorbe
la luz y transfiere la energia a aquellos contaminantes que de otro modo no podrian
reaccionar fotoquimicamente puesto que no absorben luz en el intervalo de longitudes de
onda de los fotones emitidos por el Sol y que alcanzan la superficie terrestre. El
fotosensibilizador mas importante en aguas naturales es una clase de compuestos
conocidos de manera genérica como acidos humicos. La degradacion biolégica de un
producto quimico se refiere a la eliminacion del contaminante debido a la actividad
metabdlica de organismos vivos, normalmente microorganismos y en particular bacterias

y hongos que viven en las aguas naturales o en suelos.
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En cuanto a las aguas residuales industriales, éstas presentan caracteristicas muy
diferentes, dependiendo no sélo de las diversas clases de industrias que las generan,
sino que varian incluso dentro de la misma industria. También son muy diversas las
caracteristicas de estas aguas residuales comparadas con las de las aguas residuales
domeésticas, las cuales suelen ser semejantes en su composicion, tanto cualitativa como
cuantitativamente. Existe, por tanto, el peligro de que se tienda a simplificar el problema,
y se aplique al tratamiento de las aguas residuales industriales las técnicas
convencionales ampliamente conocidas para las aguas residuales domésticas. El
tratamiento de las aguas residuales industriales es, pues, un problema complejo, debido
a la gran variedad de compuestos contenidos en ellas y las diferentes concentraciones

que presentan [Vicente, 2007].

En esta memoria de Tesis Doctoral se desarrolla una tecnologia que permite el
tratamiento de diferentes aguas residuales industriales con técnicas no convencionales,
como son la combinacién entre un Proceso de Oxidacion Avanzada (POA) y un

tratamiento biolégico en reactor de lecho fijo.

1.2 Agricultura intensiva en la provincia de Almeria

La agricultura es un consumidor muy importante de los recursos hidricos en
Europa y representa alrededor del 30% del uso global del agua. En el sur de Europa el
riego de cultivos agricolas representa alrededor del 60% del uso del agua, mientras que
en los Estados Miembros del norte, este valor oscila alrededor del 30%. La cantidad de
agua empleada para riego depende de factores tales como el clima, el tipo de cultivo, las
caracteristicas del suelo, la calidad del agua y los métodos de riego. Varios son los
aspectos de la legislacion ambiental general que resultan relevantes para la actividad
agricola. La Directiva de evaluacion ambiental estratégica [Directiva 2001/42/CE] y la
Directiva de evaluacion del impacto ambiental [Directiva del Consejo 85/337/CEE]
requieren la realizacion de una evaluacion ambiental para ciertos programas y proyectos

privados y publicos, incluyendo el impacto probable en suelos.

Entre las sustancias prioritarias que contaminan las aguas se encuentran los
plaguicidas solubles que son de especial interés debido a que se propagan con extrema
facilidad por el medio ambiente, gracias a su elevada solubilidad en agua, y a que
constituyen una amenaza seria tanto para las aguas superficiales como para las

subterraneas. Como se ha comentado anteriormente, la UE busca asegurar el correcto
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uso de los plaguicidas, de forma que regula su utilizacion e informa al publico, con objeto
de minimizar el impacto perjudicial sobre el medio ambiente. También existen normas de
la UE que cubren la distribucion de los productos protectores de las plantas [Directiva del
Consejo 91/414/CEE] y los biocidas en el mercado [Directiva 98/8/CE], y que fijan los
niveles maximos residuales admisibles en los alimentos [Directiva 76/895/CEE]. Ademas,
la UE regula, también, la proteccién de la calidad del agua con respecto a los plaguicidas

mediante la Directiva Marco del Agua (WFD).

La revolucion técnica, la mecanizacion y el uso de los productos quimicos, tanto
fertilizantes como plaguicidas, permitieron que la agricultura estuviera dominada por
fuertes reglas de mercado. La agricultura intensiva (comunmente conocida como
invernaderos) desarrollada de forma especialmente importante en algunas areas
geograficas del sur de Europa es un buen ejemplo de esta situacion. Los sistemas de
produccion, el consumo de energia, agua y fitosanitarios y el rendimiento en la
produccion parecen corresponder a actividades industriales mas que agricolas, por lo que
en mas de una ocasion se ha recurrido al término de agricultura industrial para designar
este tipo de actividad. Asi, zonas que se caracterizaban por suelos de mala calidad,
escasez e irregularidad de lluvias, pocos recursos hidricos de superficie y fuertes vientos
(factores que hacian que la produccion agraria fuera de secano, escasa y con poco valor)
han pasado a ser, gracias a las innovaciones tecnoldgicas, zonas de gran riqueza y con
una gran productividad agricola y un elevado incremento en su valor econdémico
[Fenandez-Soriano, 1995]. Los plaguicidas mas usados en las zonas de agricultura
intensiva fueron en un principio los organofosforados, aunque Ultimamente se ha
incrementado el uso de fungicidas y diversas mezclas de productos, algunas de ellas
preparadas comercialmente aunque muchas las elaboran los propios agricultores. En
este tipo de cultivos de invernadero, el consumo en agroquimicos representa una media
del 27.5% de los costes totales de cultivo. En el afio 2006 el sector hortofruticola en
Espana representd el 65% de la produccion vegetal final (13681 millones de Euros), lo

que supone un fuerte incremento en relacion con los afios anteriores.

La costa mediterranea por sus caracteristicas fisicas se ha convertido en un buen
asiento de las practicas intensivas agricolas. El florecimiento de los cultivos bajo plastico
en las provincias de Almeria y Murcia es un buen ejemplo de ello. Este tipo de cultivos
exige unos tratamientos especiales tanto de laboreo como de uso de fertilizantes y

plaguicidas que los sitia entre las actividades agricolas de mayor consumo de
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fitosanitarios. Andalucia es una regién eminentemente agricola caracterizada por su
diversidad en la que frutas y hortalizas representan el 35% de la produccion agricola a
pesar de que la superficie dedicada a estos cultivos es tan sélo del 7.7% de la superficie
cultivada. Mas del 40% de la produccién de hortalizas se lleva a cabo en las provincias
del Este andaluz en la proximidad del Mediterraneo donde se desarroll6 a partir de la
década de los 50 el cultivo bajo plastico. La produccién hortofruticola andaluza
comercializada durante la campana 2006-2007 ha alcanzado un récord histérico al
superar por primera vez los 2 millones de euros. Con 48730 hectareas cultivadas la
produccion se ha incrementado en un 2.68% con respecto a la anterior campana. En
cuanto a la provincia de Almeria, la produccién de hortalizas durante el afio 2006 ha sido
de 2.75x10° Tm segun datos de la Consejeria de Agricultura. Ademas, en el poniente
almeriense el incremento en el uso de productos fitosanitarios ha sido muy importante en
los ultimos 5 afios, con aumentos del 127% en insecticidas, 61% en fungicidas y 34% en
nematicidas, debido a laproblematica originada por las numerosas plagas de los ultimos
afios. No obstante, en la ultima campana se observa una ralentizaciéon del crecimiento
hasta el 1,6%. Por otro lado, en la provincia de Almeria se exporta el 66% de las frutas y

hortalizas producidas (segun datos de 2006).

La ineficiencia en el uso de fertilizantes sintéticos y plaguicidas se pone de
manifiesto al observar un incremento en el consumo de plaguicidas en Espafia de un
30% en el afio 2004 con respecto a 1997. A pesar de esto, entre el ano 2001 y 2002 se
logra frenar este incremento, y se llega a registrar incluso un ligero descenso. El consumo
de plaguicidas ha pasado de 115.5 kg/ha en 1995 a 142.9 kg/ha en 2004, lo que supone
una tasa de crecimiento del 28.2%. La evolucién de estos consumos aparece vinculada a
los procesos de intensificacion agraria, mas acusados en las regiones mediterraneas. La

pérdida de eficiencia observada continla sefalando practicas inadecuadas.

Debido a sus caracteristicas quimicas los plaguicidas son en la mayoria de los
casos contaminantes persistentes que resisten en grado variable la degradacion
fotoquimica, quimica y bioquimica, por lo que su vida media en el ambiente puede ser
elevada. El uso indiscriminado que en el pasado se ha dado a estos compuestos, ha
provocado que en la actualidad se detecten residuos de éstos en el ambiente y se
asocien con riesgos potenciales a la salud publica. Los principales factores que influyen
en el comportamiento medioambiental de los plaguicidas son las propiedades fisico-

quimicas de dichos compuestos (coeficiente de adsorcién, solubilidad en agua,
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coeficiente de reparto en octanol-agua, constante de ionizacion, estabilidad, volatilidad),
el tipo de aplicacion (formulacion, método de aplicacion, dosis, frecuencia), las
caracteristicas del suelo (textura, composiciéon quimica, propiedades fisico-quimicas,
actividad biologica, orografia), las practicas culturales y las condiciones
medioambientales (laboreo, riego, drenaje, cubierta vegetal, lluvia, temperatura y viento).
Ademas de por su aplicacion en cultivos, los plaguicidas pueden llegar al agua,
procedentes de otras practicas: aguas de desecho de industrias agroalimentarias, aguas
de desecho de plantas productoras de plaguicidas, aguas de lavado procedente de

contenedores y equipos de pulverizacion.

En el sureste de Espafia y principalmente en la provincia de Almeria se ha
observado un crecimiento de la superficie destinada a invernaderos de alrededor de un
15% en los ultimos cinco afios, esto va unido a un significativo aumento del uso de
plaguicidas (alrededor del 12% en los ultimos dos afios). Dentro de los plaguicidas mas
utilizados en la agricultura intensiva de la provincia de Almeria, se han escogido seis para
la investigacion realizada en esta Tesis Doctoral, (oxamilo, cimoxanilo, metomilo,
dimetoato, pirimetanil y telone), de los cuales dos son considerados como altamente
peligrosos, uno como moderadamente peligroso, otro ligeramente peligroso y el resto
como plaguicidas poco peligrosos, segun la clasificacibn recomendada por la
Organizacién Mundial de la Salud [WHO, 2004]. Entre las diferentes posibilidades
disponibles para la eliminacién de estos plaguicidas se encuentran los procesos de
oxidacion avanzada (PPOA), reconocidos como tecnologias especialmente eficientes en
comparacion con las tradicionales, principalmente las que estan basadas en separacion
de fases (procesos de adsorcion, técnicas de arrastre con aire), y otros métodos que
destruyen los contaminantes (oxidacion/reduccion quimica) [Devipriyas y Yesodharan,
2005; Gogate y Pandit, 2004; Herrmann, 2005; Pera-Titus y cols., 2004]. Los PPOA se
caracterizan por la produccién de radicales hidroxilo ("OH), que son capaces de oxidar y
mineralizar practicamente cualquier molécula organica, dando lugar a CO, e iones
inorganicos. Debido a la elevada reactividad de los radicales hidroxilo, su ataque no es
selectivo, lo cual resulta muy util en el tratamiento de aguas residuales conteniendo
diferentes contaminantes, como pueden ser los plaguicidas [Andreozzi y cols., 1999;

Fallmann y cols., 1999].
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1.3 Fotocatdlisis solar. Procesos de Oxidacion Avanzada desarrollados

mediante radiaciéon solar

De entre todos los PPOA, aquellos que son capaces de aprovechar la radiacion
solar son de especial interés en esta tesis doctoral. Estos procesos son la fotocatalisis

heterogénea con TiO, y la fotocatalisis homogénea mediante foto-Fenton.

Fotocatdlisis heterogénea (TiO,/UV)

El término fotocatalisis define un proceso basado en la absorcion de radiacién por
parte de una especie fotosensible, que, en el caso de la fotocatalisis, es el catalizador. El
concepto de fotocatalisis heterogénea se basa en el uso de un sélido semiconductor
(TiO,, ZnO, CdS, oxidos de hierro, ZnS, etc.) en suspensién bajo irradiacion para generar
una reaccion en la interfase sélido/liquido o soélido/gas. Por definicion, el catalizador debe
de poder ser reutilizado después de actuar en el sistema de oxidacidon-reduccion sin sufrir
cambios significativos [Herrmann, 2005]. Los fotocatalizadores mas investigados hasta el
momento son los Oxidos metéalicos semiconductores y, particularmente, el TiO,, que
presenta una elevada estabilidad quimica y es apto para trabajar en un amplio rango de
pH. Las aplicaciones de procesos fotocataliticos con rendimientos cuanticos maximos se
han registrado siempre con TiO,. Ademas, el catalizador Degusta P-25 es la forma mas
activa (mezcla hibrida de aproximadamente 70% rutilo y anatasa) de entre todas las
disponibles y generalmente proporciona mejores eficiencias de degradacion [Sakthivel y
cols., 2000; Yamazaki y cols., 2001].

El proceso de fotocatalisis mediante TiO, se muestra en la figura 1.1. La luz de
longitud de onda cuya energia sea superior al ancho de banda del catalizador
semiconductor TiO, (A<387 nm; E>Eg = 3.2 eV), provoca el paso de un electron desde la
banda de valencia hasta la banda de conduccién para generar, en presencia de agua,

radicales hidroxilo (*OH).

La formacioén de los distintos radicales, asi como otros procesos que pueden tener
lugar durante la fotocatalisis mediante el uso de TiO,, se pueden explicar mediante las
reacciones 1.1 a 1.8 [Serpone y cols., 1993]. La primera consecuencia, tras la absorcién
de radiacion (UV cercano), es la generacion de pares e/h* (electron/hueco) que se
separan entre la banda de valencia y la de conduccién (reaccién 1.1). Ambos migran

rapidamente hacia la superficie [Bahnemann y cols., 1993], donde el hueco es atrapado
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por trampas de energia sub-superficial (TiV-O*-TiV) y el electrén por trampas
superficiales (-Ti"-, reacciones 1.3 y 1.4), o bien por trampas externas mediante
donantes de electrones (Red,.qs) ¥ captadores de electrones (Ox;.4s) respectivamente

(reacciones 1.5y 1.6).

Foto-oxidacién

Figura 1.1. Representacion del proceso fotocatalitico heterogéneo en una particula de

catalizador de TiO, suspendida en agua.

Antes de que se produzca la fotoexcitacién del catalizador, es necesario que las
especies Red, y Ox, se encuentren previamente adsorbidas en la superficie para, de este
modo, evitar la posible recombinacion de los pares e-/h+ generados (reaccion 1.2). Si el
disolvente tiene capacidad oxidorreductora (como por ejemplo el agua), éste también
actua como donante y aceptor de electrones, de manera que para una superficie de TiO,
hidratada e hidroxilada, los huecos retenidos sobre las “trampas” superficiales del TiO,
(reaccion 1.3) generan radicales OH® enlazados a la superficie (reacciones 1.7 y 1.8.).
El electron generado puede ser capturado por el oxigeno preabsorbido para formar el
radical superoxido O,™ (Reaccién 1.9), evitandose, en gran medida, la recombinacién e-

/h+ (reaccién 1.2), que detendria el proceso.

TiO,+hv —"2% s e +h!, (1.1)
€5 thg, — TiO,+calor y/o hy (1.2)
(TioV-o0*-Ti" )subsuperice TNy —> Tiov-O"-Ti" )subsuperticie (1.3)
(T Dauperte €0 = (T1"*)superice (1.4)
hay *Red, .o & OX, .4 (1.5)
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€5 TOX, o4s > Red, 446 (1.6)
(TIOV-0%-Ti¥ )-OH +h’,, <> (TiOV-0%-Ti" )-OH' (1.7)
(TiOY-O*-TiV)-OH,+h;, <> (TiO" -O*-TiV)-OH +H" (1.8)

Como consecuencia, el agua y el oxigeno resultan elementos esenciales en el

proceso, no existiendo degradacién alguna en su ausencia.

OZ(ads) +ege Oz-(ads) (1.9)

El principio que gobierna la eficiencia de la degradacién fotocatalitica oxidativa es
la minimizacion de la recombinacion e/h* y la potenciacion, en la interfase
semiconductor/electrolito, de la transferencia electronica para “capturar” los electrones y/o

huecos foto-generados y hacerlos reaccionar con las especies en disolucion (figura 1.2).

h-v

recombinacidn

Red, Oxid,
Oxid, Red,

recombinacidn

Figura 1.2. Representacion del proceso de generacion y recombinacion de un par e/h*

sobre una particula de TiO,[Fernandez, 2003].

En los ultimos afos los procesos de degradacion fotocatalitica o fotoquimica han
ganado importancia en el area del tratamiento de las aguas residuales, puesto que
permiten la mineralizacién completa de las mismas bajo unas condiciones de operacion
suaves con respecto a la temperatura y la presiéon [Gogate y Pandit, 2004a]. Existen
varios trabajos que han demostrado la ventaja que supone la aplicacion de procesos de
oxidacion fotocatalitica que permiten el uso efectivo de la luz solar para la irradiacion, lo
cual debe dar lugar a un ahorro considerable desde el punto de vista econdmico
especialmente para aquellas operaciones que se realizan a gran escala [Bauer, 1994;
Peill y Hoffmann, 1997; Bauer, 1999; Guillar y cols., 1999; Dillert y cols., 1999; Hermann y
cols., 1999; Vidal y cols., 1999; Yawalkar y cols., 2001].
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Fotocatdlisis homogénea (foto-Fenton)

Fenton

El proceso Fenton data de 1894 cuando Henry J. Fenton demostré que el
peréxido de hidrégeno podia ser activado por las sales de Fe** para oxidar acido tartarico
[Fenton, 1894]. En 1934 Haber y Weiss propusieron que el oxidante activo generado
mediante la reaccién de Fenton es el radical hidroxilo (OH®). Mas tarde, Barb y cols.,
[1949, 1951a, 1951b], revisaron el mecanismo original propuesto por Haber y Weiss
[1934] para dar lugar a lo que actualmente se conoce como la reaccidon en cadena
“clasica” o “via radicales libres” de Fenton, en la que se considera como etapa clave del
proceso la produccion de radicales (OH®). La aplicacion de la reaccion de Fenton como
proceso oxidante para la destruccion de sustancias organicas toxicas comenzd a

desarrollarse a mediados de los afios 60 [Brown y cols., 1964].

Comparado con otros oxidantes importantes, el peréxido de hidrégeno no es muy
caro, es seguro y facil de manejar, y no representa una amenaza para el medio ambiente
ya que se descompone facilmente a agua y oxigeno. Asimismo, el hierro es un
compuesto que no es caro, es seguro, y no contamina el medio ambiente. En cuanto a la
investigacion de las aplicaciones del proceso Fenton para el tratamiento de aguas
residuales en laboratorios académicos, ésta comenzo alrededor de 1990. Este sistema de
oxidacion puede usarse de manera efectiva para la destruccién de residuos toxicos y
efluentes no biodegradables. Diversos autores han escrito publicaciones muy
interesantes sobre los principios basicos de la quimica del Fenton asi como de su
aplicacion al tratamiento de aguas residuales [Bossmann y cols., 1998; Walling, 1998;
MacFaul y cols., 1998; Pignatello y cols., 1999; Venkatadri y Peters, 1993; Bigda, 1995 y
1996; Nesheiwat y Swanson, 2000].

El mecanismo propuesto por Barb y cols., [1949, 1951a, 1951b] para la
descomposicion del H,O, en medio acido, en la oscuridad y en ausencia de compuestos
organicos, viene dado por las reacciones 1.10 a 1.17, las cuales representan las

reacciones Fenton térmicas [Pignatello y cols., 2006].

Fe*+H,0, »>Fe*+OH+OH k=70 M's" [Rigg y cols., 1954]  (1.10)
Fe* +H,0, —» Fe* +HO,+H" k=1-2x10% M's” (1.11)
OH +H,0, - HO,+H,0 k=1.7-4.5x107 Ms™ (1.12)
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OH +Fe* —>Fe* +OH k= 3.2x10° M's"! (1.13)
Fe* +HO, —»Fe* +0,+H" k=1.2x10° M's™" apH3 (1.14)
Fe?" +HO,+H" —>Fe*+H,0, k=1.3x10° M's" apH 3 (1.15)
HO,+HO,, - H,0,+0, (1.16)

Algunos autores incluyen también la reaccion 1.17:

HO,+H,0, - OH +H,0+0, k=3 M's” [Koppenol y cols., 1978] (1.17)

Sin embargo y debido a que esta reaccion es extremadamente lenta comparada
con otras reacciones en las que los radicales hidroperéxidos (HO,®), estan involucrados,

puede ser desestimada.

En ausencia de cualquier otra sustancia oxidable, la reaccion que tiene lugar es la

conversién de H,O, a oxigeno molecular y agua catalizada por el hierro (reaccién 1.18).

2H,0,—F>0,+2H,0 (1.18)

Esta reaccion tiene lugar incluso cuando esta presente en la mezcla un

contaminante organico, constituyendo una pérdida importante de oxidante.

La cantidad necesaria de oxidante para la degradaciéon de un contaminante
organico (OH®) se produce a partir de la reacciéon 1.10. El radical hidroxilo es, a su vez,
atrapado por el i6n Fe?* y el H,0, (reacciones 1.12 y 1.13). La generacion del radical
hidroxilo produce una cantidad estequiométrica de Fe** que mas tarde precipita en forma

de oxihidroxidos férricos a medida que el pH aumenta de fuertemente acido a neutro.

En cuanto a la reaccion 1.11, ésta es varios 6rdenes de magnitud mas lenta que
la reaccion 1.10, con lo que la primera se convierte en la etapa limitante de la velocidad
de degradacién de un contaminante organico. Sin embargo, existen otros caminos de

reduccién del Fe** a Fe?* ademas de la reaccidn 1.10 y que se detallan mas adelante.

El sistema Fenton esta formado por una mezcla de peroxido de hidrogeno (H,O.)

e i6n ferroso, el cual inicia y cataliza la descomposicion del H,O, dando lugar a la
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generacion de radicales hidroxilo (OH®). La generacién de estos radicales incluye una

serie de complejas reacciones en cadena [Neyens y Baeyens, 2003].

Los radicales hidroxilo reaccionan de forma conocida con los compuestos
organicos, principalmente mediante la abstracciéon de hidrégeno de los enlaces C-H, N-H
u O-H (reaccion 1.19), su adicion a enlaces C=C (reaccion 1.20), la adicion electrofilica
(reacciéon 1.21), por transferencia de electrones (reaccion 1.22), o adicién a anillos

aromaticos [Legrini y cols., 1993]:

RH+OH — H,0+R’ (1.19)

OH +C=C - HO-C-C’ (1.20)
>—< + OH° - © < OH (1.21)

R R R R

OH +RX —> OH +RX" (1.22)

De todas estas reacciones, la abstraccién de hidrogeno es considerada como el
mecanismo de degradacion mas habitual. Los radicales organicos generados (R®) pueden
seguir oxidandose mediante peroxido de hidrégeno u oxigeno molecular. Como resultado,

se generaran radicales hidroxilo o radicales peroxido, respectivamente.

R’ +H,0, - ROH+OH (1.23)
R'+0, —ROO’ (1.24)

Esta serie de reacciones, da lugar a la mineralizacién de los compuestos
organicos a dioxido de carbono, agua e iones inorganicos. Al mismo tiempo, los radicales
hidroxilo pueden formar de nuevo perdxido de hidrégeno (reaccién 1.25) o reaccionar
con el peréxido de hidrogeno para formar agua y radicales hidroperéxido (HO,®)
(reaccion 1.26). También puede ocurrir que se produzca la dimerizacion de dos radicales
organicos (reaccién 1.27). Los valores de las constantes de velocidad correspondientes
a las reacciones 1.25 y 1.26 proceden de Duesterberg y colaboradores [Duesterberg y
cols., 2005].

20H »>H,0, k=52x10° M's" (1.25)
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OH +H,0, - H,0+HO, k=3.3x10" M's" (1.26)
2R’ »R-R (1.27)

Los radicales hidroperéxido generados en la reaccion 1.27 tienen un potencial de
oxidacion muy bajo y practicamente no contribuyen a la degradacién oxidativa de las
sustancias organicas [Legrini y cols., 1993]. Por lo tanto, el peroxido de hidrégeno puede
actuar tanto como captador de radicales hidroxilo como iniciador de la oxidacion [Neyens
y Baeyens, 2003].

En cuanto a los iones Fe** generados durante el proceso de Fenton, reaccionan
con los iones hidréxido para formar complejos hidroxo-férricos de acuerdo con Walling y
Kato, y Lin y Lo [Walling y Kato, 1971; Lin y Lo, 1997].

3+ - . _ B [Wells y Salam, 1965]
[Fe(H,0)s]" +H,0 <> [Fe(H,0),OH]" +H,0" k, =4.3x10~*M

(1.28)
[Fe(H,0),0H]”" +H,0 <> [Fe(H,0),(OH),]  +H,0" (1.29)
A pH 3y 7 los complejos anteriores se convierten en los siguientes:
2[Fe(H,0),0H]"" < [Fe(H,0),(OH),]*" +2H,0 (1.30)
[Fe(H,0), (OH)J“ +H,0 <> [Fe, (H,0), (OH)3T+ +H,0° (1.31)
3+ 2+ 5+
[Fe2 (H,0), (OH)3] +[Fe(H20)5 OH] PN [Fe2 (H,0), (OH)4] +2H,0 (1.32)

Lo que explica la capacidad de coagulacion de la reaccion Fenton, en la que
cuando la cantidad de Fe** empleada supera a la de H,O,, el tratamiento tiende a
presentar un efecto de coagulaciéon quimica. Sin embargo, cuando ocurre al contrario

(mayor cantidad de H,05), tiende a producirse una oxidacion quimica.

La necesidad de controlar el pH es uno de los mayores inconvenientes del
proceso clasico de Fenton, ademas de la generacion de fangos conteniendo Fe**, al final
del tratamiento. En la mayoria de los casos se ha observado que el pH 6ptimo es 3 [Tang
y Huang, 1996; Kwon y cols., 1999; Benitez y cols., 2001a]. A un pH inferior a 2.5, la

formacién del complejo (Fe** (H,0))*, el cual reacciona lentamente con el peréxido de
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hidrégeno, produce una menor cantidad de radicales hidroxilo, reduciéndose asi la

eficiencia de la degradacion [Gallard y cols., 1998].

Otro parametro que influye en el proceso Fenton es la concentracion de perdxido
de hidrégeno, puesto que si éste se encuentra en grandes cantidades atrapa a los
radicales OH® generados. Por lo tanto, la adicion de peroxido de hidrégeno debe
optimizarse de forma que toda la cantidad se utilice de forma eficiente, para ello es

necesario basarse en estudios realizados a escala de laboratorio.

El reactivo Fenton se ha empleado de forma eficiente en la degradacién del diesel
contaminante de suelos [Watts y Dilly, 1996], en la eliminacidon del color en efluentes
procedentes de la industria de tintes [Kuo, 1992; Park y cols., 1999; Torrades y cols.,
2004; Garcia-Montafio y cols., 2006], en la destruccion de sustancias organicas tales
como el 2,4,6-trinitrotolueno [Li y cols., 1997 a,b], 2,4-dinitrofenol [Wang y cols., 1999;
Kang y cols., 1999b], clorobenceno [Watts y cols., 1997], tetracloroetileno [Yoshida y
cols., 2000], clorofenoles [Barbeni y cols., 1987; Watts y cols., 1990; Potter y Roth, 1993],

halometanos [Tang y Tassos, 1997].

Foto-Fenton

La velocidad de degradacion de los contaminantes organicos mediante el proceso
de Fenton, es fuertemente acelerada gracias a la irradiacion con rayos UV o UV/luz
visible [Pignatello, 1992; Benitez y cols., 2000b; Oppenlander, 2003]. Este proceso se
conoce como foto-Fenton, y en él los complejos de Fe®* sufren una transferencia de
carga ligando-metal, dando lugar a su disociacion en Fe* y el ligando oxidado, L.

[Pignatello y cols., 2006; Sima y Makanova, 1997].

Fe* (L), +hv —>Fe* (L), ,+L,, (1.33)

La fotoquimica del Fe** es beneficiosa para el proceso Fenton puesto que el hierro
reducido puede entonces reaccionar con el peréxido de hidrégeno para producir radicales
hidroxilo (reaccién 1.10), y porque la oxidacion del ligando puede dar lugar a una mayor
degradacion del contaminante.

Los complejos de Fe** que se suelen formar en solucién acida son el Fe(OH)**
Fe,(OH),*", que absorben luz UV y visible (figura 1.3y 1.4).

y
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Figura 1.3. Diferentes especies de Fe® presentes en agua a una concentracién de
hierro total de 10° M, una fuerza iénica de 1 M y a 25° C en funcién del pH. Las
regiones con lineas de puntos estan supersaturadas con respecto a los oxihidréxidos

férricos [Pignatello y cols., 2006].
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Figura 1.4. Espectro de absorcién invertido correspondiente al complejo de

coordinacién Fe(OH)?* a pH 2.7 y a una concentracién inicial de Fe*" de 2.1x10™ M.

Estos complejos sufren una fotoreduccion para dar lugar a radicales hidroxilo y
Fe* (reaccién 1.34, que es un caso particular de la reaccién 1.33). La especie mas
importante es el complejo Fe(OH)** debido a la combinacién entre su alto coeficiente de

absorcién y su alta concentracién relativa con respecto a otras especies de Fe**.
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Fe(OH)* +hv — Fe?' +OH' (1.34)

Ademas de las lamparas de luz UV, las lamparas de Hg policromaticas, las
bombillas negras o fluorescentes, se puede usar luz solar como fuente de luz para los
procesos de foto-Fenton [Ikehata y EI-Din, 2006; Blanco-Galvez y cols., 2007; Malato y
cols., 2007].

Puesto que el radical hidroxilo no es nada selectivo en su reactividad, se espera
que en la mayoria de los casos se generen una gran variedad de productos de reaccion.
En general, cuando los contaminantes organicos contienen heteroatomos, la
mineralizacion de los mismos da lugar a la formacién de acidos inorganicos (HCI, HNOs,
NH,", H,SO,, etc.). Los compuestos que contienen nitrogeno deben formar Unicamente
HNO; (por ejemplo a partir de nitrofenoles [Kavitha y Planivelu, 2005]) o una mezcla de
NH," y HNO; (por ejemplo a partir de linuron, un herbicida de fenilurea [Katsumata y cols.,
2005]). En la actualidad, aun no es bien conocida la influencia de la estructura del
contaminante y las condiciones de reaccion sobre la relacion de concentraciones entre el
amonio y el nitrato. La interconversion redox entre NH,* y NO3™ durante las reacciones
iniciadas mediante radicales hidroxilo comprende un numero de pasos intermedios y de
especies (por ejemplo, NH,OH, NH,*, NO®) cuya importancia relativa depende del pH y de
la presencia de donadores o aceptores de electrones, protones o hidrégeno, y oxigeno
[Gonzalez y cols., 2004]. En presencia de oxigeno y ausencia de materia organica, NH,"

se oxida a NOj', pero esta reaccién suele ser muy lenta.

Por otro lado, la oxidacion de contaminantes organicos mediante Fenton o foto-
Fenton, se inhibe por la presencia de iones inorganicos tales como fosfato, sulfato,
organosulfonato, fluoruro, bromuro y cloruro, dependiendo de la concentracion de los
mismos. Estos aniones suelen encontrarse en las aguas residuales y también aparecen
como productos de degradacion durante la oxidacion de las sustancias organicas. La
inhibicion que provocan estas especies suele deberse a la precipitacion del hierro (por
ejemplo, el Fe*" forma complejos insolubles con el i6n fosfato en medio acido o neutro), o
a la formacién de complejos de coordinaciéon con Fe** que son menos reactivos. En el
caso del i6n nitrato y el perclorato, éstos no forman complejos con el Fe?* ni de Fe*. La
inhibicion de las reacciones Fenton por la presencia de altas concentraciones de iones

cloruro (aguas salinas) o bromuro, se debe a que estos iones reaccionan con los
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radicales hidroxilo (reaccién 1.35), ya que estas especies actuan como ligandos débiles

para el Fe?* [Pignatello y cols., 20086].

+

OH® + X~ < OHX'™ ¢ HHO) i X, x> (1.35)

La inhibicion de las reacciones Fenton debido a la presencia de iones cloruro es

notable para concentraciones superiores a 0,01 M a pH 2.8 [Pignatello, 1992].

Esta técnica hibrida de oxidacion ha sido aplicada con elevada eficiencia a la
degradacién de muchas sustancias quimicas persistentes como son el ciclohexano, la
anilina, el nitrotolueno, la atrazina, etc., [Huston y Pignatello, 1999; Balciouglu y Arslan,
1999; Arslan y cols., 1999b; Engwall y cols., 1999; Noguira y Cuimaraes, 2000; Arslan y
cols., 2000a y b; Fukushima y cols., 2000; Balcioglu y cols., 2001; Fukushima y Tatsumi,
2001, Stalikas y cols, 2001]. Parece, pues, que la técnica de oxidacion mediante foto-
Fenton resulta mucho mas apropiada y efeciente desde el punto de vista energético para
la degradacibn de una mezcla compleja de contaminantes. Ademas, aquellos
fotorreactores basados en el uso de luz solar deben desarrollarse para aplicaciones

econdmicas a gran escala [Gogate y Pandit, 2004b].

14 Combinacion de procesos de oxidacion avanzada y tratamiento biol6gico

para la descontaminacion de aguas residuales

Cada uno de los diferentes procesos fisicos, quimicos y biolégicos desarrollados
para el tratamiento de aguas residuales, posee distintas limitaciones inherentes en su
aplicabilidad, efectividad y coste. En este contexto, los procesos bioldgicos
convencionales no dan siempre resultados satisfactorios, especialmente cuando se
aplican al tratamiento de aguas residuales industriales, ya que muchas de las sustancias
organicas producidas por las industrias quimicas son toxicas o resistentes al tratamiento
biolégico [Pulgarin y Kiwi, 1996; Pulgarin y cols., 1999; Parra y cols., 2000; Garcia y cols.,
2001; Sarria y cols., 2004; Mantzavinos y Psillakis, 2004; Mufoz y Guieysee, 2006]. Por
lo tanto, la Unica opcidn viable para el caso de estas aguas residuales bioloégicamente

persistentes, debe ser el uso de tecnologias avanzadas basadas en la oxidacion quimica.

Estas tecnologias se clasifican de manera global en:
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e  Procesos de oxidacién avanzada (PPOA).
e Tratamiento de aguas residuales mediante ozono.

e  Procesos de oxidacion humeda (WAO, siglas en inglés).

En general, un método de oxidacién quimica enfocado a alcanzar la completa
mineralizacion de los contaminantes resulta ser costoso ya que los productos intermedios
de oxidacion que se forman durante el tratamiento, tienden a ser cada vez mas
resistentes a su total degradacién por via quimica. Ademas, todos ellos suponen un
consumo de energia (radiacion, ozono,...) y de reactivos quimicos (catalizadores y
oxidantes) que son mayores cuanto mas prologado es el tratamiento [Mufioz y cols.,
2005]. Una alternativa potencialmente atractiva consistiria en la aplicaciéon de estos
procesos de oxidacion quimica como una etapa de pre-tratamiento con objeto de
convertir los compuestos organicos inicialmente persistentes a intermedios mas
biodegradables, que serian posteriormente tratados en un proceso de oxidacion
biolégica. Muchos son los estudios que hace tiempo que mostraron un cambio en la
biodegradabilidad de una corriente residual sujeta a una oxidacién quimica previa
[Mohammed y Smith, 1992; Schmitt y Hempel, 1991; Watt y cols., 1985; Gilbert, 1983;
Randall y Knopp, 1980].

Idealmente, el pre-tratamiento quimico debe ser altamente selectivo hacia
aquellas fracciones menos biodegradables de las aguas residuales, dejando asi las
especies mas biodegradables intactas para el posterior tratamiento biolégico.
Desafortunadamente, el mecanismo dominante a través del cual la mayoria de los PPOA
degradan a los contaminantes organicos, es la formacién de radicales hidroxilo que son

altamente reactivos pero nada selectivos.

De cualquier modo, hay casos en los que la oxidacion quimica previa tiene un
efecto insignificante o incluso perjudicial en las propiedades del efluente original, a pesar
de ser conceptualmente ventajoso. Esto se debe a una serie de razones, dentro de las

cuales las mas comunes son las siguientes:

e Formacion de intermedios estables que son menos biodegradables que las
moléculas iniciales.
e Falta de selectividad durante el pre-tratamiento quimico para atacar

preferentemente a las fracciones del agua residual mas biorresistentes.
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e Seleccion pobre de las condiciones de tratamiento. Por ejemplo, una oxidacion
previa excesiva daria lugar a la generacion de un efluente con escaso valor
metabdlico para los microorganismos.

e No se lleva a cabo ninguna accion para eliminar el exceso de oxidante y/o
catalizador usado en determinados esquemas de oxidacion. Compuestos tales
como el ozono y el perdoxido de hidrégeno (ambos conocidos por ser
desinfectantes), metales, 6xidos de metal y sales metalicas (catalizadores en

muchos procesos), son normalmente téxicos para los microorganismos.

Estas limitaciones subrayan la necesidad de establecer una metodologia de
investigacion paso a paso que tenga en cuenta dichos efectos. Se requieren, pues,
estudios detallados con respecto al efecto de las condiciones de operacién en las
propiedades iniciales de la corriente de pre-tratamiento (tiempo de contacto, tipo, dosis y
toxicidad del oxidante y/o catalizador, temperatura, etc.). Tales investigaciones necesitan
el uso de herramientas analiticas, dilucidar los mecanismos de reacciéon, caminos de
reaccion y cinéticas, y la evaluacion del pre-tratamiento quimico en la biodegradabilidad
empleando diversas técnicas de determinacién de la biodegradabilidad y la toxicidad
[Amat y cols., 2003, 2007].

Como se ha comentado anteriormente, el papel principal del pre-tratamiento
quimico consiste en la oxidacién parcial de las partes biologicamente persistentes para
dar lugar a intermedios de reaccion biodegradables. El porcentaje de mineralizacién debe
ser minimo durante la etapa de pre-tratamiento con objeto de evitar un gasto innecesario
de agentes quimicos y de energia, logrando asi reducir los costes de operacion. Aunque
si el tiempo fijado de pre-tratamiento es demasiado corto, los intermedios de reaccion
generados podrian ser aun muy similares estructuralmente hablando a los componentes
iniciales no biodegradables [Augugliaro y cols., 2006]. Las variables que se emplean
comunmente para describir la oxidacién quimica es la reduccién del valor de parametros
tales como la concentracién de carbono organico disuelto (COD) y la demanda quimica
de oxigeno (DQO). En cuanto a la etapa bioldgica, el efecto que el tratamiento parcial
mediante procesos quimicos ha producido sobre las propiedades del efluente se evalla

normalmente mediante [Pulgarin y cols., 1999]:

e Ensayos de biodegradabilidad.

e Ensayos de toxicidad.
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e  Estudios integrados en los que el efluente parcialmente tratado se alimenta a

un post-tratamiento bioldgico.

. La combinacion de todas las anteriores.

Los cambios en la biodegradabilidad pueden evaluarse determinando Ilas
relaciones entre DBO, (demanda bioldgica de oxigeno)/DQO y DBO,/COD, y comparando
los valores de las muestras parcialmente tratadas con aquellos pertenecientes al efluente
original. Estas relaciones muestran un indice aproximado sobre la proporcion de las
sustancias organicas presentes en las aguas residuales que son biodegradables bajo
condiciones aerobias en un periodo de tiempo determinado (por ejemplo 5 dias para la
DBOs) [Mantzavinos y Psillakis, 2004]. Ademas del analisis de la DBO, la
biodegradabilidad en saturacion de aire puede también evaluarse mediante ensayos de
respirometria y de Zahn-Wellens (explicados con detalle en la seccion correspondiente a
materiales y métodos en esta memoria). Los analisis de biodegradabilidad anaerobia son
menos comunes y normalmente miden la velocidad de produccién de biogas (por ejemplo

el ensayo potencial de metano bioquimico).

Por otro lado, en otros estudios se ha determinado también la toxicidad aguda en
microorganimos de agua dulce como son la Daphnia magna y Selenastrum
capricornutum, y en microorganismos marinos como la Vibrio fischeri [Fernandez-Alba y
cols., 2002]. En algunos casos se ha encontrado que la toxicidad del efluente original
sufre un crecimiento a medida que avanza el pre-tratamiento, hasta alcanzar un valor
maximo en las primeras etapas del mismo, debido a la formacion de productos
intermedios toxicos [Lu y Chen, 1997; Lizama y cols., 2002; Parra y cols., 2002; Shang y
cols., 2002; Gozne y cols., 2003; Wang y cols., 2003; Hincapié y cols., 2005; Pérez-
.Estrada y cols., 2007]. Es importante, por tanto, tener en cuenta que durante la oxidacion
quimica pueden formarse intermedios de reaccidn mas téxicos para los sistemas
biolégicos que el compuesto original, y que diferentes procesos de oxidacion pueden dar
lugar a productos intermedios diferentes. Schroder (1996) estudio la oxidacion combinada
mediante ozono/UV de aguas residuales textiles tratadas biolégicamente y sus efectos
sobre la biotoxicidad y el consumo de oxigeno en un sistema biolégico. Otro ejemplo se
encuentra en el pre-tratamiento mediante foto-Fenton del 2-nitrofenol [Kiwi y cols., 1994]
o el 4-nitrofenol [Pulgarin y cols., 1995], que dio lugar a mezclas con menos

biodegradabilidad que los nitrofenoles originales. Por ultimo, Adams y cols., (1996)
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demostraron que el pre-tratamiento con perdxido de hidrogeno/ozono de varias

sustancias etoxiladas logré un aumento de su biodegradabilidad.

En contraposicién al elevado numero de estudios relacionados con la degradacion
biolégica aerobia, muy pocos son los trabajos conocidos que usan degradacion
anaerobica en la etapa de tratamiento biolégico [Benitez y cols., 1997; McDermot y cols.,
2001].

Es evidente que el estudio de aguas residuales reales se ve inevitablemente
comprometido por la cantidad y calidad de informacion que se pueda obtener; la
composicion exacta del efluente original es dificil de conocer, la identificacion de los
intermedios de reaccién es practicamente inviable y las cinéticas deben basarse en
medidas de COD o DQO. Por otro lado, los estudios con efluentes modelo proporcionan
informacion util con respecto a los estados iniciales del pre-tratamiento quimico. Sin
embargo, esta informacién no puede aplicarse directamente a aguas residuales reales
dadas las grandes diferencias existentes entre efluentes reales y modelo. Se considera
que la union entre ambos extremos requiere una cadena de estudios experimentales
comenzando por disoluciones modelo, previamente a abordar efluentes reales mas
complejos. Este laborioso estudio no se ha usado de forma extensiva anteriormente en

otros trabajos.

A pesar de que los ensayos de toxicidad y biodegradabilidad proporcionan una
informacion muy util con respecto al efecto del pre-tratamiento quimico sobre la
degradacién biolégica de las aguas residuales, normalmente es necesario realizar
experimentos que integren la degradacion quimica y biolégica para obtener un punto de
vista adicional y mas realista del proceso combinado. Para el diseiio de este sistema
combinado es necesario tener en cuenta los siguientes aspectos [Parra y cols., 2002]: la
biodegradabilidad del efluente inicial, el modo de operacion del reactor combinado, las
caracteristicas quimicas y bioldgicas de las disoluciones tratadas fotocataliticamente, las
condiciones 6ptimas para ambos procesos, y la eficiencia del reactor combinado.
Diferentes autores hacen hincapié en que esta estrategia no es una solucién universal y
cada efluente debe ser considerado y evaluado separadamente. Deben llevarse a cabo
estudios quimicos, bioldgicos y cinéticos para asegurar que el tratamiento fotocatalitico

aumente la biodegradabilidad de las aguas residuales tratadas.
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Existen cuatro tipos de aguas residuales que se han identificado como
potencialmente tratables mediante los procesos de degradacion combinados [Scott y
Ollis, 1995]:

e Aguas residuales conteniendo compuestos recalcitrantes. Se trata de grandes
macromoléculas tales como polimeros solubles que no son facilmente biodegradables
debido a su gran tamafio y a la falta de centros activos. La oxidacion quimica puede
romper estos compuestos dando lugar a fragmentos mas pequefios y biodegradables.
Con este propésito se han empleado la fotdlisis con luz UV [Guillet y cols., 1974], el
ozono [Langlais y cols., 1989; Suzuki y cols., 1978] la fotocatalisis [Tanaka y Ichikawa,
1993] y ozono con peroxido de hidrogeno [Suzuki y cols., 1976]. La oxidacion quimica da
lugar a cadenas cortas e incrementa la actividad biolégica de los contaminantes.

Otros compuestos sintéticos son también recalcitrantes y requieren una oxidacion
quimica previa a que tenga lugar una actividad biolégica significativa. Seber y Wierich
(1986) encontraron que el acido 1-hidroxietano-1,1-difosfénico (HEDP) no resulta
biodegradable sin un pre-tratamiento con luz solar en presencia de fotosensibilizadores.
Kiwi y cols., (1993) mostraron que el tratamiento de la sal sédica del acido recalcitrante
antraquinona-2-sulfénico con el reactivo Fenton daba lugar a una mejora significativa de
la actividad biolégica del mismo. Kearney y cols., estudiaron la degradacion de
plaguicidas [Somich y cols., 1990; Kerney y cols., 1988; Kerney y cols., 1986], herbicidas
[Somich y cols., 1988] y municiones persistentes [Kearney y cols., 1983] mediante la

combinacion de procesos de oxidacion quimico y bioldgico.

e Aguas residuales con elevada biodegradabilidad pero que requieren un
posterior tratamiento quimico. Algunas aguas residuales industriales contienen una gran
cantidad de sustancias organicas biodegradables, ademas de pequefas concentraciones
de compuestos recalcitrantes. El tratamiento biolégico mineraliza la porcién altamente
biodegradable del agua, entonces se aplica un tratamiento de afinamiento quimico para
degradar el compuesto persistente. El tratamiento bioldgico primario reduce el niumero y
concentracién de compuestos que pueden competir por el oxidante quimico, logrando
una mayor eficiencia global y un coste de tratamiento menor.

Por ejemplo Adams y cols., (1994) estudiaron el pre-tratamiento biolégico de
aguas residuales industriales conteniendo 1,4-dioxano. En primer lugar llevaron a cabo
un pre-tratamiento anaerdbico que resulté en la formacién de productos intermedios del

metabolismo tales como el formato, el acetato y el propionato. La comparacién entre el
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tratamiento mediante ozono y perdxido de hidrégeno del efluente anaerdbico, mostraron
que la presencia de estos intermedios no retardaron significativamente la oxidacion
quimica del dioxano. Otros estudios combinaron un pretratamiento aerébico con una
elevada variedad de esquemas de oxidacion quimica [Berge y cols., 1994; Sierka y
Bryant, 1994; Haberl y cols., 1991]. En este contexto se plantea hoy en dia el post-
tratamiento de aguas residuales urbanas que contengan pequefas cantidades de
contaminantes biorecalcitrantes, pero cuya presencia puede impedir su reutilizacion en
condiciones adecuadas de salubridad (régimen juridico de la reutilizacion de aguas

depuradas en Espana, Real Decreto 1620/2007 del 7 de diciembre).

e Aguas residuales conteniendo compuestos inhibidores. Algunas corrientes
residuales industriales suelen contener compuestos biodegradables que poseen algun
grado ya sea de toxicidad o actividad inhibitoria para el cultivo biolégico. Estos
compuestos se suelen tratar con una pre-oxidacién quimica que tiene el potencial de
degradarlos parcialmente dando lugar a intermedios menos téxicos y mas
biodegradables. De esta forma estas aguas residuales se vuelven mas propensas a un
tratamiento biolégico mas robusto y eficiente.

Manilal y cols., (1992) degradaron los compuestos inhibidores metil vinil cetona
(MVK), 2,4-diclorofenol (2,4-DCP) y el pentaclorofenol (PCP) mediante fotocatalisis (luz
UV con didxido de titanio), lo cual resulté en un incremento del caracter inhibidor de cada
uno de ellos, eliminado con la aplicacion de un mayor tiempo de oxidacion quimica. Otro
investigado [Gilbert, 1987] llevdé a cabo la ozonizacion de 23 compuestos aromaticos
sustituidos, encontrando que era necesario eliminar entre el 50% y el 70% de la DQO

previamente a que la mezcla pueda considerarse biodegradable.

e Aguas residuales conteniendo productos intermedios inertes. Los procesos
combinados deben ser efectivos también en la degradacién de productos metabdlicos
especificos que, de otro modo, se acumularian en el medio de reaccion y terminarian por
inhibir el crecimiento de los microorganismos. Un ejemplo se encuentra en la destruccion
del insecticida coumaphos, el cual al inicio era mas eficientemente eliminado mediante
biotratamiento (por el microorganismos, Flavobacterium sp. ATCC 27551 S2) que
mediante una combinacién simultanea de luz UV y ozono. De cualquier modo, se formé
un intermedio metabdlico (cloroferon) que no podia ser mas degradado [Kearney y cols.,
1986]. Baxter y Sutherland (1984), utilizaron luz solar artificial para destruir a los

intermedios metabdlicos de la biodegradacion del 2,4-diclorbifenil mediante un cultivo de
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Pseudomonas. Por otro lado, Hapeman y cols., (1994) mostraron que la ozonizacién de la
atrazina da lugar a la formacion de 2-cloro-4,6-diamino-s-triazina (CAAT) que no puede
ser degradada. Se requiere un cultivo de Klebsiella terragena para destruir a este

contaminante.

Dentro del tratamiento de aguas residuales mediante la combinacion de los
procesos quimicos y biolégicos, resulta muy importante tener en cuenta cémo las
caracteristicas de cada tratamiento individual pueden mejorar la destruccion de un
contaminante persistente. Entre estas caracteristicas se encuentra la seleccion del
oxidante quimico a utilizar. Muchos son los estudios que han demostrado un aumento en
la destruccion del compuesto persistente y en su mineralizacion eventual mediante
procesos de oxidacion avanzada (PPOA), incluyendo las combinaciones UV/perdxido de
hidrégeno, UV/ozono, perdxido de hidrogeno/ozono y fotocatalisis [Glaze, 1993, Legrini y
cols., 1993; Buxton y Greenstock, 1988], comparados con tratamientos de oxidacion
convencionales. El resto de caracteristicas a tener en cuenta son, la habilidad de
oxidacion del proceso quimico [Jones y cols., 1985; Lee y Carberry, 1992], su potencial
para formar productos intermedios téxicos [Trgovcich y cols., 1983; Bowers y cols., 1991;
Wang, 1992], cambio en el comportamiento del contaminante [Miller y cols., 1988;
Eckstein, 1994], la eleccién del agente biolégico, la comparacion entre diferentes cultivos
[Miller y cols., 1988; Lee y Carberry, 1992], la comparacion entre cultivos aclimatados y
no aclimatados [Bowers y cols., 1989; Hu y Yu, 1994], el uso de cultivos
monoespecificos, cultivos anaerobios [Koyama y cols., 1994; Wang, 1992; Adams y cols.,
1994]. En los ultimos anos diferentes autores han desarrollado también el sistema de
combinacion de diferentes PPOA y procesos bioldgicos para el tratamiento de diversos
plaguicidas considerados como prioritarios por la UE [Lapertot y cols., 2007; Walid y Al-
Qodah, 2006; Parra y cols., 2002, 2000].

En este contexto hay que tener en cuenta también, que las aguas residuales
contienen sustancias que compiten con el contaminante objetivo por el agente oxidante,
tales como otros compuestos organicos e inorganicos y materia organica natural. Esto
provoca una disminucion en la eficiencia del proceso de oxidacidon quimica [Peyton,
1996]. Incluso en efluentes que contienen un contaminante objetivo predominante, la
oxidacion del mismo puede dar lugar, rapidamente, a la formaciéon de multiples productos
intermedios que pueden también competir por el agente oxidante. Ademas, estos

intermedios pueden provocar el descenso de la eficiencia global del proceso de
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oxidacién, ya que estas especies presentan una menor reactividad hacia los radicales
hidroxilo [Buxton y cols., 1988] u otros oxidantes. El uso de PPOA comparados con otros
oxidantes quimicos alternativos como puede ser el cloro, hace que descienda la
posibilidad de que se formen productos intermedios téxicos, debido al empleo de

oxidantes que contienen oxigeno.

La combinacion entre los procesos quimicos y biolégicos presenta una dificultad
adicional para operar de manera eficiente una planta a gran escala, como es que el
oxidante quimico y el cultivo biolégico no entren en contacto indebidamente. Por ejemplo,
altas concentraciones de perdxido de hidrégeno pueden provocar un efecto adverso
sobre los microorganismos, sin embargo concentraciones relativamente bajas no
representan ningun problema. Algunos investigadores han desarrollado etapas
especiales para prevenir la introduccién de oxidantes quimicos en el posterior tratamiento
biolégico [Bishop y cols., 1968; Narkis y Schneider-Rotel, 1980; Carberry y Benzina,
1991; Barton y Drake, 1994]. Resulta también muy importante tener en cuenta el tiempo
de reaccion en el proceso de oxidacion quimica, ya que cuando un proceso biologico
recibe un efluente excesivamente degradado quimicamente, los productos altamente
oxidados tienen un valor metabdlico minimo para los microorganismos. En la degradacion
de intermedios facilmente biodegradables pueden gastarse grandes dosis de oxidante,

reduciendo la eficiencia global del sistema [Seitel y cols., 1993; Takahashi y cols., 1994].

La medida de la eficiencia del proceso combinado depende del objetivo del
tratamiento. Por ejemplo, el grado de mineralizacion de los compuestos organicos puede
ser una medida de eficiencia si se necesita alcanzar un agua de alta pureza o un efluente
con un limite de COD especifico. Otros tratamientos pueden considerar como objetivo
principal la reduccion total de la toxicidad o la eliminacion especifica de un contaminante.
La determinacién de un objetivo concreto es un paso esencial en los estudios
combinados ya que ayuda a definir la eficiencia del proceso y proporciona una base para

la comparacion de diferentes condiciones de operacion y optimizacion del proceso.

El calculo de las eficiencias individuales de oxidacién biolégica y quimica es
importante desde el punto de vista de encontrar las condiciones de operacién optimas
para el proceso combinado [Scott y Ollis, 1997]. En el estudio llevado a cabo por Heinzle

y cols., (1996), la determinacién de la eficiencia quimica en funcion de la dosis de
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oxidante permitid encontrar la dosis 6ptima, mientras que la medida unicamente de la

eficiencia global no hubiera dado lugar a obtener dicho valor 6ptimo.

Las corrientes residuales industriales normalmente estan pobremente
caracterizadas en cuanto a su composicion molecular, y la carga organica puede variar
de forma importante. Tradicionalmente se han empleado de forma satisfactoria
parametros globales (como son el COD, la DQO y la DBO), para estimar la carga
organica y la biodegradabilidad [Pitter, 1976; Metcalf y Heddy, 1991] de un agua residual,
debido a las dificultades que presenta la determinacion y cuantificacién rapida de sus
constituyentes individuales. Estos parametros globales son la unica opcién practica
disponible en ciertas situaciones, y, a menudo, se prueba su suficiencia para este

propésito.

A lo largo de los ultimos 20-25 afios se ha llevado a cabo una extensa e intensa
investigacion en el campo de la oxidacién quimica como pre-tratamiento de las aguas
residuales, y mas concretamente, en el uso especifico de los PPOA, como se observa en
los articulos publicados mas recientemente (a partir de 1996) [Adams y Kuzhikannil,
2000; Benitez y cols., 2001; Hess y cols., 1988; Ledakowicz y cols., 2001; Mantzavinos y
cols., 1999; Pulagrin y cols., 1999; Rodriguez y cols, 2002; Reyes y cols., 1998; Sarria y
cols., 2001, 2002, 2003; Yeber y cols., 2000; Lapertot y cols., 2006]. Estos estudios
cubren un amplio espectro de contaminantes procedentes de la industria, considerando
desde disoluciones modelo con sustancias individuales, hasta efluentes reales
conteniendo una mezcla de varias sustancias persistentes. Sin embargo, un estudio
sistematico como el que se recoge en esta Tesis Doctoral que incluya el uso de
sustancias modelo, aguas residuales reales, determinacion de parametros relacionados
con toxicidad y biodegradabilidad, pero también de parametros quimicos (globales como
DQO y mas precisos como la cromatografia) y operacion de plantas piloto de PPOA y de

biotratamiento es realmente poco habitual.

Por consiguiente, en esta esta memoria se presenta la aplicacion de la tecnologia
de combinacién de procesos de oxidacion avanzada (fotocatalisis heterogénea y
homogénea) y bioldgicos al tratamiento de aguas residuales conteniendo mezcla de

plaguicidas y a aguas residuales industriales.

42



OBJETIVOS Y PLAN EXPERIMENTAL







Objetivos y Plan Experimental

2 OBJETIVOS Y PLAN EXPERIMENTAL

2.1 Objetivos

El trabajo de investigacion que se recoge en esta Memoria ha sido desarrollado
fundamentalmente en la Plataforma Solar de Almeria enmarcado en el ambito de dos
proyectos de investigacion titulados: “Aumento de la biodegradabilidad y eliminacién de
contaminantes persistentes en efluentes acuosos mediante métodos de oxidacion
avanzada” financiado por el Ministerio de Educacion y Ciencia (PPQ 2003-07596-C03-
01) y llevado a cabo entre diciembre de 2003 y noviembre de 2006; y “A Coupled
Advanced Oxidation-Biological Process for Recycling of Industrial Wastewater Containing
Persistent Organic Contaminants” financiado por la Union Europea dentro del 5°
Programa Marco (contrato n°: EVK1-CT-2002-00122), desarrollado entre febrero de 2003
y junio de 2006.

El objetivo principal de esta tesis doctoral que se encuadra dentro de los dos
proyectos anteriormente mencionados, consiste en el desarrollo de una metodologia
novedosa para la depuracion de aguas contaminadas con sustancias organicas

persistentes mediante la combinacién de fotocatalisis solar (procesos de oxidacion

43



Memoria de Tesis Doctoral

avanzada, PPOA) y oxidacion bioldgica. Con esta nueva tecnologia se pretende reducir
drasticamente los costes derivados de la aplicacion unica de un POA para el tratamiento

de estas aguas residuales.

Las operaciones de tratamiento actualmente implantadas en las estaciones
depuradoras de aguas residuales (EDAR), han demostrado no ser efectivas para la
depuracion de aguas contaminadas con sustancias toxicas o no biodegradables como
fenoles, plaguicidas, hidrocarburos halogenados, antibidticos, etc. Por ello, resultan
necesarias otras etapas de tratamiento que logren este objetivo. En este sentido, el
elevado potencial de los PPOA para la descontaminacién de aguas conteniendo estos
productos procedentes de industrias quimicas, farmacéuticas, agroquimicas, textiles, de
pinturas, etc., no tratables mediante técnicas convencionales, es ampliamente
reconocido. Sin embargo, son también muy conocidos los altos costes derivados de la
completa oxidacion de estos contaminantes organicos mediante los PPOA, si se
comparan con los tratamientos biolégicos convencionales. En todo caso, su uso como
etapa de pre-tratamiento para aumentar la biodegradabilidad de esas aguas residuales
puede estar justificado si, posteriormente, el tratamiento biolégico es capaz de degradar

los productos intermedios biodegradables resultantes de la aplicacién del POA.

Trabajos realizados recientemente ponen de manifiesto que el uso de la radiacion
solar para la aplicacion de los PPOA (fotocatalisis heterogénea con TiO,, fotocatalisis
homogénea mediante foto-Fenton) reduce considerablemente los costes de tratamiento,
puesto que la generacién de radiacion UV mediante lamparas es altamente costosa.
Consecuentemente, la descontaminacion fotocatalitica solar usando Captadores Cilindro
Parabolicos Compuestos (CPC) se plantea como un método atractivo de pre-tratamiento
para conseguir un aumento suficiente de biodegradabilidad de las aguas contaminadas

con sustancias recalcitrantes, para su posterior degradacion bioldgica.

Convencionalmente el tratamiento biolégico de aguas residuales se ha llevado a
cabo en reactores tanque agitado, ya sea en operacion aerobia o anaerobia dependiendo
de la fase del tratamiento. Sin embargo, en este trabajo se plantea el uso de un reactor
aerobio de lecho fijo colonizado por fangos activos procedentes de una EDAR. Diversos
estudios manifiestan la mayor durabilidad y resistencia frente a cambios bruscos en las
caracteristicas de las aguas residuales, de la biomasa soportada en reactores de lecho

fijo frente a aquellos en los que ésta se encuentra en suspension.
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De acuerdo con lo expuesto anteriormente, el uso de la fotocatalisis solar
combinada con un tratamiento bioldgico se presenta como una opcién futura mas que
atractiva, para la descontaminacion completa de diferentes tipos de aguas residuales

conteniendo sustancias no biodegradables.

Los plaguicidas seleccionados como contaminantes modelo para su estudio en
esta tesis doctoral son cominmente usados en la agricultura intensiva de la provincia de
Almeria, y pertenecen a familias de plaguicidas ampliamente utilizadas en este sector
agricola (organofosforados, oximas de carbamatos, pirimidinas y organoclorados).
Ademas, todos ellos se han seleccionado teniendo en cuenta que presentan una
solubilidad superior a 50 mg/L (a 20-25° C) y que existe disponibilidad en el mercado del
producto técnico con alta pureza asi como estandares analiticos para su deteccion en
HPLC-UV. Las fuentes consultadas para esta seleccion son los listados anuales de
ventas de productos fitosanitarios de distintas cooperativas agricolas almerienses (CASI,
Vicasol e Indasol), y datos de la Asociacion de Cosecheros Exportadores Hortofruticolas
de Almeria (COEXPAL). Ademas de éstos, también se han seleccionado aguas
residuales industriales procedentes de una industria farmacéutica, que contienen una

sustancia no biodegradable (a-metilfenilglicina, MFG).

Los objetivos especificos que han marcado el trabajo experimental desarrollado

en esta tesis se detallan a continuacion:

1. Estudio de viabilidad y comparacion de la fotocatélisis heterogénea mediante
TiO, y el proceso de foto-Fenton, para la degradacion de aguas modelo contaminadas
con los plaguicidas seleccionados y con mezclas de los mismos. El objetivo en esta fase
de la experimentacion es establecer el método fotocatalitico solar mas eficiente que

minimice el tiempo de iluminacién requerido.

2. Evaluaciéon de la toxicidad y biodegradabilidad de cada plaguicida y de la
mezcla, durante el proceso de oxidacién fotocatalitica. Determinacion del momento
idéneo en el que el aumento de la biodegradabilidad sea suficiente para continuar el

tratamiento completo mediante un sistema biolégico convencional (EDAR).

3. Combinacién del proceso fotocatalitico seleccionado como el mas eficiente,

con un reactor biolégico aerobio de lecho fijo colonizado por fangos activos procedentes

45



Memoria de Tesis Doctoral

de una EDAR, para el tratamiento en modo discontinuo y continuo de aguas
contaminadas con mezcla de los plaguicidas seleccionados. Determinacion de la

capacidad maxima de tratamiento.

4. Finalmente, validar esta tecnologia mediante su aplicacién a un caso real
consistente en la descontaminacion de un agua residual industrial salina conteniendo una
sustancia no biodegradable (o-metilfenilglicina) procedente de un proceso de sintesis de

un producto farmacéutico.

2.2 Plan Experimental

El plan experimental desarrollado durante la tesis para la consecucion de los

objetivos anteriormente expuestos comprende las siguientes etapas:

1. Estudio de la viabilidad de la fotocatalisis heterogénea con TiO, y
homogénea mediante foto-Fenton, para la degradacion de aguas contaminadas con

plaguicidas.

a. En primer lugar, se abordé la caracterizacién de cada uno de los plaguicidas
seleccionados para su estudio en esta Tesis doctoral, desde el punto de vista
de la toxicidad que presentan sobre la bacteria marina Vibrio fischeri y del
porcentaje de inhibicién sobre fangos activados de EDAR (respirometria).
Ademas, se evaludé la biodegradabilidad inherente que muestran estos
plaguicidas puros con respecto a los tratamientos bioldgicos convencionales

(ensayo de Zahn-Wellens) a la concentracion objeto de analisis (50 mg/L).

b. A continuacion, se realizaron ensayos de fotocatalisis solar con 200 mg/L de
TiO, (Degusta P-25) para la eliminacion de plaguicidas individuales disueltos
en agua destilada a una concentracion de 50 mg/L (oxamilo, cimoxanilo,
metomilo, dimetoato, pirimetanil y telone) a escala planta piloto. En cada
caso se determinaron los parametros cinéticos tales como velocidad inicial
(ro) y constante cinética (k,,) de degradacion, asi como la evolucion del
estado de oxidaciéon media, (EOM, "Average Oxidation State”, AOS en inglés)
que permite determinar el momento a partir del cual la naturaleza quimica de

la mayoria de los intermedios de reaccion formados no variara
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sustancialmente incluso a pesar de que se prolongue el proceso

fotocatalitico.

c. También se llevaron a cabo ensayos de fotocatalisis solar mediante foto-
Fenton usando 20 mg/L de Fe* como catalizador y peréxido de hidrégeno,
para determinar también los parametros cinéticos de degradacion y el Estado
de Oxidacién Media (EOM) de los mismos plaguicidas a la concentracion

descrita anteriormente.

d. Por ultimo, y con objeto de poner de manifiesto posibles efectos sinérgicos o
antagénicos entre los diversos plaguicidas durante la descontaminacion
mediante fotocatalisis solar, se realizaron experimentos a escala planta piloto
de degradacion de mezcla de plaguicidas (50 mg/L cada uno) mediante TiO,
(200 mg/L)/UV y foto-Fenton a dos concentraciones de Fe?*, 20 y 55 mg/L, y
exceso de perdxido de hidrogeno. En ambos casos se calculé a lo largo del
tratamiento, el EOM de la mezcla y los parametros cinéticos de degradacion

de cada plaguicida presente en ésta.

La comparacién entre ambos PPOA evaluados en términos de velocidad de
degradacion de cada plaguicida asi como el tiempo de iluminacion necesario para
alcanzar al menos el 80 % de mineralizacion (eliminacion del carbono organico disuelto,
COD), permite seleccionar el proceso fotocatalitico mas efectivo y susceptible de

combinacion con un posterior tratamiento bioldgico.

2. Anadlisis de la evolucion de la toxicidad y biodegradabilidad durante el

tratamiento fotocatalitico solar.

Una vez seleccionado el proceso de oxidacién quimica optimo, se realizaron
ensayos de toxicidad a lo largo de la degradacién mediante foto-Fenton de cada
plaguicida individual, y ensayos de toxicidad y biodegradabilidad durante la degradacion
fotocatalitica de la mezcla de dichos plaguicidas. En estos experimentos se utilizé una
concentracién de 20 mg/L de Fe?* y adiciones controladas de peréxido de hidrégeno
(100 mg/L) con objeto de obtener muestras parcialmente oxidadas y con ausencia de
H,0..
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3.

Estudio del efecto inhibitorio de los plaguicidas parcialmente oxidados
mediante foto-Fenton sobre la emisién de bioluminiscencia por parte de la
bacteria marina Vibrio fischeri. Porcentajes de inhibicion por encima del 50%
ponen de manifiesto la generacion de productos intermedios de reaccion que

contintan presentando una elevada toxicidad.

Se completaron los estudios de toxicidad analizando también el efecto
inhibitorio de las muestras parcialmente tratadas sobre fangos activos
procedentes de una EDAR. Esta evaluacién de la toxicidad se llevé a cabo

mediante ensayos de respirometria.

Para el caso de la mezcla de plaguicidas en el que el Carbono Organico
Disuelto (COD) inicial alcanza unos 135 mg/L, se realizaron ensayos de
biodegradabilidad mediante el test de Zahn-Wellens (Directiva 88/302/EEC).
Porcentajes de biodegradabilidad por encima del 70% ponen de manifiesto la
idoneidad de un agua para ser tratada en un reactor bioldgico. De esta forma,
se determina si es factible la combinaciéon del proceso de oxidacién con un

tratamiento biologico aerobio en dicha fase del pre-tratamiento.

Ensayos de pre-tratamiento mediante foto-Fenton combinado con oxidacion

biolégica para la descontaminacion de aguas conteniendo mezcla de los plaguicidas

seleccionados.

Los experimentos expuestos anteriormente permiten determinar el momento en el

que la biodegradabilidad de la mezcla parcialmente oxidada ha mejorado lo suficiente

como para combinar el proceso fotocatalitico con un tratamiento bioldgico aerobio.

En primer lugar, se llevaron a cabo ensayos con aguas conteniendo mezcla
de plaguicidas (50 mg/L de concentracion cada uno) mediante la
combinacién de un pre-tratamiento con foto-Fenton (Fe®* = 20 mg/L) y un
proceso biolégico aerobio a escala planta piloto y en modo discontinuo. La
oxidacion bioldgica se llevo a cabo en un reactor de lecho fijo colonizado con
fangos activos procedentes de la EDAR de “El Bobar” del municipio de
Almeria. Ademas de estudiar la capacidad maxima de tratamiento en el

reactor bioldégico en modo discontinuo, también se evalia el correcto
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funcionamiento del proceso de nitrificacion analizando la conversion del

amonio presente en la mezcla a nitrato.

b. Por ultimo se estudié el sistema biolégico operando en modo continuo. En
este caso, se evalué la capacidad maxima de tratamiento del sistema
bioldgico en términos de velocidad maxima de diluciéon admisible, asi como la

eficiencia global del sistema combinado.

4. Aplicacion de la tecnologia desarrollada al tratamiento de un agua residual

industrial salina conteniendo un compuesto no biodegradable (a-metilfenilglicina).

a. De acuerdo con las etapas definidas anteriormente para esta tecnologia de
descontaminacion de aguas residuales, se realizaron ensayos cinéticos de
foto-Fenton (Fe* = 20 mg/L y exceso de H,0,), con el compuesto no
biodegradable a una concentraciéon de 500 mg/L, en matrices de agua
destilada, de agua salina simulada (con 35 g/L de NaCl) y en aguas
residuales industriales (COD entre 20-200 mg/L) procedentes de la empresa
farmacéutica productora de o-metilfenilglicina. Con estos experimentos se
pretenden determinar los diferentes efectos provocados por la matriz acuosa
sobre el tratamiento con foto-Fenton. Ademas de los parametros cinéticos (ro
Y Kap), se determino la evolucion del EOM a lo largo del proceso fotocatalitico

para el caso de las aguas reales.

b. La siguiente etapa consistié en el estudio de la evolucién de la toxicidad
mediante Vibrio fischeri de las muestras de aguas reales con a-
metilfenilglicina parcialmente tratadas mediante foto-Fenton. A partir de estos
datos se evalud la biodegradabilidad mediante el test de Zahn-Wellens a
aquellas muestras que presentaron una menor toxicidad (porcentajes de
inhibicion inferior al 50%). De esta forma, se localiz6é el momento del proceso
fotocatalitico en el que la biodegradabilidad de la mezcla habia mejorado,
esto significa que se alcanzaron porcentajes de biodegradabilidad superiores

al 70% en menos de 28 dias.

C. Una vez encontrado el momento 6ptimo, durante el pre-tratamiento con foto-

Fenton, en el que la mejora de la biodegradabilidad permite la combinacion
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con el sistema de oxidacion biolégica, se llevaron a cabo experimentos de
tratamiento completo del agua residual salina conteniendo o-metilfenilglicina
(500 mg/L), mediante el sistema combinado foto-Fenton / biolégico a escala
planta piloto. Al igual que en los ensayos de descontaminacion de la mezcla
de plaguicidas, se realizaron ensayos en modo discontinuo en primer lugar, y
después en continuo. Puesto que el agua real a tratar se encontraba en una
matriz de agua salina, el reactor biolégico se colonizé con fangos activados
procedentes de la propia EDAR de la industria farmacéutica. De esta forma
se determina la capacidad maxima de tratamiento y la velocidad maxima de
dilucion en modo continuo, asi como la eficiencia global del sistema

combinado.

Los resultados obtenidos en los ensayos con aguas reales industriales permitieron

obtener los parametros de disefio necesarios para la construccién de una planta de

demostracion, que hiciera posible la aplicacion practica de la tecnologia desarrollada al

tratamiento de dichas aguas residuales.
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3 MATERIALES Y METODOS

3.1 Contaminantes y Reactivos
3.1.1 Contaminantes

Los contaminantes persistentes modelo seleccionados para su estudio en esta
tesis doctoral, son una serie de plaguicidas comunmente utilizados en la agricultura
intensiva de la provincia de Almeria: oxamilo, cimoxanilo, dimetoato, metomilo, pirimetanil
y telone (tabla 3.1), asi como un agua residual industrial conteniendo un compuesto no

biodegradable (a-metilfenilglicina), procedente de una industria farmacéutica (figura 3.1).

Oxamilo

El oxamilo (tabla 3.1) pertenece a la familia quimica de los carbamatos y es
estable en forma sélida y relativamente estable en disoluciones acuosas a pH acido. Este
compuesto esta clasificado como altamente téxico por la Agencia de Proteccion
Ambiental de EEUU (Clase 1IV), y como contaminante organico persistente por la UE
(POPs son las siglas en inglés), debido a su alta toxicidad aguda no solo para el ser

humano sino también para aves y mamiferos.
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a-Metilfenilglicina
(MFG)

Figura 3.1. Estructura quimica del compuesto a-metilfenilglicina.

El oxamilo es un neumaticida-insecticida usado contra un amplio espectro de
insectos, acaros, garrapatas y gusanos. Se utiliza principalmente en plantaciones de
cereales, frutas, verduras y ornamentales, y puede ser aplicado directamente sobre las
plantas o la superficie del suelo. Es altamente téxico por via oral con un LDs, de
5.4 mg/kg en ratas. La exposicion a oxamilo causa efectos similares a los de otros
carbamatos, dolor de cabeza, nauseas, lagrimeo, temblores y vision borrosa. También es

altamente toxico por via dérmica con un LDsg mayor de 2960 mg/kg en conejos.

Desde el punto de vista medioambiental, el oxamilo presenta una vida media en el
suelo de entre 4 y 20 dias. Su absorcion es mas fuerte en suelos con un contenido
elevado de materia organica, y puesto que se descompone en presencia de bacterias, es
mas probable encontrarlo en aguas subterraneas que en las superficiales. La vida media
del oxamilo en agua de rio es entre 1 y 2 dias, mientras que en plantas es
aproximadamente de 1 a 2 semanas, tras este periodo de tiempo, se descompone dando
lugar a metabolitos de los que se desconoce completamente el efecto medioambiental

que pueden generar.

El producto técnico de este plaguicida no se comercializa con lo que se emplea su
férmula comercial que se denomina Vydate® y se encuentra disponible tanto en forma
granular como liquida. El Vydate® es muy soluble en agua, faciimente absorbido por la
planta y tiene doble sistemia, de ahi su buena eficacia en el control de plagas aéreas

chupadoras (mosca blanca, pulgones, trips) y minadoras (Liriomyza).

Cimoxanilo
El cimoxanilo (tabla 3.1) pertenece a la familia quimica de los carbamatos al igual

que el oxamilo, y esta clasificado como téxico por la Agencia de Proteccion Ambiental de
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EEUU (Clase lll) y como contaminante organico persistente por la UE. Este compuesto
se hidroliza en medio acuoso a pH neutro y alcalino, y a pH 5 es relativamente estable.
En suelos, el cimoxanilo se bio-degrada rapidamente bajo condiciones aerobias vy
anaerobias, por lo que se espera que se filtre hacia las aguas subterraneas y que no
permanezca en las aguas superficiales. El tiempo de vida media del cimoxanilo en suelos
es de 25.3 dias.

El cimoxanilo es un insecticida usado en el tratamiento de semillas para
plantaciones de patatas y en aplicaciones foliares para el control tardio de plagas
(Phytophthora infestans) en plantas. Este producto granulado forma un fango
concentrado que es aplicado por goteo para el tratamiento de las semillas, pero en el
caso de la aplicacién foliar, el plaguicida se adiciona directamente sobre la tierra o por
aire. Los valores de toxicidad aguda en ratas para el producto técnico son: por via oral
LDsg de 1196 mg/kg, por via dérmica LDs, superior a 3000 mg/kg y por inhalacién LDs
superior a 5.06 mg/L (después de 4 horas de exposicién). Desde el punto de vista
ecologico, la toxicidad aguda de este plaguicida para peces de agua dulce es LCsy >
61 mg/L, para peces de agua marina es LCs, > 47.5 mg/L (en 96 horas de exposicion) y
para invertebrados de tierra (como lombriz de tierra) es LCso de 2109 mg/L. De acuerdo
con estos datos, el cimoxanilo presenta una toxicidad minima para mamiferos, y sin
embargo es ligeramente toxico para peces de agua dulce y marina, e invertebrados

acuaticos.

La exposicidon a cimoxanilo causa nauseas, vomitos, diarrea, cefalea, irritacion
termal, ocular, gastrica y de las vias respiratorias, efectos tipicos producidos por el

contacto con carbamatos.

Metomilo

El metomilo (tabla 3.1) es un insecticida de amplio espectro (Calépteros, Dipteros,
Hemipteros, Homopteros, Himendpteros, Lepiddpteros Tisandpteros, etc.), perteneciente
a la familia quimica de los carbamatos y clasificado como muy poco téxico por la Agencia
de Proteccion Ambiental de EEUU (Clase 1) y como contaminante organico persistente

por la UE.

Este plaguicida se emplea también como acaricida para el control de garrapatas y
arafas, en el tratamiento foliar de verduras, frutas y plantas ornamentales. El metomilo es

efectivo tanto cuando se aplica como un insecticida de contacto, como cuando se usa
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como insecticida sistémico, gracias a su capacidad para causar un envenenamiento
global en los insectos una vez que el plaguicida se ha absorbido. EI metomilo es
altamente toxico por via oral con valores de LDsy entre 17 y 24 mg/kg en ratas,
moderadamente téxico por inhalacion con un LDsy de 0.3 mg/L en ratas después de 4
horas de exposicion, y ligeramente téxico por via dérmica con un LDs, de 5880 mg/kg en
conejos. Los efectos ecoldgicos detectados muestran una alta toxicidad en pajaros (LDsg

de 28 mg/kg en gallinas), y en invertebrados acuaticos.

Los sintomas que aparecen por exposiciéon al metomilo son similares a los
causados por otros carbamatos: debilidad, visién borrosa, dolor de cabeza, nauseas,
dolor abdominal, pupilas contraidas, sudores y pulso débil. Desde el punto de vista
medioambiental, el metomilo tiene una baja persistencia en suelo con un tiempo de vida
media de aproximadamente 14 dias. Debido a su alta solubilidad en agua y su baja
afinidad por el suelo, el metomilo presenta un alto potencial de contaminacion del agua
subterranea. Este plaguicida es degradado rapidamente por los microorganismos del
suelo, y las disoluciones acuosas del mismo son inestables en medio alcalino y bajo la luz
solar. La vida media estimada para este insecticida es de 6 dias en el agua superficial y
alrededor de 25 semanas en el agua subterranea. En soluciones acuosas a pH 6, 7 y 8,
presenta una vida media de 54, 38 y 20 semanas, respectivamente. Cuando el metomilo
se aplica a las plantas, sus residuos permanecen escaso tiempo, después de anadirlo a
las hojas, su vida media es de 3 a 5 dias. Ademas, como ejemplo, menos del 3% de
metomilo permanece en las coles 1 semana después de su aplicacion como tratamiento
foliar. Una vez transcurridos estos periodos de tiempo, el metomilo se descompone en

una serie de metabolitos con un efecto desconocido sobre el medio ambiente.

Dimetoato

El dimetoato (tabla 3.1) es un insecticida de la familia quimica de los
organofosforados y es clasificado como moderadamente téxico por la Agencia de
Proteccion Ambiental de EEUU (Clase IlI) y como contaminante organico persistente por
la UE.

El dimetoato es un insecticida que actua sistémicamente o por contacto. Se usa
contra una amplia variedad de insectos, incluyendo afidos, trips, el saltador de la planta
de maiz (planthoppers en inglés), y moscas blancas de plantas ornamentales, tabaco,

tomates y otras verduras. También se usa contra las moscas de las granjas en forma de
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spray sobre las paredes. Ademas, el dimetoato se ha administrado al ganado para el
control de moscas. Este plaguicida es moderadamente toxico por ingestion, inhalacion y
absorcion dérmica. Los valores de toxicidad aguda por ingestion se encuentran en el
rango de 180 a 330 mg/kg en las ratas, por absorcion dérmica LDsy es superior a 2000
mg/kg en las ratas, y por inhalacion el LDs, es superior a 1.6 mg/L después de 4 horas de

exposicion.

La exposicion a contaminantes organofosforados produce los siguientes sintomas:
entumecimiento, hormigueo, incoordinacion, dolor de cabeza, nauseas, visidon borrosa,
dificultad respiratoria y bajo ritmo cardiaco. Por otro lado, una temperatura ambiente alta

o la exposicién del dimetoato a la luz visible o UV pueden aumentar su toxicidad.

El dimetoato es altamente toxico para los pajaros, y moderadamente toxico para
los peces, con un LCsy de aproximadamente 6.2 mg/L después de 96 horas de
exposicion. Desde el punto de vista medioambiental, este plaguicida presenta tiempos de
permanencia bajos en el suelo, con un tiempo de vida media de unos 20 dias. Debido a
su degradacion mediante microorganismos, se descompone rapidamente en suelos
humedos, y puesto que es altamente soluble en agua y se absorbe muy débilmente sobre
las particulas soélidas, es facilmente transportado. Ademas, este compuesto sufre

hidrdlisis en aguas alcalinas, siendo su vida media en aguas de rio alrededor de 8 dias.

Pirimetanil

El pirimetanil (tabla 3.1) es un fungicida perteneciente a la familia quimica de las
anilino-pirimidinas y esta clasificado como moderadamente peligroso por la Agencia de
Proteccion Ambiental de EEUU (Clase IlI) y como contaminante organico persistente por
la UE. Este fungicida esta destinado a la lucha contra la sigatoka negra y/o amarilla en los

platanos, cebollas, mangos, rosas, tomates y uvas mediante tratamiento foliar.

El pirimetanil es considerado como dafino si es ingerido o inhalado, pero no
causa irritacion dérmica y no es un sensibilizador cutaneo. Al contacto con los ojos causa
una leve y reversible irritacién. Presenta una toxicidad aguda por via oral de
LDsg = 956 mg/kg y por via dérmica mayor de 4.000 mg/kg, para las ratas. En cuanto a la
ecotoxicidad, se ha encontrado un LCso de 10.6 mg/L después de 96 horas de exposicion
para la trucha arco iris, y un ICso de 0.014 mg/L pasadas 96 horas en algas. Segun esto,

el pirimetanil se denomina como toxico para organismos acuaticos.
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Este fungicida es estable bajo condiciones normales, no estd sujeto a
biodegradacion primaria y no se considera como sustancia inherentemente degradable
(DOC eliminado < 20%).

Telone (1,3-dicloropropeno)

El telone (1,3-dicloropropeno, tabla 3.1), es un plaguicida liquido, incoloro y de
aroma dulce que pertenece a la familia quimica de los organoclorados. Esta sustancia ha
sido encontrada en al menos 94 de los 1416 sitios de la Lista de Prioridades Nacionales
identificados por la Agencia de Proteccion Ambiental de EEUU (EPA), y ha sido

clasificado como contaminante organico persistente por la UE.

El 1,3-dicloropropeno se usa principalmente en agricultura para matar
neumatodos, que son plagas que se alimentan de las raices de las cosechas.
Generalmente se rocia sin diluirlo sobre el terreno en plantaciones de hortalizas, frutos
citricos, vinos, fresas, remolacha, pifia, cacahuete y tabaco. Ademas, presenta una
segunda actividad insecticida y fungicida para controlar enfermedades viricas en

frambuesas, tomates, etc.

La mayoria de los efectos adversos del telone provienen de respirar o tocar esta
sustancia durante su produccién o cuando se usa en la agricultura: irritacién de la piel, los
ojos, la nariz y la garganta, ademas de tos, nauseas, dolor de cabeza y cansancio. Este
plaguicida aplicado a la piel de animales produjo irritacion, pérdida de pelo, y hemorragia
en el estémago y los pulmones. Por otro lado, los estudios en animales han demostrado
que la mayor parte del 1,3-dicloropropeno es eliminado del organismo en
aproximadamente dos dias. Resultados de toxicidad aguda muestran un LDs, de 1200
mg/kg en ratas por contacto dérmico y un LCs, por inhalacién entre 2.70-3.07 mg/L

después de cuatro horas de exposicion. Es ligeramente toxico para las algas.

Desde el punto de vista medioambiental, el telone se evapora rapidamente desde
el agua y el suelo al aire donde es degradado por la luz solar. En el suelo, es degradado
por microorganismos y puede moverse a través de éste hasta alcanzar fuentes de agua

subterranea. Sufre hidrdlisis a alcoholes del tipo 3-cloroalilo.
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Por ultimo, resulta importante mencionar que la descomposicion de todos los
plaguicidas descritos anteriormente da lugar a una serie de metabolitos cuyos efectos

medioambientales son totalmente desconocidos en la actualidad.

Todos estos plaguicidas excepto el oxamilo, fueron utilizados como producto
técnico en el desarrollo experimental de este trabajo de investigacién, pero ademas, se
utilizaron patrones analiticos procedentes de Sigma Aldrich para el célculo de la
concentracién de contaminante en cada momento mediante la técnica de Cromatografia
Liquida de Alta Resolucion (HPLC-UV).

La tecnologia de combinacion de procesos de oxidacion avanzada con
tratamiento biologico aerobio desarrollada en esta tesis doctoral para la depuracion de
aguas contaminadas con plaguicidas, se aplica también, desde un punto de vista mas
practico, a aguas residuales reales contaminadas con un compuesto no biodegradable
(a-metilfenilglicina, MFG). El trabajo de investigacion realizado engloba no sélo el estudio
de este compuesto aislado, sino también cuando se encuentra formando parte de aguas

residuales industriales reales que ademas son de caracteristicas salinas.

a-metilfenilglicina (MFG)

La a-metilfenilglicina (MFG, CgH{{NO,, figura 3.1) es una sustancia pura usada
por la industria quimica como intermedio para la produccién de compuestos
agroquimicos. La a-metilfenilglicina empleado en esta tesis doctoral procede de una
empresa farmacéutica (DSM DERETIL), que se encuentra instalada al sur de Espafa en
la provincia de Almeria. La solubilidad de la MFG es de 33.4 g/L a una temperatura de
20° C.

Segun las pruebas realizadas a esta sustancia, los efectos que puede tener sobre
el ser humano son irritacién ligera de ojos (enrojecimiento) e irritacion del sistema
respiratorio (tos), por otro lado, después de una exposicién dérmica breve no se ha

detectado ningun efecto importante.

El valor de toxicidad aguda que presenta este compuesto por via oral y dérmica
es de LDsy superior a 2000 mg/kg en ratas, sin embargo, para la toxicidad por inhalacion
no se dispone de suficiente informaciéon. En cuanto a la ecotoxicidad, en peces es de

LCso superior a 100 mg/L después de 96 horas de exposicion, en Daphnia magna el LCx

58



Materiales y Métodos

es también superior a 100 mg/L después de 48 horas de exposicion y, en el caso de las
algas, el LCx es igual que en las especies anteriores pero una vez transcurridas 72 horas

de exposicion.

Desde el punto de vista medioambiental, la MFG presenta una biodegradabilidad
del 0% y un tiempo de vida medio superior a un afio en unas condiciones de pH 4,7y 9y
a una temperatura de 25° C. Se trata de un compuesto altamente estable cuyo contacto
con el agua o la superficie no debe de ser permitido, ademas, es necesario evitar en
todos los casos que este contaminante alcance el sistema de alcantarillado. Por ultimo,
hay que tener en cuenta que aun no se han realizado pruebas completas de esta
sustancia, en el sentido de conocer los posibles metabolitos téxicos que podrian

generarse al ser vertida en el medio ambiente.

El agua residual industrial empleada como matriz real para los ultimos ensayos de
descontaminacion mediante la combinacion de procesos oxidativos y biolégicos, procede
de la misma empresa farmacéutica que la sustancia MFG. Se trata de un agua residual
salina generada a partir del uso de agua de mar como agua de proceso en las etapas de
sintesis de farmacos llevadas a cabo en la propia industria. La composicion tipica de esta
agua residual industrial depende de la actividad de la empresa en esa época del afo,
pero en general se corresponde con la siguiente: NH," = 0-40 mg/L, NO, = 0-20 mg/L,
NO; = 200-600 mg/L, Nitrégeno total = 100-250 mg/L, DQO = 200-400 mg/L, COD =100-
200 mg/L, P = 1-5 mg/L y sélidos totales en suspension (STS) = 20-100 mg/L, en una
matriz de agua de mar (NaCl = 28 g/L, KCI = 0,8 g/L, CaCl,.2H,0 = 1.6 g/L, MgCl,.6H,0 =
4.8 g/L, NaHCO3; = 0.1 g/L y MgS0O,.7H,0 = 3.5 g/L).

3.1.2 Reactivos

Los experimentos de descontaminacion de aguas conteniendo plaguicidas
mediante Procesos de Oxidacion Avanzada en planta piloto, se llevaron a cabo usando
agua destilada como matriz. Este agua procede de la planta de destilacion existente en la
Plataforma Solar de Almeria y presenta las siguientes caracteristicas: conductividad
inferior a 10 uS/cm, CI' = 0.7-0.8 mg/L, NO; = 0.5 mg/L y cantidad de carbono organico

inferior a 0.5 mg/L.

Los experimentos de fotocatalisis heterogénea con TiO, se realizaron utilizando

una suspension de particulas de TiO, P-25 procedente de Degussa (Frankfurt, Alemania,
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80% anatasa y 20% rutilo), y con un area superficial de entre 51 y 55 m?g. En cuanto a
los experimentos fotocataliticos en fase homogénea (foto-Fenton), el catalizador
empleado es Fe?* en forma de FeS0,.7H,O procedente de Panreac, y ademas, el
peroxido de hidréogeno empleado en la reaccién es de pureza 30% p/v también de
Panreac. Una disolucion de acido sulfurico 2N (H,SO, 96% pureza de Panreac), es la
empleada para ajustar el pH de la mezcla a valores entre 2.8 y 2.9 para los ensayos de

foto-Fenton.

Los reactivos empleados en la fase de tratamiento biolégico de los efluentes
procedentes de la fotocatdlisis, estan relacionados, basicamente, con el ajuste
automatico de pH en el reactor biolégico y con la etapa de puesta en marcha y
acondicionamiento del mismo en tareas de alimentacion de la biomasa. El ajuste de pH
se lleva a cabo con diferentes disoluciones de acido sulfurico e hidréxido sédico ambos
procedentes de Panreac, segun la etapa de tratamiento en que nos encontremos. Por
otro lado, la alimentacion de la biomasa en la fase inicial del acondicionamiento de la
misma se usa glucosa (D(+)-Glucosa anhidra, Panreac), y diferentes soluciones salinas
que forman el medio mineral necesario para obtener unas condiciones de crecimiento y
fijacion sobre los soportes Optimas para los fangos. Las soluciones salinas empleadas en
el medio de cultivo asi como la cantidad necesaria de cada una de ellas anadida al

sistema se muestra en la tabla 3.2 [Zahn-Wellens; APHA; Henze et al., 2002].

Desde el punto de vista analitico, todos los patrones empleados en la realizacion
de las curvas de calibraciéon tanto internas como externas para cada una de las técnicas
analiticas utilizadas en esta tesis doctoral y que se detallan en el apartado siguiente, son
de pureza analitica y proceden de Sigma-Aldrich. En cuanto a los disolventes empleados
en la cromatografia liquida de alta resolucién como eluentes, proceden también de
Sigma-Aldrich y tienen pureza analitica (acetonitrilo, metanol, etc). Por ultimo, el agua
ultra pura (conductividad = 0.054 uS, COD,s =0.3 mg/L), empleada en todas las
técnicas analiticas se obtiene a partir de un equipo de agua desionizada de Millipore Co.
(Milli-Q).
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Tabla 3.2. Componentes del medio mineral empleado en la puesta en marcha y

acondicionamiento de los reactores bioldgicos

CONCENTRACION

DISOLUCIONES CANTIDAD ADICIONADA
(9/L)
A: KH,PO, 43.8 Cumplir relacion: C:P/100:5
B: CaCl, 27.5 1 mL/L efluente
C: MgS0,.7H,0 22.5 1 mL/L efluente
50 (+ 0.5 mL/L H,SO, , .,
Cumplir relacion:
D: FeS0,4.7H,0O concentrado para evitar
C:Fe/100~2
precipitaciéon Fe)
E: NaHCO; 48 2 mL/L efluente
F: NH,CI 38.5 Cumplir relacién: C:N/100:20

3.2 Técnicas analiticas

3.2.1 Anadlisis del Carbono Organico Disuelto (COD)

Descripcion del equipo v fundamento tedrico

La determinacion del COD permite evaluar el grado de mineralizacion del
contaminante durante el proceso fotocatalitico. Para ello se ha empleado un Analizador
de Carbono Organico Total Shimadzu modelo TOC-5050A, equipado con un muestreador
modelo ASI-5000A. Este analizador mide el Carbono Total (CT) y el Carbono Inorganico
Total (CIT) disueltos en agua, la diferencia entre ambas medidas proporciona el Carbono
Organico Disuelto (COD).

El analisis de CT se lleva a cabo mediante la combustion de las muestras en un
tubo relleno de un catalizador de platino soportado sobre bolas de alumina, a una
temperatura de 680° C. EI CT presente en la muestra se oxida dando lugar a CO, que es
arrastrado por aire de alta pureza (flujo de 150 mL/min), enfriado y secado mediante un
deshumidificador. A continuacioén, el CO, es analizado mediante un detector de infrarrojos
no dispersivo (NDIR), generando un pico cuya area es proporcional a la cantidad de

carbono presente en la muestra y es integrada por un procesador de datos.
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En la medida de CIT, la muestra se introduce en un recipiente de reaccion en el
que se burbujea aire en presencia de acido fosférico (25% p/V). La descomposicion de
los carbonatos y bicarbonatos (CIT) presentes en la muestra genera CO,, que es
arrastrado por el aire de alta pureza y procesado en el NDIR, de la misma forma que el
CT.

La relacion lineal existente entre el area calculada por el procesador de datos y la
concentracion correspondiente de CT y CIT permite una cuantificacion basada en rectas
de calibracion internas. Estas rectas se elaboran utilizando disoluciones estandar
preparadas en agua ultra pura (sistema Milli-Q), de hidrogeno ftalato de potasio para el
CT (conteniendo unas gotas de acido sulfurico para evitar contaminacion atmosférica de
CO,) y una disolucion de carbonatos en la que la mitad de carbonos procede de
carbonato sédico y la otra mitad de bicarbonato soédico para el CIT. Los rangos
correspondientes a las cinco rectas de calibracion realizadas para el CT y el CIT
respectivamente, son los siguientes: 1-10, 10-50, 50-250, 250-1.000 y 1.000-4.000 mg/L,
y 0,5-2,5, 2,5-15, 15-75, 75-250 y 250-1.000 mg/L. Para todas ellas los coeficientes de
regresion lineal obtenidos son préoximos a 1. La desviacion estandar del equipo es del
1%.

Procedimiento.

La medida del COD requiere un pequefio tratamiento previo de la muestra,
consistente en la filtracion de unos 12 mL de la misma a través de un filtro de PTFE con
un tamafio de poro de 0.22 pm (Millipore Millex® GN) antes de introducirla en el
muestreador del equipo. De esta forma se retiran los solidos en suspensién presentes en
la muestra que puedan dafar al sistema. A continuacidon se produce la inyeccién
automatica de la muestra y se realiza la medida de COD por diferencia entre el CT vy el

CIT, tal y como se detalla arriba.

La comprobacién del correcto funcionamiento y calibracion del equipo se llevan a
cabo mediante la medida periédica de disoluciones patrén. Ademas, en los experimentos
de descontaminacién fotocatalitica de sustancias modelo (plaguicidas puros), la
concentracién inicial correspondiente al COD es siempre conocida y debe ser congruente

con la concentracion del contaminante medida por HPLC-UV.
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3.2.2 Cromatografia Liquida de Alta Resolucion (HPLC-UV)

Descripcion del equipo v fundamento tedrico

El seguimiento de la concentracion de cada uno de los contaminantes estudiados
durante su degradacion por fotocatalisis se realiza mediante cromatografia liquida de alta
resolucién con detector de UV. Esta técnica de cuantificacion de compuestos disueltos en
agua, es ampliamente utilizada gracias a la alta sensibilidad que presenta, y a su
idoneidad para la separacion de especies no volatiles o termolabiles (aminoacidos,
proteinas, acidos nucleicos, hidrocarburos, carbohidratos, drogas, terpenoides,
plaguicidas, antibidticos esteroides, etc.). [Skoog, 2000; Walton, 1983]. Ademas, este
método permite la inyeccion directa de muestra acuosa sin necesidad alguna de llevar a

cabo un proceso previo de extraccion.

El equipo empleado en estos analisis es un cromatégrafo Agilent Technologies
serie 1100 que consta de un equipo de desgasificacién a vacio, una bomba cuaternaria
de piston (capaz de proporcionar mezclas de hasta cuatro disolventes diferentes en
diversas proporciones), un compartimiento termostatizado para la columna
cromatografica, un detector de diodos en fila UV/Vis y un sistema de inyeccion
automatica. El control y la adquisicion de datos se lleva a cabo mediante la conexion a un
ordenador en el que esta instalado el software Agilent Chemstation®. La columna
cromatografica utilizada para la separacion de los diferentes compuestos es una columna
de fase reversa C18 (LUNA® 5 um, 3 x 150 mm de Phenomenex), la cual se encuentra
protegida por una precolumna conocida como “Guard-column” (Phenomenex Security
Guard®).

En la cromatografia liquida de alta resolucion la fase mévil se bombea a alta
presion por una columna que contiene particulas de fase estacionaria con un diametro de
entre 3 y 10 um. A menor tamafio de particula, mas eficiente es la columna, pero mayor
es la resistencia que opone al flujo. Las particulas micro-porosas mas comunes son
aquellas esféricas e irregulares con una superficie adsortiva o una fase liquida ligada. En
la cromatografia en fase reversa, la fase estacionaria es menos polar que la fase movil,
los solutos mas polares eluyen primero y la retencion del soluto se incrementa
aumentando la polaridad de la fase movil. Dicha fase movil suele estar formada por una
mezcla de agua y un disolvente organico (metanol, acetonitrilo, etc.). La eleccién del
procedimiento de separacién se basa en el tamafo, la polaridad y la naturaleza i6nica del

soluto. Dependiendo de la dificultad del problema, puede emplearse una elucion
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isocratica, en la que la proporcion de fase movil no cambia durante el analisis, o en
gradiente, en la que dicha proporcién cambia a lo largo del analisis. Esta ultima se utiliza
en casos mas complejos como por ejemplo cuando varios contaminantes deben de ser
analizados simultaneamente. A la salida de la columna cromatografica, el contaminante
genera una sefial en el detector de UV/Vis que se encuentra linealmente relacionada con

su concentracion y con las propiedades de absorcion de luz del mismo.

Procedimiento

Previamente a su inyeccion en el HPLC-UV, la muestra a analizar es diluida
mediante la adicion del mismo disolvente organico empleado en el método de deteccion y
en un porcentaje lo mas parecido posible al usado en dicho método. Ademas, los
posibles sdlidos en suspensién presentes en la muestra se eliminan filtrandola una vez
diluida, a través de un filtro de PTFE con un tamafio de poro de 0.22 um (Millipore Millex®
GN). Este tratamiento previo de las muestras permite no solo evitar la adsorcion del
contaminante analizado sobre el filtro sino que también disuelve los compuestos
organicos en forma soélida suspendidos en la mezcla. Por otro lado, la adiciéon de
disolventes organicos en la preparacion de la muestra detiene toda posible reaccién de
cualquiera de las sustancias organicas con el reactivo Fenton presente en la fotocatalisis
homogénea (este efecto se denomina “quenching”). En el caso de los experimentos de
fotocatalisis heterogénea con TiO,, la dilucion de la muestra con un disolvente organico
facilita la desorcién del compuesto a analizar de la superficie del catalizador, permitiendo
la determinacion no solo de la cantidad disuelta en el agua sino también de la adsorbida

sobre el catalizador.

Las condiciones o6ptimas de deteccion asi como la fase moévil empleada es
especifica para cada contaminante dependiendo de las caracteristicas del mismo. En la
Tabla 3.3 se muestran las condiciones correspondientes al método de deteccion para
cada uno de los contaminantes estudiados en esta tesis doctoral. El caudal de la bomba

cuaternaria es en todos los casos 0.5 mL/min y el volumen inyectado es siempre 20 pL..
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Tabla 3.3. Fase mévil y condiciones de deteccién en HPLC-UV para los contaminantes

estudiados
Contaminante Fase movil (porcentajes) Longitud de onda

(nm)

Cimoxanilo H.O/Acetonitrilo (ACN) (80/20) 240
Metomilo H.O/ACN (90/10) 234
Oxamilo H,O/Metanol (80/20) 234
Dimetoato H,O/ACN (80/20) 210
Pirimetanil H,O/ACN (50/50) 270

H,O/ACN (85/15): 0-7 min
. ] Las empleadas en
Mezcla plaguicidas H,O/ACN (85/15 — 20/80): 7-12 min los plaguicidas
H,O/ACN (20/80): 12-18 min individuales

o-metilfenilglicina (MFG) HsPO, 5mM (pH 2.5) (100) 210

Para comprobar el correcto funcionamiento del equipo, diariamente se inyecta una
disolucion patrén con una concentracion del contaminante aproximadamente la mitad de
la inicial empleada en el experimento. Esta calibracion externa permite comprobar si la
concentracién inicial obtenida se corresponde con la que tedricamente se esperaba de
acuerdo con la masa afnadida del compuesto a un reactor de volumen conocido. Ademas,
la concentracién de partida obtenida mediante HPLC-UV debe de ser congruente con el

COD segun la formula molecular de la sustancia analizada.

3.2.3 Cromatografiaionica (Cl). Determinacion de aniones y cationes

inorganicos y acidos carboxilicos

Descripcion del equipo v fundamento tedrico

Esta técnica analitica se emplea para la evaluacion del grado de mineralizacién de
las muestras tratadas mediante fotocatalisis solar, gracias a la medida de iones
inorganicos que aparecen como consecuencia de la liberacion de los heteroatomos
presentes en la molécula del contaminante (CI, NO3,, NH,", S0,%, PO43'). Ademas, este
meétodo permite determinar la concentracion de acidos carboxilicos que suelen formarse
como productos intermedios previos a la completa mineralizacién del compuesto (acético,

férmico, propidnico, piravico, oxalico y maléico). Por otro lado, en la investigacion llevada
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a cabo en esta tesis doctoral, la medida de ciertas especies ionicas (NH,*, NO3™ y acidos
carboxilicos), permiten establecer no soélo el nivel de nitrificacion alcanzado, sino también
la degradacion de los intermedios finales de la fotocatalisis, después de un tratamiento

bioldgico.

La cromatografia ionica (Cl) es un método moderno y eficaz de separacion y
determinacion de iones, que se basa en el uso de columnas cromatograficas que
contienen resinas de intercambio idnico. Los procesos de intercambio idnico se basan en
los equilibrios de intercambio entre los iones de una disolucion y los iones del mismo
signo de la fase estacionaria. Existen dos tipos de resinas dependiendo de la naturaleza
del i6n retenido, por un lado estan las resinas de intercambio catidnico cuyos puntos
activos mas comunes son los grupos de acido sulfonico (H'SOs", acido fuerte), y los de
acidos carboxilicos (H'COOQ", acido débil). Y por otro, las resinas de intercambio aniénico
que contienen grupos de amina cuaternaria (N(CH3);"OH", base fuerte), o grupos de
amina primaria (NH;"OH"; base débil) [Harris, 1992; Skoog, 1996 y 2000]. La fase movil
empleada en los equipos de cromatografia idnica consiste en una solucion acuosa (agua
ultrapura Milli-Q) de iones que compiten con los analitos de los puntos activos de la fase
estacionaria. En el caso de Cl para medida de aniones las fases moéviles mas usadas
contienen hidréogeno carbonato/carbonato, hidroxido o una mezcla de acido bérico y
tetraborato. En cuanto a las fases moviles mas empleadas para los Cl de cationes

contienen normalmente acido sulftirico, acido metanosulfénico o acido clorhidrico.

El detector mas comunmente empleado en la cromatografia idnica es el detector
de conductividad, que registra cualquier aumento en la conductividad eléctrica de la fase
movil a medida que el analito va pasando por el detector, y una vez separado en la
columna de intercambio idnico. Estos detectores pueden tener una elevada sensibilidad,
son universales para las especies cargadas y, como norma general, responden de una
forma predecible a los cambios de concentracion. Sin embargo, presentan una limitacion
procedente de la elevada concentracion de electrolito que se requiere para eluir la
mayoria de los iones analitos en un tiempo razonable. Por ello, la conductividad de los
componentes de la fase movil tiende a enmascarar la de los analitos, reduciéndose asi
considerablemente la sensibilidad del detector. Este problema fue resuelto en 1975
gracias al uso de una supresora de membrana en la que el eluyente y la disolucion

supresora fluyen en direcciones opuestas a ambos lados de unas membranas
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permeables de intercambio idnico, convirtiendo el eluyente en una forma no iénica de

manera que los analitos puedan detectarse por su conductividad con mayor sensibilidad.

El Cl empleado para la deteccién de aniones y acidos carboxilicos es un Dionex
DX-600 formado por un muestreador automatico (Dionex AS40), una bomba cuaternaria
de gradiente (Dionex GP50), un horno termostatizado (Dionex LC30) y un detector de
conductividad (Dionex ED50). En primer lugar la fase moévil pasa a través de una trampa
de aniones (Dionex lonpac ATC-3), que garantiza la pureza de la misma, para fluir a
continuacion a través de la pre-columna (Dionex lonpac AG11-HC 4 x 50 mm), la
columna cromatografica (Dionex lonpac AG11-HC 4 x 250 mm), una supresora (Dionex
ASRS- Ultra I 4mm) vy la celda de conductividad eléctrica. Esta supresora trabaja usando
programas de gradiente y en el modo de operacibn que se conoce como
“AutoSuppression Recycle Mode”, en el que el flujo a la salida del detector se introduce
en un bote cerrado y completamente lleno de 250 mL de capacidad que alimenta de
nuevo a la supresora, permitiendo proporcionar a la misma una solucion regeneradora de

composicion estable.

El Cl usado en la deteccién de cationes es un equipo Dionex DX-120 que consta
de un muestreador automatico (Dionex AS40), una bomba cuaternaria, una pre-columna
(Dionex lonpac CG-12A 4 x 50 mm), una columna cromatografica (Dionex lonpac CS12A
4 x 250 mm), una supresora (Dionex CSRS-Ultra 4 mm) y una celda de conductividad
eléctrica. A la salida de la celda, el efluente se introduce en el puerto de regeneracion de
la supresora, de forma que ésta trabaja en la configuracion estandar con programas

isocraticos.

La sefal emitida por el detector genera un pico cuya area se evalua mediante una
calibracion interna. La respuesta del detector de conductividad no es lineal en todo el
rango de medida, por lo que se realizan varias rectas de calibrado dentro del rango en el
que la respuesta es lineal: 0-1 mg/L, 1-10 mg/L y de 10-50 mg/L (tanto para aniones
como para cationes). Para el caso del amonio, las curvas de calibrado se ajustan a un
polinomio de segundo grado debido a que el grado de disociacién de acidos débiles a
bases débiles a pH neutro se ve afectado por su concentracion. El rango para las rectas
de calibrado de los acidos carboxilicos es ligeramente diferente: 0-1 mg/L, 1-5 mg/L, 5-
20 mg/L y 20-50 mg/L. La desviacién estandar de ambos equipos es aproximadamente

del 3%. La rutina de funcionamiento de los Cl asi como la evaluacién y adquisicion de los
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datos se lleva a cabo mediante la conexién a un ordenador en el que esta instalado el

software Chromeleon®.

Tabla 3.4. Fase mévil y condiciones de deteccion en los Cromatégrafos lonicos

Caudal o ,
Equipo lones bomba Fase movil (porcentajes)
Dionex  Na*NH," K' Ca%, 12
DX-120 Mg?* mL/min H.SO,4 20 mN (isocratico)
H,O/ NaOH 100 mM (80/20): 0-8 min
Dionex CI, NOy, NOg, _
, X 1.5 H,O/ NaOH 100 mM (65/35): 8-15 min
DX-600 SO,7, PO~ mL/min _
(Gradiente)
H,O/ NaOH 5 mM (80/20): 0-8 min
D Acetato, formiato, H,O/ NaOH 5 mM (80/20): 8-18 min
ionex
propianato, piruvato, 1.5 H,O/ NaOH 100 mM (85/15): 18-28 min
DX-600 mL/min _
oxalato y maleato H,O/ NaOH 100 mM (70/30): 28-38 min
(Gradiente)

Procedimiento

Las muestras procedentes de un tratamiento fotocatalitico heterogéneo con TiO,
son filtradas directamente sobre los propios viales proporcionados por Dionex a través de
un filtro de PTFE con un tamafio de poro de 0.22 um (Millipore Millex® GN), sin embargo
para aquellas muestras procedentes de una fotocatalisis homogénea con foto-Fenton
deberan diluirse previamente a su filtracion, debido a la presencia de una alta
concentracién de sulfatos procedente de la acidificacion del sistema con acido sulfurico. A
continuacion, los viales se introducen en el muestreador automatico. Las condiciones de
operacion de los dos equipos y de deteccion de los iones inorganicos y acidos

carboxilicos se muestran en la tabla 3.4.

El buen funcionamiento de ambos equipos asi como la correcta calibracion de los
mismos se comprueba mediante la inyeccién diaria de disoluciones patron de cada uno
de los iones que se van a medir. Para el caso de los aniones se introduce un patrén de
10 mg/L de cada uno de ellos, en los cationes el patrén se prepara de 2.5 mg/L y, puesto

que la concentracion esperada de acidos carboxilicos al final de un proceso fotocatalitico
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o bioldgico es muy pequena, se inyecta un patron que contenga 1 mg/L de cada uno de

ellos.
3.2.4 Medida de la Demanda Quimica de Oxigeno (DQO)

Fundamento tedrico

La Demanda Quimica de Oxigeno (DQO) determina la cantidad de oxigeno
requerido para oxidar la materia organica en una muestra de agua residual, bajo
condiciones especificas de agente oxidante, temperatura y tiempo. Las sustancias
oxidables presentes en la muestra se oxidan en solucién fuertemente acida con un
exceso conocido de dicromato de postasio en presencia de sulfato de plata que actua
como agente catalizador. Después de dos horas de digestion a 148° C, la concentracion
de iones Cr** de color verde generados a partir del dicromato, son posteriormente
determinados por espectrofotometria. La norma que regula el protocolo seguido en este
método es la ISO 15705.

La medida de la DQO en aquellas muestras procedentes de un tratamiento
mediante fotocatalisis solar, permite el calculo de un parametro denominado Estado de
Oxidacion Media (EOM, AOS son las siglas en inglés), que da una idea de la evolucion
del grado de oxidacion de la mezcla asi como de en qué etapas de la fotocatalisis es mas
conveniente realizar ensayos de biodegradabilidad para averiguar si ésta ha mejorado
con respecto a su valor inicial. EI EOM es una relacion entre la DQO y el COD, y se

obtiene de acuerdo a la ecuacion 3.1 [scott y Ollis, 1995; Mantzavinos y Psillakis, 2004]:

4(COD - DQO)
COD

EOM = (3.1)

En esta ecuacion el COD esta expresado en moles de C/L y la DQO en moles de
O,/L. El valor del EOM varia entre +4 correspondiente al estado mas oxidado del carbono
(cuando todo el C esta en forma de CO,), y -4 que corresponde al estado mas reducido
del carbono (cuando se encuentra en forma de CH,). Normalmente el EOM aumenta con
el tiempo de tratamiento fotocatalitico hasta alcanzar un maximo a partir del cual
permanece aproximadamente constante. A partir de ese momento, el estado de oxidacién
del carbono contenido en la mayoria de los intermedios generados no cambia
sustancialmente, incluso aunque continie el POA. La formacién de intermedios de

reaccion cada vez mas oxidados demuestra indirectamente que el tratamiento es capaz
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de seguir mejorando la biodegradabilidad del agua, ya que los compuestos mas oxidados
suelen ser, generalmente, mas biodegradables que los menos oxidados. Pero el
momento en el que el EOM se estabiliza indica una oxidacion muy avanzada de la
mezcla de forma que si continda el POA conducira Unicamente a la mineralizacion total
de la misma. Ademas, es necesario destacar que en el periodo en el que el EOM
permanece constante, las velocidades de degradacién medidas a partir de la DQO vy del

COD suelen ser muy parecidas.

Procedimiento.

La determinacién de la DQO se realiza con los kit Spectroquant® de Merck, el
rango de medida empleado en todos los experimentos llevados a cabo en esta tesis
doctoral es el de 10-150 mg O,/L (ref: 1.14540.0001).

En primer lugar se homogeniza la muestra y se diluye, si es preciso, para que el
valor esperado se encuentre comprendido entre los limites de deteccién. Se toma el tubo
de reaccién que contiene dicromato de potasio y sulfato de plata, y se agita por balanceo
hasta que los solidos depositados en el fondo (sulfato de plata) se disuelvan
completamente. A continuacién se anaden 3 mL de muestra, se agita vigorosamente y el
tubo se introduce en un termoblock durante dos horas a 148° C. Después, se deja enfriar
a temperatura ambiente durante unos 30 minutos y se mide la absorbancia en un

espectrofotémetro Spectroquant® NOVA 30 de Merck a una longitud de onda de 445 nm.

El buen funcionamiento y la calidad de las medidas de DQO se evalua mediante el
uso de una recta externa de calibrado. Por otro lado, la presencia de pequenas
cantidades de H,O, en las muestras altera la medida de DQO, puesto que el perdxido de
hidrogeno es una sustancia oxidante que puede reaccionar con las sustancias organicas
presentes en la muestra. Para evitar este efecto y garantizar la buena calidad de los
analisis de DQO, se le afiade Catalasa a las muestras segun el procedimiento descrito en

el apartado 3.2.7, de forma que se elimine todo el peréxido de hidrégeno residual.

La recta de calibrado para el rango de medida de 10-150 mg O./L se ha obtenido
mediante la medida de la absorbancia a 445 nm de longitud de onda, de disoluciones de
concentracién conocida de hidrégeno ftalato potasico, que se corresponde con una DQO
tedrica también conocida (todas las medidas se hicieron por triplicado). La recta de

calibrado calculada a partir de dichos datos es la siguiente:
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DQO (mg/L) = 321.3-205.6 x Absorbancia

3.2
R? =0.9967 (3-2)

3.2.5 Determinacién del amonio en agua de mar “Phenate Method”
(American Standard Methods)

Fundamento tedrico

La determinacion de los diferentes iones presentes en el agua residual industrial
salina en la parte final de este trabajo de investigacién, requiere de una fuerte dilucion
antes de su introduccion en los cromatografos idnicos debido a su elevada concentracion
de sales. Pero en aquellos casos en los que la concentracion de amonio presente en la
muestra sea pequefa, este alto factor de dilucidon reduce de manera importante la
precision de la medida. Este caso se da por ejemplo a la salida del reactor biolégico, en la
que el ibn amonio se analiza para comprobar que el proceso de nitrificacion tiene lugar de

forma correcta.

El método empleado para la medida de bajas concentraciones de amonio en agua
salina se denomina “phenate” [American Standard Methods, 4500 NH;.F], es aplicable
tanto para agua dulce como marina y es lineal en el rango de 0-0.6 mg NH;-N/L. Se basa
en la generacion de indofenol, que es un compuesto de color azul intenso, mediante la
reaccion catalizada por nitroprusiato sédico, del idn amonio con hipoclorito sédico y fenol.
A continuacion se mide absorbancia en un espectrofotometro (Unicam-Il), a una longitud

de onda de 640 nm y con cubeta de 5 cm de paso de luz.

Procedimiento
En primer lugar es necesario preparar una serie de disoluciones que intervienen

en la consecuciéon de este método analitico:

a. Disolucién de fenol: mezclar 11.1 mL de fenol liquido (pureza mayor o igual a
89%) con 95% v/v de alcohol etilico hasta alcanzar un volumen final de 100
mL. Preparar esta disolucion fresca cada semana.

b.  Nitroprusiato sédico, 0.5% p/v: disolver 0.5 g de nitroprusiato sédico en 100
mL de agua desionizada. Esta disolucion se puede mantener guardada en un

bote ambar mas de un mes.
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c. Citrato alcalino: disolver 200 g de citrato trisdédico y 10 g de hidroxido sédico
en agua desionizada. Diluir en un litro.

d. Hipoclorito sodico: disolucion comercial aproximadamente al 5% de pureza.

e. Disolucion oxidante: mezclar 100 mL de disolucion citrato alcalino con 25 mL
de hipoclorito sédico. Preparar esta disolucion diariamente.

f.  Disolucion patron de amonio: disolver 3.82 g de cloruro amonico anhidro

(secado a 100° C) en agua desionizada hasta un litro (1 mg N-NHg/L).

Se toman 25 mL de muestra y se afiaden en un matraz erlenmeyer de 50 mL de
capacidad. A continuacion se introducen 1 mL de disolucion de fenol, 1 mL de disolucion
de nitroprusiato sédico y 2.5 mL de disolucion oxidante. Agitar vigorosamente la mezcla y
tapar con parafina. Después el matraz se mantiene durante al menos una hora a
temperatura ambiente y en la oscuridad, de forma que se desarrolle el color deseado (el
color es estable durante 24 horas). Finalmente, se mide la absorbancia a 640 nm y
gracias a una curva de calibracién externa se determina la concentracion de amonio

presente en la muestra.

La recta de calibrado se lleva a cabo mediante la aplicacion de este método
analitico a varias disoluciones de nitrégeno preparadas a partir de una disolucion madre
patron de 1 mg N-NHs/L (segun explicacion anterior). Las diluciones de la madre se
hacen usando agua de mar diluida 100 veces, que es el factor de dilucion que mas tarde
se le aplicara a las muestras. Todas las medidas se hicieron por triplicado. La recta de
calibrado (rango de 0 a 0.6 mg N-NHj3/L) calculada a partir de estos valores se detalla a

continuacion (ecuacion 3.3).

N (mg/L) = 0.153 x Absorbancia+0.0078
R? = 0.9992

(3.3)
La calibracion externa y la preparacion de las correspondientes disoluciones de
acuerdo con las especificaciones mencionadas anteriormente, garantizan el correcto

funcionamiento y calidad de este método analitico.
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3.2.6 Determinacién del peroxido de hidrégeno mediante volumetria

yodomeétrica

Fundamento tedrico

El peroxido de hidréogeno (H.0.) es el reactivo consumido en los experimentos de
fotocatdlisis solar homogénea (foto-Fenton), por lo tanto la determinacion de su consumo
y concentracion en cada instante del proceso, es fundamental para la evaluacion de la

eficiencia de la oxidacion quimica.

La valoracién yodométrica es un método analitico ampliamente usado para la
determinacion de diversos agentes oxidantes y se basa en la adicién en medio acido, de
un exceso de ién yoduro que reacciona con el agente oxidante (en nuestro caso H,0,),
formando el anién I3 (reaccién 3.1), que es valorado con una disolucion de tiosulfato
usando almidén como indicador. El almidon forma un complejo con el id6n triyoduro de
color azul grisaceo oscuro que vira a transparente en el momento en que el tiosulfato ha

reaccionado completamente con el anién I3 para dar de nuevo i6n yoduro (reacciéon 3.2).

H,0,+3I +2H" < [,+2H,0 (3.1)
I,+2S,0% <> 3I'+S,0% (3.2)

Procedimiento

Se toman entre 5 y 25 mL de muestra en funcion de si la concentracion de H,0,
esperada es mayor o menor de 100 mg/L respectivamente, de forma que la sensibilidad
del método analitico sea la maxima. Se adicionan 20 mL de H.SO, 2N para obtener
medio acido, 25 mL de KI 0.2 M (33.2 g/L) y alrededor de 8 gotas de almidén (Merck, ref:
5445). Esta mezcla se mantiene 30 minutos en un bote cerrado, a temperatura ambiente
y en la oscuridad hasta que la reaccion de oxidacion-reduccién tiene lugar de forma
completa. A continuacion, se lleva a cabo la valoraciéon con Na,S,0; 0.05 M (24.8 g/L),

cuyo punto final se alcanza cuando la solucién se vuelve transparente.

La concentracién de peroxido de hidrogeno presente en la muestra (ecuacion
3.4), se determina teniendo en cuenta que el nimero de equivalentes de peréxido de
hidrogeno presente en la disolucion es igual, en el punto de equivalencia al numero de

equivalentes de tiosulfato gastado en la valoracion:
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n° equivalentes (H,0,) = n° equivalentes (S,0:)

NHZO2 ><Vmuestra = stoaz- ><Vvalorantel:)'\/l H,0, xnoe’ ><Vmuestra = MSZOSZ- xnoe’ ><Vvalorante
M _ x Vvalorante DC _ O 05 x Vvalorante x 34 / mOI
H0, = ""'s,0% vV H,0, — ¥ g
muestra muestra
Vvalorante
Ch,o, (Mg /L)=1700x—erere (3.4)

muestra

La comprobacion del buen estado de las disoluciones empleadas en este método
se lleva a cabo mediante la valoracion de una disolucion patrén de H,O, a una
concentraciéon de 10 mM. Por otro lado, este método analitico no se recomienda para
concentraciones de perdxido de hidrégeno inferiores a 50 mg/L debido a que las
interferencias provocadas por el i6n Fe** y especialmente el oxigeno disuelto presentes

en las muestras pueden ser considerables (ambas especies pueden oxidar al ién yoduro).

En el caso en el que la concentracion esperada de peroxido de hidrégeno sea
inferior a 50 mg/L se emplean las tiras de “Merckoquant” (Merck Cat. No. 1.10011.0001)

para su medida en las muestras recién tomadas.

3.2.7 Meétodo de adiciéon de Catalasa para la eliminaciéon del peroxido de

hidrégeno

Fundamento teodrico

La eliminacion del peroxido de hidrégeno presente en las muestras pre-tratadas
mediante fotocatalisis solar, se hace necesaria no sélo desde el punto de vista de la
detencion de la reaccidn Fenton que tiene lugar en la oscuridad, sino también para llevar
a cabo los analisis de toxicidad, biodegradabilidad y DQO con una alta fiabilidad. Por un
lado el H,0, interfiere en las medidas de DQO llevadas a cabo mediante kits de Merck
(epigrafe 3.2.4), y por el otro, la presencia de este oxidante aumenta la toxicidad y
disminuye la biodegradabilidad de la muestra enmascarando el comportamiento real de la

mezcla parcialmente tratada.

El método de adicion de Catalasa emplea catalasa de higado de bovino (Sigma-
Aldrich 2300 unidades/mg), que es una enzima capaz de neutralizar formas téxicas
derivadas del oxigeno (como el H,0,), que se forman en los ambientes acuosos que
contienen oxigeno disuelto, como el citoplasma de las células. La catalasa convierte el

perdxido de hidrogeno en agua y oxigeno molecular [Marin Galvin, 1999]. Una unidad de

74



Materiales y Métodos

catalasa descompone 1.0 umol de peréxido de hidrégeno por minuto a pH 7 y a 25° C

aproximadamente.

Procedimiento

En primer lugar se prepara una disolucion de catalasa a una concentracion de
0.1 g/L con agua ultra pura (Milli-Q). La preparacion de esta disolucién debe realizarse
cada dos dias de forma que se mantenga la actividad de la catalasa. Ademas, esta
enzima se inactiva a pH por encima de 8 y por debajo de 5, con lo que las muestras a las

que se pretende anadir catalasa deben de ser previamente neutralizadas a un pH entre 6

y7.

Normalmente se afiade unas tres veces mas catalasa de la necesaria para
eliminar el peréxido de hidrogeno presente en las muestras y garantizar una actividad
satisfactoria. Para ello se establece una adicion de 0.5 mL de la disolucién de catalasa a
unos 25 mL de muestra y un tiempo de reaccion de 10 minutos, para eliminar una

concentracion de 20 mM de H,0..

Como parametro de control que permite establecer el buen funcionamiento de
este método se comprueba la eliminacion de peréxido de hidrégeno mediante la medida
de su concentracién en alguna de las muestras con las tiras de Merck (0-5 mg/L de
rango). Por otro lado, y para demostrar que la catalasa afiadida no introduce
interferencias importantes en la medida de COD, se han analizado de nuevo algunas
muestras una vez eliminado el H,O, de las mismas. Se comprueba que la variacién con

respecto al valor original nunca es superior al 2%.

3.2.8 Determinacion del hierro en disolucién mediante método

espectrofotométrico (ISO 6332)

Fundamento tedrico

El i6n ferroso interviene como catalizador en la oxidacion en fase homogénea con
H.O./UV, de las aguas residuales conteniendo plaguicidas u otras sustancias no
biodegradables y/o toxicas. Tal y como se explicara en el apartado correspondiente al
procedimiento experimental, la presencia de Fe* es sumamente importante en la

correcta consecucion de la degradacion por foto-Fenton de los contaminantes. Un pH
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superior a 3 y la presencia de iones fosfato (cianuros o nitritos) provocan la precipitacion
del mismo una vez oxidado a Fe*" en forma de hidréxido férrico y fosfato férrico (cianato o
nitrito), respectivamente. Segun estas consideraciones, la determinacion de la cantidad
de hierro en forma de Fe?* o Fe®* segln el estado en que se encuentre la reaccién foto-
catalitica, resulta imprescindible para asegurar el correcto funcionamiento del tratamiento

mediante foto-Fenton.

El ion ferroso disuelto forma un complejo de color rojo con tres moléculas de 1,10-
fenantrolina. La formacién de este complejo se da en un intervalo de pH comprendido
entre 2 y 9, aunque éste es suficientemente amplio para asegurar la formacién
cuantitativa del complejo es necesario mantener un pH entre 3 y 3.5, con lo que la
medida se lleva a cabo en una solucion tampdn (acido acético/acetato). La absorbancia
del complejo Fe* con 1,10-fenantrolina medida a 510 nm es proporcional a la

concentracion de ion ferroso.

La presencia de otros agentes oxidantes (como el perdxido de hidrégeno) en
solucion interfieren en este método analitico, puesto que oxidan al i6n ferroso a férrico, el
cual no forma complejo con la fenantrolina. Por otro lado, existen diversos metales
pesados que forman complejos también con la fenantrolina, como son Cr**, Zn?*,
Co?,Cu?, Ni*, y otros que precipitan con ella: Ag¥, Bi**, Hg**, Cd**, MoO,*. Ademas el
color que pueden presentar las muestras procedentes del foto-Fenton supone también
una interferencia importante a tener en cuenta, ya que se trata de un método
espectrofotométrico. Existen publicados diferentes procedimientos que se aplican para la
eliminacion de estas interferencias [APHA, 1998]. En este trabajo de investigacion las
principales interferencias que se encuentran son las debidas al color de la muestra y al

perdxido de hidrégeno.

Debido a la presencia de peréxido de hidrogeno en el tratamiento con foto-Fenton
el ién ferroso se oxida rapidamente a férrico, con lo que en la mayoria de las muestras se
mide hierro total al reducir todo el Fe** en solucién a Fe* mediante la adicién de acido
ascorbico. De esta forma es posible comprobar si la cantidad de catalizador afiadida al
inicio del proceso se mantiene constante durante el mismo, o si por el contrario esta

disminuyendo debido a su precipitacion.
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Procedimiento

Para la medida del i6n Fe?*, se toman 4 mL de muestra previamente filtrada a
través de un filtro de PTFE con un tamafio de poro de 0,22 um (Millipore Millex® GN), y se
anade 1 mL de solucion 1,10-fenantrolina (1 g/L) y 1 mL de soluciéon tampdn (250 g/L de
acetato amonico y 700 mL/L de acido acético en agua destilada). Después de 1 minuto se
mide la absorbancia a una longitud de onda de 510 nm y cubeta de un 1 cm de paso de
luz en un espectrofotometro (Unicam-Il). En el caso en el que las muestras no estén
coloreadas, se hace el cero del equipo poniendo agua destilada en la posicidon de la
muestra y aire en la referencia, y las muestras se miden siempre con aire como
referencia. Sin embargo, cuando la muestra esta coloreada, el cero se hace colocando
agua destilada en la posicidon de la muestra y de la referencia, y para la medida de la
muestra se introduce en la referencia una segunda cubeta que contenga una solucién
formada por los 4 mL de muestra filtrada, 1 mL de solucién tampén y 1 mL de agua

destilada (en lugar de fenantrolina).

En cuanto a la medida de hierro total, se afiade a la mezcla (muestra filtrada,
fenantrolina y solucion tampdn) una espatula de acido ascoérbico de forma que el i6n
férrico se reduzca a i6n ferroso y se pueda medir la absorbancia del complejo Fe?*-
fenantrolina a 510 nm. Este mismo procedimiento se aplica al blanco que se coloca en la
posicion de referencia cuando las muestras son coloreadas. Consecuentemente, la
concentraciéon de Fe® presente en la muestra se puede obtener por diferencia entre el

hierro total y el Fe*".

A partir de los datos de absorbancia obtenidos en el espectrofotometro se calcula
la concentracion de hierro utilizando una recta de calibracion externa realizada para un
rango de concentraciones de 0 a 10 mg/L de i6n ferroso (ecuacion 3.5). Si la
concentracién esperada de hierro total o Fe** es superior a 10 mg/L se efectua la

correspondiente dilucion de la muestra.

C.. (mg/L)=(7.15 x Absorbancia-0.036)x factor dilucién (35)
R? =0.9986 '
El buen funcionamiento del espectrofotometro asi como la buena calidad de las
disoluciones empleadas, se demuestra mediante la medida de la primera muestra justo

después de la adicion del catalizador (Fe®*) y una vez bien homogeneizada. Si el pH se
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encuentra por debajo de 3 la concentracion de ion ferroso resultante debe de
corresponderse exactamente con la que tedricamente se ha afiadido al reactor, puesto

que el volumen del mismo es conocido.

Por otro lado, es muy importante tener en cuenta que la medida de ion ferroso
debe de realizarse inmediatamente después de tomar la muestra, ya que al proceder de
un experimento de foto-Fenton, el peroxido de hidrégeno presente en la muestra oxidara
todo el Fe** a Fe*, con lo que el equilibrio que habia entre ambas especies idnicas en el
reactor se vera afectado. Sin embargo, si la intencién del analista es medir el hierro total
para comprobar que no se han producido pérdidas de catalizador a lo largo del

tratamiento, no sera necesario realizar la medida inmediatamente.
3.2.9 Medidadelaradiacion UV

Fundamento tedrico

La radiacion solar global recibida en la superficie terrestre se puede dividir en la
suma de dos componentes, directa y difusa. La radiacién directa es la que no sufre
interacciones al atravesar la masa atmosférica. Y la radiacién difusa es la que llega al
nivel del suelo con una direccion distinta a la de la directa debido a los procesos de

absorcion y dispersion de luz que tienen lugar a su paso por la atmésfera.

De toda la radiacion que incide sobre la superficie terrestre, la densidad superficial
de energia radiante esta formada por un 7.8% de ultravioleta, un 47.3% de visible y un
44.9% de infrarroja. Por lo tanto, la energia procedente del espectro solar empleada en

los procesos fotocataliticos solares es muy pequefia comparada con la total.

Dependiendo del emplazamiento, la radiacion UV sufre variaciones en su
intensidad por posibles alteraciones de los agentes atmosféricos que la atendan, asi
como por las condiciones meteoroldgicas siempre cambiantes. Sin embargo, el estudio
de todos los parametros de transmisividad de los distintos fendmenos atenuadores de la
radiacion apunta que la presencia de nubes es el factor predominante en la regién UV
[Blanco, 2002]. Las nubes producen, por tanto, una gran disminucién de la cantidad de
fotones UV que alcanzan la superficie terrestre, aunque su distribucién espectral no se ve

alterada, siempre que no se presenten efectos de contaminacion local.
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Figura 3.2. Fotografia del radiéometro de UV global empleado en los ensayos

realizados en la Plataforma Solar de Almeria.

El estudio del rendimiento de los procesos de fotocatalisis solar se puede realizar
mediante el analisis de la degradacion del compuesto que se desea eliminar del agua en
funcién del tiempo transcurrido y la radiacion incidente sobre el reactor. El tiempo
experimental no es una buena variable para el célculo de la eficiencia y velocidades
cinéticas de los procesos fotocataliticos, ya que no tiene en cuenta que las condiciones
de radiacién incidente varian completamente de un dia para otro y que todos los
elementos del reactor no se encuentran expuestos a la misma cantidad de radiacion. Sin
embargo, existe la posibilidad de tener en cuenta la radiacién total (directa y difusa) que
incide sobre el reactor desde cualquier direccion a lo largo de cada experimento. Se trata
de una aproximacion que integra la densidad de energia radiante del espectro solar util
para la fotocatalisis solar [Malato y cols., 2000a].

El equipo utilizado en esta tesis doctoral para la medida de la radiacion UV global
es el radiometro KIPP&ZONEN, modelo CUV3, con una sensibilidad de 264 mV/W-m?
gque se encuentra montado en una plataforma inclinada el mismo angulo que los
captadores cilindro parabdlicos (CPC, 37°). Este radidmetro proporciona datos en
términos de radiaciéon incidente, Wy,/m? para longitudes de onda inferiores a 400 nm.
Esta medida de energia media incidente por unidad de superficie es una aproximacién
véalida cuando los tiempos empleados en los experimentos son suficientemente largos en
comparacion con los que se producen en las fluctuaciones de radiacion. En la figura 3.2

se muestra una fotografia del radibmetro empleado en esta tesis doctoral.
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Procedimiento

La radiacion solar incidente sobre el fotorreactor se incluye en los calculos
cinéticos de los experimentos de degradacion, mediante una aproximacién matematica
que permite comparar y combinar experimentos llevados a cabo en diferentes dias con
diferentes condiciones meteoroldgicas (presencia de nubes).

Para ello se usa una relacion entre el tiempo experimental (t), el volumen de la
planta (V,), la superficie de los captadores iluminada (A/) y la densidad de la radiacion
(UVs = Wyy m?) medida por el radiémetro. Como los datos de radiacion son recogidos

continuamente, se puede calcular el promedio de la radiacién incidente sobre la superficie

del colector (U_Ve,n) para cada periodo de tiempo (t), y ademas calcular la energia
acumulada en ese periodo. Consecuentemente, la cantidad de energia recogida por los
captadores (por unidad de volumen) desde el comienzo del experimento hasta que cada

muestra es tomada puede ser expresada mediante la siguiente ecuacion (ecuacion 3.6):

QUV,n = QUV,n-l + AthG'” Vﬁ, At, =t, -t (3.6)

t

Donde t, es el tiempo experimental de cada muestra 'y Quv, €s la energia acumulada (por
unidad de volumen, kJ/L) incidente en el reactor para cada muestra tomada durante el

experimento.

En ocasiones, resulta mas util representar los resultados de degradacion
obtenidos durante los procesos fotocataliticos solares frente al tiempo de iluminacion
(tsow), en lugar de en términos de Quv,, (energia acumulada). Para este propdsito puede
asumirse que la radiacién UV solar media en un dia perfectamente soleado durante 2
horas alrededor del mediodia es aproximadamente de 30 Wy/m? La expresiéon que

permite calcular el tiempo de iluminacion viene dada por la ecuacién 3.7.

uv V,
Sty g FAL —— L0 At =t -t ,
30W ,n 30W ,n-1 n 30 VT 1 (3 7)

t

Donde t, es el tiempo experimental para cada muestra, UV es la radiacion solar
ultravioleta media medida durante At,, to, €s el tiempo de iluminacion normalizado, V; es

el volumen del reactor iluminado y Vr el volumen total del fotorreactor.
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Todos los resultados obtenidos en esta tesis han sido graficados en funcién del

tiempo de iluminacion y no de la energia acumulada.

3.2.10 Medida de los sélidos totales en suspension (STS) (American
Standard Methods)

Fundamento tedrico

La determinacién de los sdlidos totales en suspension (STS, 6 TSS que son las
siglas en inglés), se ha empleado en la investigacion desarrollada para esta tesis doctoral
con el objetivo de determinar el momento en el que los fangos activos inoculados en el
reactor biolégico aerobio se han fijado totalmente en los soportes de polipropileno. Una
vez que el valor de STS es cero se puede asegurar que se dispone de un reactor de

lecho fijo con la biomasa totalmente soportada.

Los “solidos totales” es el término empleado para la materia residual que
permanece en el recipiente después de haber evaporado totalmente la muestra y de
secar la materia en un horno a una temperatura previamente definida. Los sélidos totales
engloban a los “solidos totales en suspension”, que se define como la porcion de sélidos
totales que quedan retenidos en un filtro. Estos residuos secados a una temperatura
entre 103 y 105° C deben retener no solo el agua procedente de la cristalizacién sino
también algo del agua que mecanicamente se ha ocluido en los sdlidos. En este analisis,

la pérdida de materia organica por volatilizacion suele ser insignificante.

La muestra bien homogeneizada se evapora en un filtro previamente secado en
un horno hasta obtener un peso constante. El aumento en el peso del filtro con respecto a
Su peso una vez secado, representa los solidos totales en suspension. Las interferencias
que se pueden detectar en este método provienen de muestras que contengan una alta
concentracién de calcio, magnesio, cloruro y/o sulfato, ya que son especies higroscopicas
que requieren un tiempo de secado mas prolongado y un rapido pesado del filtro.
Ademas, una cantidad de residuo excesiva en el filtro puede formar una costra que atrape
facilmente el agua, con lo que se debe de establecer un limite de muestra de forma que

el residuo obtenido no sea mayor de 200 mg.
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Procedimiento

En primer lugar se preparan los filtros lavandolos con agua destilada y secandolos
en el horno a una temperatura entre 103 y 105° C durante una hora. Los filtros
empleados tienen un tamafo de poro de 1.2 ym y estan formados por una mezcla
biolégicamente inerte de acetato de celulosa y de nitrato (MF-Millipore Membrane Filter,
1.2 ym y 47 mm, ref: RAWP04700). Una vez secados se almacenan en un desecador y

se pesan justo antes de ser utilizados.

Se escoge un volumen de muestra a filtrar que vaya a dar lugar a un residuo que
pese entre 2.5 y 200 mg. Se toma el volumen elegido de la muestra perfectamente
homogeneizada y se hace pasar a través del filtro previamente secado y pesado. El
filtrado se lleva a cabo en un sistema a vacio con un matraz kitasatos. Se evapora y se
seca la muestra retenida sobre el filtro en la estufa, de nuevo a una temperatura entre
103 y 105° C durante al menos 2 horas. A continuacion el filtro con la materia seca se
deja enfriar en un desecador y se pesa. Este proceso de secado, enfriado y pesado se
repite hasta que el peso obtenido sea constante o se obtenga una variacién inferior al 4%
con respecto al peso anterior. La ecuacion 3.8 permite realizar el calculo de los sélidos

totales en suspension a partir del peso del filtro vacio y con el residuo:

(A-B)x1000

solidos totales en suspension (mg /L) =
volumen muestra, mL

(3.8)

A = peso del filtro + residuo seco (mg)
B = peso del filtro seco (mQ)

El control de calidad de este método analitico se lleva a cabo mediante el estudio

de los sdlidos totales en suspension por triplicado para cada una de las muestras.

3.3 Ensayos de toxicidad aguda

En la actualidad existen diversos ensayos de laboratorio para la determinacion
experimental de la biotoxicidad aguda de una muestra determinada. La respuesta
biolégica de ciertos organismos expuestos a dicha muestra, permite tomar decisiones
acerca del vertido apropiado o no de un efluente, asi como las consecuencias que podria
tener no solo sobre la poblacion humana, sino sobre algunos de los parametros de
calidad del medio ambiente. Sin embargo, los ensayos de toxicidad no proporcionan una

respuesta absoluta al riesgo que un efluente en particular puede suponer para la
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poblacion humana. Es decir, una escasa toxicidad sobre peces u otros animales de

laboratorio no implica que también lo sea para el ser humano.

Diversas correlaciones sobre la toxicidad en diferentes especies han sido
anteriormente descritas, pero aun asi no es facil extrapolar los resultados obtenidos de
unas especies a otras, o utilizarlos para hacer predicciones sobre los efectos daninos que
un efluente podria tener sobre el ser humano y el medio ambiente [Hodson y cols., 1985].
De acuerdo con varios autores, la mejor forma de evaluar correctamente la biotoxicidad
de un agua residual es mediante el uso de cuatro organismos diferentes, en primer lugar
se utiliza el ensayo basado en la inhibicidon de la luminiscencia emitida por la bacteria
Vibrio fischeri, después un ensayo basado en la movilidad del crustaceo Daphnia magna,
a continuacion un alga conocida como Selenastrum capricornutum, y por ultimo se lleva a

cabo el bio-ensayo con un pez (la trucha arco iris) [Blaise y cols., 1985].

Sin embargo, en la mayoria de los casos, la evaluacion final de la biotoxicidad, por
razones practicas y econdmicas, se basa en un solo ensayo de laboratorio, usando un
unico organismo, lo que permite comparar los valores de toxicidad para diversas
muestras, compuestos o efluentes. El ensayo de toxicidad que se use debe ser, por lo

tanto, representativo, rapido y barato.

De todos los ensayos de toxicidad aguda disponibles en el mercado, el basado en
la inhibicién de la luminiscencia emitida por la bacteria Vibrio fischeri, es el ensayo que ha
mostrado mayor sensibilidad y correlacion con los resultados obtenidos en peces y en
Daphnia, siendo desde 1984 una de las pruebas recomendadas por la EPA
(Environmental Protection Agency de EEUU), junto con pruebas en dafnidos, en la
evaluacion de la toxicidad aguda de muestras de agua [Garcia, 2004]. Por esto y porque
cumple perfectamente las condiciones establecidas por otros autores para una correcta
comparacion entre toxicidades de diversas muestras, es el método seleccionado para
caracterizar la toxicidad aguda correspondiente a los contaminantes y a las aguas

residuales estudiados en este trabajo de investigacion.

Por otro lado, y desde un punto de vista mas practico, estos resultados de
toxicidad aguda por Vibrio fischeri, también se han comparado, en esta tesis doctoral, con
la toxicidad obtenida sobre fangos activados procedentes de una EDAR después de una

rapida exposicion al efluente en estudio. Para ello se han llevado a cabo ensayos de
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respirometria con los que se ha conseguido una aproximacion mas real a los valores de
toxicidad que provocaria el vertido de ciertos efluentes (parcialmente tratados por un

POA) sobre un tratamiento bioldgico aerobio convencional.

3.3.1 Ensayo basado en la bioluminiscencia de la bacteria marina Vibrio
fischeri (Biofix®Lumi) (UNE_EN_IS0O-11348_1998)

Fundamento teodrico

Este bioensayo examina la toxicidad aguda de muestras medioambientales y
compuestos puros basandose en la reduccion de la bioluminiscencia natural de la
bacteria marina Vibrio fischeri (Photobacterium phosphoreum, NRRL B-11177) en
presencia de agentes contaminantes. La toxicidad se expresa como la concentracion de

agente que produce la reduccion del 50% de la luminiscencia inicial (ECSO) [Onorati y

cols., 2004] para contaminantes puros, y como porcentaje de inhibicién de la emisién de

luz para el analisis de aguas residuales.

Vibrio fischeri es una bacteria gram negativa, anaerobia facultativa, de la familia
Vibrionaceae cuya caracteristica mas representativa es la bioluminiscencia (produccién
de luz por parte de ciertos organismos vivos). Es importante destacar la estabilidad en la
emisién de luz asi como la gran sensibilidad que presenta a una amplia variedad de
sustancias toxicas. Las especies pertenecientes a esta familia se encuentran en
ambientes marinos y de agua dulce, en asociacion simbiética con otros organismos,
como por ejemplo peces teledsteos que viven en las zonas mas profundas del mar

[Bauman y cols., 1980].

Las reacciones de emisién de luz en la mayoria de las bacterias involucran la
oxidacion de riboflavin fosfato reducido (FMNH) en una larga cadena de un aldehido con

emision de luz verde-azulada, A = 490-505 nm [Lin y cols., 1993]. La reaccion en

conjunto se muestra a continuacion (reaccion 3.3):
FMNH,+0,+R-CHO®FMN+H,0+R-COOH+hv (490 nm) (3.3)

Dicha reaccion esta catalizada por la enzima luciferasa bacteriana, una
heterodimérica (af) flavin monooxigenasa. Flavin mononucleétido, FMN, junto con flavin

adenin dinucleétido, FAD, son las dos coenzimas que se derivan de la riboflavina
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(vitamina B2). De la reaccion anterior queda puesto de manifiesto que, en una bacteria
luminosa, la forma reducida de FMN (FMNH2) es un componente esencial de la reaccion
de luminiscencia [Strehler y cols., 1954; Inouye, 1994] y FMNH2 puede ser suministrada in

vivo por NAD(P)H y FMN mediante la siguiente reaccion enzimatica [McElroy y cols.,

1953; Inouye, 1994], catalizada por flavin reductasa (reaccién 3.4).
NAD(P)H+H"+FMN®NAD(P)" +FMNH, (3.4)

FMNH2 es oxidado rapidamente por el oxigeno molecular para dar peroxido de

hidrégeno y FMN [Gibson y cols., 1965; Walsh, 1978; Inouye, 1994], segun el siguiente
esquema: flavin reductasa es una flavoproteina que contiene un mol de FMN como grupo
prostético por mol de enzima. Cuando NADH se une a la flavin reductasa, dos hidrogenos

son transferidos por una reaccion enzimatica a FMN para dar FMNHZ, que se disocia
inmediatamente de la enzima. Bajo condiciones aerdbicas, FMNH2 es rapidamente

oxidado no enzimaticamente por oxigeno molecular para dar peroxido de hidrégeno y

FMN, que se une a la apoenzima.

Sin embargo, en bacterias luminosas, el FMNH2 libre es utilizado para la reaccion

de luminiscencia. Luciferasa bacteriana cataliza la reaccion de produccion de la luz

utilizando el citado FMNH2 oxigeno molecular y un aldehido alifatico [Cormier y Strehler,

1953; Inouye, 1994].

La reaccion de bioluminiscencia bacteriana esta ligada al sistema de transporte de
electrones en la respiracion celular y es indicativa del estado metabdlico de la célula, de
modo que una disminucion de la bioluminiscencia indica la disminucién de la respiracion
celular. Los contaminantes fisicos, quimicos y biolégicos afectan a la respiracion celular
alterando el porcentaje de sintesis de proteinas y lipidos y modificando por tanto el nivel

de emision de luminiscencia.

Las posibles interferencias que se pueden encontrar en la medida de la toxicidad

aguda mediante este método se resumen a continuacion:
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a) Las sustancias insolubles, débilmente solubles o volatiles, asi como las
sustancias que reaccionen con la suspension de ensayo, o alteren su estado
durante el periodo de ensayo pueden afectar al resultado o empeorar la
reproducibilidad de los resultados del mismo.

b) Pueden producirse pérdidas de luminiscencia provocadas por la adsorcién o
la dispersion de la luz en caso de aguas fuertemente coloreadas o turbias.
Para evitar esto se diluyen y filtran las muestras previamente a su analisis.

c) Las concentraciones de sal en la muestra inicial superiores a 35 g/L de NaCl,
o los contenidos de otros compuestos que produzcan una osmolaridad
equivalente, pueden conducir a efectos hiperosmaticos. La concentracion
resultante en las muestras de ensayo no debe exceder la osmolaridad de una
solucion de NaCl de 35 g/L.

Procedimiento

Las suspensiones de bacterias utilizadas para las medidas de toxicidad se
preparan a partir de reactivos liofilizados comerciales que pueden conservarse en un
congelador entre -18° C y -20° C. Las bacterias comienzan a emitir luz inmediatamente
después de su reconstitucidn y estan dispuestas para su utilizacion en el ensayo. En este
trabajo de investigacion se han empleado “kits” comercialmente conocidos como
BioFix®Lumi “Multi-shot” bacterias luminiscentes para 200 determinaciones de Macherey-
Nagel (referencia: 945 007), que incluye la solucion reconstituyente. Cada “kit” de

bacterias incluye un certificado de calidad en conformidad con la UNE_EN_ISO 11348-3.

El Lumindmetro empleado para la medida de la bioluminiscencia emitida por las
bacterias es conocido comercialmente como Biofix®Lumi-10 (Macherey-Nagel), que
dispone de un detector “Ultra Fast Single Photon Counter” (Contador ultra rapido de
fotones), con un rango espectral de 380 a 630 nm. La sefial detectada es registrada bien
como unidades relativas de luz (RLU) o bien como porcentaje de inhibicion (%l),
dependiendo del método de medida escogido en el equipo. En la figura 3.3 se muestra
una fotografia de este equipo junto con las disoluciones reconstituyente y salina, asi
como un termoblock (Selecta), que mantiene la temperatura de las suspensiones

bacterianas a 15° C durante el ensayo.

El tratamiento de las muestras previo a su analisis requiere en primer lugar la

eliminacion de sélidos en suspensién mediante su filtracion a través de un filtro de PTFE
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con un tamafo de poro de 0.22 pym (Millipore Millex® GN), y en el caso de proceder de
experimentos de foto-Fenton, es necesario eliminar el peréxido de hidrégeno que pueda
quedar en la muestra mediante el método de la Catalasa explicado en la seccion 3.2.7.

Las muestras que sean coloreadas deben ser diluidas hasta reducir el color.

Figura 3.3. Termoblock, Luminémetro Biofix®Lumi-10, kit BioFix®Lumi “Multi-shot”

(solucion reconstituyente, viales de bacteria liofilizada y solucion salina 2%).

En primer lugar es necesario medir el pH de las muestras, si éste esta
comprendido entre 6 y 8.5, normalmente no es necesario ningun ajuste de pH, ya que
éste siempre es susceptible de modificar la naturaleza de la muestra. Pero si resulta
necesario, se ajusta el pH a 7.0 £ 0.2, afiadiendo acido clorhidrico (0.1 0 1 N), o hidroxido
sédico (0.1 o 1 N). Se selecciona la concentracion del acido clorhidrico o del hidroxido
sédico para limitar el volumen afadido a la muestra, de forma que no represente mas del
5% del volumen total. Una vez que el pH es neutro se ajusta la salinidad de las muestras
al 2% (p/v) mediante la adicion de solucion salina de Macherey-Nagel (ref: 945601,1

parte por cada 10 partes de muestra).

A continuacion se procede a la reconstitucion de las bacterias liofilizadas
adicionando 11 mL de solucion reconstituyente (referencia: 945 007) previamente
atemperada a 4° C, manteniéndola en el frigorifico durante 30 minutos. Al cabo de este
tiempo se reparten los 11 mL de suspensién bacteriana en varios viales y se colocan en
el interior del temoblock que los mantiene a 15° C durante otros 20-30 minutos. Las
bacterias una vez regeneradas permanecen activas durante un margen de tres a cuatro

horas y no pueden volver a congelarse.
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El control de la temperatura en la ejecucién de este bioensayo es esencial, debido
a su influencia sobre la emision natural de luz por la bacteria. Estudios realizados en este
sentido, han demostrado que se produce una variacién de un 10% en la intensidad de luz

emitida, por cada ° C de variacion en la temperatura de incubacion [Ribo y cols.,1987].

La medida de la toxicidad aguda para efluentes procedentes de un pre-tratamiento
con Procesos de oxidacion Avanzada o de la salida del tratamiento biologico aerobio, se
refleja en forma de porcentaje de inhibicion de la actividad bioluminiscente de la bacteria
después de 5, 15 y 30 minutos de exposicién. Para ello se emplea el método “BioTox-B”
del equipo Biofix®Lumi-10, que realiza una medicién inicial y final (después del tiempo de
incubacién) de la intensidad de luz emitida. Con este método, se anaden 500 uL de
suspension bacteriana en cada vial y después de 10 minutos de estabilizacién (siempre a
15° C), se realiza la medida de luminiscencia inicial, una vez finalizada ésta se afiaden
500 pL de la muestra y se espera el tiempo de incubacién requerido (5, 15 0 30 minutos).
Inmediatamente después de realizar la medida final de intensidad de luz (pasado el
tiempo de incubacion), el equipo da el valor del porcentaje de inhibicidon correspondiente

a esa muestra.

En cuanto a la medida de la concentracion efectiva de compuesto puro que
produce la reduccién del 50% de la actividad bioluminiscente de la bacteria Vibrio fischeri,
se determina mediante el método “RLU” que da los valores de luminiscencia netos en

forma de unidades relativas de luz.

El procedimiento a seguir en este caso es similar al método “BioTox-B”, en este
caso la luminiscencia inicial de cada vial se designa como la intensidad inicial Io.
Inmediatamente después de finalizar esta lectura, se adiciona a cada suspension de
bacterias, 500 uL de diferentes diluciones de una solucién inicial del contaminante cuyo
ECso se quiere determinar. Estas muestras incubadas se mantienen a 15° C durante un
tiempo de exposicion de 30 minutos. Finalizado este periodo, se procede de nuevo a la

lectura de la intensidad luminiscente, designada como Is.

En ambos métodos se lleva a cabo durante el ensayo, una evaluacion de la
viabilidad de las bacterias una vez regeneradas. Para ello se prepara un control con igual
cantidad de suspensién bacteriana pero al que se le afiaden 500 uL de solucién salina al

2% en lugar de una muestra (se le conoce también como blanco).
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Para el tratamiento de los datos se determina en primer lugar el factor de
correccion (valor fy,) a partir de la intensidad de luminiscencia medida (en RLU) utilizando
la ecuacion 3.9. Este factor sirve para corregir los valores iniciales |y de todas las
muestras de ensayo, antes de que puedan utilizarse como valores de referencia para la

determinacion de la disminucion de luminiscencia provocada por la muestra.

_ _kt
fo=
kO

(t =30 min) (3.9)

Donde fy; es el factor de correccion para el tiempo de contacto de 30 minutos; Iy, es la
intensidad de luminiscencia en el control tras un tiempo de contacto de 30 minutos en
unidades de luminiscencia relativa (RLU); e Iy es la intensidad de luminiscencia inicial en

el control.

A partir de la ecuacion 3.9 se puede determinar el valor corregido (l) de la
intensidad inicial emitida por las bacterias previamente a su exposicion a las muestras

conteniendo sustancias toxicas (ecuacion 3.10):
I =15 i (3.10)

El efecto inhibidor de la muestra de ensayo se calcula entonces a partir de la

ecuacion 3.11:

H, =—<—Tx100 (3.11)

ct

Donde H; es el efecto inhibidor en tanto por ciento de la muestra de ensayo tras un
tiempo de contacto de 30 minutos; e Iy es la intensidad de luminiscencia de la muestra de

ensayo tras el tiempo de exposicién de 30 minutos, en unidades de luminiscencia relativa.

A continuacion, se calcula el efecto inhibidor medio (H;) para cada una de las
diluciones preparadas del contaminante cuyo ECs, se quiere determinar. Todas las

muestras se analizan por duplicado.
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Sin embargo, es necesario tener en cuenta que para el caso especial del equipo
empleado en esta tesis doctoral (Biofix°Lumi-10), existe la posibilidad de obtener
directamente los valores del efecto inhibidor o porcentaje de inhibicién (H,) utilizando el
método de analisis anteriormente comentado: BioTox-B. De esta forma, y para cada una
de las diluciones del contaminante en estudio, se obtiene directamente del equipo el valor

de H; sin necesidad de aplicar ningun factor de correccion.

Para la evaluacién de las relaciones concentracién/efecto, y la determinacion del
valor de ECsy correspondiente a un contaminante determinado, es necesario calcular
para cada nivel de dilucion el valor de gamma (I") (ecuacién 3.12), que se define como
la relacion entre la pérdida de emision de luz inicial y la emitida tras un periodo de

exposicion, para una concentracion especifica de sustancias téxicas.
— (3.12)
t

La relacién entre “I"” y la concentraciéon del contaminante puede ser expresada en
forma de ecuacion lineal (ecuacidon 3.13). Dicha ecuacion permite determinar el valor de
concentracion correspondiente a una inhibicibn determinada. Para el caso de la
concentracion efectiva que inhibe al 50% de la actividad bioluminiscente de la bacteria
(ECsp), el valorde T es 1.

Log C = bxlog I + log a (3.13)

Se calcula, pues, por el método de minimos cuadrados, el valor de ECs, para cada

contaminante, mediante la sustitucidn en la ecuacion 3.13 del valor I'=1.

El control de la calidad de este método analitico se lleva a cabo mediante la
evaluacion de la sensibilidad de las bacterias reconstituidas para cada uno de los lotes
recibidos. La toxicidad aguda correspondiente a una disolucién de fenol ha sido medida
con uno de los viales pertenecientes a cada “kit” utilizado. El valor de ECsy para Vibrio
fischeri debe ser de 26 mg/L. Se toma también como sustancia de referencia el Zn* (en
forma de sulfato de cinc heptahidratado), el cual en una concentracién de 2.2 mg/L

produce una inhibicion comprendida entre el 20% y el 80%.
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3.3.2 Ensayos de respirometria. Inhibicién en fangos activos procedentes

de una Estacién Depuradora de Aguas Residuales

Fundamento tedrico

La respirometria se define como la medida de la tasa de respiracion (Oxygen
Uptake Rate, OUR, en inglés) de una biomasa viva, y es un indicador de la actividad
microbioldgica presente en dicha biomasa. Desde el punto de vista de la eliminacion de
carbono organico y del ahorro energético, el tratamiento mediante fangos activados
(procedentes de EDAR) mejor y mas eficiente es el que establece que la velocidad de
crecimiento de los organismos debe encontrarse en su valor maximo [Gould, 1950]. La
demanda de oxigeno obtenida mediante el ensayo de respirometria se ha convertido en
un excelente parametro de control, puesto que ésta representa una medida directa de la
viabilidad y correcta actividad de los microorganismos presentes en los fangos activos

aerobios.

Ademas, puesto que la respirometria es una medida directa de la funcién primaria
de un proceso basado en fangos activos, este ensayo resulta ser una muy buena
herramienta para la medida de toxicidad aguda que provocaria en los fangos activos de
una EDAR la entrada de diferentes tipos de aguas residuales industriales. Este ensayo
permite determinar si un efluente industrial puede ser vertido a una EDAR sin riesgo de
que se produzca un descenso importante en la actividad de la biomasa aerobia

provocado por una alta toxicidad del mismo.

La actividad de una biomasa aerobia se ve afectada por una serie de variables

que se detallan a continuacion:

Los tipos de microorganismos presentes.

=

La viabilidad de las células o la concentracién real de células vivas capaces
de respirar.

Cantidad de sustancias biodegradables o dificiimente biodegradables.

La presencia de componentes toxicos o inhibitorios de la actividad celular.

La temperatura.

-~ o a 0

La disponibilidad de suficiente cantidad de oxigeno molecular.
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N

TIEMPO (horas)

Figura 3.4. Variacion de la tasa de respiracion desde su valor maximo inicial hasta la

fase de respiracion enddgena.

Los organismos activos presentes en la biomasa de un fango activo requieren el
oxigeno molecular para mantener su crecimiento de forma continuada. Estos organismos
utilizan el oxigeno para oxidar los compuestos organicos presente en el agua residual y
proporcionar carbono organico para la sintesis de los compuestos necesarios para su
reproduccién. El respirometro mide la tasa de utilizacién del oxigeno en el proceso de
crecimiento, que esta interrelacionado con la reduccion de la Demanda Biolégica de
Oxigeno (DBO). Ambos procesos ocurren de forma concurrente y representan la tasa de

eliminacion del material carbonico en el tratamiento de las aguas residuales.

En la figura 3.4 pueden observarse las diversas etapas que existen en la tasa de
respiracion. Después de una fase inicial en la que la tasa de uso del oxigeno es maxima y
en la que se produce el crecimiento de los organismos y la eliminacion del material
organico, la tasa de respiracion decrece en dos etapas diferentes: en la primera
disminuye a una tasa intermedia una vez que todo el material biodegradable se ha
consumido, y a continuacién desciende a una fase de oxidacion mas lenta y
relativamente constante, se trata de la fase de respiracion endégena, que se corresponde

con la auto digestién de los organismos.

Por otro lado, es posible extraer una gran cantidad de informacion a partir de la

curva anterior:

= Area A: Esta area bajo la curva perteneciente a la primera etapa de la tasa

de respiracion, permite determinar la DBO procedente de los compuestos
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biodegradables presentes en el agua residual y que han sido oxidados por la
biomasa.

Area B: Esta area da la medida de la concentracién de compuestos
dificilmente biodegradables que han sido oxidados por la biomasa.

Area C: Esta area muestra la cantidad de oxigeno que ha sido usado para
convertir el nitrégeno procedente del amonio en nitrégeno oxidado (en forma
de nitrato).

Area D (el area total bajo la curva): Es el area bajo toda la curva que
representa la demanda total de oxigeno por parte del agua residual. Es la
cantidad total de oxigeno que debe de ser suministrada para que el fango
activado complete el tratamiento.

Fraccion e: Representa a la tasa de respiracion al final de la curva, cuanto al
menos se ha tratado el 95% del carbono organico, es la tasa de respiracion
endogena. Esta razén es proporcional a la actividad de la biomasa.

Fraccion f (Viabilidad media): Es la tasa de respiracion media perteneciente
al periodo en el que la nitrificacion y la eliminacion de las sustancias
dificilmente biodegradables ocurre.

Fraccion g: Es la maxima tasa de respiracion observada al inicio del ciclo de
respiracion.

Tiempo T: Es el tiempo necesario para alcanzar la tasa de respiracion
endogena, es por tanto, una medida directa del tiempo minimo requerido

para alcanzar al menos el 95% del tratamiento.

Los ensayos de respirometria se emplean en este trabajo de investigacion con el

objetivo de determinar la toxicidad aguda de un efluente pre-tratado mediante un POA,

desde un punto de vista mas practico que en el caso de la medida de la inhibicion de la

actividad de la bacteria salina Vibrio fischeri, que presenta una sensibilidad mas alta que

los fangos activos procedentes de EDAR. En este caso, la respirometria da una

indicacion de lo tratable que es un efluente para una EDAR previamente a su vertido en

la misma [Ellis y cols., 1996].

Procedimiento

Los analisis de inhibiciéon en fangos activos se llevaron a cabo en un respirometro

Neurtek BM3-LAB compuesto por un reactor bioldgico de 1 L de capacidad y una sonda
de oxigeno WTW Cell-Ox (figura 3.5).
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Figura 3.5. Respirometro Neurtek BM3-LAB. Fangos activos procedentes de EDAR

aireandose.

Estos ensayos se llevaron a cabo en la Universidad Politécnica de Valencia,
Campus de Alcoy (Alicante), en el Departamento de Ingenieria Textil y Papelera. En
primer lugar se tomaron 10 L de fangos activos concentrados de la Estacion Depuradora
de Aguas Residuales Municipal de Alcoy, se diluyeron a la mitad y se mantuvieron en
aireacion durante unas cuatro horas para asegurar su estabilizacion. Aquellos fangos que
no fueron utilizados en el mismo dia de su recogida, se alimentaron con alrededor de 0.5
g/L de acetato sddico para evitar que se redujera la actividad de la biomasa, y que por
falta de alimento apareciera la fase de respiracion enddégena. En todo momento se
mantuvo un aporte continuo de oxigeno, de forma que los fangos se encontraran en

condiciones saturadas del mismo.

Puesto que todas las muestras en las que se midié el porcentaje de inhibicién en
fangos activos mediante respirometria procedieron de experimentos de degradacion de
plaguicidas individuales con foto-Fenton, todas tuvieron que ser neutralizadas a un pH
entre 6.5y 7.5. En este caso, y con objeto de ser lo mas fielmente posible a la situacion
real, no se afnadié Catalasa a las muestras para eliminar la minima cantidad de perdxido
de hidrégeno que pudiera permanecer en ellas, y por otro lado, los fangos activados
fueron usados directamente de la EDAR sin ser adaptados previamente a los efluentes

que iban a recibir.

Una vez estabilizados los fangos se anaden 500 mL de los mismos en el reactor,

el cual mantiene las condiciones de saturacion en oxigeno disuelto. A continuacién, se
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afnade al sistema aproximadamente 1 g/L de acetato sddico que provoca el aumento de la
tasa de respiracion hasta su valor maximo (OURp.). Una vez que este valor sea
constante (tipicamente entre 300 y 500 mg O./L'h, dependiendo de la actividad de la
biomasa), se adicionan 250 mL de la muestra y el equipo registra la evolucion de la tasa
de respiracion como respuesta de los fangos a ese efluente. Cuando la tasa de
respiracion vuelve a ser constante se toma ese valor como la OUR;. No es conveniente
dejar un tiempo de respuesta superior a 30 minutos puesto que lo que interesa medir es
la toxicidad aguda en los fangos activados y no la velocidad de adaptacion de los
mismos al efluente vertido. El calculo del porcentaje de inhibicion se basa en la diferencia
entre las tasas de respiracion antes y después de la introduccién de la muestra en el
reactor, ecuacion 3.14.

OUR (3.14)

max

o OUR,, -OUR,
% Inhibicion =| ———— |x100

Puesto que el contaminante presente en la muestra y causante de la toxicidad
aguda se encuentra en disolucién acuosa, la adicion de la muestra produce un efecto de
diluciéon sobre los fangos activos que supone una reduccién en la tasa de respiracion.
Debido a esto se efectua el ensayo de respirometria también con un blanco consistente
en la adicién de 250 mL de agua destilada a los 500 mL de fangos activos. Esto produce
una bajada de OUR que da lugar a un porcentaje de inhibicién por dilucion que se calcula
aplicando la ecuacion 3.14. El valor del % inhibicién del blanco suele estar comprendido
entre el 15 y el 20%. Teniendo en cuenta esto, los porcentajes de inhibicion obtenidos
para las diferentes muestras deben ser corregidos restando el valor de % inhibicién
correspondiente a la dilucion. Es aconsejable realizar un blanco de respirometria al inicio
de cada dia, puesto que a medida que pasa el tiempo la actividad de la biomasa se va
reduciendo, a pesar de que se vayan alimentando los fangos con acetato sodico y se

mantengan condiciones de saturacion de oxigeno.

El control de calidad tanto del método de medida de toxicidad aguda por
respirometria, como del buen funcionamiento del equipo, se lleva a cabo mediante el
analisis de una disolucién de fenol de 40 mg/L de concentracion, que debe producir
aproximadamente un 21% de inhibicion sobre los fangos activados procedentes de

EDAR. Por otro lado, se comprueba periddicamente que la lectura proporcionada por la
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sonda de oxigeno para los fangos en condiciones de saturacion de oxigeno, se encuentre
alrededor de 7-7.5 mg O./L.

34 Andlisis de la biodegradabilidad
3.4.1 Métodos de estimacion de la biodegradabilidad

La biodegradacién es el proceso por el que la destruccidbn de una sustancia
quimica se lleva a cabo mediante la accion de organismos vivos. Los sistemas bioldgicos
mas significativos involucrados en los procesos de biodegradacion, estan formados
principalmente por bacterias y hongos [Howard y cols., 1975; Alexander, 1994]. La
concentracion relativa de estas especies, la induccién de sus enzimas y su habilidad para
aclimatarse una vez que han sido expuestas al compuesto quimico, son susceptibles de
variar considerablemente dependiendo de ciertos parametros medioambientales como
son la temperatura, la salinidad, el pH, la concentracion de oxigeno, el potencial redox, la
concentracién y naturaleza de varios sustratos y nutrientes, y la presencia de metales
pesados (toxicidad) [Howard and Banerjee, 1984]. Por lo tanto, el grado de
biodegradabilidad de un agua residual o un compuesto quimico, puede ser muy variable
dependiendo del medio ambiente en el que ha sido vertido, tal y como se ha demostrado
en publicaciones previas [Boethling y cols., 1995; Federle y cols., 1997]. Ademas, la
biodegradabilidad en diferentes condiciones puede variar dependiendo de la estructura
quimica del compuesto, por ejemplo, los compuestos con una estructura aromatica y un
grupo nitro normalmente son dificiimente biodegradables bajo condiciones aerobias, pero

sin embargo, se reducen rapidamente a aminas bajo condiciones anaerobias.

En general, los sustituyentes aromaticos que son captadores de electrones
aumentan la persistencia de la sustancia quimica, posiblemente debido a que a las
enzimas les resulta mas dificil atacar al anillo aromatico, mientras que los grupos
funcionales que son donadores de electrones (acidos carboxilicos, fenoles, aminas),

generalmente aumentan el grado de biodegradabilidad del compuesto.

De acuerdo con lo expuesto anteriormente, existen tres modelos recomendados
para la prediccién de la biodegradabilidad de una amplia variedad de sustancias quimicas
organicas, teniendo en cuenta la estructura quimica de las mismas. Estos modelos han
sido seleccionados porque estan bien documentados, y porque han sido probados y

validados para un nimero elevado de compuestos quimicos.
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a. Modelo cualitativo basado en la subestructura (“Qualitative
Substructure Model”)

Este modelo ha sido desarrollado por Niemi y colaboradores (1987) usando una
base de datos de Demandas Bioldgicas de Oxigeno (DBO) convertidas a tiempos de vida
media, asumiendo, por ejemplo, que una DBO tedrica del 50% o mayor obtenida para
cinco dias, tiene una vida media (ti,, tiempo necesario para que el 50% de la
concentracion inicial sea eliminada), de cinco dias, y que una DBO tedrica del 25%
obtenida para diez dias, tiene una vida media de 20 dias. Usando estos datos, se
identifican rasgos estructurales asociados a productos quimicos que son biodegradables
o persistentes. Si la sustancia quimica no presenta ninguna estructura no biodegradable,
el compuesto se clasifica como persistente, pero si no presenta estructuras no
biodegradables, y si alguna biodegradable, la sustancia se clasifica como biodegradable.
Los compuestos quimicos que no disponen de ninguna de estos dos tipos de estructuras

se consideran como inclasificables.
Teniendo en cuenta esto, los productos quimicos persistentes presentan un ty
superior a 15 o 20 dias. Mientras que aquellos que son biodegradables tienen un ty

inferior a 15 0 17 dias (tabla 3.5).

b. Programa de probabilidad de biodegradabilidad (“Biodeqgradability

Probability Program”)

Este modelo originalmente fue desarrollado por Howard y colaboradores en 1992.
Con él se obtuvieron mediante regresion lineal y no lineal una serie de coeficientes para
determinados fragmentos estructurales, gracias a la evaluacion experimental de 264
sustancias quimicas pertenecientes a la base de datos conocida como BIODEG. Dos
afios después Boethling y colaboradores (1994), desarrollaron una versién revisada de

este modelo ampliando el nimero de compuestos quimicos evaluados a 295.

Este modelo, en su versidon mas reciente, dispone de coeficientes para diversos
fragmentos estructurales de sustancias quimicas, obtenidos de forma experimental que
permiten mediante la aplicacién de una ecuacién lineal y otra no lineal determinar la
biodegradabilidad de un compuesto de forma cualitativa (con los valores de la base de
datos BIODEG), y de forma cuantitativa en valores temporales (biodegradabilidad

primaria y final, “Survey model”) (Tabla 3.6).
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Tabla 3.5. Criterios de biodegradabilidad o no biodegradabilidad segun el “Qualitative

Subestructure Model” [Howard, 2000]

Qualitative Substructure Model (Niemi et al., 1987).
Caorrectly Incorrectly
Range TV, Predicted Predicted
No. Description of Association (days) Chemicals  Chemicals
Criteria for degradable substances®
1 One halogen substitution on an unbranched chem. <12 4 0
2 One cyano substitution on an unbranched chem. <10 3 0
3 Aldehydes -1 15 0
4 Hydrocarbons 317 6 0
5 Aleohols, esters, and amines 2-16 64 13
3 Acids 3-12 29 2
7 Amino acids 2-5 13 1]
8 Sulfonates 2-17 15 3
9 Benzene rings with various substitutions and log K, <2.18 2-16 21 0
10  Biphenyl and 2 or less hydroxy-substituted polyaromatics <15 4 0
1 Cyclic chemicals consisting only of C, O, N, and H 2-15 21 2
12 Two aromatic rings (e.g., naphthalene and amino- <15 2 0
naphthalene)
Criteria for non-degradable substances
1 At least one fert-bulyl terminal branch =15 11 0
2 Epoxides =20 ) 0
3 Aliphatic chemicals with fused rings & no branches >35 3 ]
4 Two terminal isopropyl subgroups for a noncyclic chemical =35 3 0
5 Aliphatic cyclic chemicals without branches =40 5 0
6 One or more halogen substitution on a branched, nencyclic =5 12 1
or cyclic chemical
7 At least one isopropyl or dimethyl amine substitution on a =25 4+ 2
cyclic chemical without other “degracable” substituents
L] Two halogen substitutions on an unbranched, noncyclic >15 3 0
chemical
9 More than two hydroxyl substitations on an aromatic ring =15 2 0
10 Two or more rings (with a few exceptions as noted above) =20 8 0
11 Two terminal diamino groups on a noneyclic chemical =35 1 0
12 More than 1 amino branch on a ring with nitrogen a member =100 2 a
of the ring
13 Two terminal double-bond carbons on an unbranched =100 1 ]
chemieal
14 Benzene ring with >2 substitutions (non-hydroxyl) and log =100 1 0
K, > 218
15 Cyano group on a chain consisting of > 8 atoms >100 1 0
16 Highly branched chemicals >100 1 0
* All the degradable descriptors are only used if other subgroups associated with persistence are not present.
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Tabla 3.6. Coeficientes de fragmentos estructurales de sustancias quimicas

correspondientes al “BIODEG model” y al “Survey model” [Howard, 2000]

Biodegradability Probability Program Structural Fragments and Coefficients
(Boethling et al., 1994).
BIODEG models Survey models
Linear Nonlinear Primary Ultimate
Fragment or Parameter Freq® Coefficient Coefficient Freq® Coefficient Coefficient
Equation constant - 748 3.01 - 3.848 3.199
My, 295  -.000476 -.0142 200 -.00144 -.00221
Unsubstituted aromatic (< 3 rings) 2 319 7.191 1 —.343 —586
Phosphate ester 5 314 44,409 6 465 154
Cyanide /nitrile (~C=N) 5 307 4.644 11 —-065 -.082
Aldehyde (-CHO) 4 285 7.180 5 197 022
Amide (~C(=0)-N or — C(=5)-N) 9 210 2.691 13 .205 -.054
Aromatic -C(=0)OH 24 A77 2,422 6 0078 088
Ester (-C(=0)-0-C) 23 174 4.080 25 229 140
Aliphatic -OH 34 159 1.118 18 129 180
Aliphatic -NH, or -NH- 13 .154 1.110 7 043 024
Aromatic ether 11 132 2,248 11 077 -.058
Unsubstituted phenyl group (-CH,) 25 .128 1.799 22 .0049 22
Aromatic -OH 46 116 .809 2] .040 056
Linear C4 terminal alkyl 44 108 1.844 26 269 298
(~CH,CH;CH,CH,)
Aliphatic sulfonic acid or salt 4 108 6.833 4 177 193
Carbamate 4 080 1.009 6 194 -.047
Aliphatic -C({=0)OH 33 073 643 10 386 .365
Alkyl substituent on aromatic ring 36 055 577 36 -.069 =075
Triazine ring 5 .0095 -5.725 4 -.058 —.246
Ketone (-C-C{=0)-C-) 12 0068 —453 10 -.022 -.023
Aromatic -F 1 =810 -10.532 1 135 —407
Aromatic -I 2 -.759 -10.003 2 =127 ~.045
Polycyclic aromatic hydrocarbon 6 —.657 -10.164 2 -702 -.799
(= 4 rings)
N-nitroso (~-N-N=0O) 4 —-525 ~3.259 1 019 -385
Trifluoromethyl (-CF,) 1 —520 -5.670 2 -274 —-513
Aliphatic ether 11 347 -3.429 16  -.0097 —0087
Aromatic -NO, 14 =305 -2.509 13 -.108 =170
Azo group (-N=N-) 2 242 -8.219 3 -053 ~.300
Aromatic -NH, or -NH- 3z —-234 -1.907 23 -.108 ~.135
Aromatic sulfonic acid or salt 11 —.224 -1.028 8 022 142
Tertiary amine 10 =205 —2.223 10 -.288 ~.255
Carbon with 4 single bonds & no H 9 -.184 -1.723 32 -.153 -212
Aromatic —Cl 40 =182 -2.016 27 =165 =207
Pyridine ring 18 -.155 -1.638 8 -.019 -214
Aliphatic ~Cl 1z =111 -1.853 14 -.101 =173
Aromatic ~Br 5 -.110 -1.678 4 -.154 -.136
Aliphatic -Br 5 =046 -4,443 2 035 029
* Number of compounds in the training set containing the fragment

Las ecuaciones aplicadas para cada caso son la ecuacion 3.15 que es lineal y la

3.16 que es no lineal.

YJ.=a0+a1f1+a2f2+...+a36f36+amMW+ej (3.15)
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B exp(a, +a,f, +a,f, +..+a,f,, +a M)
“l+exp(a, +a,f +a,f,+.+a,f,,+aM,)

(3.16)

i

Donde Y; es la probabilidad de que el compuesto j se degrade rapido (modelo BIODEG),
o la biodegradabilidad primaria o final obtenida en los modelos recientes de Boethling. f,
es el numero de subestructuras presentes en la sustancia quimica que se esta
evaluando, ap es un valor constante general para cada modelo estimativo, a, es el
coeficiente de regresion obtenido para cada subestructura de la sustancia, M,, es el peso
molecular del compuesto quimico, a,, es el coeficiente de regresion correspondiente a M,,

y €; es el error experimental. Los valores de “a” se obtienen a partir de unas tablas en las

que se recoge el coeficiente correspondiente a cada grupo funcional.

Los valores cualitativos de probabilidad que se pueden obtener con el modelo

procedente de la base de datos BIODEG son los siguientes.

=  Sila probabilidad es > 0.5, la sustancia quimica se biodegrada rapidamente.

=  Sila probabilidad es < 0.5, la sustancia no se biodegrada rapidamente.

Para el caso de los valores cuantitativos de biodegradabilidad primaria y final
(“Survey model”), si el valor numérico que se obtiene es 5, significa que se requieren
horas para biodegradar el compuesto quimico, si el valor es 4 seran dias, si es 3 seran
semanas, si el valor es 2 se refiere a meses, y por ultimo si el valor es 1 el compuesto

quimico tardara mas que varios meses en biodegradarse (hasta afios).

c. Modelo alifatico aciclico y aromatico monociclico (“Acyclic Aliphatic

and Monocyclic Aromatic Model”)

Este modelo de prediccion de la biodegradabilidad fue desarrollado por Degner y
colaboradores en 1993. Este modelo se basa en siete fragmentos estructurales alifaticos
aciclicos y nueve aromaticos monociclicos, y esta subdivido en tres modelos que

dependen del grupo funcional presente en la sustancia quimica:

=  Modelo para compuestos alifaticos aciclicos: ha sido desarrollado a partir de
cinco fragmentos estructurales (sin acido fosférico ni aminas terciarias)
(ecuacion 3.17) (tabla 3.7):
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Factor biodeg. (B)=Z(Factor subestructuraxN° Factores)+const. (3.17)

Tabla 3.7. Factores correspondientes a las subestructuras englobadas en el modelo

alifatico aciclico [Howard, 2000]

Acyclic Aliphatic Model #74.
Substructares Factor
(1) CO +0.07
(2) CHax-INH, +0.14
(3) CH, -0.11
{4) OI1 -1.13
{5) hal -0.20
Intercept +0.39

Tabla 3.8. Factores correspondientes a las subestructuras englobadas en el modelo

alifatico aciclico conteniendo acido fosférico y aminas terciarias [Howard, 2000]

Acyclic Aliphatic+ Model #75 for
Phosphoric Acid and Tertiary Amine.

Structures Factor MV sD
(1) CH,NH, +0.960 0092 0341
(2) CH, +0.004 1431 1571
(3) CO +0,001 0431  0.684
(4) OH -0.002 0583 0967
(5) hal -0.008 0.831 1842
{(6) phosphoric acid -0.086 0062 0242
{7) tert, amine =0.212 0108 0312
Intercept +0.164

= Modelo para compuestos alifaticos aciclicos conteniendo acido fosférico o
aminas terciarias: ha sido desarrollado a partir de siete fragmentos

estructurales (ecuaciones 3.18 y 3.19) (tabla 3.8):

Factor biodeg. (B)=X(Subestruc. estandarizadasxN° Factores)+const. (3.18)

Estructura estandarizada=(subestr.-MV subestr.)/SD (3.19)

Donde MV es el valor principal de la subestructura y SD es la desviacion

estandar de la subestructura.
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Tabla 3.9. Factores correspondientes a las subestructuras englobadas en el modelo

aromatico monociclico [Howard, 2000]

Monocyclic Aromatic Model
#78.

Substructures Factor
{1) aryl COO(R,) +0.090
(2) aryl OH +0.003
(3) aryl CH,(R,) +0.003
(4) aryl amide -0.052
(5) aryl NH, -0.338
(6) aryl NO, -0.551
() aryl hal -0.480
(8) aryl SO,(R;) -0.320
(9) aryl (R;) ~0.500
Intercept +0.39
R;: H or unbranched alkyl chain;
R,: OH or NH; or 5H; aryl (Ry): chain
with non-terminal hetercatoms or
branched alkyl chain

= Modelo para sustancias aromaticas monociclicas: ha sido desarrollado a

partir de nueve fragmentos estructurales (ecuacion 3.17) (tabla 3.9).

Para todos los modelos, si el factor de biodegradabilidad (B) calculado es mayor
de cero, el compuesto quimico es considerado como facilmente biodegradable, pero si es

inferior a cero, la sustancia es considerada como dificilmente biodegradable.

Estos modelos estan bien documentados y han sido aplicados y validados para un

gran numero de productos quimicos organicos.

Estos tres modelos de estimacién de la biodegradabilidad de compuestos
organicos en base a los grupos funcionales presentes en su estructura quimica, se han
aplicado a la prediccion de la biodegradabilidad de todos los plaguicidas seleccionados
en esta tesis doctoral. Dicha estimacion ha sido comparada, en cada caso, con la medida

de la biodegradabilidad inherente obtenida a partir del método de Zahn-Wellens.
3.4.2 Medida de la Demanda Bioldgica de Oxigeno (DBOs, Oxitop®)

Fundamento tedrico

La demanda biolégica de oxigeno (DBO, mg O./L), determina los requerimientos

relativos de oxigeno de aguas residuales, efluentes y aguas contaminadas, para su
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degradacién biologica. Esta medida expresa el grado de contaminacion de un agua
residual por materia organica potencialmente biodegradable bajo condiciones aerdbicas.
Ademas, esta medida permite evaluar la biodegradabilidad de aquellos contaminantes
organicos que sean volatiles, puesto que se trata de un ensayo efectuado en recipiente

cerrado.

La materia organica contenida en un agua residual es degradada por la flora
bacteriana procedente de fangos activos de una estacion depuradora de aguas
residuales. Si cierta cantidad del agua a analizar se introduce en un recipiente, cerrado
herméticamente, junto con una cantidad determinada de flora bacteriana, se crea un
sistema en el que se dispondra unicamente del oxigeno que inicialmente aporta el aire
presente en el interior del recipiente, para llevar a cabo la oxidacién biolégica de la
materia organica. En un tiempo determinado, los microorganismos consumen todo o
parte del oxigeno contenido en el sistema, liberando una cierta cantidad de anhidrido
carboénico gaseoso. Suponiendo que se inhibe la nitrificacién y que se retira del sistema el
CO, gaseoso producido, la depresion que se registra en el sistema se debera
exclusivamente al descenso de la presién parcial del oxigeno, como consecuencia del
consumo del mismo en la degradacion bioldgica de la materia organica. El periodo de
incubacion considerado en esta medida es de cinco dias con lo que se obtienen valores
de DBO:s.

Los sistemas empleados para llevar a cabo este analisis son biometros de WTW-
Oxitop® (510 mL) introducidos en un incubador termostatizado a 20° C. Estos estan
dotados de tapones con dispositivos de lectura de la presion parcial de los frascos. La
captacién del CO, gaseoso producido se efectua por reaccion con NaOH (reaccion 3.5),
que se dispone al comienzo del ensayo en el interior de una capsula de goma formando
parte del tapén de cada frasco. En la figura 3.6, se muestra una fotografia de los
biémetros empleados para la determinacion de la DBOs, colocados sobre un sistema de

agitacion también de WTW.

2 NaOH+CO, —Na,CO,+H,0 (3.5)
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Figura 3.6. Bidmetros para la determinacion de la DBOs dispuestos sobre un sistema

de agitacion.

Procedimiento
La determinaciéon de la DBOs se ha usado en esta tesis doctoral como método de
evaluacion de la biodegradabilidad inicial de contaminantes volatiles como es el caso del

plaguicida telone.

Previamente a la realizacion del andlisis es necesario acondicionar la muestra de
forma que el pH de la misma se encuentre entre 6.5y 7.5. El rango de aplicacion de este
método comprende los valores entre 0 y 4000 mg O,/L de DBO. El volumen de muestra
que se usa en la determinacion de la DBOs depende del valor esperado de la misma, el
cual se puede estimar a partir de las medidas de DQO teniendo en cuenta que si el
compuesto es muy biodegradable la DBOs se correspondera como maximo a un 80% de
la DQO. Mientras que, si se espera que el compuesto no sea biodegradable, la DBOs se

podra estimar como un 50% de la DQO.

En la tabla 3.10, se muestra la relacion entre el rango de DBOs esperado y el
volumen necesario de muestra. A medida que aumenta el rango de medida de la DBOs
esperada, disminuye el volumen de muestra a tratar, lo que permite que la cantidad de
aire (y por tanto de oxigeno) que queda disponible para la respiracién de la flora

bacteriana sea mayor.
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Tabla 3.10. Volumen total de muestra en funcién del rango de medida

de DBOs esperada

Volumen de muestra Intervalo de medida DBOg

(mL) (Mg OL) Factor
432 0-40
365 0-80 2
250 0-200 5
164 0-400 10
97 0-800 20
435 0-2000 50
297 0-4000 100

Una vez conocido el rango de medida en el que se encuentra el valor de DBOs de
la muestra, se hacen diluciones de la misma hasta llegar al volumen requerido para dicho
rango. Una vez preparadas las diluciones del compuesto cuya DBOs se quiere
determinar, se vierten en los bidmetros y se afiade en cada uno un agitador magnético.
Después se afade el inhibidor de nitrificacion (N-Aliltiourea: 5 g/L C4HsN,S) en una

proporcion equivalente a 20 gotas por cada litro de muestra.

A continuacién se realiza la inoculacion de cada biémetro, para ello se toman
fangos activos procedentes de una EDAR municipal, de dejan 24 horas en aireacién y
después se procede a su decantacién. Una vez sedimentados los fangos, se toman 2 mL
de sobrenadante para inocular cada uno de los bidmetros. Este volumen de
sobrenadante contiene suficiente flora bacteriana para llevar a cabo el proceso de

oxidacion biolégica de la materia organica contenida en cada muestra.

Una vez inoculados los bidmetros, se anade a cada uno de ellos el medio mineral
necesario para que la flora bacteriana se encuentre en condiciones 6ptimas para llevar a
cabo la degradacion bioldgica. Este medio mineral esta compuesto por las mismas
disoluciones empleadas en el ensayo de Zahn-Wellens que se describe en la siguiente
seccion. Ademas, también se afiade la misma cantidad de medio mineral que en aquel

“n

ensayo: 10 mL de la disolucion “a” por cada litro de muestra y 1mL de las disoluciones

“b”, “c” y “d” por cada litro de muestra.
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Se introducen entonces dos comprimidos de NaOH en la capsula de goma que
forma parte del tapdn de los biémetros, y se cierran herméticamente. Estos se colocan
sobre el sistema de agitacion, el cual se introduce en la camara de incubacion a una
temperatura constante de 20° C durante cinco dias. En ese momento se pone a cero el
registro de presion existente en cada tapdén, de forma que el sistema comienza
automaticamente a medir el consumo de oxigeno, almacenando los valores de descenso

de presién parcial cada 24 horas.

Ademas de las disoluciones del contaminante también se prepara un blanco que
contendra unicamente el mismo volumen total de agua destilada que las muestras, los
2 mL de sobrenadante de fangos activos, el medio mineral correspondiente, el inhibidor

de nitrificacion y los comprimidos de NaOH.

Una vez transcurridos los cinco dias de analisis, se registran los valores de caida
de presion (AP) correspondientes a cada dia y a cada muestra, y se representan frente al
volumen de contaminante afadido en cada disolucién. Con la recta que ajusta estos
valores se calcula el AP que corresponderia a todo el volumen seleccionado para la DBOs
esperada (sin dilucién). El valor del AP calculado se multiplica por el factor

correspondiente de la tabla 3.10, para determinar el valor real de la DBO:s.

Para comprobar la correcta actividad de los fangos activos se introduce una
disoluciéon de glucosa de concentracién parecida a la del contaminante en un biémetro
siguiendo el mismo procedimiento que para el resto de las muestras. Ademas, todas las
medidas se hacen por duplicado con objeto de asegurar que los resultados sean

repetitivos.

3.4.3 Andlisis de la Biodegradabilidad Inherente. Ensayo de Zahn-
Wellens/EMPA (OCDE TG 302. Dir. 88/302/EEC)

Fundamento tedrico

El conocimiento de la biodegradabilidad de los productos quimicos organicos es
esencial para la evaluacién de los riesgos que éstos suponen para el medio ambiente.
Dicha evaluacion de riesgos en general, y la clasificaciéon de los mismos en el medio
acuatico en particular, se basan normalmente en datos obtenidos a partir de analisis

estandarizados tales como la simulacion del tratamiento en plantas residuales, la
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biodegradabilidad inherente, biodegradabilidad anaerobia, la biodegradabilidad en agua

de mar y la transformacion abiética.

El estudio de la biodegradabilidad inherente de un compuesto quimico permite
obtener datos sobre su potencial de biodegradacion bajo condiciones aerobias 6ptimas,
tales como las que se encuentran en las Estaciones Depuradoras de Aguas Residuales
(EDAR). Esto se puede medir mediante analisis especificos (biodegradacion primaria), o
mediante analisis no especificos (biodegradacién final). En estos ensayos se expone de
forma prolongada la sustancia quimica a los microorganismos, los cuales, en ocasiones,
han sido previamente adaptados a la sustancia quimica, dando lugar a un aumento en la

degradacion del compuesto.

Los ensayos que se pueden usar para determinar la biodegradabilidad inherente
de una sustancia quimica organica incluyen cuatro métodos descritos en la guia OCDE
N° 302 A-D: “Modified SCAS Test (TG 302 A)”, “Zahn-Wellens/EMPA Test (TG 302 B)",
“Modified MITI Test (ll) (TG 302 C) y “Concawe Test (borrador TG 302 D)”. Los grados de
biodegradacién superiores al 20% (medidos mediante la DBO, DQO o COD), se
consideran como una evidencia de biodegradabilidad inherente primaria, mientras que los
grados de biodegradacion superiores al 70%, deben de considerarse como una evidencia

de biodegradabilidad inherente final.

Un resultado negativo en el ensayo de biodegradabilidad inherente puede llevar a
conclusiones preliminares de persistencia de la sustancia quimica en el medio ambiente,
sin embargo, esto no debe considerarse como una evidencia definitiva, puesto que la alta
concentracién del compuesto puede impedir que se lleve a cabo la biodegradacion final
por inhibicion de los microorganismos. En este caso, se recomienda examinar la
biodegradabilidad final de la sustancia en un ensayo de simulacidon usando una fuente de
in6culo y una temperatura tipicas de una EDAR, asi como una concentracion menor de
compuesto (mas acorde con la realidad). Por otro lado, si el ensayo de biodegradabilidad
inherente da un resultado positivo, eso indica que la sustancia no tiene tendencia a

persistir de forma indefinida en el medio ambiente.

La “Technical Guidance Document” de la Comisién Europea [Comision Europea
2002], propone que los resultados de los ensayos de “Zahn-Wellens/EMPA (TG 302 B)” y

de “Modified MITI (TG 302 C)” deben ser usados para la extrapolacion a constantes de
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velocidad, en modelos de estimacion de la eliminacion de productos quimicos en una
EDAR. Sin embargo, esta extrapolacion esta permitida siempre y cuando los ensayos de
biodegradabilidad inherente cumplan los siguientes criterios especificos: que el 70% de
biodegradabilidad en el ensayo de Zahn-Wellens se alcance en 7 dias, que la “fase lag”
no sea superior a 3 dias y que el porcentaje de degradacién antes de que tenga lugar la

biodegradacioén sea inferior al 15%.

En este trabajo de investigacién, el método de Zahn-Wellens/EMPA se ha
aplicado para la determinacion de la biodegradabilidad inherente de una mezcla de
plaguicidas y de un agua residual industrial, previamente tratados mediante foto-Fenton.
Estos analisis se han llevado a cabo antes de completar el tratamiento de estos efluentes

en un reactor biolégico aerobio de lecho fijo.

Procedimiento

El ensayo de Zahn-Wellens se ha llevado a cabo siguiendo una modificacion de la
directiva 88/302/EEC vy el protocolo OCDE TG 302 B. El objetivo de este ensayo es
evaluar el potencial de la biodegradabilidad final de sustancias organicas no volatiles y
solubles en agua cuando se exponen a una concentracion relativamente alta de

microorganismos.

Este método se aplica a concentraciones de sustancias que correspondan a
valores de COD en el rango de 50 a 400 mg/L o de DQO entre 100 y 1000 mg/L. Estas
altas concentraciones permiten obtener resultados analiticos fiables. El uso paralelo de
un sistema analitico especifico (como HPLC-UV), hace posible la evaluacion de la
biodegradabilidad inicial de la sustancia (desaparicion de la estructura del compuesto
original). Este método es aplicable a aquellas sustancias organicas que son solubles en
agua bajo las condiciones del ensayo, presentan una presion de vapor insignificante bajo
las condiciones del ensayo y no forman espuma. La informacion acerca de la toxicidad de

la sustancia quimica es necesaria para la seleccion de las concentraciones a analizar.

Las muestras que seran analizadas mediante el método de Zahn-Wellens deben
de ser neutralizadas a pH entre 6.5 y 7.5, y los restos de peroxido de hidrégeno que
puedan quedar después de un pre-tratamiento con foto-Fenton deben eliminarse

mediante el método de la Catalasa (seccion 3.2.7).
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En este ensayo, las muestras o sustancias quimicas organicas (plaguicidas) a una
determinada concentracion, se mezclan con medio mineral y con una cantidad
relativamente alta de fangos activos en una soluciéon acuosa que es agitada y aireada
(para asegurar una concentracion de oxigeno disuelto nunca inferior a 2 mg/L), a 20-
25° C en la oscuridad o bajo luz difusa durante un periodo de 28 dias. En paralelo se
preparan varios blancos (dependiendo de las diferentes cantidades de biomasa
adicionada) que solo contienen fangos activos y medio mineral en agua destilada. La
degradacion biologica se sigue mediante la medicion del COD diariamente o a otros
intervalos de tiempo, segun sea necesario. La razén del COD después de cada intervalo
de tiempo con respecto al valor tomado tres horas después del comienzo del ensayo, se

expresa en forma de porcentaje de biodegradabilidad (ecuacion 3.20).

D, = {1ﬁ} <100 (3.20)

A 'CBA

D; es el porcentaje de biodegradacion medido en el intervalo de tiempo t; C, es la
concentracién (mg/L) de COD en la suspension medido después de 3 horas y 30 minutos
de incubacion; C; es la concentracion (mg/L) de COD en la suspension a tiempo t; Cga €5
la concentracion (mg/L) de COD en los blancos medidos después de 3 horas y 30

minutos de incubacion; Cg es la concentracion (mg/L) de COD en los blancos a tiempo t.

El medio mineral empleado en este ensayo esta formado por las siguientes

soluciones:

a. 8.5 g KHPO,, 21.75 g K;HPO,, 33.4 g Na,HPO,4.2H,0, NH,CI 0.5 g. Disueltos
en 1L de agua destilada a un pH 7.4.

b. 27.5 g CaCl,, 36.4 g CaCl,.2H,0. Disueltos en 1 L de agua destilada.
c. 22.5gMgS0,.7H,0 en 1 L de agua destilada.
d. 0.25 g FeCl;.6H,O en 1L de agua destilada (afiadir una gota de HCI para

evitar precipitacion de Fe).

La disolucion de medio mineral propiamente dicha se prepara mezclando 10 mL

[T ] PRl

de solucion “a” y 1 mL de soluciones “b”, “c” y “d”, enrasando a 1 L con agua destilada.

109



Memoria de Tesis Doctoral

De acuerdo con el protocolo de Zahn-Wellens, la razén que debe existir entre el
contenido en carbono organico de la muestra y la cantidad de inéculo seco (biomasa
procedente del fango activado), esta entre 1 y 4. En los ensayos realizados en esta tesis
se ha tomado el valor intermedio de 3, de forma que nos aseguremos la presencia de una
cantidad de biomasa suficiente para evaluar correctamente la biodegradabilidad inherente
de cada una de las muestras. La expresion que permite determinar la masa de inéculo
que es necesario pesar para mezclar con la muestra correspondiente es la siguiente

(ecuacion 3.21):

Indculo (mg /L)
COD (mg/L)

muestra

peso,,., inoculo = 0.09 x peso, ..., indculo

seco

in6culo__. (mg/L)= xCOD

seco muestra
0.09

(mg /L) (3.21)

La determinacion del porcentaje de peso de biomasa humeda que corresponde al
peso seco, se ha evaluado mediante el secado de una cantidad conocida de biomasa
himeda tomada de los fangos activos procedentes de la EDAR municipal de Almeria. Se

obtuvo como peso seco el 9% del hiumedo.

Para la preparacion del indculo se toma de una muestra fresca de fangos activos
procedentes de la EDAR municipal de Almeria, se deja reposar durante alrededor de 30
minutos y se elimina el sobrenadante. La bacteria depositada se reparte entre cuatro
frascos que se introducen en la centrifuga durante 3-5 minutos a unas 1000-1500 rpm.
Después se elimina el sobrenadante y se rellenan los frascos de nuevo con las bacterias
sedimentadas, de nuevo se centrifuga de forma que dispongamos de una capa de
biomasa en el fondo del frasco de gran espesor. Por ultimo se realiza un lavado de la
biomasa centrifugada con el medio mineral, para ello se llenan los frascos con agua
mineral y se resuspende la biomasa mediante agitacion. Por udltimo se vuelven a
introducir los frascos en la centrifuga, se elimina el sobrenadante, y la biomasa esta lista
para pesarse y mezclarse con la muestra correspondiente. Es necesario tomar la
biomasa de las zonas centrales de la capa formada en cada frasco para evitar que vaya

acompafada de demasiada agua.
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El material empleado para llevar a cabo los ensayos de Zahn-Wellens son frascos
de vidrio de 250 mL de capacidad con agitadores de material inerte de entre 5y 10 cm de

longitud.

En primer lugar se introducen 240 mL de cada una de las muestras en los botes,
se ponen a agitar y se afiaden 10 mL de la solucién “a” y 1 mL de las soluciones “b”, “c” y
“d” del medio mineral por cada litro de muestra (2.4 mL de “a” y 240 yL de “b”, “c” y “d”"). A
continuacion se afiade la cantidad de indculo calculada segun el valor de COD de la
muestra y de acuerdo a la ecuacién 3.21. Antes de afadir la biomasa es necesario medir
el pH de cada bote, para comprobar que se encuentra entre 6.5 y 7.5. Ademas se
colocan en paralelo varios blancos dependiendo de las diferentes masas de inéculo que
se hayan usado, formadas por 240 mL de agua destilada con la misma cantidad
anteriormente mencionada de medio mineral en lugar de muestra, y también se prepara
otro bote adicional con un control que estara formado por una concentracion
representativa de dietilenglicol (dependiendo de los valores de COD de las muestras),

que es una sustancia completamente biodegradable.

La primera medida de COD correspondiente a cada frasco se toma siempre
después de 3 horas y 30 minutos de haber iniciado el ensayo, de forma que se pueda
detectar la posible adsorcion de las sustancias quimicas sobre los fangos activos. A partir
de entonces las medidas de COD se pueden realizar cada dia o a otros intervalos
regulares de tiempo, durante 28 dias. Es necesario tener en cuenta que cuando las
medidas se llevan a cabo cada dia, es posible reconocer claramente si se esta
produciendo una adaptacion de la biomasa al medio en el que se encuentra. Si existe
algun compuesto conocido presente en alguna de las muestras, se puede también medir

la variacion de la concentracion del mismo mediante HPLC-UV.

Los valores de pH y oxigeno disuelto en cada uno de los botes deben ser

controlados diariamente.

El control del buen funcionamiento de este método se lleva a cabo mediante la
evaluacion de la biodegradabilidad de un compuesto referencia como es el dietilenglicol.
Si se elimina al menos el 70% del COD procedente de esta sustancia en menos de 14
dias, se demuestra que la actividad de los fangos es la correcta, con lo que se puede

asegurar la buena calidad del ensayo. Ademas, es necesario realizar analisis de toxicidad
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de las muestras a tratar (si se desconoce esta informacion), para reducir la concentracion

0 COD en caso de que sea necesario para evitar resultados de biodegradabilidad nulos.

3.5 Reactores solares a escala planta piloto
3.5.1 Captadores Parabdlicos Compuestos (CPC)

Los captadores parabdlicos compuestos (CPC) ampliamente utilizados en
sistemas de tubos de vacio, son una combinacién entre captadores parabdlicos y
sistemas planos estaticos y constituyen una interesante opcién para aplicaciones de
fotocatalisis solar [May y cols., 1991; Romero y cols., 1999; Blanco y cols., 2000]. Los
CPC son captadores estaticos con una superficie reflectante que sigue una involuta
alrededor de un reactor tubular cilindrico. Los CPC surgieron en los afios 70 para lograr
concentracion solar mediante dispositivos estaticos [Collares-Pereira, 1995], ademas
proporcionan las mejores Opticas para sistemas de baja concentracién y pueden ser
disefiados con un rango de concentracion préximo a uno (FC) = 1, presentando asi las
ventajas tanto de los captadores cilindro parabdlicos (estructura con una superficie
altamente reflectante y concentradora de la luz UV con forma de parabola y seguimiento
solar en uno o dos ejes), como de los sistemas estaticos [Giménez y cols., 1999]. Cabe
destacar que estos sistemas solares CPC son intrinsecamente simples, econémicos,

faciles de usar y requieren una baja inversién inicial.

Los captadores CPC con FC = 1 pueden captar toda la radiacion UV que alcanza
el area de apertura del CPC (no sdlo la directa sino también la difusa) y reconducirla al
reactor [Goswami y cols., 1997; Yi-zhong y cols., 1998]. La luz reflejada por el CPC es
distribuida hacia la parte posterior del receptor tubular con lo que la casi totalidad de la
circunferencia del tubo receptor queda iluminada y la luz incidente en el fotorreactor es

muy similar a la de un captador de placa plana (figura 3.7).

Entre las diferentes configuraciones que puede adoptar el fotorreactor, la forma
mas usual es la tubular debido a la sencillez de manejo de fluido. En estos casos, uno de
los parametros mas importantes es el diametro del tubo, ya que se ha de garantizar una
adecuada relacion entre la distribucion de la iluminacién, la concentracién de catalizador
y la eficiencia del proceso fotocatalitico. Los valores practicos para fotorreactores
tubulares van a estar normalmente entre 25 y 50 mm, diametros menores van a suponer

unas elevadas pérdidas de carga y valores mayores un excesivo volumen sin iluminar,
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con la consiguiente reduccion de la eficiencia general del proceso. Otro factor que influye
de forma importante sobre la concentracion 6ptima de catalizador es la forma en que la
radiacion incide sobre el mismo y la longitud del camino éptico que sigue ésta en su

interior.

Radiacién Incidente

Reactor fotocatalitico
{Tubo de vidrio Pyrex)

Superficie reflectante
{Aluminio anodizado)

Figura 3.7. Radiacion solar reflejada en un captador parabdlico compuesto (FC = 1)
[Blanco, 2002].

La superficie reflectante tiene por objeto dirigir y reflejar la luz util hacia el reactor
para conseguir un maximo aprovechamiento de ésta y evitar pérdidas innecesarias. En
los reactores usados para procesos de fotocatalisis, la necesidad de tener una elevada
transmisividad en el UV y una elevada resistencia a la degradacién, hace que los
materiales empleados para la superficie reflectante sean fluoropolimeros (inertes
quimicamente, con buena transmisividad y resistencia, buenos difusores de la luz UV),
materiales acrilicos, varios tipos de vidrio (con bajo contenido en hierro ya que éste
absorbe UV, por ejemplo el borosilicato), el aluminio anodizado y el cuarzo (muy
costoso). En el caso particular del fotorreactor CPC empleado en esta tesis doctoral, el

reflector esta fabricado con aluminio altamente anodizado.

3.5.2 Planta piloto solar para fotocatalisis heterogénea (TiO,/radiacion

solar)

Los experimentos de degradaciéon de contaminantes mediante fotocatalisis
heterogénea llevados a cabo en esta tesis doctoral, se han realizado en un campo de
captadores CPC ubicado en la Plataforma Solar de Almeria (PSA, latitud 37 °N, longitud
2.4 °W), con radiacion solar natural. Los reactores solares fueron construidos en la PSA
en una de las tareas del proyecto europeo (BRPR-CT97-0424(DG12-GZMM)) del
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programa Brite-Euram del cuarto programa marco de la Comisién Europea [Blanco y
cols., 2000; Funken y cols., 2001].

Figura 3.8. Fotografia de los dos fotorreactores CPC gemelos tomada en la PSA

(izda.) y detalle de los tubos de un médulo de CPC durante un ensayo con TiO; en

suspension (dcha.).

La optimizacion éptica de los captadores CPC [Blanco y Malato, 2003], dio lugar a

los primeros prototipos de CPC construidos segun los siguientes parametros:

*  Angulo de aceptacion radiacion: 90°.

=  Altura del captador: 38 mm.

=  Apertura del captador: 92.5 mm.

= Radio interno del absorbedor: 14.6 mm.
= Radio externo del absorbedor: 16.0 mm.
] Espesor de la pared del tubo: 1.4 mm.

= Factor de concentracion: 1.0.

Este captador presenta unas pérdidas opticas del 0.85% de las cuales las debidas
a efectos de refraccion son nulas [Farinha-Mendes y Collares-Pereira, 1998; Blanco y
Malato, 2002b]. Su reflectividad, medida en el rango de longitudes de onda entre 300 y

390 nm, tiene un valor de 89.5%, determinada con un error del 1.5%.

En la PSA se construyeron dos prototipos gemelos formados por tres médulos de
CPC dispuestos en serie, con 3.08 m? de superficie irradiada (figura 3.8). El reflector
CPC esta fabricado con aluminio altamente anodizado. Cada uno de los mdodulos esta

montado sobre un marco de chapa galvanizada y consta de 8 tubos, la estructura global
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se encuentra inclinada con un angulo igual a la latitud local del emplazamiento (37°). Los
tres modulos estan conectados en serie y el fluido de trabajo circula directamente de uno
a otro y al final hasta un tanque de recirculacion esférico de vidrio borosilicatado y de 10 L
de capacidad. Una bomba centrifuga (PAN WORLD, Modelo: NH-100 PX, 100 W)
devuelve el fluido a los captadores a un caudal constante de 20 L/min, siguiendo un modo
de operacion discontinuo. De este modo, el flujo, en régimen turbulento (Reynolds
alrededor de 17000), se establece en un circuito formado por tubos de vidrio irradiados y
tubos opacos de HDPE (polietileno de alta densidad). Las caracteristicas y dimensiones

de cada fotorreactor se resumen en la tabla 3.11.

Tabla 3.11. Caracteristicas de cada prototipo de fotorreactor CPC para aplicaciones

de fotocatalisis heterogénea

Prototipo del fotorreactor CPC (PSA)

Numero total de tubos 24
Longitud total de cada tubo 1500 mm
Longitud irradiada en cada tubo 1370 mm
Diametro exterior de cada tubo 32 mm
Espesor de pared de cada tubo 1.4 mm
Transmisividad de cada tubo 0.900<71<0.915 (A>350 nm)
Reflectividad media (300-390 nm) 0.895
Area total irradiada en cada tubo 1.0275 m?
Area total irradiada en el reactor 3.0825 m?
Volumen total de cada reactor 39L
Volumen total irradiado en cada reactor 22 L
Caudal fijo 20 L/min

Cada uno de los tanques esféricos dispone también de una tapa de cristal que
permite introducir algunos elementos durante un ensayo tales como reactivos, gas (aire,
oxigeno, gas inerte, etc.), un electrodo de pH o cualquier otro elemento util. Por otro lado,
en la tuberia de entrada a ambos tanques se han insertado dos termopares en linea (PT-

100, Philips, Digital-280), que indican la temperatura en cada instante en el interior de los
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fotorreactores. En la figura 3.9., se muestra el diagrama de flujo de ambos reactores

CPC gemelos.

-

Valvula de toma
dzmuestra 1

=

Valvula de toma
Demuestra 2

o
Temmopar 2 ~

Enz)

Figura 3.9. Diagrama de flujo de los dos fotorreactores solares CPC gemelos

construidos en la PSA.
3.5.3 Planta piloto solar para fotocatélisis homogénea (Foto-Fenton)

Todos los experimentos de degradacion de contaminantes mediante fotocatalisis
homogénea llevados a cabo en este trabajo se han realizado en un prototipo de captador
CPC instalado en la PSA, como consecuencia de una de las tareas del proyecto europeo
CADOX (Contrato n°: EVK1-CT-2002-00122) perteneciente al quinto programa marco de

la Comision Europea (“Key Action: Sustainable Management and Quality of Water”).

Este prototipo ha sido especialmente disefiado y construido para aplicaciones de
tratamiento de aguas residuales mediante foto-Fenton. El circuito hidraulico del reactor
esta formado por un tanque de recirculacion esférico de vidrio borosilicatado, una bomba
centrifuga (Bominox SIM-1051, 370 W, 400V AC), cuatro modulos de captadores CPC
con una superficie total irradiada de 4.16 m?, tubos de vidrio borosilicatado, tuberia opaca
de conexioén y valvulas de polipropileno inerte de %” de diametro interno. En la tuberia de
conexién del tanque con los captadores se han insertado tres sensores en linea (pH,
potencial redox (ORP) y oxigeno disuelto (O,)), un sistema de calefacciéon formado por
cuatro grupos de resistencias, y un sistema de refrigeracion externo. El sistema se

completa con un cuadro eléctrico que contiene toda la instrumentacion de la planta, y un
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ordenador que adquiere los datos en linea generados por los sensores y transmite las
decisiones de control al cuadro (figura 3.10.).

* N
Vélvula de

toma de
muesira2

Tanques de reactivos
y bombas dosiicadoras [T

Sisterna de Sistema de
calentamisnto | Refrigeracién extema

Vilvula de toma Fg
de muestra1

A

Figura 3.10. Diagrama de flujo del fotorreactor prototipo construido en la PSA para

aplicaciones de fotocatalisis homogénea.

Esta planta piloto opera en modo discontinuo y tiene un volumen total maximo de
82 L. Los cuatro modulos de captadores CPC estan montados sobre una estructura
metalica inclinados 37° (latitud de la PSA) y orientados hacia el sur. Cada modulo consta
de cinco tubos de vidrio borosilicatado de 1.5 m de longitud, 46.4 mm de diametro interno
y 50 mm de diametro externo. El sistema completo consta de 20 tubos conectados en
serie (figura 3.11.), con una longitud total de 3 m mas la aportada por las conexiones de
polipropileno (protegidas de la radiacion UV con laminas de aluminio). La figura 3.12
muestra una seccion transversal de la configuracion optica seleccionada para los tubos

en este prototipo.

117



Memoria de Tesis Doctoral

1760 mm

3288 mm
10
;

In Qut

Figura 3.11. Esquema de los cuatro modulos de captadores CPC.

Project CADODX
Solar W Collector - CPC Type Concentrator

Ra=23.2mn Rca= 25.8mm Gap= 1.8nm Aperture = 146.7 mm
TetaA = 9.8 Tetal = 98.8 Absorber = 145.8 mn
Ci=1.88 Ct=1.81 Cr=1.81 Reflector = 2Z28.1 mm
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Figura 3.12. Seccion transversal de la configuracion 6ptica seleccionada para los

tubos del prototipo para proyecto CADOX.

Al igual que en el fotorreactor empleado para los ensayos de fotocatalisis
heterogénea, el reflector empleado en esta planta piloto tiene un factor de concentracion
1, un angulo de aceptacion de la radiacion de 90° y ha sido fabricado con aluminio

altamente anodizado.

El fluido de trabajo circula en este prototipo también de un médulo de CPC a otro
y al final hasta el tanque de recirculacién que tiene una capacidad maxima de 20 L. La

bomba centrifuga impulsa el fluido a través del sistema a un caudal que puede ser
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regulado gracias a un caudalimetro insertado en la tuberia. Sin embargo, todos los
experimentos se han llevado a cabo a un caudal constante de 25 L/min, proporcionando

flujo turbulento dentro del circuito (Niumero de Reynolds de 13000) (figura 3.13).

Figura 3.13. Fotografia de los cuatro modulos de captadores CPC durante un ensayo de

foto-Fenton (izda.) e interior de la caseta que protege al tanque de recirculacién, los

sensores, el sistema de calefaccioén y refrigeracion y el cuadro eléctrico (dcha.).

Los sensores en linea insertados en la tuberia después de la bomba se resumen a
continuacion (figura 3.13.):

=  Caudalimetro: Electromagnético 0.3-3 m%h (Comaquinsa S.A.).

= pH: sensor WTW Sensolyt® IQ 700 con un electrodo WTW Sensolyt® SEA
para el sistema WTW |IQ Sensornet®.

*  Potencial redox (ORP): sensor WTW Sensolyt® 1Q 700 con un electrodo
WTW Sensolyt® PtA para el sistema WTW IQ Sensornet®.

»  Oxigeno disuelto (O,): sensor WTW Trioximatic® 700 para el sistema WTW

IQ Sensornet®.

En cuanto a los valores de temperatura, ésta se toma directamente de la medida
proporcionada por las sondas de temperatura integradas en cada una de las sondas

WTW para la correccion de la sefal en funcion de la temperatura del fluido.

Los instrumentos de adquisicion de datos en linea transmiten la sefial que les
llega de las sondas WTW de forma analdgica a sus respectivos médulos controladores

(“FieldPoint 1/0, Advantech ADAM®4000 series”). Estos mddulos transmiten los datos
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conforme al protocolo RS485, y se conectan a una interfaz desarrollada en un ordenador
mediante la aplicacién de un convertidor intermedio de sefial RS485/RS232. El software
SCADA (“Supervisory Control And Data Acquisition”) ha sido programado en
LabVIEW®7.0 (“National Instruments”) en el ordenador que recibe las sefiales del campo
en la PSA, para llevar a cabo tanto la adquisicion de los datos como las acciones de

control necesarias en cada experimento.

Existen diversas opciones de control, en primer lugar es posible controlar la
temperatura del sistema mediante el encendido o apagado de los grupos de resistencias
eléctricas insertadas en la tuberia del prototipo para calentar el fluido, o la apertura o
cierre de las electrovalvulas que permiten la entrada del fluido externo refrigerante. Por
otro lado, también se puede realizar un control automatico de pH mediante la adicién de
acido o base al tanque de recirculacién, a través de dos bombas dosificadoras
peristalticas ALLDOS (“ALLDOS Primus®208 Etron Prof. E26-0.8”). El caudal de estas
bombas dosificadoras puede variarse de forma analégica mediante la frecuencia y la

excentricidad de las mismas.
3.5.4 Calculo de velocidades de reaccién

El calculo de las velocidades de degradacion de los contaminantes estudiados en
esta tesis doctoral se ha llevado a cabo usando el modelo cinético de Langmuir-
Hinshelwood (L-H). Para el caso de los experimentos fotocataliticos heterogéneos con
TiO,, el anadlisis de los datos segun este modelo supone que las reacciones son
superficiales, lo cual es bastante aceptado [Herrmann, 1999 y 1994; Pelizzetti y Minero,
1993; Turchi y Ollis, 1990]. La velocidad de reaccion se define entonces segun la

ecuacion 3.22.

dc _ k., xKxC
dt 1+KxC+) " K xC,'

(i=1,.,m) (3.22)

Donde i es el numero de intermedios formados durante la degradacion (se incluye en la
sumatoria también el agua), k, es la constante de la reaccion, K es la constante de
adsorcion del organico en el catalizador, C es la concentracién instantanea de organico,
C; es la concentracion instantanea de cada intermedio (tipo i) de los que puedan formarse
y Ki su constante de adsorcién sobre el catalizador [Fernandez, 2003]. Si se considera

que la concentracion de intermedios de reaccion es siempre baja (Ci<<C), lo cual es
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admisible siempre que la concentracion inicial de organico sea pequefia (en esta tesis
doctoral C< 0.05 g/L, para los plaguicidas y la mezcla de los mismos), se puede obviar el

término correspondiente a los intermedios obteniéndose la ecuacion 3.23:

dC k -K-C

SR S 4 (3.23)
dt 1+K-C

Si la concentracion inicial de contaminante es suficientemente pequena, el término
1+K-C puede aproximarse a 1, y su integral relaciona la concentracion de contaminante
organico presente en la mezcla con el tiempo transcurrido en el proceso fotocatalitico

(ecuacion 3.24):
Ln(%):kr K-t (3.24)

Teniendo en cuenta lo descrito en el apartado 3.2.9, sobre la evaluacion de la
radiacion UV, el tiempo de tratamiento puede sustituirse por el tiempo de iluminacién
durante la fotocatalisis, obteniéndose la relacion entre la concentracion de contaminante y

taow (€CUACiION 3.25):

CO

Ln[zj =Ky Lo (3.25)

Segun esto, la pendiente de la grafica del Ln(Cy/C) frente a tso,, proporciona la

constante aparente (k) 0 constante cinética de seudo primer orden.

Para el caso de los experimentos de Fenton y foto-Fenton, se asume que la
reaccion determinante en este proceso es la reaccion de los radicales hidroxilo (OH®) con
el contaminante. La degradaciéon de los contaminantes mediante Fenton o foto-Fenton,

son también, por tanto, de primer orden (ecuacion 3.26):

dc .
rz—EszH [OH"]-C=k,,-C (3.26)
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La integracion de la ecuacién anterior lleva de nuevo a la ecuacion 3.25. El
comportamiento, también en este caso lineal, del Ln(Cy/C) frente a tsq,, proporciona los
valores de k,, para la degradacion de los compuestos organicos mediante Fenton y foto-
Fenton. Es necesario remarcar que para el caso del Fenton los valores de tiempos son
los correspondientes al tiempo real, mientras que en el proceso de foto-Fenton este

tiempo pasa a ser tiempo de iluminacion (tzow).

Ademas de las correspondientes constantes cinéticas de primer orden, también se
ha realizado el estudio de las velocidades iniciales de degradacion para cada

contaminante tratado mediante ambos PPOA.

En cuanto a la cinética de mineralizacion de cada plaguicida y de la mezcla de
ellos mediante fotocatalisis con TiO,, y foto-Fenton, se ajusta, también, en todos los casos
a una cinética de primer orden, sustituyendo la variable de la concentracién de cada
plaguicida (C) por el valor del COD en funcion de t3,. Puesto que en el caso del COD
éste permanece constante hasta practicamente la completa eliminacién del plaguicida y
avanzado el POA, la cinética de mineralizacion del mismo a CO; se determina siempre en

funcion del tiempo de iluminacion (tzow)-

3.6 Reactores bioldgicos de lecho fijo a escala planta piloto

Los reactores de lecho fijo o de pelicula fija permiten el crecimiento de una capa
bacteriana en la superficie de un medio (normalmente material plastico), expuesto a la
atmosfera de donde se absorbe el oxigeno necesario. Al hacerlo asi, la capa microbiana
transforma la carga organica biodegradable de las aguas residuales en biomasa y
subproductos. El lecho bacteriano es habitual en la depuracion de aguas residuales
urbanas que ya han pasado por una decantacidon primaria, sin embargo, se pueden
también utilizar para aguas con mas carga organica como son las aguas residuales
industriales. Para este tipo de aguas se usan frecuentemente como pre-tratamiento a un
sistema de fangos activados en reactores de mezcla perfecta [Gerard, 2001].
Actualmente, los trabajos de investigacion en este campo estan dirigidos al desarrollo de
nuevos sistemas de tratamiento bioldgicos de lecho fijo que sustituyan a los

convencionales sistemas de fangos activos.

En los reactores de lecho fijo, el crecimiento de la biopelicula en el soporte hace

que las capas mas internas entren en anoxia haciendo que se desprenda parte de la
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misma de forma automatica. A su vez, estos solidos desprendidos del soporte sirven
como alimento a los fangos activos adheridos a los soportes, y se recirculan al reactor o

se depositan en su fondo.

Respecto a la ingenieria del proceso, el sistema de aireacién es mediante una
parrilla de tubos perforados (acero inoxidable o polipropileno), que evita problemas de
pérdida de eficiencia, cambio de difusores, etc. En cuanto al proceso de separacion de la

biomasa procedente del reactor biolégico se emplean decantadores.

Las principales ventajas que presentan los reactores bioldgicos de lecho fijo frente

a los convencionales de tanque agitado son:

= Reduccion del volumen del reactor gracias al empleo de un soporte que

proporciona una superficie especifica elevada.

= Dependiendo del porcentaje de soporte plastico empleado en el reactor (se
recomienda no superior al 70%), se consigue modificar la superficie y en

consecuencia la eficiencia del proceso.

= No requiere recirculacion de biomasa al reactor, de forma que la biomasa no
depende de la separacion final del fango. Como consecuencia, desaparecen
los problemas habituales encontrados en procesos convencionales de tanque

agitado, relacionados con la sedimentabilidad del fango.

= La operacion y control de este tipo de reactores son sencillos, ya que por un
lado se evitan los problemas de atascamiento y consecuentemente periodos
de limpieza continuados, y por otro lado, no es necesario realizar un control
de la purga de fangos ya que el sistema mantiene la biomasa en el reactor

hasta que es desprendida del soporte.

= Este tipo de reactor permite la generacidon de una biopelicula con una
elevada actividad. Experimentalmente se ha demostrado que las tasas de
nitrificacion y desnitrificacion en este tipo de reactores son superiores a las

obtenidas en los reactores tanque agitado.

Estas ventajas hacen atractivo el uso de este tipo de reactores como Unico
tratamiento posterior al POA 6ptimo desarrollado para cada agua residual, en lugar de su

empleo solo como etapa de pre-tratamiento al reactor tanque agitado.
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3.6.1 Biorreactor de Lecho Fijo | (RLF-I)

Todos los experimentos de tratamiento biolégico aerobio, en modo discontinuo y
continuo, de aguas conteniendo plaguicidas parcialmente oxidados mediante foto-Fenton,
y en continuo para aguas residuales industriales, se han llevado a cabo en un sistema
biolégico a escala planta piloto instalado en la PSA y cedido por la “Ecole Polytéchnique
Fédérale de Lausanne (EPFL)” dentro del marco del proyecto nacional FOTODETOX
(PPQ 2003-07596-C03-01).

Este sistema de tratamiento bioldgico aerobio consta de cuatro mdédulos (figura
3.14):

=  Tanque de neutralizacién de 60 L de volumen total.
=  Tanque de acondicionamiento de 25 L de volumen total.
= Reactor de Lecho Fijo (RLF-I) de 35 L de volumen total.

= Decantador de 60 L de volumen total.

Todos los tanques son de fondo plano y han sido fabricados en polipropileno. Los
tanques estan conectados entre si mediante tuberia de silicona de 20 mm de diametro
externo. Los tanques de neutralizacion y acondicionamiento disponen de dos agitadores
mecanicos que permiten la correcta homogenizacion del sistema durante la operacion del
mismo. El fluido es impulsado desde el tanque de homogenizaciéon al tanque de
acondicionamiento a través de una bomba dosificadora peristéltica ALLDOS (ALLDOS
Eichler GmbH pfinztal 205-1,6 D04/A01/E28) que proporciona un caudal variable entre
0.5 y 2.5 L/h. A continuaciéon, se establece una recirculaciéon entre el tanque de
acondicionamiento y el reactor de lecho fijo (RLF-1), mediante una bomba centrifuga
(PAN WORLD Magnet puma, NH-5PX-Z, 4,5 W) que proporciona un caudal constante de
1.6 L/min.
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Figura 3.14. Diagrama de flujo del sistema biolégico aerobio RLF-I.

El reactor de lecho fijo (RLF-I) se encuentra relleno de soportes de polipropileno
marca Pall®Ring (diametro nominal: 15 mm, densidad: 80 kg/m® 4&rea especifica:
350 m?/m®, fraccién de espacio vacio: 0.9 m*/m?®), que ocupan un volumen de 20 L y que
son colonizados por fangos activos procedentes de la EDAR municipal de la ciudad de
Almeria. Este biorreactor también esta equipado con una soplante que suministra aire a
los microorganismos y permite mantener condiciones de saturacion de oxigeno en el
sistema (O, ~ 8 mg/L). En el fondo del RLF-I se dispone un difusor que reparte el aire
suministrado por la soplante en forma de burbujas, que ascienden hasta la superficie del

reactor.

Por ultimo, cuando el sistema se encuentra en estado estacionario, el efluente
biolégicamente tratado sale del RLF-l y cae por gravedad al decantador, en el que los
restos de biomasa que acompafian al agua se depositan en el fondo y el efluente limpio y
tratado sale por la parte superior. Tanto el RLF-I como el decantador disponen de una
purga que permite realizar la eliminacion de la biomasa acumulada en el fondo de ambos

tanques, asi como el vaciado del RLF-I cuando el sistema opera en modo discontinuo.

El pH del sistema se controla de forma manual mediante la medida de este
parametro con un pH-metro portatil (CRISON pH25) y la adicion de NaOH (5 M) o H,SO,
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(2 N) segun sea necesario. El valor de temperatura se obtiene a partir de los datos

proporcionados por el compensador de temperatura incorporado en el pH-metro portatil.
3.6.2 Biorreactor de Lecho Fijo Il (RLF-II)

La etapa biolégica de los ensayos de combinacion de fotocatalisis homogénea
con oxidacion biolégica (discontinuo), para el tratamiento de aguas residuales industriales
conteniendo un compuesto no biodegradable (a-metilfenilglicina), se ha llevado a cabo
en un reactor aerobio de lecho fijo (RLF-Il) a escala planta piloto instalado en la PSA, y
disefado y construido en el marco del proyecto europeo CADOX (Contrato n°; EVK1-CT-
2002-00122).

Tanque de
Acondiclonamiento

Tanque de
Neutrallzaclén

: 7 ¥ Efluente
centrifuga T UG & blo-tratado

Reactor de Lecho
Fllo (RLF IIy

Purga

Figura 3.15. Diagrama isométrico del sistema bioldgico aerobio RLF-II.

Este reactor RLF-Il es practicamente idéntico en su concepcion al anteriormente
descrito (RLF-I), sin embargo presenta una mayor capacidad de tratamiento asi como
una parte instrumental mas sofisticada. El sistema biolégico RLF-Il consta de tres

modulos claramente diferenciados (figura 3.15):

=  Tanque de neutralizacién cénico de 165 L de volumen total.
=  Tanque de acondicionamiento conico de 100 L de volumen total.

=  Reactor de Lecho Fijo (RLF-Il) plano de 170 L de volumen total.
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Puesto que en esta planta piloto s6lo se desarrollaron experimentos de bio-
tratamiento en modo discontinuo, el tanque correspondiente al decantador no fue

utilizado y es por eso que no se considera en esta descripcién.

Todos los tanques fueron construidos en polipropileno con 8 mm de espesor de
pared y fueron ubicados bajo el armazén metalico que soporta los cuatro moédulos de
captadores CPC pertenecientes a la planta piloto especialmente disefiada, en este

proyecto europeo, para aplicaciones de foto-Fenton (ver seccion 3.5.3).

Los tanques estan conectados entre si mediante tuberia de polipropileno,
Solarflex 16x23. El tanque de neutralizacién es conico de forma que el catalizador
empleado en la etapa fotocatalitica pueda separarse por decantacion cuando sea
necesario, ademas, este tanque dispone de un agitador mecanico (TIMSA, 300 rpm;
187.5 W. Acero inoxidable), que permite la correcta homogenizacién del efluente pre-

tratado.

El tanque de acondicionamiento esta formado por el tanque conico principal y por
otro de unos 5 L de capacidad que esta instalado en su interior y que permite una
perfecta agitacion por recirculacién, evitando asi la necesidad de instalar un agitador
mecanico. Insertadas en el tanque de 5 L se encuentran dos sondas, una de pH y otra de
potencial redox (CRISON), ambas conectadas a sus respectivos controladores CRISON
pH28. Esto permite realizar un control automatico de pH entre 6.5y 7.5 en el tanque de
acondicionamiento mediante la adicion automatica de NaOH o H,SO,, gracias a la accion
ejercida por el controlador sobre dos bombas dosificadoras peristalticas (ALLDOS Eichler
GmbH pfinztal 208-1,6, S/N: 04/16937 para el H,SO, y ALLDOS Eichler GmbH pfinztal
208-1,6 E22, S/N: 03/73313 para el NaOH). Ademas, este tanque dispone también de un
sensor de temperatura PT100 que permite registrar los valores de este parametro en

cada instante.

El reactor bioldgico de lecho fijo RLF-Il es plano a diferencia de los demas
tanques del sistema, en el fondo y superficie del mismo se disponen dos rejillas que
sustentan el empaquetamiento del lecho ocupando entre 90 y 95 L del volumen total del
reactor. Estos soportes son exactamente los mismos que los empleados en el RLF-I y
también son colonizados por fangos activos procedentes de una EDAR. Este reactor esta

equipado con un control automatico de oxigeno disuelto formado por una sonda de
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oxigeno CRISON (InPro 6050) instalada en el interior del tanque, y un controlador OXI 49
que actua sobre dos soplantes SIROCCO (caudal maximo de 400 L/h), manteniendo la
concentracion de oxigeno disuelto en el interior del RLF-II entre 4 y 6 mg/L. El aire de las
soplantes es introducido en el fondo del tanque a través de unos tubos de prolipropileno
agujerados, que proporcionan un burbujeo lo mas homogéneo posible.

El fluido es impulsado desde el tanque de neutralizacion al de acondicionamiento
a través de una bomba centrifuga PAN WORLD CO., (flujo maximo de 1200 L/h), cuyo
caudal se regula mediante un rotametro (indicador de caudal, COMAQUINSA, O0-
0.3 L/min) insertado en una tuberia de recirculacion. Una vez en el tanque de
acondicionamiento, entre éste y el RLF-Il se establece un flujo de recirculacién a un
caudal entre 5 y 8 L/min, mediante una segunda bomba centrifuga PAN WORLD CO.,
(caudal maximo 1200 L/h). También aqui el caudal es regulado por un rotametro, esta

vez con un rango de medida de 0 a 26.5 L/min (figura 3.16).

Figura 3.16. Fotografias del reactor biolégico aerobio RLF-Il a escala planta piloto

construido dentro del marco del proyecto CADOX.

En el cuadro eléctrico correspondiente a este sistema bioldgico se encuentra la
instrumentaciéon necesaria para la adquisicion en linea de los datos procedentes de las

sondas CRISON, asi como la ejecucion de las acciones de control requeridas segun los

128



Materiales y Métodos

mismos. La senal de las sondas llega de forma analdgica al DAS8000 (DESIN) que es la
interfaz de comunicacién que dispone de 8 entradas analégicas, 8 entradas digitales y 8
salidas digitales. Este moédulo transfiere las sefiales RS485 a un ordenador el cual
mediante la aplicacion de un convertidor intermedio AC1000 (DESIN) las transforma en
sefiales RS232. El software “Proasis DAS-Win 3.5” lleva a cabo la adquisicion de datos y

las acciones de control de pH y oxigeno disuelto programadas.

3.6.3 Determinacion del coeficiente volumétrico de transferencia de

materia (K_a)

Fundamento tedrico del método dinamico

El método dinamico para la determinacion del K ay el consumo de oxigeno en un
biorreactor fue propuesto por Taguchi y Humphrey (1966). Este método consta de dos
etapas: una primera en la que se obtiene el valor del consumo de oxigeno debido al
microorganismo, mediante la anulacion del aporte de oxigeno al cultivo; y una segunda
etapa en la que se reanuda la aireacién. En la figura 3.17 se observa el perfil de oxigeno
disuelto durante un ensayo, obtenido a partir de una sonda de oxigeno [Taguchi y
Humphrey, 1966].

Este método dinamico de determinacion del K,a se puede aplicar al caso
particular del reactor biolégico de lecho fijo, gracias al control automatico de oxigeno
disuelto presente en el RLF-Il que proporciona perfiles de concentraciéon de oxigeno
disuelto similares al mostrado en la figura 3.17. En este biorreactor el aporte de oxigeno
disuelto es interrumpido automaticamente en el momento en el que se alcanza el limite
superior del relé, establecido en 6 mg O,/L. Mientras que, cuando la concentracion de
oxigeno desciende por debajo de 4 mg O,/L, debido al consumo de éste por parte de los

microorganismos, se activa de nuevo las soplantes que introducen aire al sistema.

Segun esto, la fase de consumo se corresponde con el momento en el que la
concentracién de oxigeno disuelto desciende por accion de la biomasa fijada sobre los
soportes. Y la fase de absorcion ocurre en el momento en el que la biomasa deja de
consumir el oxigeno necesario para metabolizar la materia organica, ya sea por la
toxicidad o no biodegradabilidad de la materia organica, o por la ausencia de la misma en

el reactor bioldgico.
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Figura 3.17. Perfil de concentracion de oxigeno disuelto en el reactor biolégico durante

la aplicacion del método dinamico.

Procedimiento
La adquisicion automatica de los valores de concentracion de oxigeno disuelto
cada minuto en el RLF-II, permite obtener los perfiles de consumo y absorcion de este

parametro, a partir de los que se puede determinar el valor del K_a.

En un sistema gas-liquido, el balance de oxigeno en la fase liquida se expresa

segun la siguiente ecuacion [Casas Lépez y cols., 2006]:

dC
%)=k, -co-xea, 3:27)

Donde (dc/dt) es la acumulacion de oxigeno en la fase liquida; K a(C; —C,) representa

la velocidad de transferencia de oxigeno del gas al liquido y g, es el consumo especifico

de oxigeno.

Para el caso particular del reactor biolégico de lecho fijo, la determinacién del

consumo de oxigeno g, resulta imposible debido a que la biomasa esta fijada en los

soportes lo que impide el calculo de su concentracion.

La formulacion clasica del método dinamico para la determinacion del K a se basa

en un ciclo compuesto por dos etapas: en la primera, la aireacion se detiene
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automaticamente con lo que la velocidad de transferencia de oxigeno pasa a ser cero

(K,a(C; —C,) = 0). Entonces la ecuacion 3.27 se transforma en la ecuacion 3.28.

CL=-X:Q, -t (3.28)

Esto significa que el valor de —x-q, puede obtenerse como la pendiente de la

grafica de C, frente al tiempo.

En la segunda etapa, la aireacion se restituye (al haber alcanzado el valor minimo
de concentracion de oxigeno), y el oxigeno se absorbe en la fase liquida. En esta etapa y

una vez conocido el valor del término —x-q, , la ecuacion 3.27 puede expresarse de la

siguiente forma:

dC
( dtL + X'Qozj= K,a-C;-K.,a-C, (3.29)

A partir de esta ecuacion, K.a se obtiene como la pendiente de la grafica de

dcC . ., . -
( dtL + x-qon frente a C., mientras que la concentracion de oxigeno en la fase liquida en

equilibrio con la corriente de aire (Cs), se obtiene a partir de la interseccion con el eje.

3.7 Procedimiento Experimental

3.7.1 Ensayos de descontaminacion de aguas mediante fotocatalisis
heterogénea (TiO,/UV)

De entre todos los PPOA, aquellos que son capaces de aprovechar la radiacion
solar son de especial interés en esta tesis doctoral. Estos procesos son la fotocatalisis

heterogénea con TiO, y la fotocatalisis homogénea mediante foto-Fenton.

En los ultimos afios, grupos de investigacion de todo el mundo han llevado a cabo
la degradacioén fotocatalizada con TiO, de todo tipo de sustancias organicas, incluidas
mezclas complejas. En esta tesis doctoral se ha llevado a cabo la descontaminacion de
aguas conteniendo plaguicidas y mezcla de los mismos mediante fotocatalisis

heterogénea. El TiO, empleado en todos los experimentos se conoce comercialmente
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como Degussa P-25, procede de Frankfurt (Alemania) y presenta un area superficial
entre 51 y 55 m?/g. La instalacién utilizada en estos ensayos y sus componentes han
sido descritos en la seccion 3.5.2, de este capitulo (“Materiales y métodos”). Estos
trabajos de investigacion previos han permitido también establecer una concentracion
optima de TiO, de 200 mg/L para llevar a cabo la degradaciéon de contaminantes
mediante fotocatalisis heterogénea [Fernandez-lbanez y cols., 1999; Malato Rodriguez y
cols., 2004].

Procedimiento experimental

El procedimiento seguido es el mismo para todos los experimentos de fotocatalisis
heterogénea. En primer lugar se llena la instalacion con 35 litros de agua destilada
(procedente de la planta de agua destilada de la Plataforma Solar de Almeria), y se
adiciona la concentracién deseada del contaminante o contaminantes cuya degradacion
se quiere estudiar. El sistema opera en modo discontinuo, alcanzandose una completa
homogenizacién de la mezcla una vez transcurridos 15 minutos. Esta etapa se lleva a
cabo con los captadores solares tapados con objeto de evitar cualquier posible efecto que
pueda tener la radiacion solar sobre la mezcla durante su correcta homogenizacion. En
este punto, se toma una muestra para comprobar la concentracion inicial de
contaminante/s presente en el sistema. A continuacion, se adiciona el catalizador,
200 mg/L de TiO, Degussa P-25 (7g) y se deja recircular el sistema en oscuridad durante
otros 15 minutos para asegurar que la suspension sea homogénea. Transcurrido este
tiempo se toma una segunda muestra y se destapan los captadores iniciandose asi el
proceso de fotocatalisis heterogénea. La frecuencia de toma de muestras en todos los
ensayos realizados ha sido de 15 minutos hasta la completa desaparicion del

compuesto/s y 30 minutos para las siguientes.

3.7.2 Ensayos de descontaminacion de aguas mediante fotocatalisis

heterogénea (foto-Fenton)

El sistema Fenton esta formado por una mezcla de perdoxido de hidrogeno (H,O.)
e i6n ferroso, el cual inicia y cataliza la descomposicion del H,O, dando lugar a la
generacion de radicales hidroxilo (OH®). La irradiacion de las disoluciones en reaccion
con rayos UV o UV/luz visible provoca un incremento en las velocidades de reaccion y los
rendimientos de degradacion de los contaminantes organicos (foto-Fenton). La
generacién de estos radicales incluye una serie de complejas reacciones en cadena

[Neyens y Baeyens, 2003].
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Procedimiento experimental

Todos los experimentos de descontaminacién de aguas mediante fotocatalisis
homogénea (foto-Fenton), se han llevado a cabo en el fotorreactor descrito en la seccidn
3.5.3, y siguiendo un modo de operacion discontinuo, al igual que para los ensayos de
degradacion mediante fotocatalisis con TiO,. En primer lugar se llena la instalacion con
75 litros de agua destilada (procedente de la planta de agua destilada de la Plataforma
Solar de Almeria), y se adiciona, directamente en el reactor y con los CPC tapados, la
concentracion deseada de contaminante o contaminantes cuya degradacion se desea
estudiar. En el caso del tratamiento de las aguas reales industriales, se adicionan 75 litros
de las mismas directamente al reactor (sin dilucidon con agua destilada), también con los
captadores CPC tapados para evitar cualquier posible efecto de la radiacion solar sobre
la mezcla. Transcurridos 15 minutos de recirculacién se alcanza la homogenizacion del
sistema y se toma una muestra para comprobar la concentracion inicial de cada uno de
las sustancias afiadidas, o el COD de partida correspondiente a las aguas reales a tratar.
A continuacién, se ajusta el pH de la mezcla entre 2.7 y 2.9 con H,SO4 2N (pH 6ptimo
para foto-Fenton [Safarzadeh-Amiri y cols., 1996; Pignatello, 1992]), y se adiciona la
cantidad de sal de hierro (FeS0O,.7H,0) necesaria para obtener la concentracién de Fe?
deseada en funcién de las condiciones iniciales establecidas en el experimento.
Transcurridos otros 15 minutos de homogenizacion se toma una muestra para el control
de la cantidad de hierro disuelta y se adicionan 100 mL de perdxido de hidrégeno, con lo
que comienza el proceso de Fenton en la oscuridad, que se mantiene durante 15
minutos. A continuacibn se toma una muestra para evaluar la degradacion y
mineralizacion en esta primera etapa, y se destapan los CPC iniciandose el proceso de
foto-Fenton. A partir de este momento, se toman muestras cada 15 minutos hasta que se
eliminan completamente los contaminantes iniciales y, después, cada 30 minutos para
estudiar la evolucién del grado de mineralizacion mediante el descenso del COD o la
DQO. En cuanto a la temperatura de operacion, ésta ha sido controlada en un valor de

30° C para todos los ensayos de foto-Fenton realizados en este fotorreactor.

En esta tesis doctoral se han realizado dos tipos de experimentos de fotocatalisis
homogénea, unos orientados a evaluar la cinética de degradacion de los contaminantes
originales mediante foto-Fenton, y otros destinados a la toma de muestras para el analisis
de la toxicidad y biodegradabilidad de efluentes procedentes de diferentes etapas del
proceso fotocatalitico. En ambos, las condiciones de operacion se diferenciaron

Unicamente en la adicién del peréxido de hidrogeno. Para el caso de los experimentos
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cinéticos, se mantuvo un intervalo de concentracion del H,O, de entre 200 y 500 mg/L en
el reactor durante todo el ensayo. Sin embargo, en aquellos en los que las muestran iban
destinadas a estudios toxicologicos y de biodegradabilidad, se llevé a cabo una
dosificacion controlada de H,O,, adicionando pequefias cantidades de la misma después
de la toma de cada muestra y a medida que el peroxido afiadido iba consumiéndose. De
esta forma se consiguié que las muestras tomadas no contuvieran en ningun caso una
cantidad de peroxido de hidrégeno residual que pudiera interferir negativamente en las

medidas toxicoldgicas y de biodegradabilidad.
3.7.3 Puesta en marchay acondicionamiento de los reactores biolégicos

El acondicionamiento de los reactores bioldgicos de lecho fijo utilizados en esta
tesis doctoral, sigue una serie de etapas encaminadas a la puesta en marcha de los
mismos después de garantizar la éptima actividad de la biomasa fijada sobre los soportes

de polipropileno:

a. En primer lugar se lleva a cabo la inoculacién del reactor de lecho fijo (RLF)
con al menos el 70% del volumen total de fangos activos procedentes de la
depuradora municipal de aguas residuales de Almeria (El Bobar) (25 L para
el RLF-1'y 130 L para el Il). Este volumen se diluye con agua destilada hasta
alcanzar el volumen minimo que permita una recirculacion continua entre el
tanque de acondicionamiento y el RLF. A esta mezcla inicial se le afiaden
las soluciones del medio mineral A, B, C, D, E y F detalladas en el apartado
3.1.2, en funcién de la concentracion de carbono presente en el sistema
(agua de depuradora en la que se encuentra suspendida la biomasa, diluida
con agua destilada), y segun la relacion que debe de existir ente el carbono,
nitrégeno, hierro, fésforo y calcio, especificados en la tabla 3.2. De esta
forma es posible asegurar unas condiciones y un medio éptimos para el
crecimiento y fijado de la biomasa sobre los soportes (Pall®Ring). En el caso
especial en el que las aguas residuales industriales a tratar en el RLF sean
de caracter salino (agua de mar), los fangos activos inoculados en el reactor
deben de proceder de una depuradora especifica que maneje agua de mar y
bacterias acondicionadas a este medio de caracteristicas osmoticas

especiales.
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La recirculacion de la mezcla entre el tanque de acondicionamiento y el RLF
(figuras 3.14 y 3.15), se mantiene durante al menos unos 7 u 8 dias a un
caudal minimo, que en el caso del RLF-| es de 1.6 L/min y en el RLF-II de
8 L/min. Durante esta etapa no se afade al sistema ninguna fuente adicional
de carbono, ni tampoco mas medio mineral, unicamente se asegura un pH
entre 6.5 y 7.5 en todo momento, asi como una correcta aireacion que
mantenga la concentracion de oxigeno disuelto siempre por encima de
4 mg/L. En este periodo de tiempo el COD procedente del agua de
depuradora sobre la que la biomasa se encuentra suspendida (80-100 mg/L),
se vera reducido hasta un valor minimo procedente de la propia actividad

metabdlica de las bacterias (20-30 mg/L).

Durante esta etapa, se puede observar como se alcanza la completa fijacion
de la biomasa sobre los soportes de polipropileno, mediante la medida de los
solidos totales en suspension (STS, apartado 3.2.10). Este parametro va
decreciendo a lo largo de los dias hasta un valor de cero, lo que se traduce
en una cantidad minima de biomasa en suspensiéon dentro del sistema. La
medida de STS también permite detectar posibles problemas en el sistema
que provoquen la desorciéon de la biomasa de los soportes, si su valor
empieza a aumentar seria indicativo de que el agua residual a tratar es toxica
y provoca la muerte de las bacterias, o que los valores de pH u oxigeno

disuelto no son los 6ptimos.

Con objeto de obtener, de forma rapida, una gran cantidad de biomasa
activa en el sistema, se recomienda realizar una segunda inoculacién del
biorreactor afadiendo esta vez una cantidad menor de fangos activos
procedentes de la depuradora directamente al tanque de acondicionamiento
(alrededor de 15 L en el RLF-1'y 70 L en el RLF-II), de forma que se mezcle
con el agua, libre ya de solidos en suspension. Con esto se consigue una
mayor concentracion especifica de biomasa, y un lecho fijo muy poblado en

corto espacio de tiempo.

Después de la inoculacion del reactor se recomienda alimentar al mismo con
un efluente de biodegradabilidad variable, normalmente se opta por ir

afadiendo pequefas cantidades del agua residual de entrada a una
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depuradora municipal, la cual presenta valores de COD elevados (1-5 g/L).
Tras un par de adiciones (COD diluido en el sistema entre 50 y 100 mg/L), y
de cara a llevar a cabo las siguientes etapas de acondicionamiento, se puede
vaciar completamente el sistema, muy lentamente para evitar un posible
arrastre de la biomasa recién fijada a los soportes, y llenar completamente
con el agua residual de entrada a la depuradora diluida con agua destilada, y
con la correspondiente adicion de las soluciones de medio mineral, de forma
que presente un COD inicial de 200-500 mg/L. Transcurridos unos dias
(alrededor de 7 dias), el COD habra descendido a sus valores minimos de
entre 20 y 30 mg/L. Esta etapa resulta especialmente importante, puesto que
en ella, se consigue un crecimiento de la biomasa adherida a los soportes y
un espesor de biopelicula idéneo para afrontar la degradacion bioldgica
aerobia de las aguas residuales industriales en optimas condiciones. En el
caso de no disponer de un agua residual de entrada a una EDAR, es posible
afrontar esta etapa de alimentaciéon de la biomasa con la adicién de una
sustancia biodegradable como puede ser la glucosa, manteniendo los valores

de COD detallados anteriormente.

Esta etapa se repetira siempre que se detecte un descenso en la actividad de
la biomasa fijada o en su concentracién adherida a los soportes (aumento de
STS), con objeto de regenerar el sistema recuperando las condiciones

6ptimas iniciales.

Por ultimo y previamente a rellenar el sistema con cargas completas de
aguas residuales parcialmente tratadas mediante PPOA, se recomienda
adaptar la biomasa al nuevo efluente industrial que va a recibir, de forma que
se pueda evitar la pérdida de una cantidad importante de biomasa activa
debido a un posible “shock” provocado por un cambio brusco de efluente
(condiciones de biodegradabilidad limitantes). Para ello, basta con llevar a
cabo un par de adiciones de efluente pre-oxidado mediante un POA sobre el
tanque de acondicionamiento, que supongan un COD ya en el sistema,
primero de alrededor de 70 mg/L y en segundo lugar de 200 mg/L

aproximadamente.
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En caso de vaciar completamente el sistema y anadir directamente todo el
volumen de efluente procedente del POA, es posible que una cantidad de la
biomasa fijada se vea dafada, aumentando el valor de los STS. Esto
ralentizara la degradacion biolégica de esas aguas, hasta que la biomasa se
adapte y utilice esa nueva fuente de carbono (caracteristicas de
biodegradabilidad no 6ptimas), para recuperarse y aumentar la concentracion
de biomasa en la biopelicula. Después de este “shock” inicial el resto de

cargas que se realicen, seran biodegradadas con mayor rapidez.

Una vez finalizadas estas cuatro etapas, el reactor bioldégico de lecho fijo se
encuentra en condiciones Optimas para llevar a cabo la degradacién biolégica de
efluentes previamente oxidados mediante un POA, ya sea en un modo de operacion

discontinuo o discontinuo.

3.7.4 Combinacion de fotocatalisis homogéneay tratamiento biolodgico
aerobio (modo discontinuo o continuo), para la depuracion de aguas

residuales

La combinacion entre el POA vy el tratamiento biolégico aerobio en lecho fijo, para
la depuracion de aguas residuales conteniendo plaguicidas o contaminantes persistentes,
requiere la realizacion de una serie de estudios previos. Analisis toxicoldgicos y ensayos
de biodegradabilidad (apartados 3.3 y 3.4), son necesarios para la determinacion del
momento O6ptimo, durante el proceso fotocatalitico, en el que las condiciones de
biodegradabilidad del efluente pre-tratado permitan su traspaso a un reactor biolégico. La

mineralizacion del efluente se completara durante el tratamiento bioldgico.

La combinacién de ambos procesos se puede llevar a cabo en modo discontinuo
o continuo. El proceso fotocatalitico siempre se lleva a cabo en modo discontinuo, de
forma que se tratan parcialmente diversas cargas de agua residual contaminada, que
posteriormente, pasan al reactor biolégico. En cuanto al proceso biolégico, éste puede
realizarse en modo discontinuo o continuo, se recomienda comenzar el tratamiento
afiadiendo cargas de efluente pre-oxidado (cada tres o cuatro dias dependiendo del COD

a eliminar), para a continuaciéon comenzar con un tratamiento continuo del mismo.

En primer lugar, se procede al tratamiento parcial de las aguas residuales

conteniendo plaguicidas o contaminantes recalcitrantes mediante foto-Fenton. El proceso
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se detiene justo en el punto en el que la mezcla deja de ser toxica y sea ademas
suficientemente biodegradable como para afrontar un posterior tratamiento bioldgico.
Para ello, inicialmente se afade la cantidad de peroxido de hidrégeno requerida
(conocida a partir de la experimentacién previa), para alcanzar ese momento especifico
de la fotocatalisis. De esta forma, una vez que el perdxido de hidrégeno se ha consumido
por completo, el efluente puede considerarse en condiciones Optimas para su vertido al

biorreactor.

El efluente parcialmente tratado mediante foto-Fenton se recoge inicialmente en el
tanque de neutralizacion (figuras 3.14 y 3.15), en el que se ajusta el pH de manera
aproximada a 7 usando una disolucion de NaOH 2.5 M. En este tanque de fondo cénico
se separan también los fangos que se hayan podido formar debido a la precipitacion del
Fe* en forma de hidroxido férrico al neutralizar la mezcla. Antes de pasar al reactor
biolégico propiamente dicho, se afiaden las soluciones del medio mineral que sean
necesarias en funcién de los valores medidos de: Ca*, Mg?*, NH,*, K*, Na*, PO,*, NO;,
SO.*, presentes en el efluente pre-tratado, y teniendo en cuenta las relaciones que

deben cumplirse entre el COD y el N, P, Fe, Ca, Mg y Na (apartado 3.1.2).

A continuacién se trasvasa la mezcla al tanque de acondicionamiento (figuras
3.14 y 3.15), en el que se ajusta el pH de manera mas fina entre 6.5 y 7.5, bien
manualmente o mediante un control automatico dependiendo del sistema empleado
(RLF-I y RLF-II, respectivamente). En el modo de operacion discontinuo, el sistema
formado por el tanque de acondicionamiento y el RLF habran sido previamente vaciados
para después llenarse completamente con el efluente parcialmente oxidado. La
recirculacion entre ambos tanques se mantiene hasta reducir el COD del efluente a un
valor cercano al procedente del propio metabolismo de la biomasa (20-30 mg/L).
Diariamente se toma una muestra para medir el COD, STS y se controla el pH, la
temperatura del sistema y la concentracion de oxigeno disuelto. En condiciones normales
el valor de COD debe ir descendiendo a medida que el pH y el oxigeno disuelto también
decrecen, parametros que deberan ser corregidos automaticamente o de manera manual
para garantizar que el sistema continue funcionado correctamente. Ademas, con objeto
de evaluar los procesos de nitrificacion o desnitrificacion que puedan estar ocurriendo en

el biorreactor, se miden también diariamente las concentraciones de NH;*, NOsy NO;".
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Una vez que el valor minimo de COD se mantiene durante un dia, el tratamiento
ha terminado y se puede verter el efluente directamente al desagle sin que se produzca
un arrastre significativo de biomasa y cumpliendo perfectamente con los limites de vertido

legales.

En cuanto al modo de operacién en continuo, el tanque de acondicionamiento y el
RLF (figuras 3.14), deben de encontrarse completamente llenos, de forma que al
introducir continuamente un caudal de efluente parcialmente oxidado procedente del
tanque de neutralizacion, el sistema alcanza el estado estacionario y al mismo tiempo, un
caudal equivalente sale por el rebosadero del RLF hacia el decantador. A su vez, por el
rebosadero del decantador se obtiene el agua completamente tratada, y cumpliendo los
limites legales de vertido. La posible biomasa que haya sido arrastrada a la salida del

RLF es recogida a través de la purga situada al fondo del decantador.

En este caso la periodicidad de toma de muestras se aumenta a dos o tres veces
al dia, de forma que se garantice que sea cual sea el caudal de entrada al tanque de
acondicionamiento, y por consiguiente el de salida al decantador, las condiciones de
COD vy concentraciones de NH,", NOs" y NO,, cumplen la normativa vigente. Ademas, y
con objeto de comprobar que las condiciones 6ptimas de crecimiento y actividad de la
biomasa se mantienen en el interior del RLF, es necesario controlar periddicamente (una
vez al dia), no sélo los valores de pH, oxigeno disuelto y STS, sino también la
concentracion de todos los aniones y cationes detallados anteriormente, cuya presencia
en el medio resulta imprescindible para conseguir que la biomasa se mantenga activa y
correctamente fijada sobre los soportes de polipropileno. Cualquier alteracion en los
valores considerados como 6ptimos para estos parametros puede traducirse como algun

fallo en el biorreactor que puede dar lugar a la muerte y desorcion de la biomasa.

En general siempre que se detecte pérdida de actividad o disminucion de la
cantidad de biomasa fijada en los soportes, bien por un cambio en las caracteristicas del
efluente a tratar (aumento de la toxicidad o disminucién de la biodegradabilidad), o por un
fallo técnico que provoque alteraciones en la concentracion de oxigeno o en el valor de
pH del sistema bioldgico, la recuperacion de la biomasa se puede conseguir adicionando
al reactor las aguas de entrada de una depuradora municipal (o glucosa), lo que permite
proporcionar al sistema una carga de carbono organico completamente biodegradable
(COD entre 200 y 500 mg/L).
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4 RESULTADOS Y DISCUSION

4.1 Caracterizacion de los plaguicidas seleccionados

La persistencia en el medio ambiente y la no-biodegradabilidad de los plaguicidas
seleccionados justifican la necesidad de su degradacién usando tecnologias alternativas
a los tratamientos bioldgicos convencionales, siendo el objetivo de esta Tesis la

aplicacion de Procesos de Oxidacion Avanzada mediante fotocatalisis solar.

Para ello, resulta necesaria la caracterizacion de los plaguicidas cuyo tratamiento
sera objeto de estudio destacando la importancia de determinar la toxicidad (ECsy) y
biodegradabilidad que presentan los plaguicidas seleccionados para este estudio a la

concentracién escogida (50 mg/L).
4.1.1 Determinaciéon de la ECs, mediante ensayos con Vibrio fischeri

En primer lugar se determina la concentracion efectiva que inhibe al 50% de las
bacterias luminiscentes Vibrio fischeri (ECsp), siguiendo el procedimiento descrito en la
seccion 3.3.1. Se trata, pues, de un método estandar que permite obtener un parametro

de toxicidad caracteristico para cada plaguicida. En la tabla 4.1 se muestran los
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resultados obtenidos en este analisis. Para el caso del oxamilo se ha determinado la
toxicidad no sélo del compuesto puro sino también del comercial, teniendo en cuenta que

este Ultimo sera el tratado por fotocatalisis solar.

Tabla 4.1. Porcentaje de inhibicién y ECsy para cada uno de los plaguicidas
seleccionados

o Concentracion de
Plaguicida (producto o _ o
principio activo pH % inhibicibn  ECso (mg/L)

técnico) (mg/L)

Oxamilo (99.6%) 61.6 6,86 92 7.0

Vydate (oxamilo 24%) 50.5 6.85 77 9.1

Cimoxanilo (98.2%) 50.7 6.77 59 38.9
Metomilo (99.4%) 51.9 7.61 61 341
Dimetoato (98.2%) 51.0 7.68 71 15.0
Pirimetanil (98.2%) 50.1 6.58 61 36.0
Telone (90%) 54.9 6.15 32 81.1

Como se puede observar en la tabla anterior, la concentracion efectiva que inhibe
al 50% de las bacterias resulta ser inferior a la concentracion de plaguicidas seleccionada
para el estudio de la degradacién de los mismos (50 mg/L), en todos los casos excepto
para el telone (1,3-dicloropropeno), en el que el EC5, es superior a 80 mg/L. Esto se
traduce en que todos los plaguicidas analizados, a excepcion del telone, pueden

considerarse toxicos con respecto a la bacteria luminiscente Vibrio fischeri.

Los valores de ECs5, obtenidos para la mayoria de los plaguicidas se encuentran
en el orden de decenas de mg/L, concentracion lo suficientemente elevada como para
que resulte dificil de encontrarse en aguas naturales o residuales municipales, pero que
sin embargo, pueden encontrarse facilmente en aguas residuales industriales
procedentes por ejemplo de la agricultura intensiva o de las fabricas de produccion o

formulacion de plaguicidas.
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4.1.2 Evaluacion de la toxicidad de cada plaguicida por inhibicion en

fangos activos procedentes de una EDAR

Teniendo en cuenta la mayor sensibilidad de la bacteria marina Vibrio fischeri
frente a los fangos activos procedentes de una estacién depuradora de aguas residuales
(EDAR), se evalua también la toxicidad aguda que presentan las diluciones de los
plaguicidas a 50 mg/L de concentracién cada uno, sobre dichos fangos activos mediante
respirometria. De esta forma, se pretende conocer la toxicidad que provoca un vertido de

aguas residuales conteniendo cada uno de estos plaguicidas sobre una EDAR.

Los ensayos de respirometria se han llevado a cabo para todos los casos excepto
para el telone. La alta volatilidad de este plaguicida hace imposible la evaluacion de su
toxicidad mediante respirometria sobre fangos activos de EDAR, debido a la continua

aireacion a la que los fangos son sometidos durante este ensayo.

En la figura 4.1 se muestran los perfiles de tasas de respiracion (OUR) obtenidos
para cada uno de los plaguicidas durante los ensayos de respirometria. En cada uno de
estos graficos se diferencia claramente la parte que corresponde a la alimentacion con
acetato hasta alcanzar la tasa de respiraciéon maxima (OUR.), de la parte que muestra

el descenso de la OUR provocado por la adicién del plaguicida.

Por otro lado, en la tabla 4.2 se resumen los valores de toxicidad aguda sobre
fangos activos expresados en porcentaje de inhibicion, y calculados a partir de los perfiles
de las tasas de respiracién mostrados en la figura 4.1. Se observa un porcentaje de
inhibicion inferior al 20% para todos los plaguicidas estudiados, e incluso de cero para el
caso particular del oxamilo comercial. Este resultado pone de manifiesto la menor
sensibilidad de los fangos activos de EDAR con respecto a la mostrada por la bacteria
marina Vibrio fischeri en la determinacion de la toxicidad. Esto se traduce en la inocuidad
de estos plaguicidas para la biomasa que desarrolla la degradacion biolégica de los

contaminantes en una EDAR.
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Figura 4.1. Perfiles de tasa de respiracion (OUR, mg O,/L'h) obtenidos durante los

ensayos de respirometria para cada uno de los plaguicidas.

Tabla 4.2. Porcentajes de inhibicién sobre fangos activos de EDAR
para cada plaguicida a una concentracion de 50 mg/L.

Formulacion comercial

Concentracion de o
% inhibicion

Plaguicida principio activo ,
(fangos activos)
(mg/L)
Vydate (Oxamilo
. 47.9 0
24%)"
Cimoxanilo (98.2%) 61.7 12.4
Metomilo (99.4%) 51.5 17.8
Dimetoato (98.2%) 50.0 9.5
Pirimetanil (98.2%) 50.1 8.5

144



Resultados y Discusion

El siguiente paso seria determinar la biodegradabilidad de estos plaguicidas para

saber si podrian ser biolégicamente degradados en una EDAR.

4.1.3 Estimaciéon y determinacion de la biodegradabilidad de cada uno de

los plaguicidas seleccionados

Los valores de toxicidad obtenidos mediante Vibrio fischeri y respirometria deben
completarse con el estudio de la biodegradabilidad, puesto que, ambos parametros
definen caracteristicas de los compuestos completamente diferentes. Esto significa que
determinados contaminantes pueden no ser biodegradables independientemente de la

toxicidad aguda que presenten para ciertos microorganismos.

Existen una serie de métodos para la estimacion de la biodegradabilidad (seccidn
3.4), que pueden compararse con los valores que se obtienen a partir de los analisis
experimentales de la misma mediante Zahn-Wellens y DBOs (este ultimo para

contaminantes volatiles como el telone).

Estimacion cualitativa de la biodegradabilidad

A continuacion se presenta la biodegradabilidad estimada con cada uno de los
métodos estudiados y para cada uno de los plaguicidas seleccionados en esta tesis

doctoral.

a. Modelo cualitativo basado en la subestructura.

Este modelo clasifica la biodegradabilidad de los plaguicidas en funcion de
los grupos funcionales presentes en su estructura y proporcionando el tiempo
de vida media del compuesto en el medio ambiente (t;,). En la tabla 4.3, se
resumen las estimaciones obtenidas para cada plaguicida segun la tabla 3.5
de la seccién 3.4.1.

Para aquellos plaguicidas cuya estructura quimica presenta mas de un grupo
funcional de los clasificados en este método estimativo, se toma el valor de
tiempo de vida medio en el ambiente mas restrictivo. Para el caso del
cimoxanilo, se estima que es biodegradable con un ti», < 16 dias, mientras

que para el pirimetanil, se considera no biodegradable con un ty, > 20 dias.
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Tabla 4.3. Estimacion de la biodegradabilidad de los plaguicidas seleccionados

mediante el modelo cualitativo bastado en la subestructura

Biodegradabilidad estimada

Plaguicida Grupos funcionales )
(t12 en ambiente)
Oxamilo Hidrocarbonado Biodegradable (3-17 dias)
Sustitucién grupo ciano en Biodegradable (< 10 dias)
: . cadena no ramificada
Cimoxanilo
Aminas Biodegradable (2-16 dias)
Metomilo Aminas Biodegradable (2-16 dias)
Dimetoato Sulfonatos Biodegradable (2-17 dias)
Dos anillos Persistente (> 20 dias)
Pirimetanil Aminas Biodegradable (2-16 dias)
Anillo bencénico con varias Biodegradable (2-16 dias)
sustituciones
Telone Dos sustituciones de halégenos Persistente (> 15 dias)
en sustancia no ciclica
b. Programa de probabilidad de biodegradabilidad.

En este modelo se aplican los factores recogidos en la tabla 3.6 de la
seccion 3.4.1, para el modelo “BIODEG” y el “Survey”, aplicando las
ecuaciones lineales y no lineales, y de biodegradabilidad inicial y final,
respectivamente. En la tabla 4.4, se muestran los resultados obtenidos para
ambos modelos aplicados a cada uno de los plaguicidas seleccionados.

Se observa en este caso, que la biodegradabilidad final para todos los
plaguicidas empleando el modelo “Survey” resulta ser de meses a semanas,
lo que significa que se degradan bioldgicamente en ese tiempo. Sin embargo
el modelo BIODEG muestra resultados mas dispares, diferenciando incluso
entre los valores obtenidos con la ecuacion lineal y la no lineal, como es el

caso del metomilo, dimetoato y pirimetanil.
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Tabla 4.4. Estimacion de la biodegradabilidad de los plaguicidas seleccionados

mediante el programa de probabilidad de biodegradabilidad

Plaguicida
(producto Modelo BIODEG Modelo Survey
técnico)
Lineal: y = 1.06 > 0.5 Rapidamente Biodeg. Primaria: y = 3.9
biodegradable Biodegradable en dias
Oxamilo
No lineal: y = 0.99 > 0.5 Rapidamente Biodg. Final: y = 2.6
biodegradable Biodegradable meses-semanas
Lineal: y = 1.38 > 0.5 Rapidamente Biodeg. Primaria: y = 3.9
biodegradable Biodegradable en dias
Cimoxanilo
No lineal: y = 1.00 > 0.5 Rapidamente Biodg. Final: y = 2.6
biodegradable Biodegradable meses-semanas
Lineal: y = 0.62 > 0.5 Rapidamente Biodeg. Primaria: y = 3.9
biodegradable Biodegradable semanas-dias
Metomilo
No lineal: y = 0.40 < 0.5 No Biodg. Final: y = 2.6
Rapidamente biodegradable Biodegradable meses-semanas
Lineal: y = 0.15 < 0.5 No Rapidamente Biodeg. Primaria: y = 3.7
biodegradable Biodegradable semanas-dias
Dimetoato
No lineal: y = 0.01 < 0.5 No Biodg. Final: y = 2.6
Rapidamente biodegradable Biodegradable meses-semanas
Lineal: y = 0.53 > 0.5 Rapidamente Biodeg. Primaria: y = 3.3
biodegradable Biodegradable en semanas
Pirimetanil
No lineal: y = 0.36 < 0.5 No Biodg. Final: y = 2.5
Rapidamente biodegradable Biodegradable meses-semanas
Lineal: y = 0.47 < 0.5 No Rapidamente Biodeg. Primaria: y = 3.5
biodegradable Biodegradable semanas-dias
Telone

No lineal: y = 0.09 < 0.5 No

Rapidamente biodegradable

Biodg. Final: y = 2.6

Biodegradable meses-semanas
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Tabla 4.5. Estimacion de la biodegradabilidad de los plaguicidas seleccionados

mediante el modelo alifatico aciclico y aromatico monociclico

Alifaticos aciclicos .
o o o o . Aromaticos
Plaguicida Alifaticos aciclicos  con &cido fosférico o .
_ o monociclicos
aminas terciarias

B = 0.09 > 0 Facilmente

Oxamilo ) No pertenece No pertenece
biodegradable
B =0.31 > 0 Facilmente
Cimoxanilo No pertenece No pertenece
biodegradable
Metomilo (contiene B =-3.59 < 0 Dificilmente
) o No pertenece . No pertenece
aminas terciarias) biodegradable
. B = 0.13 > 0 Facilmente
Dimetoato ) No pertenece No pertenece
biodegradable
B=030>0
Pirimetanil No pertenece No pertenece Facilmente
biodegradable
B=-0.01<0
Telone Dificilmente No pertenece No pertenece
biodegradable

c. Modelo alifatico aciclico y aromatico monociclico.
Este modelo emplea una serie de factores (tablas 3.7, 3.8 y 3.9 de la
seccion 3.4.1), correspondientes a las subestructuras presentes en las
formulaciones quimicas de cada plaguicida para el calculo del factor de
biodegradabilidad. Estos factores son funcién del modelo que se aplique,
que, a su vez, depende del grupo funcional presente en la sustancia quimica.
En la tabla 4.5, se muestran los resultados obtenidos en la estimacion del
factor de biodegradabilidad de cada plaguicida mediante el modelo alifatico

aciclico y aromatico monociclico.

Estos modelos clasifican a la mayoria de plaguicidas como biodegradables,

excepto el metomilo y el telone que se clasifican como dificilmente biodegradables.
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A partir de estos resultados cualitativos se puede apreciar, que éstos métodos no
siempre coinciden en su estimacion de la biodegradabilidad de cada plaguicida, a pesar
de que todos ellos son dependientes de la estructura quimica del contaminante. Por
tanto, y debido a esta disparidad de resultados, se decidié aplicar métodos empiricos,
que a priori resultan mas largos y costosos pero que proporcionan una gran fiabilidad,

como se vera a lo largo de este trabajo.

Analisis de la biodegradabilidad inherente. Ensayo de Zahn Wellens

El método de Zahn-Wellens se usa para la determinacion de la biodegradabilidad
inherente de los contaminantes no volatiles (seccion 3.4.3). Para ello, se preparan
disoluciones de cada uno de los plaguicidas a una concentracién aproximada de 50 mg/L,
y se someten al ensayo de Zahn-Wellens durante 28 dias (figura 4.2). Este método se
puede aplicar para un intervalo de COD entre 0 y 400 mg/L, de forma que se escogieron
los 50 mg/L por ser la concentracién de plaguicida seleccionada para los ensayos de

fotocatalisis.

Aquellos contaminantes cuyo porcentaje de biodegradacion supera el 70% (linea
discontinua en la figura 4.2), son considerados biodegradables después de un
determinado numero de dias (maximo 28 dias) en contacto con los fangos activos
procedentes de EDAR. En la tabla 4.6, se recogen las conclusiones extraidas de la
figura 4.2 sobre el porcentaje de biodegradacion correspondiente a cada disolucion de

plaguicida.

De acuerdo con esta tabla, unicamente el cimoxanilo y el pirimetanil serian
clasificados como muy lentamente biodegradables, puesto que son los Unicos que
alcanzan el 70% de biodegradacion a los 28 dias de tratamiento biolégico. El resto de
plaguicidas no so6lo no alcanzan nunca este valor, sino que ademas en el caso del
oxamilo y el metomilo, el porcentaje de biodegradacion comienza a descender
bruscamente al final del ensayo, lo que se traduce en un aumento del COD en disolucién
debido a la muerte masiva de la poblacién bacteriana que constituye los fangos activos.
La muerte de la poblacion bacteriana viene provocada por la ausencia de carbono
organico biodegradable en disolucién. Si esto ocurriera al inicio del ensayo, también seria
un indicio de toxicidad. Como el aumento del COD (descenso de % de biodegradacion)
ocurre mucho mas tarde, la falta de carbono organico biodegradable es la razén mas

plausible. La baja toxicidad ya se demostré en el ensayo de respirometria.
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Figura 4.2. Porcentaje de biodegradacion obtenido mediante Zahn-Wellens para cada
plaguicida individual (50 mg/L). Dietilenglicol es la sustancia patrén recomendada por

el método.

Tabla 4.6. Porcentajes de biodegradacion obtenidos a partir del ensayo de Zahn-

Wellens para cada disolucion de plaguicida. " Formulacién comercial

o Concentracion del % biodegradacién (dias de
Plaguicida o _ i , _
principio activo (mg/L) tratamiento biolégico)

Vydate (Oxamilo 24%)™ 59.5 40 (18 dias)/-48(28 dias)
Cimoxanilo (98.2%) 57.1 45 ( 20 dias)/60 (28 dias)
Metomilo (99.4%) 60.6 39 (18 dias)/-10 (28 dias)
Dimetoato (98.2%) 62.7 14 (20 dias)/26 (28 dias)
Pirimetanil (98.2%) 45.5 60 (20 dias)/74 (28 dias)

El dimetoato, sin embargo, presenta un ligero aumento en el porcentaje de
biodegradacién al final del tratamiento, no alcanzando, en ningun caso, el minimo
requerido para ser considerado biodegradable. Este aumento se produce por una
adaptacion de la poblacion bacteriana a la muestra conteniendo dimetoato, lo cual

permite una biodegradacion lenta de este plaguicida transcurridos 28 dias de adaptacién.
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Tabla 4.7. Concentraciones finales y porcentajes de eliminacién de plaguicidas,

transcurridos 28 dias de Zahn-Wellens. " Formulacién comercial

o % eliminacion
o Concentracion final del , i
Plaguicida o _ (transcurridos 28 dias de
principio activo (mg/L) _ o
tratamiento bioldgico)

Vydate (Oxamilo 24%)™ 0 Hidrolisis (ver texto)
Cimoxanilo (98.2%) 0 70% hidrdlisis (ver texto)
Metomilo (99.4%) 36.8 39

Dimetoato (98.2%) 53.4 15

Pirimetanil (98.2%) 13.6 70 (adsorcion, ver texto)

Sin embargo, y puesto que los porcentajes de biodegradacién se calculan a partir
de la variacion del COD a lo largo de los dias de tratamiento bioldgico y con respecto al
blanco (agua con medio mineral en presencia de fangos activos), es necesario medir
también la variacion de concentracion de cada plaguicida mediante el HPLC-UV
transcurridos los 28 dias de ensayo. De esta forma se puede comprobar qué parte del
porcentaje de biodegradacion obtenido procede realmente de la degradacién bioldgica
del contaminante, qué parte se debe a la adsorcion de los plaguicidas sobre la biomasa, y
qué fraccién corresponde a la degradaciéon del COD generado por lisis celular de la
poblacién bacteriana debido a posibles efectos téxicos del plaguicida, o simplemente a la
falta de carbono organico potencialmente biodegradable. En la tabla 4.7, se muestran las
concentraciones de cada plaguicida al final del ensayo de Zahn-Wellens y el porcentaje

de eliminacién con respecto a las concentraciones iniciales.

Transcurridos cuatro dias del ensayo, el cromatograma del oxamilo obtenido por
HPLC-UV muestra la completa desaparicion del mismo y la aparicion de un producto de
hidrdlisis que otros autores han identificado previamente como oximino (metil N-hidroxi-
N’, N'dimetil-1-tioxamidate) [Harvey y Han, 1978]. Al final del experimento, el producto de
hidrdlisis se mantiene constante con lo que se considera no biodegradable. Ademas, y
puesto que en el caso del oxamilo no se ha empleado producto técnico sino comercial
(Vydate, 24%), el porcentaje de biodegradacién del 40% detectado tras 18 dias de
tratamiento bioldgico, procede fundamentalmente de la degradacion de los excipientes

biodegradables presentes en el producto comercial. Esto se corrobora al observar un
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descenso del porcentaje de biodegradacion hasta valores negativos, debido a la falta de
compuestos organicos biodegradables para los fangos activos al final del ensayo (cuando
s6lo hay oximino), lo que provoca un aumento del COD procedente del material organico

liberado con motivo de la lisis celular de la flora bacteriana.

También en el caso del cimoxanilo se observa una completa desaparicion del
compuesto original tras aproximadamente cinco dias de tratamiento. Estudios previos
[Morrica y col., 2004], demuestran la hidrélisis del 70% de este plaguicida (4 mg/L) en tan
s6lo 0.42 dias (10 horas), a un pH de 7, dando lugar al compuesto: 1-etildihidro-6-imino-
2,3,5(3H)-pirimidinetriona-5-(0O-metiloxima). La hidrdlisis del cimoxanilo presenta tres
principales rutas de degradacion en las que el producto final es siempre el acido oxalico
[Morrica y col., 2004], de forma que el elevado porcentaje final de biodegradacién
obtenido mediante Zahn-Wellens se explica por la alta biodegradacion del acido oxalico

en fangos activos.

En cuanto al metomilo y el dimetoato, ambos presentan un porcentaje de
eliminacion (concentracion de cada compuesto medida por HPLC-UV) al finalizar el
ensayo muy similar al porcentaje de biodegradacion alcanzado tras 18 y 20 dias de
tratamiento bioldgico, respectivamente. Esto pone de manifiesto la no biodegradabilidad

de ambos plaguicidas.

Por ultimo, el pirimetanil presenta un porcentaje de eliminacion del 70% que se
corresponde con el porcentaje de biodegradacion obtenido mediante Zahn-Wellens. Sin
embargo, la evaluacion final de la adsorcion de este plaguicida sobre la biomasa
mediante su extraccion con acetonitrilo y posterior medida en HPLC-UV, da lugar a un
valor del 68% de la concentracion inicial del contaminante. Debido a este fendmeno, el
porcentaje de biodegradacién obtenido no es real, sino que se corresponde con la
desaparicién del compuesto por adsorcion sobre la biomasa. De estos resultados se

deduce la no biodegradabilidad del pirimetanil.

Este fendmeno de adsorcion no fue detectado de forma significativa para el resto

de plaguicidas estudiados.
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Medida de la DBOs

El analisis de la demanda biologica de oxigeno (DBOs), ademas de tener una

aplicabilidad general en la determinacion de la biodegradabilidad, se puede utilizar para
determinar la biodegradabilidad inherente de contaminantes volatiles (seccién 3.4.2),
como es el caso del plaguicida telone (1,3-dicloropropeno, punto de ebullicion: 93° C,
presion de vapor. 40 mbar a 20° C), seleccionado para el estudio de su degradacion en

esta tesis doctoral.

La disolucion de telone preparada para la medida de su DBOs presenta un valor
de DQO de 50.6 mg/L y una concentracion de plaguicida de 50.3 mg/L. A partir de estos
datos, se supone un valor de DBOs del 50% de la DQO (25.3 mg O./L), suponiendo una

baja biodegradabilidad del contaminante:

Segun la tabla 3.10 de la seccion 3.4.2, este valor estimado de la DBOs, se
encuentra en el intervalo de 0-40 mg O./L, que se corresponde con un volumen de
muestra para el ensayo de 432 mL y un factor de correccion de 1. Se escogen cuatro
diluciones de la muestra inicial (50.3 mg/L de telone), tomando 33, 66, 100 y 133 mL,
completando hasta 432 mL con agua destilada y afiadiendo el volumen correspondiente a
cada disolucion que conforma el medio mineral y la N-Aliltiourea como inhibidor de la
nitrificacion (seccion 3.4.2). Ademas, se prepara uno de los biometros con un blanco que
contiene unicamente agua destilada y el resto de reactivos que se adicionan en el ensayo
de la DBO:s.

Una vez transcurridos los cinco dias del experimento, todas las diluciones
registraron la misma diferencia de presién (AP) acumulada de 3 mbar, esto se traduce en

un valor de DBOs de 3 mg O./L una vez multiplicado por el factor de correccion.

Para estimar la biodegradabilidad inherente de este plaguicida se divide la DBOs
calculada y la DQO correspondiente segun la ecuacién 4.1. Cuando esta relacion es
superior a 0.4, la muestra se considera biodegradable, mientras que si es igual o inferior
a 0.4 se considera no biodegradable. Para el caso particular del telone, la relacion

DBOs/DQO es muy inferior a 0.4, con lo que este plaguicida no es biodegradable.

DBOs __3 _4.06<0.4 = No biodegradable (4.1)

DQO 50.6
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La combinacion de los resultados obtenidos en la evaluacion de la toxicidad
mediante Vibrio fischeri y fangos activados, y la biodegradabilidad inherente de los
plaguicidas, permite clasificarlos como téxicos y/o biodegradables o no biodegradables.
Para el caso del oxamilo resulta ser toxico para Vibrio fischeri, aunque no para fangos
activos de EDAR, pero sin embargo se convierte completamente a un producto de
hidrdlisis claramente no biodegradable. En cuanto al cimoxanilo, éste también es toxico
para Vibrio fischeri aunque no para fangos activos, mientras que los productos de
hidrdlisis que se forman parecen ser lentamente biodegradables. Esto supone un largo
tiempo de adaptacion de la biomasa para la degradacion biolégica de este plaguicida, lo
cual resulta inviable para los tiempos de residencia que normalmente se emplean en las
estaciones depuradoras de aguas residuales. En contraposicion, los métodos de
estimacion de la biodegradabilidad consideran, en el peor de los casos, a estos
plaguicidas como biodegradables en semanas o meses, lo cual difiere de los resultados

obtenidos experimentalmente.

El metomilo y el dimetoato resultan téxicos para Vibrio fischeri pero no para
fangos activos procedentes de EDAR, ademas, se consideran no biodegradables por
alcanzar solo un 40% y un 26% de biodegradacion, respectivamente, durante el ensayo
de Zahn-Wellens. También en estos dos casos, los métodos de estimacion de la
biodegradabilidad clasifican como biodegradables en semanas o meses a estos
plaguicidas, y para el caso del metomilo el ultimo método lo estima como dificimente

biodegradable, acercandose asi, mas a la realidad.

En cuanto al pirimetanil es también Uunicamente toxico para Vibrio fischeri, y llega
a parecer biodegradable al final del ensayo, aunque esto es debido, como se ha
comentado anteriormente, al fendmeno de adsorcion de este plaguicida sobre la biomasa
del sistema. De acuerdo con este resultado, el pirimetanil se puede clasificar como no
biodegradable. El primer método de estimacion de la biodegradabilidad (modelo

cualitativo basado en la subestructura), considera este plaguicida como persistente.

Por ultimo, el telone resulta ser no téxico a una concentracién de 50 mg/L, para
Vibrio fischeri, aunque tampoco es biodegradable de acuerdo al valor obtenido de la
relacion DBOs/DQO. En este caso, son dos los meétodos de estimacion de la
biodegradabilidad que coinciden en clasificarlo como persistente o no biodegradable, el

modelo cualitativo basado en la subestructura y el modelo alifatico aciclico y aromatico
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monociclico, coincidiendo asi, con los resultados obtenidos a partir de los ensayos

experimentales.

En general, se comprueba el caracter nada preciso y soélo orientativo de los
métodos cualitativos empleados para la estimacion de la biodegradabilidad de los
contaminantes estudiados, en funcidon Unicamente de su estructura quimica. Se
recomienda, por tanto, realizar analisis bioldgicos: DBOs o Zahn-Wellens, siempre que se
pretenda obtener valores reales de biodegradabilidad de contaminantes puros o aguas

residuales.

4.2 Tratamiento de los plaguicidas seleccionados mediante fotocatalisis solar

La degradaciéon y mineralizacién de cada uno de los plaguicidas mediante
fotocatalisis solar, viene determinada por el seguimiento de la desaparicion del
contaminante propiamente dicho mediante HPLC-UV (seccion 3.2.2), la evolucion del
carbono organico disuelto (COD, seccién 3.2.1) a lo largo del proceso, y la deteccion y
cuantificacion por cromatografia idnica (seccidon 3.2.3), de especies inorganicas (cloruro,
nitrato, amonio, sulfato y fosfato) en disolucion procedentes de la liberacién de los

heteroatomos que forman parte de la molécula original de contaminante.

4.2.1 Cinética de degradacion de plaguicidas individuales mediante

fotocatalisis heterogénea: TiO,/UV

La mineralizacion de cada uno de los plaguicidas mediante fotocatalisis
heterogénea (TiO,/UV), obedece a las relaciones estequiométricas mostradas en las
reacciones 4.1-4.6:

Oxamilo: 41
C,H,;N,0,5+140, - 3HNO,+H,S0O,+7CO,+4H,0 (4.1)
Cimoxanilo: 40
C,H,,N,0,+130, - 4HNO,+7C0O,+3H,0 (4.2)
Metomilo:
C5H10NZOZS+%O2 — 2HNO,+H,S0O,+5C0O,+3H,0 (4.3)
Dimetoato:

(4.4)

C.H,,NO.PS,+120, —HNO, +2H,S0,+H.PO, +5CO, +2H,0
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Pirimetanil:

C,,H;sN;+190, — 3HNO,+12CO, +5H,0 (4.5)

Telone (1,3-dicloropropeno) :

c:3H4<:|2+go2 — 2HCI+3C0,+H,0 (4.6)

Previamente a los experimentos de degradacion de estos plaguicidas mediante
fotocatalisis heterogénea se llevaron a cabo estudios de hidrdlisis y fotdlisis para cada
uno de ellos, en las condiciones de pH iniciales para el tratamiento fotocatalitico con TiO,.
De esta forma resulta posible identificar el porcentaje de plaguicida que desaparece por

el efecto de la hidrdlisis o de la fotdlisis y no por la accién del proceso fotocatalitico en si.

Estos ensayos se llevaron a cabo en frascos de 250 mL y se mantuvieron el
tiempo necesario en oscuridad o bajo la radiacién solar hasta no detectar cambios en la

concentracién del plaguicida durante varios dias.

Oxamilo

En el experimento de hidrélisis una disolucion de 50 mg/L de oxamilo comercial en
agua destilada se mantuvo en la oscuridad durante 12 dias y a un pH de 7. Una vez
transcurridos 7 dias, el 70% del oxamilo comercial se hidrolizé dando lugar a un conocido

producto de hidrdlisis: oximino [Harvey y Han, 1978].

Por otro lado, otra disolucion de 50 mg/L de oxamilo comercial en agua destilada y
al mismo pH inicial que en el experimento de hidrdlisis, fue expuesta a la radiaciéon solar
durante 11 horas (en 2 dias de ensayo). El resultado obtenido fue una degradacion final
del plaguicida del 35%, lo que se corresponde con el porcentaje de hidrdlisis que se
detecto tras tres dias de ensayo. Este resultado lleva a la conclusion de que el oxamilo no
sufre practicamente degradacién por fotdlisis. EI pH se mantuvo durante todo el

experimento practicamente constante y alrededor de 6.3.

Cimoxanilo

En este caso los ensayos de hidrdlisis y fotdlisis se llevaron a cabo a un pH entre
5.4y 6, que es el pH que presenta la disolucién de cimoxanilo y, por tanto, el inicial en su
tratamiento mediante fotocatalisis heterogénea. El porcentaje de hidrdlisis obtenido tras
un periodo de seis dias, fue del 62% del cimoxanilo con respecto a una concentracion

inicial de 48.5 mg/L. Mientras que la degradacién alcanzada por este plaguicida durante
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el ensayo de fotdlisis fue del 50% a un pH inicial de 5.4 y una vez transcurrido cinco dias
(14 horas de exposicion a la radiacion solar). Este porcentaje de degradacion se atribuye,
por tanto, exclusivamente al fendmeno de hidrdlisis sufrido por este plaguicida y no a una
fotdlisis del mismo. Existen también otros estudios sobre la hidrdlisis y fotdlisis del
cimoxanilo que se han desarrollado para diferentes condiciones de pH y temperatura,
gracias a los cuales se ha establecido el tiempo de vida media de este plaguicida en el
medio ambiente dependiendo del pH (a pH 6.6, condiciones similares a las empleadas en

este trabajo, y 4 mg/L de cimoxanilo el t1, = 2.62 dias) [Morrica y cols., 2004 y 2005].

Metomilo

Los fendbmenos de hidrélisis y fotdlisis del metomilo han sido anteriormente
estudiados por otros investigadores [Malato y cols., 2002], encontrandose, en todo caso,
que este plaguicida no desaparece ni por efecto de la hidrdlisis ni de la fotdlisis, a un pH
de 6.

Dimetoato

Para el caso de este plaguicida, no se han llevado a cabo ensayos de hidrdlisis y
fotdlisis en esta Tesis doctoral, puesto que ambos procesos han sido ampliamente
estudiados por otros investigadores. El dimetoato no se degrada en la oscuridad, siendo
el efecto de la exposicion a la radiacion solar insignificante independientemente del valor

del pH [Dominguez y cols., 1998; Evgenidou y cols., 2005].

Pirimetanil
La evaluacién de la degradacion del pirimetanil por hidrolisis y fotdlisis ha dado
como resultado la no degradacion del mismo para un pH de 6.3, que es el pH inicial que

se mide en el tratamiento de este plaguicida con TiO,/UV.

Telone

El experimento de hidrdlisis desarrollado para el telone muestra un porcentaje de
reduccion del COD del 30% tras 3 dias de ensayo a un pH inicial de 6.1. En este caso se
utilizé el COD como parametro de medida, puesto que el analisis del plaguicida por HPLC
resulta inviable. Ademas, la medida de iones cloruro en disolucion mostré una liberacion
s6lo del 10% del cloro presente en la molécula original en forma de i6n cloruro, lo que

causo un descenso en el pH hasta 4.5. Estos resultados demuestran que la mayor parte
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de la reduccion del COD procede principalmente de la volatilizacion de este

contaminante.

Debido a la alta volatilidad del telone, resulta necesario llevar a cabo ademas de
experimentos de fotdlisis, un ensayo en la oscuridad que permita establecer el porcentaje
de telone que se libera al medio ambiente por evaporacion, en el mismo reactor
fotocatalitico donde se efectuaran los ensayos con TiO, y con la misma duracion que
éstos. En este experimento se ha observado un efecto igual al obtenido durante el
ensayo de hidrdlisis en un frasco de 250 mL. Por un lado, no se produce fotdlisis del
plaguicida debido a que éste no absorbe radiacién UV, y por otro, la volatilizacién
detectada es también del 30% en aproximadamente 4 horas, liberandose en este caso
s6lo el 6% del cloro inicialmente presente en la molécula, en forma de ién cloruro, y
detectandose una variacién de pH desde 5.4 a 4.0. Se puede concluir por tanto, que el
telone no solamente sufre una pequefa hidrélisis sino que principalmente presenta una
elevada volatilizacion. Este efecto debe tenerse en cuenta a la hora de llevar a cabo los

experimentos fotocataliticos.

Es comun a todos los plaguicidas un porcentaje de hidrdlisis o fotélisis muy
pequefio o nulo, tras un elevado numero de dias, lo que pone de manifiesto la
permanencia de una cantidad significativa de los mismos al verterse en el medio
ambiente. Esto justifica el tratamiento de todos ellos mediante un POA, que puede ser un
proceso de fotocatalisis heterogénea (TiO,/UV) u homogénea (foto-Fenton). En esta
seccion se analizan los resultados obtenidos en el tratamiento de los plaguicidas

mediante fotocatalisis heterogénea.

En las figuras 4.3-4.8 (a), se muestran los perfiles de degradacion y
mineralizacion de cada plaguicida en funcion del tiempo de iluminacion. Mientras que en
las figuras 4.3-4.8 (b), se presenta la evolucion de las concentraciones de iones
inorganicos en disolucién: nitrégeno en forma de nitrato y amonio, azufre en forma de
sulfato y fosforo en forma de fosfato, liberados a partir de las moléculas originales de

plaguicida durante el proceso fotocatalitico.
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la molécula inicial.
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la molécula inicial.
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Figura 4.6. (a) Degradacion y mineralizacién del dimetoato mediante fotocatalisis

heterogénea (TiO, = 200 mg/L/Radiacion solar). (b) lones inorganicos procedentes de

la molécula inicial.
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Figura 4.8. Mineralizacion del telone mediante fotocatalisis heterogénea (TiO, =
200 mg/L/Radiacion solar) y evolucion de la concentracion de iones cloruro

procedentes de la molécula inicial.

Por otro lado, en la tabla 4.8, se resumen todos los parametros caracteristicos
relacionados con la degradacién y mineralizacion de cada uno de los plaguicidas
mediante su fotooxidacion con TiO,/UV. Estos parametros corresponden al tiempo de
iluminaciéon necesario para la eliminacién completa de cada plaguicida y para la
mineralizacién del 80% del COD inicial, y al porcentaje de cada especie idnica medida en

disolucién al final del tratamiento.

La completa degradacion de cada plaguicida se logra en todos los casos tras un
tiempo de iluminaciéon comprendido entre 80 y 170 minutos (tabla 4.8). Por otro lado, el
tiempo requerido para alcanzar una reduccion del 80% del COD inicial, difiere de unos
plaguicidas a otros, siendo claramente mayor para el cimoxanilo y el metomilo. Esto
puede ser debido a la formacién de intermedios de reaccién, tales como las alquil-
aminas, mas resistentes a su mineralizacion con TiO,. El mayor tiempo de degradacion
se obtiene para el oxamilo y después el pirimetanil. En el caso del oxamilo, esto se
explica por la utilizacion de la formulacion comercial (Vydate®) para llevar a cabo los
experimentos en lugar del producto técnico (no disponible en el mercado), de forma que
se encuentran presentes en disolucién una gran cantidad de compuestos organicos cuya
composicion no es conocida (ni proporcionada por el fabricante). El 76% del COD inicial
(55.5 mg/L) corresponde a los compuestos de la formulacién comercial. En cuanto al

pirimetanil, los anillos aromaticos que conforman su estructura quimica presentan una
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mayor resistencia a la oxidacion mediante fotocatalisis heterogénea con TiO,, esto hace

necesario un mayor tiempo de tratamiento para alcanzar la completa eliminacién del

plaguicida.

Tabla 4.8. Parametros fotocataliticos caracteristicos de la degradacién de cada

plaguicida mediante TiO,/UV

Plaguicida
(producto

técnico)

Concentracion

inicial (mg/L)

Co

COD

taow'>

(min)

t3OW,80(3)

(min)

% Ntotal

(NH,"

NO5)

% S

(SO.*) (PO,%)

% P

%
CI

Vydate
(Oxamilo
24%)" (figura
4.3)

Cimoxanilo
(98.2%)
(figura 4.4)

Metomilo
(99.4%)
(figura 4.5)

Dimetoato
(98.2%)
(figura 4.6)

Pirimetanil
(98.2%)
(figura 4.7)

Telone (99%)
(figura 4.8)

56.5

50.0

50.7

51.6

48.9

52.8

53.6

23.1

18.9

14.3

39.1

172

116

105

85

149

369

457

401

222

306

161

17

37

43

67

27

100

100

100

72

™ Formulacion comercial.

2)

Tiempo de iluminacién necesario para la completa

degradacion del plaguicida ® Tiempo de iluminacién necesario para eliminar el 80% del

COD inicial.
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Con respecto a los balances de materia del nitrégeno total, en forma de amonio y
nitrato, liberado a lo largo del proceso fotocatalitico, se observa un efecto comun a todos
los plaguicidas pertenecientes a la familia de los carbamatos (oxamilo, cimoxanilo y
metomilo) y al dimetoato, y es que no se consigue detectar en ningun caso el 100% de la
cantidad tedrica esperada en disolucién (tabla 4.8). Esto se debe a la presencia de
nitrogeno formando parte de ciertos intermedios de reaccion que no sufren una completa
mineralizacion al final del tratamiento, como pueden ser las alquil-aminas. De hecho, el
analisis de las muestras en los cromatografos idnicos, detecta claramente un pico
cromatografico practicamente solapado al de amonio. Se trata del compuesto metilamina,
cuya permanencia al final del proceso explicaria no sélo la falta de nitrégeno inorganico
obtenido con respecto al tedrico, sino también la elevada cantidad de este elemento en
relacion al poco COD residual que permanece al final de la fotocatalisis para la mayoria
de los plaguicidas. Ademas, la generacion de esta amina como producto de degradacion,
utilizando Fe* y Cu®, de carbamatos tales como el oxamilo y el metomilo, ha sido
previamente demostrada por otros investigadores [Strathmann y Stone, 2001]. Este
efecto sera detectado también en el tratamiento fotocatalitico homogéneo mediante foto-

Fenton de los plaguicidas.

En cuanto al azufre y al fosfato, liberados en forma de iones sulfato y fosfato
respectivamente, el porcentaje obtenido al final del proceso con TiO,/UV es del 100% de
la cantidad tedrica esperada para todos los plaguicidas que contienen estos atomos en su
estructura, excepto en el caso del azufre liberado a partir de la molécula de oxamilo
(27%). Este balance incompleto del azufre se justifica mediante la aparicién de otro
intermedio de reaccion detectado en el cromatograma correspondiente a los aniones: el
metilsulfonato. La inequivoca identificacién y cuantificacion de la metilamina y el
metilsulfonato, asi como la de otros posibles compuestos de degradacién, sera necesaria
en futuros trabajos con objeto de cerrar los balances de materia correspondientes al
nitrégeno y al azufre, ademas de para interpretar porqué se observa una menor velocidad

de mineralizacion en los instantes finales del proceso fotocatalitico.

Por otro lado, el pirimetanil presenta también un balance incompleto de nitrégeno a
pesar de no pertenecer a la familia de los carbamatos. Esto podria explicarse por la
deteccién de intermedios alifaticos tales como la acetilurea, acetamida y formamida,
generados como resultado de la apertura del anillo de pirimidina, segun senalan

investigaciones previas [Aglera y cols., 2000]. En dichos estudios se demostré la
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permanencia de pequefas concentraciones de acetamida y formamida en disolucion,
mostrando la elevada estabilidad de estos compuestos frente a la oxidacion. Cabe
destacar ademas, la elevada concentracion de COD que permanece sin oxidar a
elevados tiempos de tratamiento, lo que demuestra claramente la presencia de un

elevado numero de intermedios fotocataliticos altamente estables.

En el caso del telone, se mide la variacién de concentracion del idn cloruro a lo
largo del experimento fotocatalitico. Se observa una liberacion del 72% (tabla 4.8) del
cloruro tedrico esperado, y puesto que han transcurrido 6 horas de ensayo con TiO,, el
28% restante se justifica a partir de la pérdida de plaguicida provocada por la
volatilizacién del mismo, tal y como se demostré en los experimentos de hidrélisis y en
oscuridad. Por tanto, en este caso es preciso remarcar que una planta fotocatalitica
disefiada para el tratamiento de agua conteniendo este compuesto debe considerar este
efecto y desarrollar mecanismos que eviten dicha evaporacion. En todo caso, y como se
vera mas adelante, la fotocatalisis mediante TiO, no es el tratamiento mas adecuado para

el telone.

El calculo de las velocidades de degradacién de cada uno de los plaguicidas a
partir de los datos mostrados en las figuras 4.3-4.8, se ha llevado a cabo usando el
modelo cinético de Langmuir-Hinshelwood (L-H) (seccion 3.5.4), suponiendo que las
reacciones son superficiales. Puesto que la concentracién de contaminante es, en todos
los casos, suficientemente pequefia, el modelo L-H se puede simplificar y asimilarse a un
cinética aparente de primer orden. Los valores de la constante aparente k,, se obtienen a

partir de la ecuacién 4.2:

C
LH[EOJ = kap “Taow (42)

Donde C es la concentracion de plaguicida, ki, es la constante cinética de seudo primer
orden y t3, es el tiempo de iluminacion. Los valores de k,, y de la velocidad de
degradacion inicial para cada plaguicida (r,), se recogen en la tabla 4.9. Mientras que en
la tabla 4.10, se presentan las Kcopap Y Velocidades iniciales correspondientes a la
mineralizacion del COD procedente de cada plaguicida mediante fotocatalisis con TiO»,

sustituyendo los valores de C en la ecuacion 4.2 por los de COD y COD,.
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Tabla 4.9. Fotocatalisis heterogénea (TiO,/UV). Parametros cinéticos correspondientes

a la degradacion de cada plaguicida

Plaguicida R?

(min™) (mM/min)
Vydate (Oxamilo 24%) 0.025 + 0.001 0.999 0.006 + 0.001
Cimoxanilo (98.2%) 0.046 + 0.002 0.997 0.012 + 0.002
Metomilo (99.4%) 0.044 + 0.002 0.996 0.014 + 0.002
Dimetoato (98.2%) 0.062 + 0.003 0.986 0.014 + 0.002
Pirimetanil (98.2%) 0.038 + 0.002 0.983 0.001 + 0.001

Telone (99%) - - -

™ Formulacién comercial. ® Velocidad de degradacion inicial de cada plaguicida.

Tabla 4.10. Fotocatélisis heterogénea (TiOx/UV). Parametros cinéticos

correspondientes a la mineralizacion del COD procedente de cada plaguicida

Kcop.ap ro.con”
Plaguicida R?

(min™) (mM/min)
Vydate (Oxamilo 24%) (" 0.0044 + 0.0004 0.986 0.020 + 0.002
Cimoxanilo (98.2%) 0.0052 + 0.0005 0.996 0.010 + 0.001
Metomilo (99.4%) 0.0036 + 0.0004 0.988 0.006 + 0.001
Dimetoato (98.2%) 0.0023 + 0.0002 0.948 0.003 + 0.001
Pirimetanil (98.2%) 0.0066 + 0.0007 0.976 0.021 + 0.002
Telone (99%) 0.0095 + 0.0009 0.976 0.013 + 0.001

™ Formulacion comercial. @ Velocidad inicial de mineralizacion del COD

correspondiente a cada plaguicida.

Las velocidades iniciales de degradacion resultan ser similares en todos los casos
excepto para el oxamilo. En este caso, el uso de su formulacion comercial (Vydate®) para

la realizacion de los experimentos hace que la velocidad de degradacion del mismo sea
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menor debido a la presencia de otros compuestos organicos no especificados por el
fabricante. Ademas al estar expresada en mM, ésta parece ser inferior a la de

mineralizacion debido a que el peso molecular del plaguicida es superior al del carbono.

Sin embargo, la velocidad inicial de degradacion del oxamilo es mayor que la de
mineralizacion: 1.40 mg/L'min frente a 0.24 mg/L'min. Efectos similares se observan en la

velocidad inicial de eliminacion del COD en del resto de plaguicidas.

En cuanto a la velocidad inicial de mineralizacién para cada uno de los
plaguicidas, ésta varia entre 0.10 y 0.21 mM/min para todos los plaguicidas excepto para
el dimetoato y metomilo, que se mineralizan a una velocidad inicial menor (principalmente
para el dimetoato). Estos resultados se confirman con los valores obtenidos para las
constantes de seudo primer orden (K,,), maxima para el telone (0.0095 min™") y minima

para el dimetoato (0.0023 min™") seguido del metomilo (0.0036 min™).

Es necesario tener en cuenta que la mineralizacion de los plaguicidas obedece,
en todo caso, a una cinética de seudo primer orden en la primera etapa del proceso
fotocatalitico, al menos hasta alcanzar el 50% de eliminacién del COD inicial. De esta
forma, es posible que en algunos casos el proceso de mineralizacién se ralentice tras
este periodo inicial y la eliminacion completa del COD requiera un elevado tiempo de
iluminacién a pesar de que la velocidad inicial de mineralizacion haya sido elevada. En
este sentido, se observa en la tabla 4.8 que el tiempo de iluminacién necesario para
alcanzar el 80% de mineralizacién para el cimoxanilo es superior al del resto de
plaguicidas, 457 minutos, a pesar de presentar una velocidad inicial de mineralizacion
elevada (0.010 mM/min). Esto probablemente se debe, segun se ha comentado
anteriormente, a la generacion de intermedios de reaccion, tales como alquil-aminas y
otros compuestos alifaticos, que ofrecen una mayor resistencia al tratamiento

fotocatalitico heterogéneo [Albanis y cols., 2003].

La posterior comparacion de estos parametros cinéticos con los obtenidos para
cada plaguicida durante su tratamiento mediante fotocatalisis homogénea (foto-Fenton),
permitira definir el proceso de oxidacion avanzada mas eficiente en la degradacion de

dichos contaminantes.
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4.2.2 Cinética de degradacion de plaguicidas individuales mediante

fotocatéalisis homogénea: foto-Fenton (Fe**/UV)

La mineralizacion de cada uno de los plaguicidas seleccionados en este estudio
mediante fotocatalisis homogénea (foto-Fenton), obedece a las relaciones
estequiométricas mostradas en las reacciones 4.7-4.12. Estas reacciones difieren de las
reacciones 4.1 a 4.6 en el agente oxidante, que en este caso es el perdxido de
hidrogeno, mientras que las especies inorganicas generadas a partir de los heteroatomos

que forman las moléculas de plaguicidas originales son las mismas en ambos PPOA.

Oxamilo: 47
C,H,;N,0,S+28H,0, - 3HNO,+H,SO,+7CO,+32H,0 (4.7)
Cimoxanilo: 48
C,H,,N,0,+26H,0, - 4HNO,+7CO,+29H,0 (4.8)
Metomilo: 49
C.H,,N,0,5+21H,0, - 2HNO,+H,S0O,+5C0O,+24H,0 (4.9)
Dimetoato: 410
C,H,,NO,PS,+24H,0, -»HNO,+2H,S0O,+H,PO,+5C0O,+26H,0 (4.10)
Pirimetanil:
(4.11)

C,,H,;N,+38H,0, - 3HNO,+12C0O,+43H,0
Telone (1,3-dicloropropeno) :

( prop ) (4.12)

C,H,Cl,+7H,0, — 2HCI+3CO, +8H,0

Antes de proceder a la degradacion de los plaguicidas mediante fotocatalisis
homogénea, y siguiendo el mismo razonamiento que en los experimentos de fotocatalisis
heterogénea, se llevd a cabo el estudio de los fendmenos de hidrdlisis y fotdlisis al pH
caracteristico del proceso de foto-Fenton (2.7-2.9). Los ensayos de hidrdlisis y fotdlisis se
realizaron también, en este caso, en frascos de 250 mL ajustando el pH inicial mediante
H,SO, hasta alcanzar un intervalo entre 2.7 y 2.9. Dichos frascos se mantuvieron en la
oscuridad o bajo la radiacion solar el tiempo necesario hasta que la concentracion del

plaguicida permanecio invariable.

Oxamilo
En el experimento de hidrdlisis, una disolucion de 50 mg/L de oxamilo comercial
permanecio durante 12 dias en oscuridad a pH 2.8, no observandose degradacion alguna

del plaguicida, a diferencia de lo que se detectd a un pH inicial cercano a 7. Por otro lado,
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otra disolucion de 50 mg/L de oxamilo en agua destilada y al mismo pH inicial de 2.8, fue
expuesta a la radiacion solar, encontrandose de nuevo una degradacion nula del
plaguicida por fotdlisis tras siete dias de ensayo y aproximadamente 27 horas de
exposicion a la radiacion solar (en dias completamente soleados). El pH se mantuvo

constante durante el experimento en 2.8.

Cimoxanilo

Siguiendo el mismo procedimiento que en el plaguicida anterior, el experimento de
hidrdlisis con el cimoxanilo, muestra un porcentaje de degradacion del 27% después de 7
dias a un pH de 2.8. Asi como un porcentaje de degradacion del 20% a un pH inicial de
2.9 durante el experimento de fotdlisis y tras haber transcurrido 6 dias de ensayo y
aproximadamente 22 horas de exposicion a la radiacion solar. Al igual que bajo las
condiciones de pH naturales de este plagucida en agua destilada (entre 5.4 y 6), la
eliminacién de una parte de este plaguicida se produce fundamentalmente por hidrélisis y

no por fotdlisis.

Metomilo

Como ya se ha comentado anteriormente, los experimentos de hidrdlisis y fotdlisis
para este plaguicida no se han llevado a cabo en esta tesis doctoral debido a que ya han
sido ampliamente estudiados por otros investigadores [Malato y cols., 2002]. Los
resultados obtenidos en ese trabajo demostraron, en ambos casos, una eliminacién nula

del metomilo a un pH de 2.7.

Dimetoato

Para el caso del dimetoato tampoco se han realizado ensayos de hidrdlisis y
fotdlisis, ya que ambos procesos han sido previamente estudiados por otros
investigadores [Dominguez y cols., 1998; Evgenidou y cols., 2005]. Estos trabajos
presentaron una degradacion nula del dimetoato en los experimentos de hidrdlisis, y sélo

un 2% en los de fotdlisis. Ambos resultados son invariables con el pH.

Pirimetanil
Los ensayos de hidrdlisis y fotdlisis con el pirimetanil muestran que a un pH de 2.8

no se produce degradacion alguna del mismo en ninguno de los dos procesos.
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Telone

Puesto que en los experimentos de hidrdlisis y fotdlisis de este plaguicida llevados
a cabo previamente a su tratamiento fotocatalitico con TiO,, se atribuy6é una pérdida del
30% del COD inicial, principalmente debido a la volatilizacidon del mismo, no se repitieron
estos ensayos al pH propio del foto-Fenton, puesto que la alta volatilidad del telone es la

misma independientemente del pH.

En esta seccion se presentan los resultados obtenidos en el tratamiento de los

plaguicidas mediante fotocatalisis homogénea (foto-Fenton).

En las figuras 4.9-4.14, se muestran los perfiles de degradacion y mineralizaciéon
de cada plaguicida en funcion del tiempo de iluminacion, asi como la variacion de
concentracién de los iones inorganicos en disolucién y procedentes de las moléculas
originales de plaguicida: nitrégeno total en forma de amonio y nitrato, y fosforo en forma
de fosfato. En cuanto a la medida de azufre liberado en forma de sulfato, éste no se
evalla en los experimentos de foto-Fenton debido a que el ajuste de pH se efectua con
acido sulfarico, de forma que nos encontramos con elevadas concentraciones de sulfato
que enmascaran la pequefa cantidad del mismo generado a partir de la degradacion del

plaguicida.

Los puntos de la grafica sefialados con los numeros 1, 2 y 3, corresponden a la
adiciéon de H,SO, para el ajuste de pH entre 2.7-2.9, a la adicion del catalizador (20 mg/L
de Fe2+) y a la adicion de H,0,, respectivamente. Estas tres etapas se llevan a cabo en
oscuridad manteniendo el fotorreactor tapado con unas cubiertas opacas colocadas sobre
los captadores solares. Desde el punto 3 hasta que el reactor se ilumina (se destapan los
captadores, t3, = 0), se localiza la etapa del tratamiento en la que tiene lugar el proceso
Fenton.
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Figura 4.9.

(a) Degradacion y mineralizacién del oxamilo mediante fotocatalisis

homogénea (Foto-Fenton, Fe?* = 20 mg/L). (b) lones inorganicos procedentes de la

molécula inicial.
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Figura 4.10. (a) Degradacion y mineralizacién del cimoxanilo mediante fotocatalisis

homogénea (Foto-Fenton, Fe?* = 20 mg/L). (b) lones inorganicos procedentes de la

molécula inicial.
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Figura 4.11. (a) Degradacion y mineralizacion del metomilo mediante fotocatalisis
homogénea (Foto-Fenton, Fe? = 20 mg/L). (b) lones inorganicos procedentes de la

molécula inicial.
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Figura 4.13. (a) Degradacion y mineralizacion del pirimetanil mediante fotocatalisis
homogénea (Foto-Fenton, Fe? = 20 mg/L). (b) lones inorganicos procedentes de la

molécula inicial.
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Figura 4.14. Mineralizacion del telone mediante fotocatalisis homogénea (Foto-Fenton,
Fe? = 20 mg/L) y evoluciéon de la concentracion de iones cloruro procedentes de la

molécula inicial.

En la tabla 4.11, se recogen todos los parametros caracteristicos relacionados
con la degradacion y mineralizacion de cada uno de los plaguicidas mediante su
tratamiento con foto-Fenton. Estos parametros corresponden al tiempo de iluminacién
necesario para la eliminacion completa de cada plaguicida y para la mineralizacion del
80% del COD inicial, el consumo de peroxido de hidrogeno necesario para alcanzar dicho
grado de mineralizacion y al porcentaje de cada especie idnica medida en disolucion al

final del tratamiento.

El tiempo de iluminacién requerido para la completa degradacién de cada uno de
los plaguicidas es en este caso, ligeramente diferente para cada plaguicida. Destaca sin
embargo, el elevado tiempo necesario para la completa eliminacién del oxamilo frente al
resto de plaguicidas. Al igual que en el tratamiento fotocatalitico heterogéneo, el oxamilo
desaparece tras un mayor tiempo de iluminacién debido a la presencia de sustancias
organicas que conforman la formulacién comercial del mismo, que compiten por los
radicales hidroxilo. Este efecto se pone también de manifiesto en el tiempo de iluminacion
requerido para mineralizar el 80% del COD inicial y en el mayor consumo de peroxido de

hidrégeno.
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Tabla 4.11. Parametros fotocataliticos caracteristicos de la degradacion de cada

plaguicida mediante foto-Fenton

Concentracion

Plaguicida inicial (tsow =0)  ts0,? t3OW,80(3) H,0,% 70 Nora % P %
(producto m (NH,",
g/L) - - mM PO.) CI
técnico) (min)  (min)  (MM) NO,) (POs7)
Co COD
Vydate
(Oxamilo
. 38.6 53.8 63 126 39 30 - -
24%)"
(figura 4.9)
Cimoxanilo
(98.2%) 15.0 22.9 15 236 131 44 - -
(figura 4.10)
Metomilo
(99.4%) 30 18.3 14 100 60 43 - -
(figura 4.11)
Dimetoato
(98.2%) 0 13.7 0 77 39 49 65 -
(figura 4.12)
Pirimetanil
(98.2%) 0 324 0 65 46 7 - -
(figura 4.13)
Telone (99%)
- 12.5 - 8 5 - - 100

(figura 4.14)

" Formulaciéon comercial. ¥ Tiempo de iluminacién necesario para la completa
degradacion del plaguicida ©® Tiempo de iluminacién necesario para eliminar el 80%

del COD inicial. ¥ Concentracién de H,0, consumido para eliminar el 80% de COD.

Por otro lado, la estructura quimica tan sencilla del telone (y, por tanto,

rapidamente oxidable como se indica en la reaccion 4.12), se pone de manifiesto con los
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valores extremadamente bajos obtenidos para el tiempo de iluminacién necesario para

mineralizar el 80% del COD inicial (8 minutos), y para el consumo de H,O, (5mM).

Durante la etapa de Fenton se observa una muy significativa degradacion de
todos los plaguicidas excepto del oxamilo. El cimoxanilo y el metomilo son los que menos
se degradan en esta etapa, un 70% y un 45%, respectivamente, mientras que el
dimetoato, el pirimetanil y el telone, presentan un 99% de eliminacién tras 15 minutos de
Fenton. Para el caso del telone, su degradacion se ha medido a partir de la concentracién
de i6n cloruro liberada, que permite calcular directamente el porcentaje de desaparicion
del plaguicida en si. Sin embargo, la mineralizacion completa (medida como COD) del
telone es mas lenta que la liberacién del cloro y no ocurre hasta 2.3 minutos después de

haberse iluminado el fotorreactor.

Al igual que en los experimentos de fotocatalisis heterogénea con TiO,, también
aqui se obtienen conversiones de nitrégeno total inferiores a la cantidad tedrica esperada
una vez mineralizado el 80% del COD inicial. Soélo en el caso del metomilo y el
pirimetanil, los porcentajes obtenidos son iguales a los medidos en el tratamiento
fotocatalitico heterogéneo. Se puede concluir por tanto, que aplicando el proceso de foto-
Fenton tampoco resulta posible cerrar los balances de materia del nitrégeno total,
detectando aqui también un pico cromatografico junto al del amonio correspondiente a la
metilamina, para todos los plaguicidas excepto para el pirimetanil. Segun lo comentado
anteriormente para el pirimetanil, estudios previos explican la determinacién de tan poca
cantidad de nitrodgeno inorganico en disolucion, con la presencia de intermedios alifaticos
tales como la acetilurea, acetamida y formamida, generados como resultado de la

apertura del anillo de pirimidina [Aglera y cols., 2000].

Cabe destacar el aumento importante que sufre la concentracion de nitrégeno
total (de 0.9 a 4.8 mg N/L) desde que se destapa el reactor (3, = 0) hasta
aproximadamente los 109 minutos de iluminaciéon, en el tratamiento del cimoxanilo, el
cual coincide con el descenso de COD mas brusco detectado durante el proceso de foto-

Fenton (de 22.9 hasta aproximadamente 8 mg C/L), en ese mismo intervalo de tiempo.

En cuanto al perfil de variacion de la concentraciéon de fésforo en forma de fosfato
medido durante el experimento de dimetoato, resulta claramente diferente al obtenido en

el tratamiento de este plaguicida mediante fotocatalisis con TiO,. En este caso la
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concentracion de fosfato disminuye antes de alcanzar el maximo del esperado
tedricamente, debido a su precipitacién con los iones Fe** (fosfato férrico) procedentes de
la oxidacion del Fe*. Este hecho hace que la concentracion de hierro empleada como
catalizador en el proceso de foto-Fenton se vea reducida desde 20 mg/L a unos 5 mg/L a
lo largo del proceso, con la consecuente reduccién en la eficiencia. En consecuencia,
este efecto debe tenerse en cuenta en el tratamiento mediante foto-Fenton de sustancias

organofosforadas, y aumentar la dosis de hierro cuando se considere necesario.

Por ultimo, es importante comentar que en el tratamiento del telone mediante foto-
Fenton la rapidez con la que ocurre la eliminacion del plaguicida hace que no de tiempo a
que se produzcan pérdidas del mismo por volatilizacion, llegandose a medir todo el i6n
cloruro liberado en disoluciéon. Por tanto, y como se apuntaba anteriormente, el
tratamiento mediante foto-Fenton es mucho mas adecuado, en este caso, que el

tratamiento mediante TiO..

El consumo de perdxido de hidrégeno resulta importante para la evaluacion
econdmica del proceso de foto-Fenton. Este consumo depende de la estructura quimica
del contaminante (ver reacciones 4.7-4.12), de la eficiencia de conversion del H,O, en
radicales hidroxilo y de la rapidez con la que éstos reaccionan. En la tabla 4.11 se
observa que el consumo de H,O, es del mismo orden para todos los plaguicidas excepto
para el cimoxanilo y el telone, mostrandose ademas, que este parametro no esta
directamente relacionado con la velocidad de mineralizacion del contaminante, salvo para
los casos mas extremos anteriormente comentados, como son el cimoxanilo y el telone.
Para el caso del cimoxanilo el tiempo de iluminacién necesario para alcanzar el 80% de
eliminacion del COD inicial es mas elevado que para el resto de plaguicidas, lo que se
traduce en una menor eficiencia del H,O, en su accién oxidante y un mayor consumo de
éste. Justo lo contrario ocurre en el caso del telone, en el que el bajo tsw, s0, permite

obtener un consumo de H,O, muy inferior al del resto de plaguicidas.

El estudio de las cinéticas de degradacion mediante Fenton y foto-Fenton, se ha
realizado a partir de los datos mostrados en las figuras 4.9-4.14, para cada plaguicida.
Para ello se asume que la reaccion entre los radicales hidroxilo y el plaguicida es la etapa
dominante que condiciona el valor de la correspondiente velocidad de degradacién. La
eliminacion de cada uno de los plaguicidas se considera en todos los experimentos de

seudo primer orden (ecuacion 4.3).
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r =Koy [OH"]C=k,C (4.3)

Donde C es la concentracion de plaguicida, koy es la constante cinética de la reaccion y
Kap €S la constante de seudo primer orden, asumiendo que la concentracion de radicales
hidroxilo es constante (la concentracion de OH® depende de la concentracién de
catalizador, de la concentracion de H,O, y de la potencia de iluminacion). Estas
suposiciones quedan confirmadas por el comportamiento lineal del Ln (Co/C) en funcion
de taow, que se cumple para todos los experimentos llevados a cabo con los plaguicidas
seleccionados. En las tablas 4.12 y 4.13, se recogen los valores correspondientes a las
constantes de velocidad aparente (kap) ¥y a las velocidades de degradacion iniciales para
cada plaguicida (r,), durante los procesos de Fenton y foto-Fenton. Durante los 15
minutos de reaccion Fenton, entre el 35 y el 70% del plaguicida original es eliminado
(excepto en el caso del dimetoato y el pirimetanil que se degradan completamente), por lo
que resulta necesario distinguir entre los parametros cinéticos de degradacion obtenidos

durante el proceso de Fenton y el de foto-Fenton.

Tabla 4.12. Reaccién Fenton (20 mg/L de Fe®). Pardmetros cinéticos

correspondientes a la degradacién de cada plaguicida

kap ro(z)
Plaguicida R?
(min™) (mM/min)

Vydate (Oxamilo 24%)!" 0.029 + 0.001 0.998 0.008 + 0.001
Cimoxanilo (98.2%) 0.079 + 0.004 0.999 0.020 + 0.002
Metomilo (99.4%) 0.035 + 0.002 0.997 0.012 + 0.001
Dimetoato (98.2%) 0.251 +0.013 0.999 0.057 + 0.003
Pirimetanil (98.2%) 2.505+0.125 0.999 0.476 + 0.024

Telone (99%) - - -

M) Formulacién comercial. ® Velocidad de degradacion inicial.
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Tabla 4.13. Fotocatalisis homogénea (foto-Fenton, 20 mg/L de Fe®"). Parametros

cinéticos correspondientes a la degradacién de cada plaguicida

kap ro(z)
Plaguicida R?
(min™) (mM/min)
Vydate (Oxamilo 24%)™" 0.107 +£ 0.005 0.969 0.019 £ 0.001
Cimoxanilo (98.2%) 0.274 £ 0.014 0.999 0.021 £ 0.001
Metomilo (99.4%) 0.251 +£0.013 0.996 0.046 + 0.002

. Degradacion completa
Dimetoato (98.2%) g e Font - -
urante Fenton

. ] Degradacion completa
Pirimetanil (98.2%) g e Font - -
urante Fenton

Telone (99%) - - -

M) Formulacién comercial. ® Velocidad de degradacion inicial.

Por otro lado, la cinética de mineralizacion del COD para cada uno de los
plaguicidas es también de seudo primer orden durante la mayor parte del proceso de
foto-Fenton, puesto que durante la reaccion de Fenton tiene lugar la eliminacién total o
parcial del contaminante, manteniéndose constante el valor de COD. En la tabla 4.13 se
recogen los valores obtenidos para la ks, y la velocidad inicial de mineralizacion para
cada plaguicida durante la fotocatalisis homogénea (foto-Fenton), sustituyendo los

valores de concentracion de plaguicida por los de COD en la ecuacion 4.3.

En primer lugar cabe destacar el valor claramente superior de la constante
cinética correspondiente al dimetoato y al pirimetanil durante el proceso Fenton (0.251 y
2.505 min™", respectivamente, tabla 4.12), lo que explica su degradacién completa en
esta etapa. Con respecto al resto de plaguicidas, el oxamilo y el metomilo presentan una
constante k,, similar (asi como su velocidad inicial de degradacion), siendo algo superior
la del cimoxanilo. El oxamilo presenta la menor velocidad inicial de degradacion durante
el proceso de Fenton (0.008 mM/min), debido a la presencia de excipientes desconocidos
en la formulacion comercial empleada, lo que ralentiza el proceso de eliminacion del

contaminante original.
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Tabla 4.14. Fotocatalisis homogénea (foto-Fenton, 20 mg/L de Fe?*). Parametros

cinéticos correspondientes a la mineralizacion del COD procedente de cada plaguicida

Kcop,ap ro,coo(z)
Plaguicida R?

(min™) (mM/min)
Vydate (Oxamilo 24%) (" 0.019 + 0.002 0.989 0.084 + 0.008
Cimoxanilo (98.2%) 0.009 + 0.001 0.943 0.018 £ 0.002
Metomilo (99.4%) 0.016 +£ 0.002 0.952 0.024 + 0.002
Dimetoato (98.2%) 0.025 + 0.003 0.984 0.029 + 0.003
Pirimetanil (98.2%) 0.050 + 0.005 0.999 0.134 +£0.013
Telone (99%) 0.105 + 0.011 0.999 0.110 £ 0.011

M Formulacion comercial. ® Velocidad inicial de mineralizacion del COD

correspondiente a cada plaguicida.

Una vez transcurridos los primeros minutos de proceso Fenton, sélo quedaron en
disolucion el 63% del oxamilo, el 30% del cimoxanilo y el 55% del metomilo. En la tabla
4.13 se muestran los parametros cinéticos de la degradacién de la concentracion restante
de cada plaguicida mediante foto-Fenton. Para todos ellos la constante cinética es
similar, aunque la velocidad inicial de degradacién es claramente superior para el
metomilo (0.046 mM/min), por lo que éste desaparece rapidamente durante el foto-

Fenton.

En cuanto a la mineralizacién del COD procedente de cada plaguicida, en la tabla
4.14 se presentan la constante cinética de seudo primer orden y las velocidades iniciales
de eliminacién de COD para cada uno de ellos. De nuevo se observa una diferencia clara
entre el pirimetanil y el telone, con respecto al resto de plaguicidas, puesto que presentan
una velocidad de mineralizacién inicial mas rapida (0.134 y 0.110 mM/min,
respectivamente). Destaca también el oxamilo comercial con una velocidad inicial de
eliminacion del COD elevada (0.084 mM/min), probablemente gracias a que una vez
eliminado el contaminante, el COD procedente de los excipientes se degrada

rapidamente al inicio del proceso foto-Fenton.
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La comparacion de las tablas 4.9 y 4.12, permite llevar a cabo un estudio
comparativo entre el tratamiento de cada uno de los plaguicidas mediante fotocatalisis
heterogénea y homogénea, de forma que sea posible encontrar el POA mas eficiente en

cada caso.

Se puede observar como la velocidad de mineralizacién para todos los plaguicidas
resulta ser como minimo dos veces mayor en su tratamiento mediante foto-Fenton que
con TiO,/UV. Ademas, para el caso del pirimetanil el tiempo de iluminacién requerido
para la reduccion del 80% del COD inicial es 4.5 veces inferior mediante foto-Fenton que

mediante fotocatalisis heterogénea, y de 20 veces menos para el caso del telone.

Por otro lado, se observa que la velocidad inicial de degradacién mediante
TiO,/UV (tabla 4.9) es muy similar para todos los plaguicidas excepto para el oxamilo,
para el cual es mucho menor debido al uso de la preparacién comercial de este
plaguicida (Vydate®), que presenta una formulacién con un 76% de compuestos no
descritos por el fabricante, aunque muchos de ellos confirmados como organicos a través
de la medida del COD. Estas velocidades iniciales de degradacion son en general
bastante inferiores a las obtenidas mediante Fenton y foto-Fenton (tabla 4.12 y 4.13),
destacando por encima de todas la del pirimetanil que se presenta muy superior a las
demas (0.476 mM/min). Esto confirma que el proceso de foto-Fenton es mas eficiente en
la degradacion de aquellos contaminantes que poseen anillos aromaticos formando parte
de su estructura quimica, lo cual ha sido descrito con anterioridad en multitud de trabajos
con contaminantes conteniendo anillos aromaticos y ha sido asumido como algo

intrinseco al proceso mismo de foto-Fenton [Pignatello y cols., 2006].

Los resultados recogidos en ambas tablas permiten concluir que el tratamiento
mediante Fenton es mas eficiente que la fotocatalisis heterogénea para la degradacion de
todos los plaguicidas. Ademas, teniendo en cuenta el tiempo de tratamiento requerido
para mineralizar el 80% del COD inicial en el proceso de foto-Fenton, éste resulta ser
también mas eficiente que la fotocatalisis con TiO,. Tanto el proceso de Fenton como el
de fotocatalisis heterogénea con TiO, resultan ser menos eficientes que el de foto-Fenton
principalmente en términos de tiempo de tratamiento para degradacion y mineralizacién

completas.
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4.2.3 Tratamiento de la mezcla de plaguicidas mediante fotocatalisis
heterogénea (TiO,/UV)

El analisis de la degradacién de cada uno de los plaguicidas mediante fotocatalisis
solar, ha demostrado la mayor eficiencia del tratamiento de los mismos mediante foto-
Fenton comparado con la fotocatalisis con TiO,/UV. Sin embargo, y con intencién de
considerar una situacion mas cercana a la realidad, resulta necesario evaluar el
tratamiento de la mezcla de estos plaguicidas cuando todos ellos estén contenidos de
manera conjunta en un agua residual real. Esta situaciéon se da, por ejemplo, en la
empresa ALBAIDA [Malato y Blanco, 2005], en la que se lleva a cabo el lavado de los
envases de plaguicidas utilizados en la agricultura intensiva de la provincia de Almeria, y
el reciclado de los mismos, generandose en el proceso un agua contaminada con cientos

de mg/L de COD correspondientes a restos de plaguicidas.

En esta seccién se presenta, por tanto, el tratamiento mediante fotocatalisis
heterogénea de la mezcla de los plaguicidas seleccionados en esta tesis doctoral:
oxamilo, cimoxanilo, metomilo, dimetoato y pirimetanil, con excepcién del telone, que se

ha excluido de los experimentos con mezclas debido a la alta volatilidad que presenta.

En la figura 4.15 (a), se muestran los perfiles de degradacion por fotocatalisis
heterogénea de cada uno de los plaguicidas presentes en la mezcla, asi como la
mineralizacion del COD en funcion del tiempo de iluminacién. Por otro lado, en la figura
4.15 (b), se presentan las variaciones de concentracidén correspondientes a cada uno de
los iones inorganicos liberados a partir de las moléculas originales de plaguicidas a lo
largo del proceso de oxidacion: el nitrégeno total que aparece en forma de nitrato y

amonio, el azufre en forma de sulfato y el fésforo en forma de fosfato.

El grado de mineralizacién alcanzado en este experimento es del 95% con
respecto al COD inicial una vez transcurrido un tiempo de iluminacion de 1980 minutos
(33 horas).
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Figura 4.15. (a). Degradacion y mineralizaciéon de la mezcla de plaguicidas tratada
mediante fotocatalisis heterogénea (TiO, = 200 mg/L/Radiaciéon solar). (b). lones

inorganicos procedentes de las moléculas originales.

En cuanto a los iones inorganicos detectados en disolucion al finalizar el
tratamiento con TiO,, se observa el mismo efecto encontrado en los experimentos
fotocataliticos con los plaguicidas individuales, es decir, el balance de materia con
respecto al nitrégeno total no se cierra, encontrandose un 89% del nitrégeno total
esperado (figura 4.15 (b)), cantidad que, en todo caso, es bastante superior a los
porcentajes obtenidos en los ensayos con cada plaguicida. El nitrégeno restante

permanece ligado a la molécula de metilamina, cuyo pico cromatografico es de nuevo
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detectado. En todo caso, y debido a la mayor duracion del tratamiento es importante
destacar que la metilamina se degrada significativamente mas que en los experimentos

con plaguicidas individuales, permitiendo que se libere una mayor cantidad de nitrogeno.

Muy diferente es, sin embargo, la respuesta hallada para el azufre liberado en
forma de sulfato, puesto que en este caso, si que se detecta toda la concentracion tedrica
esperada al finalizar el tratamiento (figura 4.15 (b)). Esto supone la no aparicion del pico
cromatografico correspondiente al metilsulfonato en los cromatogramas de aniones,
puesto que la mayor duracién del tratamiento de la mezcla permite alcanzar estados mas

avanzados de degradacion que dan lugar a la completa mineralizacion de dicha especie.

La cantidad de fosforo liberado en forma de ién fosfato a lo largo del proceso,

coincide también con la concentracion tedrica esperada (figura 4.15 (b)).

En cuanto a la degradacion de cada uno de los plaguicidas, en la tabla 4.15, se
recogen los tiempos de iluminaciéon requeridos para su completa eliminacion, asi como
los parametros cinéticos caracteristicos obtenidos considerando, de nuevo, de seudo

primer orden las reacciones de degradacién (ecuacién 4.2).

La completa eliminacion de cada uno de los plaguicidas cuando se tratan con
TiO,/UV de forma conjunta, requiere en todos los casos un mayor tiempo de iluminacion
que el necesario cuando se oxidan de manera individual. Para el oxamilo y el cimoxanilo
se observa un 3, para su total degradacién de mas del doble que el obtenido cuando se
trataron individualmente, incluso a pesar de que la concentracion inicial de cimoxanilo es
menor en la mezcla que cuando se oxidd por separado. En el caso del resto de
plaguicidas, el tiempo de iluminaciéon medido para su total desaparicion, es mas de tres

veces mayor que el observado cuando se trataron de forma independiente con TiO,/UV.

Ademas, cabe destacar los valores tan bajos de la velocidad inicial de
degradacion obtenidos (tabla 4.15), en comparacion con los calculados en la oxidacion
de cada plaguicida por separado. Para todos los plaguicidas su velocidad inicial de
degradacion se ha visto disminuida de forma muy significativa al ser tratados formando
parte de la mezcla de todos ellos. Con esto se confirma la competencia directa entre

todos ellos para reaccionar con los radicales hidroxilo.
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Tabla 4.15. Fotocatélisis heterogénea (TiOx/UV). Parametros cinéticos

correspondientes a la degradacién de cada plaguicida en la mezcla

- Concentracion  tgo,? Kap , re®
Plaguicida S _ R
inicial (mg/L)  (min) (min™) (M/min)

Vydate
(Oxamilo 49.5 363 0.0070+ 0.0004 0.990 0.0016 + 0.0001
24%)"
Cimoxanilo

31.5 316 0.0108 £ 0.0005 0.993 0.0017 + 0.0001
(98.2%)
Metomilo

55.4 363 0.0044 + 0.0002 0.990 0.0015+ 0.0001
(99.4%)
Dimetoato

57.9 277 0.0176 + 0.0009 0.971 0.0044 + 0.0002
(98.2%)
Pirimetanil

46.4 513 0.0092 + 0.0005 0.995 0.0021 + 0.0001
(98.2%)

™" Formulaciéon comercial. @ Tiempo de tratamiento necesario para la completa

eliminacién de cada uno de los plaguicidas. ® Velocidad de degradacién inicial.

En cuanto a los parametros caracteristicos correspondientes a la mineralizacion
del COD procedente de la mezcla de plaguicidas, éstos se calculan aplicando la
ecuacion 4.2, en la que se sustituye la concentracion de plaguicida por el COD:
Kcopap = 0.0019 + 0.0002 min™ (R* = 0.981) y rocop = 0.0196 + 0.0020 mM/min. Estos
parametros cinéticos permitiran la comparacion directa de la mineralizacién mediante
fotocatdlisis heterogénea y homogénea. De momento, es importante destacar que el valor
obtenido para Kcopap €s inferior que las velocidades calculadas cuando los plaguicidas
fueron tratados de forma individual mediante TiO,/UV, lo que demuestra los efectos
sinérgicos sobre la degradacion de cada plaguicida que pueden derivarse de su

tratamiento de forma conjunta.

Por otro lado, se observa claramente que la eficiencia del proceso fotocatalitico
heterogéneo (TiO,/UV) resulta ser inferior cuando nos aproximamos a la situacion mas

real que supone el tratamiento conjunto de todos los plaguicidas, como contaminantes
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contenidos en agua residuales reales procedentes de las actividades propias de la

agricultura intensiva, que al ser tratados de forma individual.

4.2.4 Tratamiento de la mezcla de plaguicidas mediante foto-Fenton
(Fe**/UV)

El tratamiento de la mezcla de plaguicidas se lleva a cabo también mediante
fotocatdlisis homogénea (foto-Fenton), con objeto de comparar la eficiencia de este
proceso frente al de fotocatalisis heterogénea, y seleccionar el POA solar mas adecuado,
que se vaya a emplear en la degradacion y mineralizacion de estos contaminantes. Las
concentraciones de catalizador empleadas en base a estudios previos desarrollados para
la degradacion de otros plaguicidas, son 20 mg/L y 55 mg/L de Fe?* [Maldonado Rubio y
cols., 2006; Lapertot y cols., 2006].

En la figura 4.16 (a) se muestran los perfiles de mineralizaciéon del COD
procedente de la mezcla de plaguicidas, usando 20 mg/L y 55 mg/L de catalizador.
Ademas se presenta la variacion del consumo de peréxido de hidrégeno a lo largo de
ambos procesos. La comparacién directa entre ambas concentraciones de Fe?*
empleadas, muestra la gran similitud que se establece entre ambos casos. Sin embargo,
a tiempos de iluminacién cortos, la velocidad de mineralizacion es ligeramente mayor
cuando se utilizan 55 mg/L de Fe®*, reduciéndose el 70% del COD inicial para esta
concentracién de catalizador y el 55% para 20 mg/L de Fe®" a ts, = 200 minutos. A raiz
de estos resultados se puede concluir que la absorcién de luz es muy similar para ambas
concentraciones de Fe* en un fotorreactor solar especialmente disefiado para
aplicaciones de foto-Fenton (5 cm de paso de luz), y utilizando cantidades de hierro
bajas [Malato y cols., 2004].

La variacion del consumo de peroxido de hidrogeno durante ambos procesos de
foto-Fenton se presenta también en la figura 4.16 (a), donde se observa un consumo de
117 mM para alcanzar un 90% de mineralizacién del COD inicial (t3, = 500 minutos)
cuando se emplean 20 mg/L de Fe?. Mientras que, si se usa una concentracion de
catalizador de 55 mg/L, el consumo de H,O, medido para eliminar también el 90% del
COD inicial tras el mismo tiempo de iluminaciéon es de 160 mM. Es decir, que empleando
una menor concentracion de catalizador, se alcanza el mismo grado de mineralizacién
con un menor consumo de peroxido de hidrégeno y con el mismo tiempo de exposicion a

la radiacién solar. Con esto se demuestra un aprovechamiento mas eficiente del oxidante
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a concentraciones mas bajas de hierro, sobre todo cuando la concentracion de

contaminantes es menor.
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Figura 4.16. (a). Mineralizacién de la mezcla de plaguicidas y consumo de H,O, durante

su tratamiento mediante foto-Fenton con 20 mg/L y 55 mg/L de Fe*". (b). Degradacion

de cada plaguicida en el tratamiento de la mezcla mediante foto-Fenton con 20 mg/L y

(c) 55 mg/L de Fe?".
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Figura 4.17. Evolucién de los iones inorganicos procedentes de las moléculas

originales de los plaguicidas durante el proceso de (a) foto-Fenton con Fe?* = 20 mglL,

y (b) foto-Fenton con Fe?* = 55 mgl/L.

En las figuras 4.16 (b) y (c), se muestra la degradacion de cada uno de los
plaguicidas presentes en la mezcla mediante el tratamiento de foto-Fenton con 20 mg/L y
55 mg/L de Fe*. El tiempo de iluminacién necesario para la completa eliminacién de
estos contaminantes es ligeramente inferior cuando se incrementa la concentracién de
catalizador (tablas 4.17 y 4.19), excepto para el caso del cimoxanilo cuyo tiempo resulta
ser cuatro veces inferior al emplear 55 mg/L de Fe®". Estos resultados demuestran
también, la escasa mejora lograda en la eficiencia del proceso al aumentar en mas del
doble la concentracion de catalizador. En todo caso, ambos tratamientos fotocataliticos
con Fe* presentan tiempos de degradacion, para cada plaguicida, significativamente

menores que en el tratamiento fotocatalitico con TiO,/UV (tabla 4.15).
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En cuanto a la concentracion de iones inorganicos que aparecen en disolucion
formados a partir de los heteroatomos liberados de las moléculas originales de
plaguicidas, la evolucion de su concentracion a lo largo de ambos ensayos de foto-Fenton
se muestra en las figuras 4.17 (a) y (b). En ningun caso llega a cerrarse el balance de
materia al nitrégeno, pero sin embargo el porcentaje de nitrdgeno alcanzado con respecto
al tedéricamente esperado en ambos experimentos no solo es similar, 57% con 20 mg/L
de Fe* y 51% con 55 mg/L de Fe®, sino que ademas es superior al obtenido en el
tratamiento individual de cada uno de los plaguicidas. Es importante destacar, al igual
que en los ensayos con TiO,, que la mayor duracion del tratamiento de la mezcla, permite
una degradacion mas significativa de aquellos compuestos intermedios nitrogenados y

resistentes, en comparacion con los experimentos con plaguicidas individuales.

El seguimiento del i6n sulfato obtenido a partir del azufre liberado del metomilo y
del dimetoato, no se lleva a cabo en los experimentos de foto-Fenton debido a las
razones comentadas en secciones anteriores. Cabe destacar ademas, la deteccion
incompleta de la cantidad tedrica esperada de fésforo en forma de fosfato procedente del
dimetoato, debido a la precipitacion de éste con el i6n Fe** como fosfato férrico, que
aparece tras la oxidacion del Fe?*. En el experimento de foto-Fenton realizado con 20
mg/L de Fe?*, la concentracién de este i6n desciende hasta 4 mg/L de forma que fue
preciso anadir la cantidad necesaria para volver a alcanzar la concentracién de 20 mg/L a
tsow = 287 minutos. En el experimento llevado a cabo con 55 mg/L de Fe?, la
concentracién del catalizador decrece hasta 2 mg/L, afadiéndose mas cantidad en tsy, =
183 minutos. La liberacién del fosforo en forma de fosfato se produce mas rapidamente
cuando la concentracién de Fe?* es mayor, de manera que la desaparicion del catalizador

por precipitacion también es mas rapida.

La degradacién de cada uno de los plaguicidas mostrada en las figuras 4.16 (b) y
(c), se produce parte durante el proceso de Fenton (que tiene lugar en los 15 primeros
minutos del tratamiento), y la otra parte mediante el de foto-Fenton. En el tratamiento de
la mezcla usando 20 mg/L de Fe?*, se ha determinado un 62% de eliminacién para el
oxamilo, cimoxanilo y pirimetanil, un 58% para el metomilo y, finalmente, un 75% para el
dimetoato. Valores similares se observan en el tratamiento de la mezcla empleando una
concentracién de Fe?* de 55 mg/L: 55% de degradacién para el oxamilo, el metomilo y el
pirimetanil, el 58% para el cimoxanilo y, por ultimo, el 76% para el dimetoato. Se observa

una eficiencia similar en la eliminacion de cada plaguicida presente en la mezcla
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mediante Fenton para ambas concentraciones de catalizador, con un requerimiento de
tiempo de reaccién siempre algo mayor a menor concentracién de Fe*. Este efecto
queda demostrado a partir de los valores obtenidos para las constantes cinéticas k,, en el

proceso de Fenton con 20 mg/L y 55 mg/L de Fe** (tablas 4.16y 4.18).

Tabla 4.16. Reaccién Fenton (20 mg/L de Fe?*). Parametros cinéticos correspondientes

a la degradacion de cada plaguicida en la mezcla

Concentracién k ro®
.. ap 2 0
Plaguicida S R
inicial (mg/L) (min™) (mM/min)

Vydate (Oxamilo

] 65.4 0.033 £ 0.002 0.976  0.0097 + 0.0004
24%)"
Cimoxanilo (98.2%) 56.9 0.034 + 0.002 0.988  0.0097 + 0.0004
Metomilo (99.4%) 54 .4 0.029 £ 0.001 0.941  0.0097 + 0.0004
Dimetoato (98.2%) 56.1 0.045+ 0.002 0.995 0.0112 + 0.0006
Pirimetanil (98.2%) 37.0 0.032 £ 0.002 0.992  0.0060 + 0.0003

™ Formulacién comercial. ® Velocidad de degradacion inicial.

En el primer caso, las constantes cinéticas para cada plaguicida son similares
(0.029 a 0.045 min™") e inferiores a las obtenidas en la etapa de Fenton con mayor
concentracién de catalizador (0.046 a 0.057 min™). En relacién a las velocidades iniciales
de degradacion, éstas resultan ser claramente superiores en el proceso de Fenton con 20
mg/L de Fe* para el oxamilo y el cimoxanilo, y similares a las obtenidas en la etapa de
Fenton con 55 mg/L de Fe?* para el metomilo y el dimetoato, lo que demuestra que este
incremento en la concentracion de catalizador no favorece significativamente la
eliminacion de estos plaguicidas. Unicamente la velocidad inicial de degradacion (r,) del
pirimetanil resulta ser mayor del doble al incrementar la concentracion de catalizar

durante el proceso de Fenton.
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Tabla 4.17. Fotocatalisis homogénea (foto-Fenton, 20 mg/L de Fe2+). Parametros

cinéticos correspondientes a la degradacion de cada plaguicida en la mezcla

o Concentracion  ts,? Kap . ro®
Plaguicida o _ R
inicial (mg/L)  (min) (min™) (mM/min)

Vydate

(Oxamilo 24.6 72 0.022+£0.001 0.973 0.0025 + 0.0001

24%)"

Cimoxanilo 20.6 150 0.995 0.0032 + 0.0002
0.031 £ 0.002

(98.2%)

Metomilo 22.9 168 0.988  0.0031 + 0.0002
0.022 + 0.001

(99.4%)

Dimetoato 141 47 0.889  0.0047 + 0.0002
0.076 + 0.004

(98.2%)

Pirimetanil 16.7 150 0.963  0.0024 + 0.0001
0.029 + 0.001

(98.2%)

™" Formulacién comercial. ® Tiempo de iluminacion necesario para la completa

eliminacién de cada uno de los plaguicidas. ©® Velocidad de degradacién inicial.

Tabla 4.18. Reaccién Fenton (55 mg/L de Fe?*). Parametros cinéticos correspondientes

a la degradacion de cada plaguicida en la mezcla

c ., k r 2
o oncentracion ap 5 0
Plaguicida o R
inicial (mg/L) (min?) (mM/min)

Vydate (Oxamilo

] 22.3 0.050 £ 0.003 0.999 0.0051+ 0.0003
24%)"
Cimoxanilo (98.2%) 20.2 0.057 £ 0.003 0.998 0.0058 + 0.0003
Metomilo (99.4%) 55.5 0.052+£0.003 0.997 0.0178 + 0.0009
Dimetoato (98.2%) 52.9 0.046 + 0.002 0.997 0.0106 + 0.0005
Pirimetanil (98.2%) 49.8 0.052+0.003 0.996 0.0130+ 0.0006

) Formulacién comercial. ¥ Velocidad de degradacién inicial.
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Tabla 4.19. Fotocatalisis homogénea (foto-Fenton, 55 mg/L de Fe?*). Parametros

cinéticos correspondientes a la degradacion de cada plaguicida en la mezcla

o Concentracion  tz,® Kap , ro®
Plaguicida o _ R
inicial (mg/L)  (min) (min™) (mM/min)

Vydate

(Oxamilo 18.1 52 0.026 +£0.001 0.976 0.0022 + 0.0001

24%)"

Cimoxanilo 10.4 36 0.999 0.0079 + 0.0004
0.151 £ 0.008

(98.2%)

Metomilo 22.4 104 0.999 0.0068 + 0.0003
0.049 + 0.002

(99.4%)

Dimetoato 12.7 52 0.929 0.0102 + 0.0005
0.185+ 0.009

(98.2%)

Pirimetanil 26.3 104 0.991 0.0096 + 0.0005
0.073 £ 0.004

(98.2%)

" Formulacién comercial. ® Tiempo de iluminacion necesario para la completa

eliminacién de cada uno de los plaguicidas. © Velocidad de degradacion inicial.

La comparacién entre la degradacion de cada plaguicida mediante Fenton y foto-
Fenton con 20 mg/L de Fe*, muestra una constante cinética Kap Similar para ambos
procesos (tablas 4.16 y 4.17), aunque la velocidad inicial de degradacion resulta ser
inferior en la etapa de foto-Fenton debido a la presencia de intermedios de reaccion que
compiten con los plaguicidas originales cuando la reaccién ya estd en un estado
avanzado. Sélo el dimetoato destaca por presentar una constante cinética de
degradacion claramente mayor en el caso del foto-Fenton (0.076 min™) frente al Fenton
(0.045 min™"), probablemente debido a que este compuesto compite favorablemente con

los intermedios de degradacion por su sencilla estructura.

En cuanto a la eliminacién de cada plaguicida mediante Fenton y foto-Fenton
usando 55 mg/L de Fe®, la comparacién entre las tablas 4.18 y 4.19, muestra una
constante cinética de degradacién claramente superior en el caso del foto-Fenton,

Unicamente para el cimoxanilo, el dimetoato y el pirimetanil. En el caso del oxamilo éste
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reduce su constante de degradacién durante el foto-Fenton (de 0.050 a 0.026 min™),
probablemente debido a la desfavorable competicion del oxamilo por los radicales
hidroxilo frente a los intermedios de reaccion ya generados durante el proceso Fenton.
Este efecto se observa también en su velocidad inicial de degradacién, cuyo valor
disminuye también durante la etapa de foto-Fenton (0.022 mM/min) en comparaciéon con
la de Fenton (0.051 mM/min).

Para ambas concentraciones de catalizador empleadas en el proceso de foto-
Fenton, se obtienen valores de Ky, y ro Superiores a los determinados en el tratamiento
fotocatalitico de la mezcla de plaguicidas con TiO,/UV. Esto sigue demostrando la mayor

eficiencia del tratamiento mediante foto-Fenton.

En cuanto a la comparacién entre el uso de 20 mg/L o 55 mg/L de Fe** como
catalizador para la fotocatalisis homogénea, cabe destacar la gran similitud existente
entre las constantes cinéticas obtenidas mediante ambos procesos, excepto para el caso
del pirimetanil, en cuyo caso la constante cinética es dos veces superior cuando se
emplea la mayor concentracion de catalizador. Esto se atribuye al incremento de
eficiencia de este proceso conforme se aumenta la concentracion de catalizador, para
aquellos contaminantes que presentan anillos aromaticos en su estructura quimica, como

es el caso del pirimetanil.

Por otro lado, los valores obtenidos para las velocidades iniciales de degradacion
de cada uno de los plaguicidas en el tratamiento con foto-Fenton (20 mg/L y 55 mg/L de
Fe?), siguen siendo superiores a los calculados para el tratamiento fotocatalitico
heterogéneo. La comparacién directa entre las velocidades iniciales de degradacion
durante el proceso de foto-Fenton para ambas concentraciones de catalizador, muestra
valores de este parametro similares para el caso del metomilo y el dimetoato, mientras
que para el oxamilo y cimoxanilo son aproximadamente tres veces menores cuando se
usan 55 mg/L de Fe**. En el caso del pirimetanil se comprueba la mayor eficiencia del
foto-Fenton cuanto mayor es la concentracion de catalizador, al obtenerse una velocidad
inicial de degradacion mas de dos veces superior a la calculada durante el tratamiento
con 20 mg/L de Fe?.

Estos resultados muestran el minimo incremento en la eficiencia de degradacion

de los plaguicidas en el proceso foto-Fenton cuando se emplea una mayor concentracion
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de catalizador, siempre y cuando el fotorreactor empleado esté disefiado para
concentraciones bajas de fotocatalizador. Esto se traduce en que el fotorreactor permita
un paso de luz suficientemente largo para que todos los fotones disponibles se absorban
utilizando una concentracién de catalizador baja. Por lo tanto, se observa que desde un
punto de vista econdmico no resulta rentable incrementar la concentracion de catalizador
para obtener un escaso aumento de la velocidad de reaccidn. Por otro lado, y desde un
punto de vista practico, es necesario tener siempre presentes los objetivos que se
persiguen en esta tesis doctoral, entre los cuales se encuentra la degradacion parcial de
esta mezcla de plaguicidas hasta un punto en el que la biodegradabilidad haya mejorado
lo suficiente como para su vertido a un tratamiento bioldgico aerobio. De esta forma, una
concentracién tan elevada de Fe? como son 55 mg/L resultaria excesiva para ser
introducida en un sistema biolégico convencional con fangos activos. Sin embargo,
20 mg/L de Fe* pueden verterse sin provocar efectos adversos sobre el sistema

bioldgico.

En cuanto a la cinética de mineralizacién del COD procedente de la mezcla de
plaguicidas, como se ha comentado anteriormente, se aplica la ecuacién 4.3,
sustituyendo la concentraciéon de plaguicida por el COD. Para el experimento de foto-
Fenton en el que se ha usado una concentracion de Fe** de 20 mg/L las constantes
cinéticas son: Kcopap =0.0026 + 0.0003 min" (R* = 0.980) y rocop = 0.0327 +
0.0033 mM/min, mientras que para aquel en el que se han utilizado 55 mg/L de Fe*', las
constantes cinéticas obtenidas son: kcopap = 0.0057 + 0.0006 min™ (R* = 0.996) Y rocop =
0.0621 + 0.0062 mM/min. A diferencia de la degradacion de cada uno de los plaguicidas
en la mezcla, la eliminacién del COD procedente de todos ellos hasta CO, si que resulta
significativamente mas eficiente cuando se incrementa la concentracion de catalizador.
La constante cinética de mineralizacion en los primeros minutos del foto-Fenton y la
velocidad inicial de mineralizacion resultan ser el doble cuando se aumenta la
concentracién de Fe?*. Sin embargo, el consumo de peréxido de hidrégeno cuando se
incrementa la concentracion de catalizador a 55 mg/L es mayor, 85 mM para la
eliminacion de 110.1 mg/L de COD (80% de mineralizacion), que cuando se emplean 20
mg/L de Fe**, 64 mM para la eliminacién de 124.4 mg/L de COD (80% de mineralizacion).
Por otro lado, la comparacién de estos resultados cinéticos con los obtenidos para la
fotocatalisis heterogénea con TiO,, muestran claramente la mayor eficiencia también en
la eliminacién del COD de la fotocatalisis homogénea mediante foto-Fenton, sea cual sea

la concentracion de catalizador que en ésta se emplee.
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Por ultimo, es necesario remarcar que a pesar de la mayor eficiencia en la
mineralizacion del COD obtenida con el incremento de catalizador en el foto-Fenton, se
mantiene el uso de 20 mg/L de Fe** como concentracién mas adecuada de catalizador en
los experimentos de combinacion entre fotocatalisis y oxidacion biolégica, puesto que en
éstos no se pretende la eliminacién completa del COD, sino sélo un tratamiento parcial de
la mezcla hasta una mejora de la biodegradabilidad de la misma. En cuyo caso, siempre

resulta mas recomendable el empleo de una minima concentracion de Fe?".

4.2.5 Evolucion de la toxicidad aguda (Vibrio fischeri y respirometria en

fangos activos) de cada plaguicida tratado mediante foto-Fenton

Los estudios realizados con respecto al tratamiento de los plaguicidas individuales
y la mezcla de los mismos mediante fotocatalisis heterogénea y homogénea (foto-
Fenton), han demostrado la mayor eficiencia, en todos los casos, de la fotocatalisis

homogénea, y en particular del proceso de foto-Fenton utilizando 20 mg/L de Fe?".

Uno de los objetivos de esta tesis doctoral se basa en la determinacién del
momento éptimo durante el tratamiento de los plaguicidas con fotocatalisis solar, en el
que la toxicidad de los mismos se haya reducido y la biodegradabilidad haya aumentado
lo suficiente para permitir un posterior proceso biolégico convencional (EDAR). De esta
forma, se pretende reducir los costes de operacion ligados al tratamiento completo de los

plaguicidas por fotocatalisis solar homogénea (foto-Fenton).

En las figuras 4.18-4.22, se muestra la degradacioén, mineralizacion, DQO, estado
de oxidacion media (EOM) y porcentajes de inhibicion con respecto a Vibrio fischeriy a
los fangos activados procedentes de EDAR, de cada uno de los plaguicidas durante su
tratamiento mediante foto-Fenton con 20 mg/L de Fe®*. Combinando los resultados
extraidos de los perfiles de variacién para estos parametros, es posible determinar el
momento mas conveniente a partir del cual podria detenerse el proceso fotocatalitico y
verter los contaminantes parcialmente degradados a un tratamiento bioldgico. Este
estudio no se ha llevado a cabo para el telone debido a que los resultados obtenidos en
su tratamiento mediante foto-Fenton muestran una degradacién y mineralizacion
practicamente completas en muy poco tiempo de iluminacion. Segun esto, una
integracion entre foto-Fenton y tratamiento biolégico no tendria sentido para la
eliminacion del telone presente en aguas residuales, sino que seria suficiente con la

aplicacion del proceso fotocatalitico.
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El comportamiento de la DQO y el COD para cada uno de los plaguicidas tratados
con foto-Fenton se muestra en las figuras 4.18-4.22 (a), la comparacion entre ambos
permite observar como la velocidad de reduccion de estos dos parametros es muy similar
a partir de la completa eliminaciéon del contaminante. Sin embargo, al inicio del
tratamiento esta velocidad es muy superior para la DQO puesto que se esta produciendo
la oxidacion de las moléculas de plaguicida, transformandose en compuestos intermedios
mas oxidados, y no la mineralizacion del carbono organico (oxidacion completa). En estas
mismas graficas se muestra el estado de oxidacién media (EOM) que se ha calculado
para cada uno de los plaguicidas a partir de los valores de COD y DQO medidos a lo
largo del experimento de foto-Fenton con 20 mg/L de Fe*, segin ecuacion 4.4 [Scott y
Ollis, 1995; Mantzavinos y Psillakis, 2004]:

4(COD - DQO)
COD

EOM = (4.4)

En general, el EOM presenta una subida significativa al inicio del proceso,
mientras que una vez que el plaguicida comienza a mineralizarse significativamente, el
EOM empieza a estabilizarse o a subir muy lentamente. A partir de este momento es
cuando el estado de oxidacién de la mezcla puede considerarse ya muy avanzado, lo
cual puede ser significativo de un aumento en la biodegradabilidad de la misma. Sdélo
restaria, por tanto, realizar el seguimiento de la toxicidad de cada plaguicida a lo largo del
tratamiento mediante foto-Fenton para acotar el momento en el que seria factible integrar

un proceso bioldgico, sin riesgo para la poblacion bacteriana del mismo.

Los analisis de toxicidad se llevaron a cabo sobre dos especies de organismos, la
bacteria marina Vibrio fischeri y los fangos activos procedentes de una EDAR. Para ello,
las adiciones de peréxido de hidrégeno durante los experimentos de foto-Fenton se
efectuaron poco a poco de forma que las muestras tomadas estuvieran exentas de este
reactivo (15 -70 mg/L cada vez que el H,O, se agota). De esta forma se evita que la
toxicidad sobre estos organismos se vea alterada por la presencia del peroxido de

hidrégeno.

Los ensayos con Vibrio fischeri se llevaron a cabo en el luminémetro Biofix®Lumi-
10 (seccion 3.3.1, UNE_EN_ISO-11348-3_1998), mientras que los de toxicidad en

fangos activos se realizaron en el respirometro Neurtek BM3-LAB (seccion 3.3.2), los
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resultados de ambas medidas para la degradacion de cada uno de los plaguicidas se
muestran en las figuras 4.18-4.22 (b) y (c), respectivamente. La linea roja que aparece
en todas las figuras sefiala el umbral del 50% de inhibicién bien sobre Vibrio fischeri o
bien sobre fangos activos. Los anadlisis de toxicidad en fangos activos se realizan sin diluir
la muestra, mientras que en Vibrio fischeri se han llevado a cabo con las muestras sin
diluir, diluidas a la mitad y diez veces. En todas las graficas se observa un
comportamiento paralelo de los porcentajes de inhibicién de la luminiscencia emitida por

Vibrio fischeri correspondientes a cada dilucion, tras un tiempo de exposicién de 15y 30

minutos.
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Figura 4.18. (a). Degradacion y mineralizacién del oxamilo mediante foto-Fenton
(20 mg/L Fe?**). Evolucién de la DQO y el EOM a lo largo proceso. (b). Toxicidad
mediante Vibrio fischeri (simbolos rellenos corresponden a |45, simbolos vacios a lz) y

(c) en fangos activos durante el tratamiento de oxamilo con foto-Fenton.
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Figura 4.19. (a). Degradacion y mineralizacion del cimoxanilo mediante foto-Fenton
(20 mg/L Fe?**). Evolucién de la DQO y el EOM a lo largo proceso. (b). Toxicidad
mediante Vibrio fischeri (simbolos rellenos corresponden a |45, simbolos vacios a l3) y

(c) en fangos activos durante el tratamiento de cimoxanilo con foto-Fenton.
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Figura 4.20. (a). Degradacién y mineralizacion del metomilo mediante foto-Fenton
(20 mg/L Fe*). Evolucién de la DQO y el EOM a lo largo proceso. (b). Toxicidad
mediante Vibrio fischeri (simbolos rellenos corresponden a |5, simbolos vacios a l3g) y

(c) en fangos activos durante el tratamiento de metomilo con foto-Fenton.
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Figura 4.21. (a). Degradacion y mineralizacion del dimetoato mediante foto-Fenton
(20 mg/L Fe**). Evolucién de la DQO y el EOM a lo largo proceso. (b). Toxicidad

mediante Vibrio fischeri (simbolos rellenos corresponden a l45, simbolos vacios a l3) y

en fangos activos durante el tratamiento de dimetoato con foto-Fenton.
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Figura 4.22. (a). Degradacion y mineralizacion del pirimetanil mediante foto-Fenton
(20 mg/L Fe**). Evolucién de la DQO y el EOM a lo largo proceso. (b). Toxicidad
mediante Vibrio fischeri (simbolos rellenos corresponden a l5, simbolos vacios a l3) y

(c) en fangos activos durante el tratamiento de pirimetanil con foto-Fenton.

Los tres plaguicidas pertenecientes a la familia de los carbamatos, oxamilo,
cimoxanilo y metomilo (figuras 4.18-4.20 (b)), presentan un incremento significativo en el
porcentaje de inhibicion con respecto a Vibrio fischeri en las etapas finales de su
tratamiento mediante foto-Fenton, especialmente, una vez eliminados los plaguicidas.
Este incremento supera siempre el 50% de inhibicidn incluso para las muestras diluidas,
excepto en el caso del oxamilo, en el que unicamente las muestras sin diluir son las que
superan este 50% de toxicidad. Este efecto puede deberse a la aparicion de una gran

cantidad de metilamina como producto de degradacion de estos contaminantes.
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Como ya se ha comentado anteriormente, el nitrégeno liberado en forma de
amonio y nitrato nunca llega a ser el tedéricamente esperado, puesto que éste se
mantiene en disolucion en forma de metilamina. Este compuesto presenta una
ecotoxicidad en Daphnia magna de EC5, = 163 mg/L tras 48 horas de exposicion [Hoja de
Seguridad, pagina web Airgas], y dada la mayor sensibilidad de la bacteria marina Vibrio
fischeri, cabe esperar un porcentaje de inhibicion muy elevado, incluso por encima del

50% para concentraciones de metilamina bastante inferiores.

Por otro lado, los porcentajes de inhibicion obtenidos durante el tratamiento
fotocatalitico del dimetoato y el pirimetanil (figuras 4.21 y 4.22 (b)), son radicalmente
diferentes a los de los demas plaguicidas, puesto que en ellos si se observa un descenso
importante de la toxicidad en las etapas finales del foto-Fenton. En el caso del dimetoato
este descenso tiene lugar justo a partir de la completa eliminacion del mismo, alcanzando
un valor inferior al 50% en t3,, = 90 minutos. Por el contrario, el porcentaje de inhibicion
en el pirimetanil comienza a disminuir unos 15 minutos antes de su completa
degradacion. Esto demuestra la generacion de intermedios de reaccién menos téxicos en
el caso del pirimetanil y el dimetoato, comparados con el oxamilo, el cimoxanilo y el

metomilo.

Sin embargo, y como ya se ha apuntado anteriormente, el caracter excesivamente
sensible de la bacteria Vibrio fischeri, hace necesario llevar a cabo un analisis adicional
de la inhibicion con respecto a la tasa de respiracion (OUR) en fangos activos
procedentes de EDAR, de forma que los resultados se asemejen algo mas a la situacion
real de combinacion entre el proceso de foto-Fenton y un tratamiento bioldgico
convencional (figuras 4.18-4.22 (c)) .De nuevo se observa el mismo comportamiento
para los plaguicidas pertenecientes a la familia de los carbamatos, encontrandose un
aumento del porcentaje de inhibicion en la OUR de los fangos activos por encima del
50%, incluso antes de la completa eliminacion de los plaguicidas. Esto se explica
teniendo en cuenta el caracter fuertemente nitrificante de la biomasa empleada en el
respirometro (en continua saturacién de oxigeno disuelto), puesto que el alto contenido
en metilamina de las muestras inhibe la respiracion de los fangos por exceso de
nitrogeno. La adaptacion previa de estos fangos seria suficiente para reducir este
porcentaje de inhibicién, de forma que la respiracién y la degradacion del COD se

lograrian una vez que la poblacion bacteriana mayoritaria fuera no nitrificante.
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En cuanto al dimetoato y el pirimetanil (figuras 4.21 y 4.22 (c)), de nuevo se
observa un comportamiento totalmente diferente con respecto al resto de plaguicidas,
puesto que en estos casos el porcentaje de inhibicion con respecto a la OUR de los
fangos es siempre minima, e incluso cero en muchos momentos del proceso
fotocatalitico. Estos resultados muestran la no toxicidad para fangos activos procedentes
de una EDAR, no sélo del dimetoato y el pirimetanil, sino también de los intermedios de

reaccion generados en su tratamiento con foto-Fenton.

Ademas del porcentaje de inhibicién, también se muestra el perfil del consumo de
oxigeno por parte de los fangos durante los ensayos de respirometria, para cada una de
las muestras a lo largo del tratamiento con foto-Fenton (figuras 4.18-4.22 (c)). Estos
valores son siempre concordantes con la toxicidad mostrada sobre la OUR de los fangos
activos, de forma que cuando el porcentaje de inhibicion es elevado, la velocidad de
consumo de oxigeno es baja, mientras que en el caso contrario, éste es elevada llegando

a un maximo de 7.2 mg O,/L'min.

Teniendo en cuenta estos resultados queda demostrada la no toxicidad tanto para
Vibrio fischeri como para fangos activos, de los productos de degradacion del dimetoato y
el pirimetanil, con lo que se podria realizar un estudio de biodegradabilidad en el
momento en el que se alcanza la completa eliminacion del contaminante. Con respecto al
resto de plaguicidas (carbamatos), el incremento de la toxicidad tras la completa
degradacién de los mismos, hace necesaria, segun lo comentado anteriormente, una
etapa previa de adaptacion de los fangos activos procedentes de EDAR, de forma que se
permita el estudio de la biodegradabilidad de las muestras intermedias del foto-Fenton.
Sin embargo, considerando los limites de determinacion para el método de analisis
mediante Zahn-Wellens (50 -400 mg/L de COD), el estudio de la biodegradabilidad de
dichas muestras resulta imposible debido a los valores de COD tan bajos que presentan
(siempre inferiores a 50 mg/L). Se concluye pues, que la integracion entre el proceso de
foto-Fenton y el tratamiento biolégico debe llevarse a cabo para aguas con un contenido
en COD elevado, como pueden ser aquellas que contengan una mezcla de todos los

plaguicidas seleccionados.
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4.2.6 Evaluacion de la toxicidad aguda (Vibrio fischeri) de la mezcla de

plaguicidas tratada mediante foto-Fenton

Los resultados obtenidos en el tratamiento de la mezcla de los plaguicidas
seleccionados mediante fotocatalisis heterogénea y homogénea (foto-Fenton), han
demostrado la mayor eficiencia de esta ultima para la degradacion y mineralizacion de
cada uno de los plaguicidas, asi como para la mezcla de ellos. Ademas, y teniendo en
cuenta la minima mejora de la eficiencia al aumentar la concentracion del catalizador en
el proceso de foto-Fenton, resulta mas adecuado el empleo de 20 mg/L de Fe**en lugar
de 55 mg/L, con objeto no sdélo de reducir la cantidad de hierro necesaria, sino también
con la idea de no tener que separar el catalizador del agua previamente tratada con foto-
Fenton de cara a un posible tratamiento biolégico posterior (Ila concentracion de hierro

admisible en EDAR es de decenas de mg/L).

De acuerdo a lo comentado anteriormente, se lleva a cabo el tratamiento de la
mezcla de plaguicidas (oxamilo, cimoxanilo, metomilo, dimetoato y pirimetanil), no sélo
con objeto de disponer de un agua residual mas acorde con la realidad, sino también con
el objetivo de disponer de una concentracion de COD inicial lo suficientemente elevada
como para evaluar correctamente un posterior tratamiento bioldgico aerobio. Para ello es
esencial llevar a cabo el seguimiento de la toxicidad y biodegradabilidad de la mezcla de

plaguicidas durante su tratamiento fotocatalitico.

En la figura 4.23 (a), se muestra la mineralizacién de la mezcla de plaguicidas
partiendo de un COD inicial de 138.7mg/L, la evolucion de la DQO (DQO,icia = 470 mg/L)
y el consumo de peroxido de hidrogeno durante el proceso de foto-Fenton (20 mg/L de
Fe?"). El comportamiento de la DQO frente a la reduccién del COD es igual al observado
en el tratamiento de los plaguicidas individuales, al inicio del foto-Fenton el descenso de
la DQO es mucho mas acusado que el del COD, hasta llegar a presentar una velocidad
de descenso muy similar a partir del momento en que todos los plaguicidas han sido
completamente eliminados y la mineralizacion de los mismos es mas acusada (descenso
de COD). En esta grafica se representa también la variacion del EOM a lo largo del
proceso de foto-Fenton, este parametro asciende de forma significativa al inicio del
tratamiento, y una vez eliminados todos los plaguicidas que conforman la mezcla alcanza
su valor maximo (tzo, = 188 minutos). A partir de este momento el EOM permanece
practicamente constante, lo cual es indicativo de haber alcanzado un estado de oxidacién

muy avanzado y un posible aumento de la biodegradabilidad de la mezcla.
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Figura 4.23. (a). Mineralizacion de la mezcla de plaguicidas mediante foto-Fenton

(20 mg/L Fe*). Evolucién de la DQO y el EOM a lo largo proceso. (b). Toxicidad

mediante Vibrio fischeri (simbolos rellenos corresponden a l5, simbolos vacios a l3) y

degradacién de cada uno de los plaguicidas durante el tratamiento de la mezcla de

éstos con foto-Fenton (20 mg/L Fe?).

Considerando los resultados de toxicidad obtenidos en el tratamiento de los
plaguicidas individuales, es decir, la inhibicion de la OUR en fangos activos provocada
por la presencia de metilamina y la no toxicidad para aquellos plaguicidas que no
generaron metilamina, se decide llevar a cabo los analisis de toxicidad unicamente con la
bacteria marina Vibrio fischeri, debido a su caracter de estandar de toxicidad
(UNE_EN_IS0O-11348-3 1998) y a su mayor sensibilidad. Estos datos se utilizaran como
referencia para los futuros ensayos de biodegradabilidad.
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En la figura 4.23 (b), se muestran los porcentajes de inhibicion de la
bioluminiscencia emitida por la bacteria Vibrio fischeri tras 15 minutos (I15) y 30 minutos
(Isp) de exposicion a las diferentes muestras tomadas a lo largo del proceso de foto-
Fenton (20 mg/L de Fe®"). En este caso se realizaron los ensayos directamente con las
muestras sin diluir, puesto que los valores de inhibicion obtenidos no son demasiado
elevados y permiten discernir claramente la evolucion de la toxicidad de la mezcla a
medida que avanza el tratamiento fotocatalitico. Al igual que en los experimentos de foto-
Fenton con los plaguicidas individuales, en este caso también se adiciond el peréxido de
hidrogeno poco a poco (60-200 mg/L cada vez que el H,O, se agotaba) con objeto de

que las muestras analizadas no contuvieran peréxido de hidrégeno.

El porcentaje de inhibicidon es inicialmente muy alto, del 95%, y éste se mantiene
mas o menos constante durante la degradacion de los plaguicidas hasta que se alcanza
mas del 90% de eliminacion de los mismos, en cuyo momento el porcentaje de inhibicion
comienza a descender bruscamente. Sin embargo, justo cuando todos los plaguicidas
son completamente eliminados, el porcentaje de inhibicién asciende de nuevo hasta su
valor original debido a la formacién de intermedios de reaccién tan toxicos como los
plaguicidas iniciales. Finalmente la toxicidad va descendiendo hasta alcanzar valores por

debajo del 50% de inhibicion al final del tratamiento mediante foto-Fenton.

Se concluye, por tanto, que, desde el punto de vista de la toxicidad, la aplicacion
del proceso de foto-Fenton para el tratamiento de la mezcla de plaguicidas debe
mantenerse al menos unos minutos mas tarde de la completa degradacion de los
mismos, momento a partir del cual comienza a descender la toxicidad sobre Vibrio
fischeri. A partir de aqui, seria necesario realizar ensayos de biodegradabilidad con
fangos activos (Zahn-Wellens) y acotar, asi, el intervalo de COD en el que podria verterse

el agua en un tratamiento biolégico.

4.2.7 Determinaciéon de la biodegradabilidad en diferentes etapas del

proceso fotocatalitico para la mezcla de plaguicidas (foto-Fenton)

Considerando los resultados de toxicidad presentados en la seccion anterior, se
procede a la determinacién del porcentaje de biodegradacion de la mezcla de plaguicidas
en diferentes etapas del tratamiento fotocatalitico mediante foto-Fenton (20 mg/L de
Fe?). Se escogen diferentes puntos del tratamiento con distintos valores de COD

(siempre por encima de 50 mg/L), y alguno de ellos con presencia de plaguicidas a una
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concentracion del 50% inferior a la inicial. De esta forma, se pretende hacer un barrido
del porcentaje de biodegradacion que presenta la mezcla parcialmente tratada en
diferentes etapas del foto-Fenton, con respecto a los fangos activos procedentes de
EDAR.

Tabla 4.20. Muestras tomadas durante el tratamiento de la mezcla de plaguicidas
mediante foto-Fenton (20 mg/L de Fe?), para el andlisis de su porcentaje de

biodegradacion (Zahn-Wellens)

COD Inhibicion Oxamilo Cimoxanilo Metomilo Dimetoato Pirimetanil

(mg/L) (%, l30) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L)
137.4 96 12.8 28.0 275 3.3 13
125.7 97 4.7 20.2 15.0 2.8 74
107.3 81 0 24 0 0 0
924 67 0 0 0 0 0
85.8 60 0 0 0 0 0
82.3 94 0 0 0 0 0
73.9 78 0 0 0 0 0
65.3 56 0 0 0 0 0
51.4 52 0 0 0 0 0

En la tabla 4.20 se detallan todas las muestras escogidas para el analisis de su
biodegradabilidad, segun los valores de COD, porcentaje de inhibicion y concentracion de
plaguicidas, obtenidos en el experimento de foto-Fenton realizado para el seguimiento de
la toxicidad (seccién 4.2.6).

Todas las muestras tienen un valor de COD > 50 mg/L (dentro del limite
establecido por el protocolo de Zahn-Wellens). Algunas de ellas contienen aun una
pequeifa concentracion de los plaguicidas y presentan un porcentaje de inhibicion de la
luminiscencia emitida por Vibrio fischeri muy elevado (80-97%). En estas muestras se
pretende comprobar la concordancia entre los resultados de Zahn-Wellens y el efecto
inhibitorio sobre Vibrio fischeri, y validar asi los resultados de toxicidad obtenidos. Una

vez que se ha alcanzado la completa eliminacién de los plaguicidas, las muestras
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seleccionadas corresponden a aquellos puntos en los que la bajada de toxicidad ha sido
significativa (figura 4.23 (b)). Puesto que, ademas, se observa un aumento importante de
la toxicidad una vez que han desaparecido todos los plaguicidas (COD = 82.3 mg/L), se
escoge también esta muestra para el analisis de la biodegradabilidad, con objeto de

comprobar el efecto de la misma sobre los fangos activos.

Se realiza, pues, el ensayo de biodegradabilidad mediante Zahn-Wellens
(seccion 3.4.3) replicando el experimento de tratamiento de la mezcla de plaguicidas
mediante foto-Fenton (20 mg/L Fe®*) y adicionando las cantidades de peréxido de
hidrogeno exactas para degradar y mineralizar el COD hasta los puntos de interés segun
la tabla 4.20. Estas cantidades de H,O, se conocen a partir del consumo de este
reactivo, evaluado durante ensayos previos (figura 4.23 (a)). Una vez tomadas las
muestras se ajusta el pH de las mismas mediante NaOH hasta un valor entre 6.5y 7.5, y
se adiciona a cada muestra la cantidad calculada de biomasa procedente de los fangos
activos de una EDAR en funcion del COD a degradar, asi como las soluciones nutritivas
que conforman el medio mineral (seccion 3.4.3). Ademas se prepara un frasco adicional
con una sustancia de referencia, en este caso dietilenglicol, cuya elevada
biodegradabilidad es ampliamente conocida, de forma que se pueda comprobar la

correcta actividad de la biomasa.

En el ensayo de biodegradabilidad mediante Zahn-Wellens se ha medido el COD
de cada una de las muestras, de los blancos y de la referencia, durante 28 dias y se ha
calculado el porcentaje de biodegradacion alcanzado en cada momento. Estos datos se
reflejan en las graficas de las figuras 4.24 (a) y (b). La linea verde que aparece en los
graficos muestra el umbral a partir del cual las muestras se pueden considerar

biodegradables (70% de biodegradacion).
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Figura 4.24. Porcentajes de biodegradacién obtenidos mediante Zahn-Wellens para

las muestras tomadas durante el tratamiento de la mezcla de plaguicidas con foto-
Fenton (20 mg/L Fe?).

Los experimentos de Zahn-Wellens han validado los resultados de toxicidad
obtenidos mediante la bacteria Vibrio fischeri, puesto que se demuestra la no
biodegradabilidad de aquellas muestras con un COD superior a 125.7 mg/L y que
presentan un porcentaje de inhibicién por encima del 90% tras 15 y 30 minutos de
exposicion. Sin embargo, todas las muestras con un COD por debajo o igual a
107.3 mg/L son biodegradables tras 12 a 18 dias de tratamiento biolégico, a pesar de
presentar toxicidades elevadas para Vibrio fischeri (siempre por encima del 50%). Estos
resultados subrayan la utilidad de la medida de la toxicidad con esta bacteria unicamente
para seleccionar las muestras a las que realizar los ensayos de biodegradabilidad, pero

no como un buen método de aproximacién para la prediccién de la biodegradabilidad.
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Por otro lado, se comprueba también el buen funcionamiento de la biomasa con la

completa degradacién del dietilienglicol en menos de doce dias.

Con estos ensayos de biodegradabilidad no sdlo se han validado los resultados de
toxicidad con Vibrio fischeri, sino que también los del EOM presentados en la figura 4.23
(a). El EOM alcanza su valor maximo en t3,, = 187 minutos (COD = 86 mg/L), lo que
significa que el estado de oxidacion de la mezcla ya esta muy avanzado y que
probablemente ya en este punto se haya alcanzado un incremento importante en la
biodegradabilidad del sistema. Los resultados del Zahn-Wellens muestran que en este
punto del tratamiento con foto-Fenton el porcentaje de biodegradacién alcanzado por la
mezcla es superior al 70% en sélo 12 dias, incluso previamente a este momento, el
incremento de la biodegradabilidad del sistema ya se habia alcanzado (a partir de
t30w = 165 min, COD = 94.3 mg/L). Esta similitud entre los analisis quimicos y bioldgicos
no significa que la compatibilidad biolégica de las muestras previamente tratadas
mediante foto-Fenton pueda ser predicha uUnicamente con el analisis de la DQO vy el
céalculo del EOM, pero si que permite, al igual que el ensayo de toxicidad con Vibrio
fischeri, acotar el intervalo de muestras a partir del cual pueda llevarse a cabo los
ensayos de Zahn-Wellens con resultados positivos. En este sentido es importante
remarcar que un ensayo como este, que puede durar hasta 28 dias, debe prepararse con
el mayor cuidado seleccionando solo aquellas muestras que puedan dar resultados

significativos.

Se puede concluir, por tanto, que mediante la combinacién de los analisis
toxicoldgicos y de biodegradabilidad, se ha encontrado el momento 6ptimo durante el
tratamiento fotocatalitico mediante foto-Fenton (20 mg/L Fe?), a partir del cual la
biodegradabilidad de la mezcla ha mejorado lo suficiente como para ser vertida a un
tratamiento bioldgico mediante fangos activados. Este momento se corresponde con la
completa o casi completa eliminacién (escasos mg/L) de todos los plaguicidas y un
porcentaje de eliminacién del COD = 20% y de la DQO = 60% (consumo de H,O, 2
6.5 mM).
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4.3 Combinacion de fotocatalisis solar (foto-Fenton) y tratamiento bioldgico
aerobio para la depuracién de aguas contaminadas con mezcla de

plaguicidas

Una vez determinado el proceso fotocatalitico 6ptimo para el tratamiento de la
mezcla de plaguicidas (foto-Fenton), se procede al desarrollo de otro de los objetivos de
esta tesis doctoral consistente en la aplicacion del sistema combinado foto-Fenton y
reactor biolodgico aerobio de lecho fijo en modo discontinuo y continuo. De este modo se
pretende reducir los costes de operacion atribuibles a la oxidacién completa de esta

mezcla de plaguicidas mediante fotocatalisis homogénea.

Sin embargo, y previamente a este estudio, es necesario llevar a cabo la puesta
en marcha y acondicionamiento del reactor biolégico de lecho fijo empleado (RLF-I
seccion 3.7.3), en este caso, para la degradacién biolégica de la mezcla de plaguicidas
parcialmente tratada mediante foto-Fenton. En primer lugar se inocula el reactor biolodgico
con 30 L de fangos activos procedentes de la EDAR de Almeria (cuba de digestion
aerobia, El Bobar) (COD = 81.5 mg/L, STS = 9.9 g/L) y se diluyen con 10 L de agua
destilada (debido a la elevada concentracion que presentan los fangos), manteniéndose
en recirculacion entre el tanque de acondicionamiento y el RLF-I durante
aproximadamente tres dias, sin afiadir ningun tipo de sustrato organico y en condiciones
de saturacion de oxigeno disuelto (aireacion continua). EI COD disminuye entonces hasta
alcanzar un valor minimo de 20 mg/L y los sdlidos totales en suspension (STS) varian
desde un valor inicial, dentro del reactor, de 0.2 g/L hasta 0.001 g/L, lo cual es indicativo
de una completa fijacion de la biomasa sobre los soportes de polipropileno que forman el
lecho fijo del biorreactor. Puesto que la concentracion de biomasa en los fangos activos
de partida es muy elevada, en este caso no ha sido necesaria una segunda inoculacion
para aumentar la cantidad de ésta en el sistema, sino que se ha optado por aumentar la
concentracién de la biomasa activa ya fijada, mediante la adicién de un sustrato
altamente biodegradable como es la glucosa (dos adiciones, COD de 220 mg/L y
107 mg/L, respectivamente), asi como las cantidades requeridas de cada una de las
disoluciones que conforman el medio mineral (seccién 3.1.2) con objeto de favorecer
también el desarrollo y mantenimiento de la poblacion bacteriana nitrificante en el reactor
biolégico. Esta primera fase de puesta en marcha, se denomina con la letra A en el
grafico que recoge las diferentes etapas que se pueden distinguir durante la operacion
del RLF-I (figura 4.25).
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Figura 4.25. Evolucion del COD durante las diferentes operaciones llevadas a cabo en

el reactor bioldgico de lecho fijo RLF-I.

A continuaciéon y con el objetivo de favorecer el crecimiento de la biomasa
adherida a los soportes y dar lugar a una bio-pelicula con una poblacion bacteriana
adaptada a las condiciones limitantes de biodegradabilidad que presentan ciertas aguas
residuales, se vacia completamente el RLF-I y se rellena con una dilucién de las aguas
residuales de entrada a la EDAR de Almeria (3 L con COD = 1 g/L en un volumen total de
47L de agua destilada, junto con la cantidad necesaria de las disoluciones del medio
mineral), en lugar de continuar con adiciones de glucosa que generan biomasa poco
resistente y con capacidad para degradar Unicamente efluentes muy faciimente
biodegradables. El vaciado del reactor se hace lentamente para evitar un arrastre masivo
de la biomasa fijada en los soportes. El agua residual de entrada a la EDAR se analiza
mediante cromatografia ionica (tabla 4.21), con objeto de adicionar sdlo las disoluciones
del medio mineral que sean necesarias y a la concentracién requerida. En este caso, se
cumplen todas las relaciones establecidas entre el carbono y el nitrégeno, fésforo y calcio
(tabla 3.2), con lo que no es necesario afiadir una cantidad extra de las disoluciones que
forman el medio mineral. En esta fase denominada con la letra B en la figura 4.25, el
COD desciende desde un valor de 65.5 mg/L a 18.2 mg/L.
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Tabla 4.21. Analisis de las concentraciones de cationes y aniones en aguas residuales de
entrada a la EDAR de Almeria (El Bobar)

Na* NH," K* Mg*  Ca* cl NO; NO, SO0/ PO
(mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L)

162.6 112.7 28.3 47.4 108.8 254.6 1.7 0 97.8 276

Transcurridas estas dos primeras etapas, seria necesario afadir al sistema
biolégico una pequefia cantidad del agua residual parcialmente degradada mediante foto-
Fenton, cuyo tratamiento pretende completarse en el biorreactor. Gracias a estas
pequenas dosis, se pretende evitar las posibles pérdidas de actividad de la poblacion
bacteriana soportada en el lecho fijo, provocadas por un cambio brusco en las
caracteristicas del efluente a tratar (condiciones de biodegradabilidad limitantes). Esta
fase se denomina de adaptacion y aparece marcada con la letra C en la figura 4.25. En
este caso se adicion6 al RLF-I una cantidad de efluente procedente del foto-Fenton (20
mg/L de Fe*). El tratamiento de la mezcla de plaguicidas mediante foto-Fenton se realizd
hasta alcanzar un COD de 124 mg/L, entonces se diluyeron 37 L de este efluente con
agua destilada hasta llegar a 47 L de volumen total y obtener un COD inicial de 97 mg/L.

El COD disminuy6 en el sistema desde 97 mg/L a 35 mg/L en menos de 4 dias.

Por ultimo, se llevan a cabo los ensayos de combinacion del proceso fotocatalitico
foto-Fenton con el tratamiento bioldgico aerobio en el RLF-I, rellenando en primer lugar
todo el sistema con cargas de la mezcla de plaguicidas parcialmente tratadas por foto-
Fenton (modo discontinuo, etapas D y E en figura 4.25), y en segundo lugar,
procediendo a la operacion en continuo del RLF-I para el tratamiento de dicho efluente
(etapa F en la figura 4.25). Una vez finalizado el proceso en continuo, se procede al
mantenimiento del sistema, para ello se reduce el COD del reactor desde el valor
encontrado al llegar a la maxima capacidad del RLF-I, 35 mg/L hasta 30 mg/L tras

permanecer 5 dias sin adicion de sustrato organico (etapa G en la figura 4.25).
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4.3.1 Combinacion de foto-Fenton y oxidacién biolégica aerobia en modo

discontinuo

Una vez finalizada la etapa de adaptacion (etapa C, figura 4.25), se lleva a cabo
el tratamiento completo de la mezcla de plaguicidas mediante la combinacion del proceso
de foto-Fenton (20 mg/L de Fe®") y el tratamiento biolégico aerobio en el RLF-I en modo
discontinuo. Para ello se prepara en primer lugar el efluente parcialmente oxidado por
foto-Fenton, manteniendo el proceso hasta alcanzar un valor de COD entre 126 y 110
mg/L. Este intervalo es considerado como biodegradable segun los resultados obtenidos
en los ensayos de Zahn-Wellens, y esta de acuerdo con el objetivo de minimizar la etapa
de mineralizacién mediante foto-Fenton (mas costoso). En este caso particular, el COD
se reduce algo mas de lo deseado, hasta un valor de 105.2 mg/L (t30» = 61.5 min) lo que
supone una mineralizacion del 28% mediante foto-Fenton, y un consumo de perdxido de
hidrogeno de 13 mM. Ademas en este punto aun se detectan pequefas cantidades de
algunos de los plaguicidas, 3.4 mg/L de metomilo, 2.3 mg/L de cimoxanilo y 6.2 mg/L de

pirimetanil.

El efluente parcialmente tratado se trasvasa, entonces, al tanque de neutralizacion
y se eleva su pH hasta un valor aproximado de 7. Por el fondo de este tanque coénico se
eliminan los posibles fangos generados tras el ajuste de pH debido a la formacién del
precipitado de especies férricas (fundamentalmente hidroxido férrico). Puesto que el RLF-
| se va a operar en modo discontinuo, se vacia muy lentamente el reactor y el tanque de
acondicionamiento y se rellenan con una carga del efluente anteriormente descrito,
parcialmente oxidado y neutralizado. Esta mezcla presenta, a su salida del proceso foto-
Fenton (COD = 105.2 mg/L), unas caracteristicas en cuanto a su contenido en iones
(tabla 4.22), que cumple con la relacion entre el carbono y estos iones que debe
presentar la matriz del sustrato para un reactor biologico aerobio (tabla 3.2). Por lo tanto,
no se anade medio mineral al efluente con objeto de encontrarnos en una situacion lo

mas cercana posible a la realidad.

En la tabla 4.22 se detallan los iones que se han cuantificado gracias a la técnica
de cromatografia idnica, pero ademas de éstos, se ha detectado también la presencia de
metilamina y de metilsulfonato, que han sido claramente identificados a pesar de que no
se hayan podido cuantificar. Aunque la concentracion de amonio es inferior a la necesaria
para cumplir la relaciéon C:N, 100:20, para que se produzca una correcta nitrificacion, la

cantidad de metilamina detectada proporciona el nitrégeno restante, ya que la mayoria
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del nitrégeno contenido en los contaminantes originales, se encuentra formando parte de
ésta. La concentracion de los iones y del COD pueden variar ligeramente de un efluente a
otro en funcién de en qué momento exacto se pare la reaccion de oxidacién, ya que
aunque siempre se afiada la misma cantidad de reactivos, peréxido de hidrégeno y Fe?
para llegar al punto en que la biodegradabilidad ha mejorado lo suficiente, existen
factores ambientales como la radiacion solar y la temperatura exterior, que cambian
ligeramente el grado de mineralizaciéon (y por tanto el EOM) de la mezcla parcialmente

tratada.

Tabla 4.22. Analisis de las concentraciones de cationes y aniones en el efluente de

salida del proceso de foto-Fenton (20 mg/L Fe?")

Na* NH," K* Mg*  ca* cl NO; NO, SO,5 PO/
(mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L)

180.0 6.0 3.0 0.1 3.3 1,1 7.6 24 2800 3.0

Una vez llenos el tanque de acondicionamiento y el RLF-I con el efluente
procedente del foto-Fenton, se inicia la recirculacién entre ambos y el seguimiento del
COD, y las concentraciones de aniones y cationes. En la figura 4.26 (a) se muestra la
mineralizacion del COD en el proceso de foto-Fenton y en el RLF-I (punto 1), ademas de
la variacién de las concentraciones de amonio, nitrato y nitrito a lo largo del tratamiento
biolégico. En esta grafica se observa un descenso significativo del COD aunque
acompafado de un incremento en la concentracion del ibn amonio, lo cual se explica por
un mal funcionamiento del proceso de nitrificacion (reacciones 4.13y 4.14) en el RLF-I.
Este efecto esta provocado por un estado de inhibicion de la nitrificacion provocado por
un exceso de nitrégeno en el sistema biologico procedente de la metilamina. Este
proceso de inhibicion ha sido previamente analizado por otros autores [Pagga y cols.,
2006]. Por otro lado, el aumento de la concentracion de amonio se debe a que éste i6n es
el ultimo metabolito que aparece en la degradacion de las aminas metiladas como la
metilamina [Anthony, 1982]. Determinadas colonias de bacterias (Paracocous sp.)
emplean la metilamina como fuente de carbono, de forma que el COD se reduce y el
nitrégeno se mantiene formando parte del amonio [Kim y cols., 2001], con lo cual el
proceso de nitrificacién no tiene lugar ya que el COD no es suficiente para que las

bacterias nitrificantes conviertan el NH;* generado en NO5'.
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Figura 4.26. Primer experimento de combinacion de los procesos foto-Fenton (20 mg/L
Fe?) y RLF-1 en modo discontinuo, para el tratamiento completo de la mezcla de
plaguicidas. (a). Variacion global del COD y de las concentraciones de amonio, nitrato
y nitrito a lo largo del proceso biologico. Punto 1 corresponde al trasvase hacia el
sistema bioldgico y los puntos 2 a las adiciones de glucosa. (b). Variacion de las

concentraciones de acidos carboxilicos durante el tratamiento bioldgico.

NHQ+%O2 —NO,+H,0+2H" (4.13)
No-2+%o2 —NO; (4.14)

En consecuencia, la inhibicién de la nitrificacion por degradaciéon de la metilamina

y exceso de nitrogeno, puede evitarse mediante la adicion de un agua residual muy

220



Resultados y Discusion

biodegradable al efluente procedente del foto-Fenton, o en su defecto, como es el caso
de esta tesis doctoral, la adicion de glucosa como fuente de carbono organico
biodegradable extra (punto 2 de la figura 4.26 (a)). La primera adicion de glucosa
aumenta la concentraciéon de COD hasta 119.2 mg/L, el cual tras un dia de tratamiento
disminuye hasta 26 mg/L, lograndose de forma paralela una disminuciéon del NH," desde
30.4 mg/L hasta 17.3 mg/L con el consiguiente aumento de la concentracion de NOj". Se
lleva a cabo, entonces, una segunda adicion de glucosa (punto 2, CODy,q = 73.2 mg/L)
con objeto de eliminar completamente el amonio restante en disolucion, cuya
concentracién se reduce hasta 1.6 mg/L tras un dia de tratamiento y alcanzando un COD
final de 22.1 mg/L, procedente en su totalidad del propio metabolismo de la biomasa

fijlada en los soportes.

En resumen, la cantidad total de glucosa afadida durante el tratamiento biolégico
corresponde a un COD extra de 131 mg/L, con lo cual se establece como situacion de
partida la mezcla de este carbono organico adicional procedente de la glucosa con el
efluente parcialmente oxidado mediante foto-Fenton directamente en el tanque de
neutralizacién, para favorecer asi la correcta actividad de las bacterias nitrificantes desde
el inicio del tratamiento. Ademas, el area correspondiente al pico cromatografico de
metilamina (indicacion cualitativa de su concentracién), va disminuyendo a lo largo del
proceso hasta ser completamente eliminado tras la mineralizacion de la primera adicién
de glucosa, de forma que con la segunda adicién de glucosa se recupera la mayoria de
poblacion bacteriana nitrificante al convertir parte del amonio generado en la degradacién
de metilamina en nitrato. En cuanto al balance del nitrégeno total medido en sus
diferentes formas, cabe destacar que solo el 41% del nitrégeno procedente del amonio ha
sufrido proceso de nitrificacion y se ha cuantificado como nitrato, mientras que, durante el
tratamiento biolégico se ha llegado a detectar un 22% del nitrdgeno procedente del
amonio en forma de nitrito, lo cual es significativo de que el proceso de nitrificacion no es
completo (falta de oxigeno en determinadas zonas del reactor). Debido a la conformacion
compacta del lecho fijo del RLF-I, y puesto que la aireacion por la base del reactor se
lleva a cabo a través de dos tubos con perforaciones en toda su longitud, la distribucion
de las burbujas de aire no es homogénea. Se generan entonces caminos preferenciales
de las burbujas a lo largo del reactor, lo que lleva a la existencia, de zonas a las que llega
muy poca cantidad de aire e incluso zonas completamente anaerobias. Esto hace que
parte del nitrdgeno procedente del amonio (37% en este caso) no se llegue a medir como

nitrato, sino que haya sufrido un proceso de denitrificacion (condiciones anoxias,

221



Memoria de Tesis Doctoral

reaccion 4.15, tomando como ejemplo de fuente de carbono un intermedio de reaccién
como es el acido acético) y se haya convertido rapidamente en nitrdgeno molecular
liberandose al ambiente. Es esperable que los resultados de nitrificacion se mejoren en
posteriores tratamientos bioldgicos, a medida que se favorezca la accion de la poblacion

bacteriana nitrificante con la adicién de carbono organico extra al inicio del proceso.

5CH,COOH+8NO; — 4N, +10CO, +6H,0+80H (4.15)

A lo largo del tratamiento bioldgico se mide también, la variacion de la
concentracién de los acidos carboxilicos generados durante la oxidacién parcial de la
mezcla de plaguicidas mediante foto-Fenton (figura 4.26 (b)). Al finalizar el proceso
fotocatalitico se detectan en el efluente iones acetato, propionato, formiato, piruvato y
oxalato (t = 0 en la figura 4.26 (b)), todos ellos se degradan completamente en el RLF-I,
salvo el oxalato, aunque su concentracién desciende hasta un minimo de 1.5 mg/L al
finalizar los 10 dias de tratamiento. Ademas de los acidos carboxilicos también se ha
identificado el metilsulfonato, el cual a pesar de no haberse podido cuantificar, si se ha
confirmado su desaparicion mediante cromatografia idnica tras seis dias de tratamiento

bioldgico.

Teniendo en cuenta estos resultados se lleva a cabo un segundo experimento, en
modo discontinuo, de combinacion foto-Fenton/RLF-I para el tratamiento completo de la
mezcla de plaguicidas, ahadiendo en el propio tanque de neutralizacion la cantidad de
glucosa adicional establecida en el anterior ensayo. En la figura 4.27 (a) se muestra la
disminucién del COD en ambos procesos, asi como la variacion de las concentraciones

de amonio, nitrato y nitrito a lo largo del tratamiento bioldgico.

En este caso el proceso de foto-Fenton (20 mg/L de Fe?*), se mantiene hasta
alcanzar un COD de 113.6 mg/L (t3, = 78.6 min) lo que supone una mineralizacién del
26% con respecto al COD inicial, con un consumo de perdxido de hidrogeno de 12 mM.
Ademas la concentracion de cada plaguicida es minima en este punto: 3.7 mg/L de
metomilo, 1.8 mg/L de cimoxanilo, 0.8 mg/L de oxamilo, 0.8 mg/L de dimetoatoy 1.4 mg/L
de pirimetanil. La concentracién de cada uno de los iones en el efluente de salida del
foto-Fenton se muestra en la tabla 4.23, valores muy similares a los presentados en la
tabla 4.22 correspondientes al primer experimento de foto-Fenton efectuado para llevar a

cabo la combinacion con el RLF-I.
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Figura 4.27. Segundo experimento de combinacioén de los procesos foto-Fenton (20
mg/L Fe*") y RLF-I en modo discontinuo, para el tratamiento completo de la mezcla de
plaguicidas. (a). Variacion global del COD y de las concentraciones de amonio, nitrato
y nitrito a lo largo del proceso biolégico. Punto 1 corresponde al trasvase hacia el
sistema biolégico y el punto 2 a la adicibn de glucosa. (b). Variacion de las

concentraciones de acidos carboxilicos durante el tratamiento biolégico.

Tabla 4.23. Analisis de las concentraciones de cationes y aniones en el efluente de

salida del proceso de foto-Fenton (20 mg/L Fe**)

Na* NH,* K* Mg®  ca* o} NO; NO, SO/ PO2
(mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L)

135.4 6.8 2.3 0.2 4.0 1,0 16.0 5.8 170.0 3.6
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A continuacién, se vierte el efluente parcialmente tratado al tanque de
neutralizacion en el que se ajusta el pH alrededor de 7, se separan por el fondo cénico
los fangos de Fe®* formados y se afiade la cantidad extra de carbono organico
procedente de la glucosa. En este caso se le anade unos 142 mg/L de COD adicionales a
los 113.6 mg/L procedentes del foto-Fenton. Esta cantidad de glucosa es algo superior a
la afiadida en dos etapas en el primer experimento (131 mg/L en total), con el objetivo de
tener en cuenta el fendmeno de adsorcion de COD sobre la bio-pelicula, y que el COD en
disolucién no resulte ser inferior al esperado (243.5 mg/L). Tampoco en este caso se le
adiciona medio mineral al efluente ya que las relaciones entre el carbono y el resto de
iones se cumplen desde el inicio. En este momento, se vacian lentamente el RLF-I y el
tanque de acondicionamiento y se rellenan con esta segunda carga de efluente

parcialmente oxidado mediante foto-Fenton.

En la figura 4.27 (a) se muestra la mineralizacion del COD hasta 27.8 mg/L tras
algo mas de tres dias de tratamiento bioldgico, reduciéndose éste a un valor minimo de
22 mg/L al mantenerse el efluente en el RLF-I dos dias mas. Por otro lado, el proceso de
nitrificacion funciona en este caso de forma completa, puesto que casi todo el nitrégeno
que se ha llegado a detectar en forma de amonio se ha terminado convirtiendo en nitrato,
quedando Unicamente 2.7 mg/L de NH,". Sin embargo, y puesto que también se ha
llegado a medir una pequefia cantidad de nitrito (hasta 12 mg/L), es posible que parte del
amonio generado a partir de la degradacién de la metilamina se haya eliminado
posteriormente a través del proceso de denitrificacion. En este caso se puede concluir

que la poblacién bacteriana mayoritaria es nitrificante.

Por ultimo, en la figura 4.27 (b), se presenta la disminucion de la concentracion
de cada uno de los acidos carboxilicos medidos a lo largo del tratamiento biolégico. En
este caso, se logra la total degradacion de todos ellos tras cinco dias de tratamiento,
excepto para el formiato que requiere un dia mas para ser completamente eliminado.
Ademas, el pico cromatografico correspondiente al metilsulfonato desaparece, esta vez al

mismo tiempo que los iones carboxilicos.

El sistema combinado foto-Fenton/reactor biolégico aerobio de lecho fijo en modo
discontinuo, presenta una eficiencia en el tratamiento de la mezcla de plaguicidas del
86% de eliminacion del COD inicial, del cual el 26% corresponde integramente al proceso

fotocatalitico solar y el 60% al tratamiento biolégico aerobio.
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4.3.2 Combinacion foto-Fenton y oxidacion biolégica aerobia en modo
continuo. Determinacién de la velocidad maxima de dilucién y la

capacidad maxima de tratamiento

Entre los objetivos de esta tesis doctoral se encuentra no sélo la puesta en
marcha y operacion del reactor bioldgico aerobio en modo discontinuo, sino también la
aplicacion de la tecnologia de combinacion foto-Fenton/RLF-I para el tratamiento de la

mezcla de plaguicidas en modo continuo.

Teniendo en cuenta los resultados obtenidos en la operacion del sistema en modo
discontinuo, se prepara volumen suficiente de la mezcla de plaguicidas parcialmente
tratado mediante foto-Fenton (20 mg/L de Fe?*) correspondiente al momento en que
dicha mezcla es biodegradable. Puesto que el volumen maximo del fotorreactor disefiado
especialmente para aplicaciones de foto-Fenton es so6lo de 82 L, se realizan varios
ensayos hasta acumular unos 180 L de efluente, que se mezclan directamente con
glucosa en el tanque de neutralizacién hasta alcanzar valores de COD iniciales entre
234 mg/L y 268 mg/L. Previamente se ajusta el pH del efluente a un valor proximo a 7. En
este momento comienza la adicion continua de la mezcla al tanque de acondicionamiento
por la accidon de una bomba peristaltica. Mientras tanto, la recirculacién entre el tanque de
acondicionamiento y el RLF-I se mantiene, de forma que al alcanzarse el estado
estacionario, sale del RLF-I hacia el decantador un caudal igual al de entrada. El pH se
controla manualmente mediante su medida periddica y su correccion por adicion de
H.SO, y NaOH. En el decantador se separan por precipitacion al fondo del mismo, los

posibles solidos en suspension que haya podido arrastrar el efluente a la salida del RLF-I.

El tiempo de residencia hidraulico de la mezcla de plaguicidas parcialmente
tratada en el sistema bioldgico, depende del caudal de alimentacion al tanque de
acondicionamiento. Este caudal se ha variado desde 0.72 L/h (tr = 65 h) hasta 2.25 L/h
(tr = 21 h), con objeto de determinar la capacidad maxima de tratamiento del biorreactor.
En la figura 4.28 se muestran los cambios realizados en el flujo de alimentacion al
sistema, asi como la evoluciéon del COD, la DQO y las concentraciones de algunos
plaguicidas presentes en la mezcla original, y detectados en pequefias concentraciones

en el efluente de salida del RLF-I.
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Figura 4.28. Operacion en continuo del RLF-I para la degradacion completa de la

mezcla de plaguicidas parcialmente tratada mediante foto-Fenton (20 mg/L Fe*").

El reactor biolégico aerobio se ha operado de manera continua durante unos 11
dias, en los que cada caudal ensayado se ha mantenido al menos hasta que se ha
reemplazado una vez el volumen total del sistema (tanque de acondicionamiento y RLF-I)
para los caudales mas bajos y dos veces para los caudales 1.98 L/h y 2.25 L/h. Mediante

esta forma de operar se ha pretendido asegurar la fiabilidad de los resultados obtenidos.

Durante toda la operacion en continuo del sistema biolégico, el COD del efluente
de salida tomado del decantador estuvo comprendido entre 13 y 16 mg/L, excepto en el
momento en que se incrementa el caudal de alimentacién a 2.25 L/h, en el que el COD
comienza a aumentar de manera continua hasta alcanzar un valor de 35 mg/L tras tres
dias de operacion. Para este biorreactor en concreto, este valor es claramente superior al
procedente exclusivamente de la actividad fisiolégica de la biomasa soportada (COD
inferior a 16 mg/L). Por tanto, el aumento de COD hasta 35 mg/L puede considerarse
como un claro identificador de la capacidad maxima de tratamiento de dicho sistema. En

cuanto a la variacion de la DQO, ésta es paralela a la del COD en todo momento.

Sin embargo, este efecto de saturacion del RLF-I no se observa en las
concentraciones de salida de los plaguicidas dimetoato y pirimetanil, ya que éstas siguen
siendo bajas cuando el COD de salida ya esta aumentando. Cabe esperar que el
incremento en las concentraciones de los plaguicidas se observe mas adelante al seguir

aumentando el caudal de alimentacién, puesto que la capacidad de adsorcion de la bio-
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pelicula provoca una respuesta mas lenta en la acumulacion de estos compuestos en la

corriente de salida del RLF-I.

Si consideramos, por tanto, un caudal maximo de alimentacion de 2.2 L/h, el
tiempo de residencia hidraulico del efluente parcialmente tratado mediante foto-Fenton
mezclado con glucosa en el interior del sistema biologico sera de 27 horas hasta su

degradacion a un COD minimo de alrededor de 16 mg/L.

Ademas del COD, la DQO vy las concentraciones de los plaguicidas, también se ha
efectuado el seguimiento de las concentraciones de amonio, nitrato, nitrito y acidos
carboxilicos en el flujo de salida del RLF-I hacia el decantador (figuras 4.29 (a) y (b)).
Durante todo el tratamiento bioldgico en continuo se observan valores de amonio y nitrito
muy bajos, nunca superiores a 9 mg/L y 1.3 mg/L, respectivamente. Mientras que la
concentraciéon de nitrato se ha mantenido elevada (entre 113 y 84 mg/L) en la corriente
de salida del RLF-I. Esto significa que el proceso de nitrificacién se ha llevado a cabo
correctamente durante toda la operaciéon en continuo del sistema bioldgico, hasta el
momento en el que el incremento del caudal de alimentacion hace que descienda
bruscamente la concentracion de NO3™ hasta cero, lo que conllevaria, posteriormente, una
saturacion de NH," en el RLF-I que provocaria un aumento de su concentracion en el
efluente de salida. Por otro lado, la deteccion, ademas, de pequefnas cantidades de NO,
es distintivo de zonas del interior del lecho fijo en las que ha tenido lugar un proceso de

denitrificacion (figura 4.29 (a)).

Otro factor que apunta a la capacidad maxima de tratamiento del sistema
biolégico, es la aparicion del pico cromatografico de la metilamina un dia después del
aumento del caudal de alimentacion a 2.25 L/h, lo cual significa que la degradacion de
este compuesto esta comenzando a ser incompleta en el interior del reactor, y en
consecuencia también, el proceso de nitrificacion. Este efecto se observa, ademas, en el
caso de los acidos carboxilicos medidos en la corriente de salida del RLF-I (figura 4.29
(b)). De esta forma, las concentraciones de los iones acetato, propionato, formiato y
oxalato, empiezan a incrementarse desde el mismo momento en que el caudal de
alimentacion al tanque de acondicionamiento pasa a ser 2.25 L/h. A partir de este punto,
también se detecta e identifica el pico cromatografico correspondiente al i6n

metilsulfonato, sefal de que la eficiencia del tratamiento combinado esta descendiendo.
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Figura 4.29. (a). Procesos de nitrificacion y denitrificacion en el RLF-I. Evolucion de la
toxicidad (Vibrio fischeri) en la corriente de salida del RLF-I. (b). Evolucion de la

concentracion de acidos carboxilicos en la corriente de salida del RLF-I.

Por ultimo, en la figura 4.29 (a), se muestra junto a las concentraciones de
amonio, nitrato y nitrito, la evolucién del porcentaje de inhibicion en Vibrio fischeri, del
caudal de salida del tratamiento bioldgico sin aplicar diluciones. Se observa, en todo
caso, una toxicidad muy baja (inferior al 25%) siempre que el flujo continuo se ha
mantenido por debajo de 2.25 L/h. A partir de ese momento, el perfil del porcentaje de

inhibicion muestra una ligera tendencia al ascenso (valores por encima del 35%).

Teniendo en cuenta estos resultados se puede concluir que la capacidad maxima
de tratamiento del sistema biolégico por unidad de volumen del RLF-I ocupado por
soportes de polipropileno (Pall®Ring), es de 16 mg COD/h'L Pall®Ring. Esto se traduce en
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una velocidad maxima de dilucién de 0.037 h”, considerando un caudal maximo de
alimentacion de 2.2 L/h. Estos valores son muy bajos comparados con los obtenidos en
sistemas biologicos tanque agitado en los que la biomasa procedente de los fangos
activos se encuentran en suspension (1.4 kg DQO/dia [Lee y cols., 2005]). En
contraposicion, estos sistemas son mucho menos resistentes que los reactores de lecho
fijo, frente a cambios en las caracteristicas del efluente a tratar. La mejora en la
capacidad maxima de tratamiento para el RLF-1 pasa por incrementar el volumen del
reactor, asi como el ocupado por los soportes, y con ello, la concentracion de biomasa

fijlada sobre los mismos.

La combinacion del proceso de foto-Fenton junto con el RLF-I ha permitido
alcanzar una eficiencia global en el sistema del 90% de eliminacion del COD. Este
porcentaje es similar al obtenido por otros autores en la aplicacion de la combinacién de
PPOA y reactores bioldgicos aerobios para el tratamiento de compuestos persistentes
como el 5-amino-6-metil-2-benzimidazolon (80-90% mineralizacion partiendo de una
carga organica entre 300 y 500 mg/L) [Sarria y cols., 2003] o pesticidas como el
Deltametrin (O3/UV combinado con un biorreactor para reduccion del 95% del COD
inicial) [Walid y Al-Qodah, 2006]. Otras investigaciones apuntan a porcentajes algo mas
bajos de mineralizacion (70% eliminacion COD) en la combinacion de Fenton y ozono
junto con un proceso biolégico aerobio para el tratamiento del alpechin [Beltran-Heredia y
cols., 2001].
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4.4 Combinacion foto-Fenton y tratamiento biolégico aerobio para la depuracién
de aguas reales industriales contaminadas con un compuesto no

biodegradable (a-metilfenilglicina)

El objetivo final de esta tesis doctoral consiste en la validacion de la tecnologia de
combinacion entre los procesos de foto-Fenton y reactor bioldgico de lecho fijo (modo
discontinuo y continuo), desarrollada para el tratamiento de aguas contaminadas con
mezcla de plaguicidas. Para ello, se procede a la aplicacién de dicha tecnologia a un
caso real de descontaminacién de un agua residual industrial salina conteniendo una
sustancia no biodegradable (oa-metilfenilglicina) procedente de un proceso de sintesis de

un producto farmacéutico.

4.4.1 Etapade fotocatéalisis homogénea. Estudio cinético en aguas modelo,

agua salinay aguas reales industriales

El estudio cinético de degradacion del compuesto a-metilfenilglicina (MFG)
disuelto en diferentes matrices mediante fotocatalisis homogénea con foto-Fenton,
permite el analisis del efecto que la salinidad y la presencia de otros compuestos
organicos con distinto nivel de biodegradabilidad, ejercen sobre la velocidad de
eliminacion de este contaminante, asi como sobre el resto de parametros que
caracterizan el tratamiento (consumo de peréxido de hidrégeno, tiempo de iluminacion
necesario para alcanzar la completa eliminacion del contaminante, porcentaje de

liberacion de los heteroatomos presentes en la molécula original).

Resulta importante mencionar que los estudios de comparacién de la degradacion
de MFG en una matriz de agua destilada, mediante fotocatalisis heterogénea con TiO, y
fotocatalisis homogénea también se han llevado a cabo con objeto de demostrar la menor
eficiencia de la primera frente al proceso de foto-Fenton para el tratamiento de este tipo
de aguas residuales [Oller y cols., 2007]. En todo caso, estos resultados no se presentan
explicitamente en esta tesis doctoral puesto que el objetivo final de la misma es
demostrar la viabilidad de la tecnologia de combinacion de los procesos de foto-Fenton y
reactor bioldgico aerobio para el tratamiento de aguas residuales industriales reales. De
cualquier modo, a lo largo de este trabajo ha quedado claramente demostrada la mayor
eficiencia del proceso de foto-Fenton sobre la fotocatalisis con TiO, en el tratamiento de

aguas residuales complejas.
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La mineralizaciéon del compuesto MFG mediante foto-Fenton obedece a la relaciéon
estequiométrica mostrada en la reaccion 4.16, independientemente de las propiedades

de la matriz en que vaya disuelto.

a-Metilfenilglicina:

C,H,NO,+20H,0, — NH,+9C0, +24H,0 (4.16)

En este caso, se ha demostrado experimentalmente que el 99% del nitrégeno total
liberado a partir de la molécula de MFG se encuentra en forma de amonio,
manteniéndose asi hasta el final del tratamiento. Segun esto, en la reaccién 4.16, se
recoge la generacion de NH; en lugar de HNO; en la mineralizacion total del

contaminante.

En la figura 4.30 (a) se muestran los perfiles de degradacién y mineralizacion de
la MFG en una matriz de agua destilada, cuando se trata mediante foto-Fenton con 2 y 20
mg/L de Fe*. La variacién de concentracién del nitrégeno liberado de la molécula de
contaminante original en forma de amonio y nitrato, se representa en la figura 4.30 (b) en
funcién del tiempo de iluminacion a lo largo del proceso de foto-Fenton con 20 mg/L de

catalizador.

Al igual que en el tratamiento de los plaguicidas, los puntos de la grafica
sefialados con los numeros 1, 2 y 3, corresponden a la adicion de H,SO, para el ajuste
de pH entre 2.7-2.9, a la adicion del catalizador (2 6 20 mg/L de Fe®) y a la adicién de
H,O,, respectivamente. Estas tres etapas se llevan a cabo en oscuridad manteniendo el
fotorreactor tapado con unas cubiertas opacas colocadas sobre los captadores solares.
Desde el punto 3 hasta que el reactor se ilumina (se destapan los captadores, t;o, = 0), se

localiza la etapa del tratamiento en la que tiene lugar el proceso Fenton.

La degradacion de la MFG en agua destilada se produce de manera completa
durante la etapa de Fenton cuando se emplea la mayor concentracion de Fe®* (20 mglL,
figura 4.30 (a)), esto ya se habia observado para algunos de los plaguicidas estudiados
anteriormente. Sin embargo cuando se emplean 2 mg/L de catalizador, el 17% de la MFG

inicial queda sin degradar al finalizar la etapa de Fenton (figura 4.30 (a)).
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Figura 4.30. (a). Degradacién y mineralizacion del o-metilfenilglicina (MFG) disuelto en
agua destilada, mediante foto-Fenton con 2 mg/L y 20 mg/L de Fe?*'. (b). Nitrégeno
liberado en forma de nitrato y amonio (foto-Fenton con 20 mg/L de Fe?*) procedente de

la molécula original.

Por otro lado, la evolucion de la concentraciéon de MFG y del COD a lo largo del
proceso de foto-Fenton (20 mg/L de Fe?'), cuando el contaminante se encuentra en
presencia de una alta concentracion salina (35 g/L de NaCl) o disuelta en un agua
residual industrial (AR), se muestra en la figura 4.31. Las caracteristicas del agua
residual industrial empleada vienen dadas por la empresa farmacéutica que las ha
proporcionado para su uso en esta tesis doctoral (seccion 3.1.1): NH;" = 0-40 mg/L, NO,
= 0-20 mg/L, NOj; = 200-600 mg/L, Nitrégeno total = 100-250 mg/L, DQO = 200-
400 mg/L, COD =100-200 mg/L, P = 1-5 mg/L y sélidos totales en suspension (STS) = 20-
100 mg/L, en una matriz de agua de mar.
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Figura 4.31. Degradacion y mineralizacion de MFG disuelta en agua salina (35 g/L

NaCl) y agua residual industrial (AR), mediante foto-Fenton con 20 mg/L de Fe*".

En ninguno de estos dos supuestos la degradacion de la MFG es completa
durante la etapa de Fenton. En el caso de la matriz salina sélo el 4% de la MFG queda
sin eliminar tras el proceso Fenton, mientras que en presencia de un agua residual real
(CODextra = 256 mg/L), queda el 65% de la MFG sin degradar. Esto supone una
necesidad mas expresa del uso del foto-Fenton para la completa eliminacion del
contaminante cuando éste se encuentra en la situacion mas real posible, es decir,

formando parte de aguas residuales industriales.

En la tabla 4.24, se recogen todos los parametros caracteristicos relacionados
con la degradacion y mineralizacion de la MFG mediante foto-Fenton, cuando éste se
encuentra disuelto en agua destilada, agua salina y en aguas residuales industriales. En
el ultimo caso no se diferencia entre la mineralizacién del COD procedente de la MFG y el

extra contenido en el agua residual.

Estos parametros corresponden al tiempo de iluminacion necesario para la
eliminacion completa de la MFG y para la mineralizacion del 50% del COD inicial, el
consumo de peréxido de hidrogeno necesario para alcanzar dicho grado de
mineralizacién y el porcentaje de nitrdgeno total medio en disolucién (en forma de amonio
y nitrato), al final del tratamiento de foto-Fenton con 20 mg/L de Fe**. En el experimento
de foto-Fenton (20 mg/L Fe?*) con 35 g/L de NaCl, la completa degradacién de la MFG da

lugar a un porcentaje de nitrégeno total liberado similar al obtenido con la matriz de agua
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destilada. Sin embargo, la cantidad variable de NH," presente en las aguas residuales
industriales hace que la concentracion total de nitrogeno detectada al eliminar

completamente la MFG mediante foto-Fenton, sea mas elevada (alrededor de 160 mg/L).

Tabla 4.24. Parametros fotocataliticos caracteristicos de la degradacién de o-

metilfenilglicina (MFG) mediante foto-Fenton

Concentracion

inicial (t3oW =O) 1:?,Ow(l) 1:?:OW,SO(Z) H202(3) % Ntotal
Proceso L . .
(mg/L) (min)  (min)  (MM)  (NH,", NOg)
MFG COD
Foto-Fenton
ot 92.3 275 70 202 32 -

(2 mg/L Fe™)
Foto-Fenton

ot 0 273 0 28 45 75
(20 mg/L Fe“")
Foto-Fenton
(20 mg/L Fe2+) y 19.6 373 35 25 35 -

35 g/L NaCl

Foto-Fenton
(20 mg/L Fe*)y 371.9 531 116 190 61 -
Agua Residual

™ Tiempo de iluminacién necesario para la completa degradacién del plaguicida ®
Tiempo de iluminacién necesario para eliminar el 50% del COD inicial. ®’Concentracion

de H,O, consumido para eliminar el 50% del COD inicial.

Puesto que en esta tabla se comparan los parametros fotocataliticos
correspondientes a cada experimento, se consideran las concentraciones de MFG vy el
COD iniciales en el momento de destapar los captadores y comenzar el proceso de foto-

Fenton.

En la comparacion directa entre las dos concentraciones de catalizador (2 y
20 mg/L) empleadas en el tratamiento mediante foto-Fenton de la MFG disuelto en agua
destilada, se observa algo que ya se detectd en el tratamiento de la mezcla de

plaguicidas analizada en la seccion 4.2.4, la mayor eficiencia del proceso al multiplicar
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por diez la concentracion de Fe?*. En este caso no sélo todo el contaminante desaparece
en la etapa de Fenton, sino que ademas, el tiempo de iluminacion necesario para
mineralizar el 50% del COD inicial es siete veces inferior (28 min) al obtenido con 2 mg/L
de Fe?*" (202 min). El consumo de peréxido de hidrégeno, sin embargo, resulta parecido
en ambos experimentos (32 a 45 mM). Esto se explica desde el punto de vista de la
reaccion de auto-descomposicion del perdxido de hidrogeno (reaccién 4.17) que tiene
lugar cuando este reactivo se afiade en exceso, tal y como ocurre en estos ensayos
cinéticos. La incorporacion del oxigeno disuelto (desde la atmésfera y a partir de la
descomposicion del peroxido de hidrogeno) en el mecanismo de reaccién segun las
reacciones 4.18 y 4.19, da lugar a la produccién del radical peroxil que puede participar
en el proceso mediante la generacion de una molécula adicional de perdxido de
hidrogeno (reaccion 4.20). Cuando la degradacion de la MFG tiene lugar, la relacion
H,O,- MFG aumenta y se favorece la reaccion de los radicales generados con el peroxido

de hidrégeno (reaccion 4.21), dando lugar a un radical mucho menos reactivo HO,

[Gernjak y cols., 20086].

H,0, — H20+%02 (4.17)
R*+0, - RO; (4.18)
RO, +H,0 — ROH+HO, (4.19)
2HO;, > H,0,+0, (4.20)
OH +H,0, —H,0,+HO; (4.21)

Una vez seleccionado como proceso 6ptimo el de foto-Fenton con 20 mg/L de
Fe?, considerando inviable otro aumento de concentracion de catalizador desde el punto
de vista de un posterior tratamiento bioldgico, se procede a la evaluacion del efecto que
las matriz salina y el agua residual pueden tener sobre el tratamiento del contaminante

mediante foto-Fenton.

Al adicionar 35 g/L de NaCl sobre la matriz de agua destilada, el proceso de foto-
Fenton (20 mg/L de Fe®') se ralentiza, quedando aun un 4% de MFG sin degradar al
finalizar la etapa de Fenton. Esto hace que se requiera un tiempo de iluminacion de 35
minutos para la completa eliminacién del contaminante a diferencia de cuando la matriz

estaba formada unicamente por agua destilada (tabla 4.24). Sin embargo, en términos de

235



Memoria de Tesis Doctoral

mineralizacion y consumo de peroxido de hidrogeno, éstos resultan ser similares que los
obtenidos para agua destilada (25 minutos para reducir 50% COD inicial y 35 mM de
H,O, consumido para llegar a ese punto, tabla 4.24). Se puede concluir por tanto, que la
presencia de una alta concentracién salina unicamente repercute reduciendo la velocidad
de degradacion de la MFG, pero la eficiencia del proceso en cuanto a consumo de

reactivos y grado de mineralizacion, no se ve afectada.

Por ultimo, el tratamiento de la MFG en presencia de un agua residual industrial
muestra un descenso importante en la eficiencia del tratamiento. Por un lado, el 65% del
contaminante queda sin degradar tras la etapa de Fenton, necesitdndose un tiempo de
iluminacion de 116 minutos durante el proceso de foto-Fenton para la completa
degradacion de la MFG (mas de tres veces el t3, en el experimento con NaCl). Por otro
lado, tanto el consumo de perdxido de hidrégeno necesario para eliminar el 50% del COD
inicial como el t3p, necesario para llegar a dicho punto, resultan ser muy elevados, 61 mM
y 190 minutos, respectivamente. Cabe destacar que en términos de mineralizacion, la
presencia de la carga organica procedente de las aguas residuales, provoca un aumento
en el tiempo de aplicacion del proceso foto-Fenton para mineralizar el 50% del COD, de

mas de siete veces el obtenido para los experimentos con agua destilada y con NaCl.

En cuanto a la liberacion del nitrégeno presente en la molécula de MFG en forma
de amonio y nitrato, se ha evaluado la variacion de su concentracion en disolucién a lo
largo del proceso de foto-Fenton (20 mg/L de Fe?*) en el experimento llevado a cabo con
la matriz de agua destilada, con objeto de evitar cualquier interferencia en la medida. Al
final del proceso se detectd soélo el 75% de la cantidad tedrica esperada, con lo que al
igual que en el caso de los plaguicidas, el balance de materia con respecto al nitrdgeno
no se cierra aun cuando se llega a mineralizar hasta un CODy., de 9.7 mg/L. Otros
autores han demostrado que el comportamiento del nitrdgeno en los sistemas
fotocataliticos dependen del estado de oxidacién inicial que presente el mismo en la
molécula/s de contaminante/s [Lachheb y cols., 2002]. Cuando el nitrégeno presenta
estado de oxidacién -3, como los grupos amino (al igual que en el caso de la MFG), el
nitrégeno se libera espontaneamente en forma de NH,*, manteniendo el mismo estado de
oxidacion (reacciones 4.22 y 4.23), previamente a su lenta oxidacion hacia NOj3". Esto es

exactamente lo que se ha detectado en el tratamiento de MFG mediante foto-Fenton.

R-NH,+H — R +NH, (4.22)
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NH, +H" — NH; (4.23)

Tabla 4.25. Reacciéon Fenton. Parametros cinéticos correspondientes a la degradacion

del o-metilfenilglicina (MFG) en agua destilada, agua salina y aguas residuales

industriales
Concentracion Kep Fo
Proceso inicial MFG . R?
(mg/L) (min™) (mM/min)

Fenton (2 mg/L Fe*") 529 0.019+ 0.001 0.999 0.067 = 0.003
Fenton (20 mg/L Fe**) 531 0.158 + 0.008 0.971 0.549 + 0.027
Fenton (20 mg/L Fe?)

538 0.221+ 0.011 0999 0.775+ 0.039
y 35 g/L NaCl
Fenton (20 mg/L Fe?)

571 0.029+ 0.001 0.989 0.107 + 0.005

y Agua Residual

M Velocidad inicial de degradacion.

El estudio de las cinéticas de degradacion mediante Fenton y foto-Fenton de la
MFG disuelto en agua destilada, agua salina y agua residual industrial, se ha realizado a
partir de los datos mostrados en las figuras 4.30 (a) y 4.31 y siguiendo el mismo
procedimiento explicado en la evaluaciéon de las cinéticas de degradacién de los
plaguicidas. La eliminacion de la MFG se considera en todos los experimentos de seudo
primer orden (ecuacion 4.3). En las tablas 4.25 y 4.26, se recogen los valores
correspondientes a las constantes de velocidad aparente (k) y a las velocidades de
degradacion iniciales de la MFG (r,), durante los procesos de Fenton y foto-Fenton para

cada uno de los experimentos realizados.
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Tabla 4.26. Fotocatalisis homogénea (foto-Fenton). Parametros cinéticos
correspondientes a la degradacién del a-metilfenilglicina (MFG) en agua destilada, agua

salina y aguas residuales industriales

Concentracion K @
ap lo
Proceso inicial (tzow =0) . R?

(ma/L) (min™) (mM/min)
Foto-Fenton (2 mg/L
Fe?') 92.3 0.026 + 0.001 0.999 0.016 + 0.001

e
Foto-Fenton (20 mg/L 0
Fe®)
Foto-Fenton (20 mg/L
ot 19.6 0.075+ 0.004 0.939 0.010+ 0.001

Fe”) y 35 g/L NaCl
Foto-Fenton (20 mg/L

372.0 0.019 + 0.001 0.902 0.047 + 0.002

Fe?") y Agua Residual

M Velocidad inicial de degradacion.

La comparacion de los parametros cinéticos durante el proceso de Fenton
utilizando 2 y 20 mg/L de Fe**, muestra claramente la mayor eficiencia, en la degradacién
de la MFG, del tratamiento que emplea una mayor concentracion de catalizador (0.549
mM/min frente a 0.067 mM/min de velocidad inicial de degradacion, tabla 4.25). Sin
embargo, la adicion de 35 g/L de NaCl a la disolucion de MFG no pone de manifiesto un
cambio significativo en los parametros cinéticos, puesto que éstos resultan ser similares a
los obtenidos en el tratamiento de dicho contaminante en agua destilada (constante
cinética de 0.221 min™" frente a 0.158 min™, tabla 4.25). Como se ha comentado
anteriormente, el efecto de la presencia de una alta concentracién salina en la matriz
afecta unicamente al tiempo de tratamiento, de forma que la completa eliminacion del
contaminante tiene lugar una vez iniciado el proceso de foto-Fenton. Sin embargo,
cuando la MFG se encuentra formando parte de un agua residual industrial, se detecta un
importante descenso en la eficiencia del proceso de Fenton, de forma que tanto la
velocidad inicial de degradacion (0.107 mM/min) como la constante de seudo primer
orden (0.029 min™) resultan ser muy inferiores a las determinadas en los anteriores

ensayos realizados con 20 mg/L de Fe?*".
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El mismo comportamiento se detecta cuando se evaluan los parametros cinéticos
correspondientes a la completa degradacién de la MFG durante el proceso de foto-
Fenton (tabla 4.26).

En presencia de 35 g/L NaCl, la cantidad residual de MFG a degradar durante el
foto-Fenton fue minima (19.6 mg/L), lo cual por un lado retarda algo mas la completa
eliminacién dando lugar a valores muy bajos para los parametros cinéticos (tabla 4.26), y
por el otro, demuestra de nuevo su escasa diferencia con respecto al tratamiento en agua
destilada. Sin embargo, en presencia de un agua residual industrial, la cantidad
remanente de MFG a ser degradada mediante foto-Fenton es muy elevada (372 mg/L), y
ademas se obtiene una constante cinética aun inferior a la calculada durante la etapa de
Fenton (0.019 min™ frente a 0.029 min”, tablas 4.25 y 4.26). Este resultado deja
constancia de nuevo del descenso de eficiencia que se produce en los procesos de
Fenton y foto-Fenton cuando el contaminante se encuentra formando parte de un agua

residual industrial real.

En cuanto a la mineralizacion del COD procedente de la MFG, en la tabla 4.27 se
muestran las constantes cinéticas de seudo primer orden y las velocidades iniciales de
eliminacion del COD para cada uno de los experimentos realizados. Estos parametros
cinéticos se obtienen también a partir de la ecuacion 4.3, mediante la sustitucién de la

variable concentracion (C) por el COD (seccion 3.5.4). De nuevo el comportamiento
lineal del InCOD%OD frente a tzo, S€ cumple Unicamente en la etapa inicial del proceso

de foto-Fenton (maximo t3, = 200 minutos).

Tomando como COD inicial aquél que se ha medido al inicio del tratamiento
mediante foto-Fenton (t3, = 0), se comprueba la mayor eficiencia del proceso, con
respecto a la mineralizacion del COD, al incrementar la concentracion de catalizador a 20
mg/L de Fe*" (Kcop.ap = 0.057 min™ frente a 0.0015 min™" para 2 mg/L de Fe**, tabla 4.27).
Sin embargo, y a diferencia de las conclusiones extraidas a partir de la degradacion de
MFG, cuando se lleva a cabo el ensayo con 35 g/L de NaCl, el proceso de eliminacién de
COD se ve ralentizado, obteniéndose unos parametros cinéticos, esta vez algo inferiores
a los calculados para el tratamiento del contaminante en agua destilada: kcopap = 0.027
min™ frente a 0.057 min” en agua destilada, y la velocidad inicial de mineralizacién 1.5

veces inferior en presencia de una alta concentracion salina (tabla 4.27).

239



Memoria de Tesis Doctoral

Tabla 4.27. Fotocatalsis homogénea (foto-Fenton). Parametros cinéticos
correspondientes a la mineralizacion del COD procedente del a-metilfenilglicina (MFG)

en agua destilada, agua salina y aguas residuales industriales

COD inicial N
Kcob,ap l'o,cop
Proceso (tsow = 0) R?
. _1 .
(ma/L) (min™) (mM/min)
Foto-Fenton (2 mg/L
Fe?! 275 0.002 £ 0.001 0.964  0.034 + 0.003
e
Foto-Fenton (20 mg/L
Fe?! 273 0.057 £+ 0.006 0.986 1.285+ 0.129
e
Foto-Fenton (20 mg/L
o 373 0.027 £ 0.004 0.974  0.837 + 0.084
Fe“") y 35 g/L NaCl
Foto-Fenton (20 mg/L
531 0.003 £ 0.001 0.994 0.150+ 0.015

Fe?") y Agua Residual

(MVelocidad inicial de mineralizacion del COD.

Por ultimo, los parametros cinéticos calculados para el caso real en el que el
contaminante MFG se encuentre formando parte de una agua residual industrial,
muestran de nuevo un descenso importante en la eficiencia del proceso de foto-Fenton
con respecto al tratamiento de la MFG en agua destilada y sin ningun tipo de
interferencias. En este caso la constante de seudo primer orden es de 0.0034 min™" frente
a 0.057 min™' en agua destilada y 0.027 min™ en una matriz salina. Ademas, la velocidad
inicial de mineralizacion resulta ser mas de ocho veces inferior a la obtenida en el
tratamiento de la MFG con agua destilada y mas de cinco veces inferior a la

correspondiente al proceso con 35 g/L de NaCl.

Sin duda, se puede concluir que la presencia de una carga organica adicional
procedente del agua residual y con un nivel de biodegradabilidad variable, provoca un
efecto nocivo desde el punto de vista de la eficiencia del tratamiento mediante foto-

Fenton, puesto que ésta puede llegar a disminuir hasta en un factor de ocho.
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4.4.2 Determinacién de la biodegradabilidad en diferentes etapas del

proceso fotocatalitico en aguas reales industriales

La siguiente etapa para llevar a cabo la aplicacion de la tecnologia de
combinacion de los procesos de foto-Fenton y reactor biolégico aerobio desarrollada para
el tratamiento de aguas residuales industriales, consiste en el estudio de la toxicidad y
biodegradabilidad de las aguas parcialmente oxidadas mediante foto-Fenton. Como ya se
ha comentado anteriormente, con esto se pretende encontrar el momento 6ptimo en el
que la mejora de la biodegradabilidad sea suficiente como para permitir completar el

tratamiento de las aguas residuales con un proceso biolégico aerobio de lecho fijo.

A partir de este punto de la tesis doctoral el estudio de la validacién de esta
tecnologia de combinacién de procesos quimico y biolégico, se llevara a cabo
exclusivamente en una matriz de aguas residuales industriales, con objeto de obtener

resultados de maxima aplicabilidad a situaciones reales.

Las aguas residuales industriales de que se dispone para este analisis proceden
de una empresa farmacéutica que emplea agua de mar como agua de proceso, con lo
que la matriz de dichas aguas es agua de mar y por tanto presentan una muy elevada
concentracion salina. Se decide, pues, no llevar a cabo los ensayos de toxicidad
mediante Vibrio fischeri a esta agua parcialmente oxidada mediante foto-Fenton debido,
fundamentalmente al alto contenido en distintas especies idnicas del agua de mar, que
pueden crear interferencias en dicho analisis de toxicidad debido a la gran sensibilidad

que presentan estos organismos.

Se decide por tanto, realizar unicamente los ensayos de biodegradabilidad
mediante Zahn-Wellens a distintas muestras tomadas de un experimento de foto-Fenton
con 20 mg/L de Fe* para el tratamiento del contaminante MFG contenido en las aguas
residuales industriales recibidas de la empresa farmacéutica mencionada anteriormente
(figura 4.32). Debido a la variabilidad en la cadena de produccién de dicha empresa, las
aguas que se utilizaron en este ensayo presentan un COD inferior al usual (62 mg/L), sin
embargo las aguas residuales recibidas para los siguientes experimentos contuvieron

siempre un COD entre 100 y 200 mg/L.
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Figura 4.32. Degradacion y mineralizacion de MFG contenida en un agua residual

industrial (AR), mediante foto-Fenton con 20 mg/L de Fe*".

En el gréafico insertado en la figura 4.32 se representa también el EOM hasta
pasados 82 minutos de iluminacién, periodo en el cual el EOM ha alcanzado ya un valor
constante y que coincide con la mineralizacion del 60% del COD inicial. Se observa que
este parametro no sufre cambios bruscos durante el tratamiento aunque se detecta una
clara tendencia al ascenso hasta mantenerse constante a partir de t30, = 61.5 minutos, lo
cual se corresponde con un COD de 150.7 mg/L y la eliminacion completa de la MFG.
Este punto es por tanto indicativo de un estado de oxidacion muy avanzado y un posible

aumento de la biodegradabilidad de la mezcla.

Este experimento de foto-Fenton se ha llevado a cabo con el objetivo no sdélo de
evaluar el EOM sino también para tomar las muestras necesarias para llevar a cabo el
ensayo de biodegradabilidad mediante Zahn-Wellens. Para ello es necesario que las
muestras carezcan de peroxido de hidrégeno para evitar el efecto téxico que este
reactivo, en determinadas concentraciones, puede tener sobre los fangos activos de un
sistema biolégico. De acuerdo con esto, el experimento se realiza adicionando las
cantidades de peroxido de hidrégeno exactas para degradar y mineralizar el COD hasta
los puntos de interés segun la tabla 4.28. Estas cantidades de H,O, se conocen a partir
del consumo de este reactivo, evaluado durante ensayos previos (figura 4.32, tabla
4.28). Todos los puntos del tratamiento seleccionados para analizar su porcentaje de
biodegradabilidad se encuentran en la zona en la que el contaminante MFG ya ha sido
completamente eliminado, excepto los dos primeros que presentan una concentracion
minima del mismo (tabla 4.28).

242



Resultados y Discusién

Tabla 4.28. Muestras tomadas durante el tratamiento de la MFG contenida en aguas
residuales industriales mediante foto-Fenton (20 mg/L de Fe?), para el analisis de su

porcentaje de biodegradacion (Zahn-Wellens)

COD (mg/L) t3ow (MiN) MFG (mg/L) H,O, consumido (g/L)
2459 10 7.7 0.92
219.1 20 5.2 1.03
183.9 41 0 1.28
150.7 62 0 1.40
133.4 82 0 1.58
121.9 92 0 1.67
111.4 111 0 1.86
102.3 144 0 2.20
99.5 150 0 2.29

Una vez tomadas las muestras se ajusta el pH de las mismas mediante NaOH
hasta un valor entre 6.5 y 7.5, y se adiciona a cada muestra la cantidad calculada de
biomasa procedente de los fangos activos en funcién del COD a degradar, asi como las
soluciones nutritivas que conforman el medio mineral (seccion 3.4.3). En este caso, y
puesto que las muestras tomadas del experimento de foto-Fenton se encuentran en una
matriz de agua de mar, los fangos empleados para el analisis de biodegradabilidad se
toman directamente de la propia EDAR de la empresa farmacéutica de la que proceden
las aguas residuales. Por otro lado, se prepara también un frasco adicional con una
sustancia de referencia, dietilenglicol, cuya elevada biodegradabilidad es ampliamente

conocida, de forma que se pueda comprobar la correcta actividad de la biomasa.

En el ensayo de biodegradabilidad mediante Zahn-Wellens se ha medido el COD
de cada una de las muestras, de los blancos y de la referencia, durante 28 dias y se ha
calculado el porcentaje de biodegradacion alcanzado en cada momento. Estos datos se
reflejan en las graficas de las figuras 4.33 (a) y (b). La linea verde que aparece en los
graficos muestra el umbral a partir del cual las muestras se pueden considerar
biodegradables (70% de biodegradacion).
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Figura 4.33. Porcentajes de biodegradacion obtenidos mediante Zahn-Wellens para
las muestras tomadas durante el tratamiento de MFG en aguas residuales industriales

con foto-Fenton (20 mg/L Fe®").

Los ensayos de biodegradabilidad muestran que todos los analisis realizados una
vez que el compuesto MFG ha sido completamente degradado, alcanzan un porcentaje
de biodegradacion superior al 70% en soélo cuatro dias de tratamiento biolégico. Sin
embargo, aquellas muestras que presentan una minima concentracion de MFG (7.7 y
2.2 mg/L), no llegan a superar el umbral del 70% de biodegradabilidad a lo largo de los 28
dias de tratamiento bioldgico, por lo que deben considerarse como no biodegradables.
Por otro lado, la primera muestra que no contiene MFG logra el 70% de biodegradacién
tras 14 dias de tratamiento, pero posteriormente comienza un claro descenso del mismo,

lo cual pone de manifiesto que la biomasa ha degradado la parte biodegradable del COD
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inicial, dejando sin tratar el 40% restante que resulta ser no biodegradable (pero tampoco

toxico).

Estos resultados validan los obtenidos a partir del EOM, ya que el punto en que
éste empieza a mantenerse constante (t;, = 61.5 minutos) coincide justamente con la
primera muestra sin MFG, y con el momento en que la mezcla parcialmente oxidada por
foto-Fenton comienza a mejorar suficientemente su biodegradabilidad de cara a un

posterior tratamiento bioldgico aerobio.

Se puede concluir, por tanto, que el momento éptimo durante el tratamiento
mediante foto-Fenton (20 mg/L Fe®*) de la MFG contenido en aguas residuales
industriales, a partir del cual la biodegradabilidad de la mezcla ha mejorado lo suficiente
como para ser vertida a un tratamiento biolégico, se puede establecer en el punto en que
el contaminante o-metilfenilglicina haya sido completamente degradado. En cuanto al
intervalo de COD mas adecuado para llevar a cabo la combinacion de los procesos
quimico y biolégico, éste dependera de las caracteristicas iniciales del agua residual
industrial. Sin embargo de acuerdo con los resultados obtenidos para el caso estudiado
en esta seccion, el COD debe haberse mineralizado en un 50%, lo que se corresponde
con un porcentaje de eliminacion de DQO = 60% (degradacién completa de la MFG y

consumo de H,O, = 60 mM).

4.4.3 Combinacion foto-Fenton y oxidacion biolégica aerobia en modo

discontinuo

La validacion de la tecnologia de combinacién de los procesos de foto-Fenton y
reactor biolégico aerobio de lecho fijo desarrollada en esta tesis doctoral para el
tratamiento de aguas residuales industriales, se lleva a cabo mediante su aplicacion, en
modo continuo y discontinuo, a la depuracion de las aguas residuales procedentes de
una empresa farmacéutica que emplea agua de mar como agua de proceso, conteniendo
un compuesto no biodegradable (o-metilfenilglicina, MFG). Esta labor se realizé en el
contexto de un proyecto del 5° Programa Marco de la Union Europea (A Coupled
Advanced Oxidation-Biological Process for Recycling of Industrial Wastewater Containing

Persistent Organic Contaminants, CADOX, http://www.psa.es/ webeng/projects/cadox/),

coordinado por la Plataforma Solar de Almeria y que precisaba de este estudio para
abordar el diseno, y posterior construccion, de una planta de tratamiento de aguas

residuales industriales reales, como se comenta mas adelante. Los resultados contenidos
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en esta seccion de la tesis fueron utilizados por el consorcio del mencionado proyecto
para acometer tareas posteriores que llevaron finalmente a la construcciéon de una planta

de demostracion.

Tabla 4.29. Analisis de las concentraciones de cationes y aniones en los fangos

activos de la EDAR de la empresa farmacéutica que proporciona las aguas residuales

Na* NH," K* Mg* Cca* cr NO; NO, SO0,/ PO
(/L) (mg/L) (mg/L) (g/L) (g/L) (g/L) (g/L) (mg/L) (g/L) (9/L)

11.9 954 4409 13 21 21.9 1.2 0 5.5 5.1

En este apartado se recoge el tratamiento de dichas aguas en modo discontinuo,
sin embargo, previamente a este estudio, es necesario realizar la puesta en marcha y
acondicionamiento del reactor bioldgico de lecho fijo usado, en este caso (RLF-Il seccién
3.7.4), para completar el tratamiento de las aguas residuales industriales parcialmente
oxidadas mediante foto-Fenton. En primer lugar, y puesto que las aguas residuales que
se pretender tratar en este biorreactor se encuentran en una matriz de agua de mar, se
inocula el reactor biolégico con 120 L de fangos activos procedentes de la EDAR de la
empresa farmacéutica que proporciona las aguas residuales (cuba de digestion aerobia,
DSM DERETIL) (COD =119.3 mg/L y STS = 6 ¢g/L, tabla 4.29) y se diluyen con 30 L de
agua de mar tomada directamente de la usada por la propia empresa. Entonces se
mantiene la recirculacién entre el tanque de acondicionamiento y el RLF-Il durante casi
ocho dias, sin afadir ningun tipo de sustrato organico y en condiciones de saturacién de
oxigeno disuelto (aireacion continua medida con sonda de oxigeno disuelto). EI COD
disminuye entonces desde 113 mg/L hasta un valor minimo de 18 mg/L y los sdlidos
totales en suspension (STS) varian desde un valor inicial, dentro del reactor, de 0.16 g/L
hasta 0.002 g/L, lo cual es indicativo de una completa fijacion de la biomasa sobre los

soportes de polipropileno que forman el lecho fijo del biorreactor.

Una vez transcurrido este periodo inicial y puesto que se observa un aspecto
arenoso y poco consistente de la biomasa adherida a los soportes, se decide llevar a
cabo una segunda inoculacion del RLF-II, adicionando esta vez 100 L de fangos activos
procedentes de la cuba de decantacion de la EDAR de la empresa farmacéutica
(COD =195.2 mg/L y STS = 42 g/L, tabla 4.30), disueltos con 50 L de agua de mar. En

este caso se mantiene la recirculacion entre el tanque de acondicionamiento y el RLF-II
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durante unos diez dias, hasta conseguir reducir el COD desde 146 mg/L hasta 31 mg/L,
el STS desde 0,43 g/L hasta 0,01 g/L y observar la correcta fijacion de la biomasa sobre

los soportes.

Tabla 4.30. Analisis de las concentraciones de cationes y aniones en los fangos
activos de la EDAR (decantador) de la empresa farmacéutica que proporciona las

aguas residuales

Na* NH," K* Mg®* Ca* cl NO; NO, SO0, PO,/
(/L)  (mg/L) (mg/L) (g/L) (g/L) (9/L) (9/L) (mg/L) (g/L) (9/L)

12.0 117.7 4431 1.2 2.1 21.0 089 2033 7.1 0

Estas dos primeras etapas de inoculacion se representan con las letras Ay B en
la gréafica que muestra la evolucion del COD a lo largo de todas las operaciones llevadas
a cabo en el RLF-II (figura 4.34).

Una vez que se han alcanzado tanto la correcta fijacion de los fangos activos,
como una minima concentracion de biomasa fijada en los soportes, comienza la etapa de
acondicionamiento del RLF-lIl denominada en la figura 4.34 con la letra C, y que se
refiere al aumento de concentracion de la biomasa asi como a la adaptacién de la misma,
mediante la adicién primero de glucosa (COD de 58.32 mg/L) y a continuacién del agua
residual de entrada a la EDAR de la empresa farmacéutica, con objeto de obtener
biopeliculas adheridas a los soportes altamente resistentes y con capacidad para
degradar efluentes dificiimente biodegradables. Previamente a la consecucion de esta
etapa se vacia muy lentamente el RLF-II, para evitar el posible arrastre de la biomasa
fijada, y se rellena con 120 L de agua de mar. Se adicionan entonces la glucosa y las
cantidades requeridas de cada una de las disoluciones que conforman el medio mineral
(seccidn 3.1.2), que en este caso al tratarse de una matriz de agua de mar se reduce a
anadir la cantidad correspondiente de NH,Cl en funcion del COD a degradar. EI COD
disminuye hasta 32 mg/L en sdlo tres dias. A continuacion, se realizan tres pequenas
adiciones de las aguas residuales de entrada a la EDAR de la empresa: cada una de 2 L
con un COD = 1.6 g/L (tabla 4.31) en un volumen total de 120 L de agua de mar, junto
con 64 mL de la solucion del medio mineral correspondiente al NH,Cl. Finalmente el COD

alcanza un valor minimo de 35 mg/L tras unos 20 dias de acondicionamiento.
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Figura 4.34. Evolucion del COD durante las diferentes operaciones llevadas a cabo en

el reactor bioldgico de lecho fijo RLF-II.

Tabla 4.31. Analisis de las concentraciones de cationes y aniones de las aguas

residuales de entrada a la EDAR de la empresa farmacéutica

Na' NH,* K* Mg?*  Ca® cl NO; NO, SO/ PO
(9/L)  (gL) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (g9/L) (g9/L) (mg/L) (g/L) (g/L)

21 1.1 121.1 97.3 386.6 1.4 0 0 6.5 5.4

En este punto de la puesta en marcha del RLF-Il se puede considerar que el
sistema bioldgico se encuentra en condiciones Optimas para hacer frente al tratamiento
de un efluente parcialmente oxidado mediante foto-Fenton. Como paso previo a este
tratamiento se afiaden, en primer lugar, pequefas cantidades de dicho efluente de foto-
Fenton, con objeto de evitar posibles pérdidas de actividad de la poblacidon bacteriana
soportada en el lecho fijo, que pueden estar provocadas por un cambio brusco en las
caracteristicas del efluente a tratar (condiciones de biodegradabilidad limitantes). Esta
fase se conoce como etapa de adaptacion y aparece marcada con la letra D en la figura
4.34. Se realizaron, pues, dos adiciones de un efluente (93 y 97 mg/L de COD)
procedente del tratamiento del agua residual industrial conteniendo MFG mediante foto-
Fenton (20 mg/L de Fe®*). En la primera adicién, el COD se degradé en el RLF-Il hasta
22 mg/L en casi tres dias y en la segunda, hasta 24 mg/L transcurridos aproximadamente

dos dias.
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Por ultimo, se lleva a cabo el ensayo de combinacién del proceso fotocatalitico
foto-Fenton con el tratamiento biolégico aerobio en el RLF-II, rellenando todo el sistema
con una carga del agua residual industrial conteniendo MFG parcialmente tratada por
foto-Fenton (modo discontinuo, etapa E en figura 4.34, comentada con detalle mas
adelante). Una vez finalizada la degradacion biolégica y alcanzado el COD minimo (48.8
mg/L), se procede al mantenimiento del sistema, para ello se alimenta de nuevo el
sistema con pequefias cantidades de aguas residuales de entrada a la EDAR de la
empresa farmacéutica. Se realizan tres adiciones de unos 5 L cada una vaciando
ligeramente el sistema (etapa F en la figura 4.34), en algun caso, con objeto de obtener
en el RLF-II concentraciones de COD entre 80 y 100 mg/L. Transcurridos 10 dias de
mantenimiento, se logra reducir el COD a un valor minimo de 42 mg/L procedente de la

propia actividad metabdlica de la poblacién bacteriana fijada en los soportes.

Una vez finalizada la etapa de adaptacion (etapa D, figura 4.34), se procede al
tratamiento completo de las aguas residuales industriales conteniendo MFG en modo
discontinuo, mediante la combinacién del proceso foto-Fenton (20 mg/L de Fe*) y el
tratamiento biolégico aerobio en el RLF-Il (etapa E en figura 4.34). Para ello, en primer
lugar se lleva a cabo el tratamiento del efluente mediante foto-Fenton, el cual inicialmente
presenta un COD de 5484 mg/L y una concentracion de MFG de 571 mglL,
degradandose hasta la completa desaparicion del contaminante y hasta alcanzar un COD
de 302.3 mg/L (tzow = 190 min). Esto supone un porcentaje de mineralizacién del 45%

mediante foto-Fenton con un consumo de perdxido de hidrogeno de 61 mM.

Las caracteristicas de este efluente en cuanto a su contenido en iones se detallan
en la tabla 4.32. Las relaciones que el carbono debe presentar con respecto a estos
iones en un reactor biolégico (tabla 3.2), se cumplen en todos los casos y no seria
necesario afiadir las disoluciones del medio mineral. Por ejemplo, en cuanto al NH,", la
cantidad tedricamente necesaria para una carga organica de 548.4 mg/L seria de
141 mg/L (relacion C:N de 100:20), mientras que el efluente ya contiene una

concentracién de este ion en exceso (205.4 mg/L).
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Tabla 4.32. Analisis de las concentraciones de cationes y aniones del efluente

parcialmente tratado mediante foto-Fenton

Na' NH,* K* Mg? Ca** CI NO3 NO, SO, PO*
(9/L) (mg/L) (mg/L) (g/L) (g/L) (g/L) (mg/L) (mg/L) (g/L) (g/L)
96 2054 2653 09 15 181 7557 7.6 5.6 0

En este caso particular, el COD procedente del agua residual industrial de salida
de la EDAR de la empresa farmacéutica (174.6 mg/L, sin tener en cuenta el COD
aportado por la MFG) es muy superior al que se usOé para el estudio de la
biodegradabilidad mediante Zahn-Wellens, aunque se encuentra dentro de los limites que
se consideran habituales en esta empresa (COD entre 100 y 200 mg/L). Es necesario,
por tanto, considerar los resultados obtenidos de los ensayos de Zahn-Wellens de forma
cualitativa, llegando a la conclusion de que la mejora de la biodegradabilidad del efluente
se logra una vez que el contaminante MFG ha sido completamente degradado y la

mineralizacién alcanzada se encuentre entre el 45y el 50% del COD inicial.

Al finalizar el proceso de foto-Fenton, el efluente parcialmente oxidado se trasvasa
al tanque de neutralizacién en el que se eleva el pH de la mezcla hasta un valor
aproximado de 7. Por el fondo de este tanque conico se eliminan los posibles fangos
generados tras el ajuste de pH debido a la formacién de especies férricas insolubles
(fundamentalmente hidréxido férrico). Puesto que el RLF-Il se va a operar en modo
discontinuo, se vacia muy lentamente el reactor y el tanque de acondicionamiento y se
rellenan con una carga del efluente anteriormente descrito, parcialmente oxidado y ya
neutralizado. En este momento se inicia la recirculacion entre ambos y el seguimiento del
COD, y las concentraciones de aniones y cationes. El sistema automatico de control de
pH mantiene este parametro dentro del intervalo de 6.5 a 7.5, mediante la adicion (bomba

peristaltica) en el tanque de acondicionamiento de H,SO, o NaOH segun corresponda.

En la figura 4.35 (a) se muestra la mineralizacién del COD en el proceso de foto-
Fenton (fase I) y en el RLF-II (fase Il), ademas de la variacion de las concentraciones de
nitrdgeno en forma de amonio, nitrato y nitrito a lo largo del tratamiento biolégico. Como
se ha comentado anteriormente, el 45% del COD inicial es mineralizado mediante foto-
Fenton, mientras que en el RLF-Il se biodegrada el 72% del COD de entrada al

biorreactor (199 mg/L) en aproximadamente 8 dias de tratamiento.
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Figura 4.35. Tratamiento completo de las aguas residuales industriales conteniendo
MFG mediante la combinacién de los procesos foto-Fenton (Fase |, 20 mg/L Fe?') y
RLF-Il (Fase IlI) en modo discontinuo. (a). Variacion global del COD y de las
concentraciones de MFG y nitrégeno en forma de amonio, nitrato y nitrito a lo largo del
proceso bioldgico. (b). Variaciéon de las concentraciones de acidos carboxilicos durante
el tratamiento bioldgico.

La diferencia observada entre el COD de salida del foto-Fenton (285 mg/L) y el
medido en el interior del RLF-Il una vez introducida la carga (199 mg/L, DQO = 642.7
mg/L) se pierde durante la neutralizacion al precipitar y/o ser adsorbido en el precipitado
de especies férricas. En el RLF-Il el COD se reduce hasta un valor de 58.2 mg/L (DQO =
213 mg/L) tras 8 dias de tratamiento biolégico (figura 4.35 (a)).
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Por otro lado, y desde el punto de vista del proceso de nitrificacion, el nitrogeno
procedente del amonio va disminuyendo a lo largo del tratamiento bioldégico hasta
eliminarse completamente, a la vez que las concentraciones de nitrégeno en forma de
nitrato y nitrito van aumentando (figura 4.35 (a)). En definitiva, el balance de nitrégeno
muestra que en el momento en que todo el amonio desaparece (14 dias de tratamiento
bioldgico), el 25% de éste se ha transformado en nitrato, el 41% en nitrito y el resto ha
debido ser liberado a la atmdsfera en forma N,. Esto se traduce en que el proceso de
nitrificacion tiene lugar muy lentamente, hasta el punto en que se llega a detectar un
elevado porcentaje de nitrito en disolucion. Al igual que se detectd en el caso del
tratamiento de la mezcla de plaguicidas en el RLF-I, la conformacion del lecho fijo y la
aireacion del mismo a través de dos tubos con perforaciones, hace que la distribucion de
las burbujas de aire no sea homogénea, y que se creen caminos preferenciales a lo largo
del reactor, dando lugar a zonas a las que practicamente no llega aire (zonas en anoxia).
De esta forma, parte del nitrdgeno procedente del amonio (34% en este caso), no se llega
a detectar como nitrato sino que éste sufre un proceso de denitrificacion y se convierte

rapidamente en nitrdgeno molecular.

Este efecto de denitrificacion se hace mas evidente conforme aumenta el tiempo
de tratamiento bioldgico, puesto que transcurridos 4 dias mas (18 dias en total), el
porcentaje de nitrito y nitrato medidos son del 27% cada uno con respecto al amonio
inicial, lo cual conduce a un 46% de nitrégeno eliminado en forma de N,. En este sentido,
la disposicion compacta de los soportes en el lecho unida a la mala homogenizacién de la
mezcla en el RLF, pueden provocar que la concentracién de oxigeno en disolucién sea,
en ocasiones, demasiado baja para favorecer la nitrificacion. De esta forma se llega a la
conclusion de que en ensayos posteriores sera necesario mantener condiciones
saturadas de oxigeno disuelto en el sistema para favorecer con una intensa aireacion la
correcta mezcla en el biorreactor y, en consecuencia, el proceso de nitrificacion frente al

de denitrificacion.

Sin embargo, resulta interesante destacar que una vez que el proceso de
nitrificacion se haya completado (amonio eliminado), puede ser de interés disponer
también en el biorreactor de zonas anaerobias en las que se lleve a cabo un determinado
porcentaje de denitrificacién, que permita reducir las concentracion de nitrato en el caudal

de salida.
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Figura 4.36. Perfil de concentracion de oxigeno disuelto en el reactor bioldgico (RLF-
[I), durante el tratamiento en discontinuo del efluente procedente del proceso de foto-

Fenton.

A lo largo del tratamiento biolégico se mide también la variacion de la
concentracion de los acidos carboxilicos generados durante la oxidacion parcial del agua
residual industrial conteniendo MFG, mediante foto-Fenton (figura 4.35 (b)). Al finalizar el
proceso fotocatalitico se detectan en el efluente iones acetato, piruvato y oxalato (t =0 en
la figura 4.35 (b)), todos ellos se degradan completamente en el RLF-Il una vez
transcurridos tres dias de oxidacién biolégica. Ademas de estos iones también se
detectan 6.9 mg/L de formiato que no se detectan al introducir la carga del efluente
parcialmente tratado en el RLF-Il. Esto se debe probablemente a que esta pequefa
cantidad de acido férmico es consumida rapidamente por la biomasa adherida a los

soportes de polipropileno durante los 30-45 minutos de homogenizacion del sistema.

Resulta importante mencionar que todas estas etapas de operacién del RLF-Il son
monitorizadas mediante la adquisicion automatica de los valores de pH, temperatura y
oxigeno disuelto cada minuto. Ademas, el sistema automatico de control de oxigeno
permite, al mantener este parametro dentro de los limites de 6 a 8mg/L, la obtencion del
perfil caracteristico de oxigeno disuelto durante el tratamiento biolégico del efluente

parcialmente tratado mediante foto-Fenton (figura 4.36).

Durante esta fase del tratamiento se observan claramente varios ciclos de dos
etapas, consumo y absorcién del oxigeno disuelto por parte de la biomasa. Es decir,

cuando el valor del oxigeno disuelto llega hasta 8 mg/L, el aporte de aire mediante las
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soplantes se para de forma que el consumo de oxigeno por parte de la biomasa hace que
éste se reduzca hasta un minimo de 6 mg/L. En ese momento el control automatico de
oxigeno acciona de nuevo las soplantes y comienza la etapa de absorcion del oxigeno.
Estos ciclos permiten calcular el coeficiente volumétrico de transferencia de materia (K a)
(seccidn 3.6.3). Para ello se utiliza el balance de materia con respecto al oxigeno en la

fase liquida (ecuacion 4.5).

dC
(d_'[l-j: K a(Cs _CL)_X'qoz (4.5)

Donde dC,/dt representa la acumulacion de oxigeno en la fase liquida, K,a (Cs-C,) es la
velocidad de transferencia de oxigeno del gas al liquido, Cs es la concentracion de
oxigeno en condiciones saturadas, C, es la concentraciéon de oxigeno en la fase liquida

en el tiempo t, x es la concentracion de biomasa y g, es el consumo especifico de

oxigeno. Puesto que en el reactor biolégico de lecho fijo no es posible medir con fiabilidad
la concentraciéon de biomasa activa fijada sobre los soportes, sélo se puede determinar el

consumo global de oxigeno para toda la concentracién de biomasa presente en el lecho

fijo (x-qg, )

Durante la etapa de consumo de oxigeno (figura 4.36), la aireacion se detiene y la
transferencia de oxigeno se hace nula (K.a (Cs-C.) = 0), de esta forma, la representacion
de C_ con respecto al tiempo se ajusta a una linea recta que da un valor medio de

X-0o, = 1.67 £ 0.02 mg O /L'h (R?= 0.980), para dos ciclos consecutivos.

Por otro lado, durante la etapa de absorcién de oxigeno por parte de la biomasa

(figura 4.36), la representacion de dC,/dt + x-q,, frente a C,, se ajusta a una linea recta

cuya tangente proporciona un valor medio de Kia = 11.22 + 0.11 h™ (R* = 0.990). Este
coeficiente volumétrico de transferencia de materia resulta ser inferior al que
normalmente se calcula para biorreactores de lecho fluidizado con 1 vvm [Casas Lépez y
cols., 2006], lo cuales son ampliamente utilizados con distintos objetivos en tratamientos

bioldgicos.

El bajo valor obtenido para K,a en este sistema, pone de manifiesto una

transferencia de oxigeno deficiente desde la fase gaseosa a la liquida, lo que justifica la
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existencia de zonas anédxicas en el RLF-Il, tal y como se ha observado a partir de los
resultados obtenidos con respecto a los procesos de nitrificacion y denitrificacion. Se
espera, por tanto, que una mejora en el sistema de difusion del aire en el interior del
biorreactor, asi como el mantenimiento de condiciones saturadas respecto a la
concentracion de oxigeno disuelto, permitan incrementar la transferencia de oxigeno,

favoreciendo asi el predominio de la nitrificacion en el sistema bioldgico.

4.4.4 Combinacion foto-Fenton y oxidacion biolégica aerobia en modo
continuo. Determinacién de la velocidad méaxima de dilucion y la

capacidad méaxima de tratamiento para aguas reales industriales

Finalmente, la validacion de la teconologia de combinacion que se presenta en
esta memoria, se lleva a cabo en modo continuo. Debido, fundamentalmente, a que la
capacidad de tratamiento en el reactor biolégico es mucho mayor que en el fotocatalitico,
resulta imposible el funcionamiento en continuo de ambos sistemas. Para ello es
necesario realizar previamente el tratamiento mediante foto-Fenton de varias cargas
(operacion discontinua) de las aguas residuales industriales conteniendo MFG estudiadas
en secciones anteriores, con objeto de generar un volumen suficiente de efluente que se
almacene en el tanque de neutralizacion y permita trabajar de forma continua en el
biorreactor de lecho fijo. En este caso, y debido al gran volumen de efluente que se
necesitaria para trabajar de forma continua en el RLF-II (270 L en estado estacionario),
se decide llevar a cabo el tratamiento continuo del agua residual industrial parcialmente
oxidada mediante foto-Fenton, en el RLF-I que requiere un volumen total en estado
estacionario muy inferior al del RLF-II (Vg =60 L, V| =47 L).

Esto supone que es necesario realizar de nuevo la puesta en marcha y
acondicionamiento del RLF-I, puesto que la matriz del efluente que procedera del foto-
Fenton sera agua de mar. El procedimiento es analogo al empleado en el RLF-Il. Se
inocula, pues, el RLF-I esta vez con fangos activos salinos procedentes de la EDAR de la
empresa farmacéutica de la que provienen las aguas residuales industriales, tal y como
se hizo en el RLF-Il. En la figura 4.36, se muestra la evolucion del COD en las diferentes
fases por las que pasa el RLF-I en esta etapa del tratamiento con fangos adaptados al

medio salino.
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Figura 4.36. Evolucion del COD durante las diferentes operaciones llevadas a cabo en
el reactor biolégico de lecho fijo RLF-I para el tratamiento de las aguas residuales

industriales.

La etapa denominada con la letra A en la figura 4.36, corresponde con la
inoculacion del RLF-1 con 30 L de fangos activos procedentes de la EDAR de la empresa
farmacéutica (cuba de decantacion, COD =158.5 mg/L y STS = 57 g/L, tabla 4.30),
diluidos con 10 L del agua de mar empleada como agua de proceso en dicha empresa. A
partir de este momento se mantiene la recirculacién entre el tanque de acondicionamiento
y el RLF-I durante aproximadamente siete dias sin adicion de otra fuente de carbono ni
ninguna de las disoluciones que conforman el medio mineral. Transcurrido este periodo
de tiempo los STS se reducen desde 0.80 g/L hasta 0.06 g/L, y el COD desciende a un
valor minimo de 22 mg/L. Entonces, y siguiendo el mismo procedimiento empleado en el
RLF-Il, se vuelve a inocular el reactor con unos 10 L mas de fangos activos salinos
frescos sobre los ya fijados en el sistema, con objeto de asegurar una elevada
concentracion de biomasa adherida a los soportes (volumen total 47 L). De nuevo se
mantiene la recirculacién entre el tanque de acondicionamiento y el RLF-I durante dos
dias mas, al final de los cuales los STS se han reducido a unos 0.02 g/L y el COD hasta

un valor de 31 mg/L.

La siguiente fase consiste en la adaptacion y aumento de la concentracion de la
biomasa mediante su alimentacion con el agua residual de entrada a la EDAR, y con el
agua residual de salida de la EDAR (conteniendo MFG) parcialmente tratada mediante

foto-Fenton. Con esto se pretende logar no sélo una cantidad elevada de biomasa fijada
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sobre los soportes de polipropileno, sino que ademas se trata de disponer de una
poblacién bacteriana muy resistente a cambios bruscos en las caracteristicas del efluente
a tratar y con una alta capacidad para degradar efluentes de biodegradabilidad variable
(etapa B en la figura 4.36). En primer lugar se vacia muy lentamente el sistema y se
afiaden 45 L de agua de mar junto con 2 L del agua residual de entrada a la EDAR
(COD =1.6 g/L, tabla 4.31), se adicionan también las cantidades necesarias de las
disoluciones que forman el medio mineral (tabla 3.2). Al dia siguiente el COD desciende
hasta 25.5 mg/L, con lo que se procede a afiadir pequefias cantidades de efluente
parcialmente oxidado mediante foto-Fenton (COD = 279.5 mg/L). Se extraen, por tanto,
9.7 L del tanque de acondicionamiento que son sustituidos por el mismo volumen de
efluente parcialmente tratado mediante foto-Fenton (CODi,ca = 57.7 mg/L), al dia
siguiente la medida de COD muestra un descenso de este parametro hasta 37 mg/L. Por
ultimo, se adicionan 13 L del mismo efluente pre-tratado mediante foto-Fenton junto con
6 L de agua de mar, y se mantiene la recirculacion en el sistema biolégico durante tres

dias, al cabo de los cuales el COD se reduce hasta 39.3 mg/L.

A partir de este momento se puede considerar que el RLF-lI se encuentra en
condiciones Optimas para tratar completamente el efluente procedente del proceso de
foto-Fenton (20 mg/L Fe®). Antes de realizar el tratamiento en modo continuo, se
adiciona una carga de este efluente para comprobar el tiempo de tratamiento necesario
para reducir el COD a su valor minimo en este RLF-I, ya que el volumen de biorreactor
ocupado por soportes Pall®Ring es inferior al del RLF-II. Esta etapa se denomina con la
letra C en la figura 4.36. Este efluente una vez neutralizado presenta un valor de COD de
255.7 mg/L (DQO = 532.5 mg/L), y sus caracteristicas respecto a las concentraciones de

los iones se muestran en la tabla 4.33.

Finalmente el COD en el RLF-I desciende desde 243.5 mg/L hasta 48.2 mg/L tras
siete dias de tratamiento bioldgico, lo cual se corresponde totalmente con los resultados
obtenidos en el RLF-Il para el tratamiento completo en modo discontinuo, de un efluente

con practicamente las mismas caracteristicas.

Por ultimo, se llega a la etapa D de la figura 4.36. En esta fase se lleva a cabo la
oxidacion previa mediante foto-Fenton de una elevada cantidad de agua residual
conteniendo MFG, que es almacenada en el tanque de neutralizacion, desde el cual se

produce la alimentacién en continuo al RLF-I. Una vez que el sistema se encuentra en
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estado estacionario, el mismo caudal de entrada es el que sale, ya tratado, del RLF-I

hacia el decantador.

Tabla 4.33. Analisis de las concentraciones de cationes y aniones del efluente

parcialmente tratado mediante foto-Fenton

Na' NH,* K* Mg?* Ca**  CI NO; NO, SO,/ PO,
(9/t) (mg/L) (mg/L) (9/L) (g/L) (g/L) (mg/L) (mg/L) (g/L) (g/L)
10.1 2476 4160 1.1 1.1 203 124 0 4.3 0

Tabla 4.34. Analisis de las concentraciones de cationes y aniones del efluente

parcialmente tratado mediante foto-Fenton (alimentacion continua al RLF-I)

Na"  NH,' K* Mg? Cca** CI NO3 NO, SO/ PO
(9/L) (mg/L) (mg/L) (g/L) (g/L) (g/L) (mg/L) (mg/L) (g/L) (g/L)
9.8 2464 4050 1.1 12 181 0 0 4.2 0

Teniendo en cuenta los resultados obtenidos en la operacion del sistema en modo
discontinuo (1.67 g COD/dia tratados durante la etapa C de la figura 4.36), se procede a
la preparacion de unos 570 L de la mezcla de aguas residuales industriales y MFG,
parcialmente tratada mediante foto-Fenton con objeto de tener suficiente volumen de
efluente para la operaciéon en continuo del biorreactor (20 mg/L de Fe®*, fueron
necesarias hasta 8 cargas del fotorreactor). En todos los casos el proceso de foto-Fenton
se detiene en el momento en que dicha mezcla se considera biodegradable (MFG
completamente eliminado y alcanzado 50% de mineralizacion). Este volumen de efluente
se va almacenando en el tanque de neutralizacién, donde el pH se ajusta a un valor
préximo a 7. Los valores de COD correspondientes a los efluentes obtenidos en las 8
cargas del fotorreactor, estan comprendidos entre 220 mg/L y 260 mg/L. Las
concentraciones medias de los iones presentes en dichos efluentes se recogen en la
tabla 4.34.

Llegados a este punto del proceso comienza la adicion continua de la mezcla
parcialmente oxidada al tanque de acondicionamiento por la accién de una bomba
peristaltica. Mientras tanto, la recirculacién entre el tanque de acondicionamiento y el
RLF-l1 se mantiene, de forma que al alcanzarse el estado estacionario sale del RLF-I

hacia el decantador un caudal igual al de entrada. El pH se controla mediante adicién
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manual de H,SO4 o NaOH. En el decantador se separan por precipitacion al fondo del
mismo, los posibles solidos en suspension que haya podido arrastrar el efluente a la
salida del RLF-I.

El caudal de alimentacién continua desde el tanque de neutralizacion al tanque de
acondicionamiento se ha variado desde 0.42 L/h (tiempo de residencia hidraulico,
tr = 112 h) hasta 1.35 L/h (tg = 35 h), con objeto de determinar la capacidad maxima de
tratamiento del biorreactor para este tipo de aguas residuales. El tratamiento en el RLF-I
en modo continuo se inicia con 0.42 L/h porque supone una carga organica exactamente
igual a la que el sistema es capaz de tratar en un dia cuando opera en modo discontinuo,
1.67 g COD/dia. A partir de ahi, los incrementos en el caudal de alimentaciéon se han
realizado de acuerdo con las especificaciones técnicas de la bomba peristaltica

empleada.

La operacion en modo continuo del sistema biolégico se ha mantenido durante
algo mas de 36 dias, en los que cada caudal ensayado se ha mantenido al menos hasta
que se ha reemplazado como minimo una vez el volumen total del sistema (tanque de
acondicionamiento y RLF-I, 47 L) para los caudales mas bajos (0.42 L/h hasta 0.71 L/h), y

dos veces para los caudales desde 0.78 L/h hasta 1.35 L/h.

En la figura 4.37 se muestran los cambios realizados en el flujo de alimentacién al
sistema, asi como la evoluciéon del COD, la DQO vy las concentraciones de nitrégeno en

forma de amonio, nitrato y nitrito, detectados en el efluente de salida del RLF-I.

Durante los primeros 21 dias de operacion en continuo, el COD del efluente de
salida tomado del decantador estuvo comprendido entre 48.3 mg/L y 64.8 mg/L. Sin
embargo, al incrementar el caudal de alimentacion a 0.81 L/h, el COD aumenta
bruscamente hasta un valor de 81.1 mg/L, aunque vuelve a mantenerse relativamente
constante entre 85.5 mg/L y 95.1 mg/L durante aproximadamente 11 dias y a pesar de
volver a incrementar el caudal de alimentacion hasta 0.93 L/h transcurridos 7 dias. Una
vez sustituido dos veces el volumen total del sistema bioldgico, se vuelve a aumentar el
caudal de alimentacion hasta 1.35 L/h, observandose un ascenso continuado del COD a
lo largo de los cinco dias que se mantiene este flujo, hasta llegar a un maximo de

117.4 mg/L. Este ultimo aumento de COD tan significativo y continuado en el tiempo
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puede considerarse como un claro identificador de la capacidad maxima de tratamiento

del sistema biolégico para estas aguas residuales en particular.
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Figura 4.37. Operacién en continuo del RLF-I para la degradacion completa de aguas
residuales industriales conteniendo MFG, parcialmente tratadas mediante foto-Fenton
(20 mg/L Fe*").

Por otro lado, el primer incremento de COD detectado cuando sélo se habia
duplicado el caudal de alimentacion con respecto al inicial, puede ser debido a un
incremento de este parametro en las aguas residuales industriales previamente a su
oxidacion parcial mediante foto-Fenton, ademas de a un mas que probable descenso en
el porcentaje de biodegradabilidad de dicho efluente con respecto al empleado en
ensayos fotocataliticos anteriores. Debido a esto, se observa un aumento en el COD del
efluente a la salida del RLF-I, aunque éste se mantiene relativamente constante durante

unos 11 dias.

Si consideramos, por tanto, un caudal maximo de alimentacién de
aproximadamente 1.0 L/h, el tiempo de residencia hidraulico del efluente parcialmente
tratado mediante foto-Fenton en el interior del sistema bioldgico y bajo unas condiciones
optimas de biodegradabilidad, sera de 47 horas hasta su degradaciéon a un COD minimo
de alrededor de 50 mg/L. En cuanto a la DQO, se observa un comportamiento siempre

paralelo al del COD.

En este reactor biolégico, y a diferencia del RLF-Il, no se dispone de ningun

sistema automatico de control de oxigeno disuelto, temperatura o pH, por lo que se
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dispone de una soplante que suministra aire de forma continua al RLF-I, manteniendo el
oxigeno disuelto en condiciones de saturacion en su interior. De esta forma se ha logrado
que el proceso de nitrificacion funcione correctamente en este sistema, tal y como se
muestra en la figura 4.37. Durante todo el tratamiento bioldgico en continuo, se observan
valores de nitrdgeno procedente del amonio nunca superior a 22 mg/L (dentro de los
limites legales para vertido de aguas), excepto cuando se alcanza la capacidad maxima
de tratamiento del sistema, en el que la concentracion de nitrogeno procedente del
amonio llega hasta 27 mg/L, lo cual es indicativo de un proceso de nitrificacion
incompleto. Sin embargo, la concentracion de nitrégeno en forma de nitrito a la salida del
RLF-I es siempre cero, aunque si continuara el aumento del caudal de alimentacién en
continuo, probablemente llegaria un momento en que se detectaria nitrito en el efluente
tratado (nitrificacion incompleta). Por otro lado, la concentracion de nitrégeno en forma de
nitrato permanece practicamente constante alrededor de 30 mg/L durante todo el
tratamiento biolégico. Como ya se ha comentado en apartados anteriores, esto se debe a
la existencia de zonas anaerobias en el reactor del lecho fijo, que aparecen como
consecuencia de los caminos preferenciales que siguen las burbujas de aire a lo largo del
mismo. En este caso, resulta favorable para el tratamiento bioldégico que existan zonas
del RLF-I en las que se lleve a cabo procesos de denitrifcacion, puesto que esto permite
obtener un efluente tratado con una muy baja concentracion de nitrato, con el

consiguiente incremento en la calidad de dicho efluente y del sistema bioldgico en si.

Ademas de estos iones, las aguas residuales industriales parcialmente oxidadas
mediante foto-Fenton, presentan también una concentracién media de iones oxalato,
formiato y acetato, de 31.5 mg/L, 20.0 mg/L y 95.1 mg/L, respectivamente. Sin embargo,
ninguno de estos acidos carboxilicos es detectado en el caudal de salida del RLF-I

cuando éste es operado en modo continuo.

Teniendo en cuenta estos resultados se puede concluir que la capacidad maxima
de tratamiento del sistema biolégico por unidad de volumen del RLF-I ocupado por
soportes de polipropileno (Pall®Ring), es de 8.5 mg COD/h-L Pall®Ring. Esto se traduce
en una velocidad maxima de dilucién de 0.017 h™', considerando un caudal maximo de
alimentacion de 1.0 L/h. Estos valores son inferiores incluso a los obtenidos para este
mismo sistema biolégico en el tratamiento de la mezcla de plaguicidas en modo continuo
(seccion 4.3.2). En este caso, y puesto que se trata de un agua residual industrial muy

compleja que ademas presenta una matriz basada en agua de mar, resulta razonable que
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se obtenga una capacidad maxima de tratamiento y una velocidad maxima de dilucion
mas bajas. De nuevo queda demostrado que la principal ventaja de los reactores
biolégicos de lecho fijo reside en su mayor resistencia frente a cambios en las
caracteristicas del efluente a tratar. La mejora en la capacidad maxima de tratamiento
para el RLF-I pasa por incrementar el volumen del reactor, asi como el ocupado por los

soportes, y con ello, la concentracién de biomasa fijada sobre los mismos.

Al finalizar esta fase del ensayo, y puesto que durante la operacion del sistema
biolégico en continuo se ha aumentado la concentracion de COD en el RLF-I hasta
valores muy elevados (COD = 117.4 mg/L), finalmente se lleva a cabo una etapa de
reduccion de COD mediante el mantenimiento de la recirculacion entre el tanque de
acondicionamiento y el RLF-I en modo discontinuo sin adiciéon de carga organica, con lo
que se pretende darle tiempo a la biomasa para que consuma el carbono que permanece
en disolucion en el sistema y acabe con la saturacion del sistema (etapa E de la figura
4.36). De esta forma se alcanza un COD minimo de 49.9 mg/L en algo mas de dos dias

de tratamiento.

4.45 Aplicacion practica de latecnologia desarrollada a escala planta de

demostracion

Los objetivos marcados al inicio de esta tesis doctoral se han completado
satisfactoriamente, consiguiéndose que la combinacién de procesos de oxidacion
avanzada, en este caso foto-Fenton, y un sistema bioldgico de lecho fijo (colonizado con
fangos activos), permita el tratamiento de diferentes aguas residuales complejas. La
correcta aplicacién de los procedimientos desarrollados se ha demostrado durante este
trabajo, en el tratamiento de una mezcla de plaguicidas comiunmente empleados en la
agricultura intensiva de la provincia de Almeria, y en el tratamiento de un agua residual
industrial con elevado contenido en sales procedente de una empresa farmacéutica,

conteniendo un compuesto no biodegradable (o-metilfenilglicina).

Cabe destacar que los resultados obtenidos en esta ultima fase de la tesis
doctoral, correspondientes al tratamiento de un agua residual industrial real, han sido
empleados para el disefio, construccién y posterior ensayo de una planta de
demostracion concebida para el tratamiento de estas aguas residuales a escala pre-
industrial. Esta planta de demostraciéon ha sido desarrollada en el marco del proyecto

europeo CADOX: “A Coupled Advanced Oxidation-Biological Process for recycling of

262



Resultados y Discusién

industrial wastewater containing persistent organic contaminants” (http://www.psa.es/

webeng/projects/cadox/index.html) que ha sido financiado por la Uniéon Europea dentro
del 5° Programa Marco (contrato n° EVK1-CT-2002-00122, febrero 2003 a junio 2006) y

coordinado por la Plataforma Solar de Almeria. La planta fue construida en las propias

instalaciones de la empresa que genera esta agua residual, DSM DERETIL, utilizandose
los resultados contenidos en la seccidn 4.4.4 para su disefo. Esta tarea del proyecto fue
desarrollada conjuntamente por todos los socios del mismo, pero principalmente por las
empresas ECOSYSTEM Environmental Servicies S.A. (disefio de la planta, Espana),
AoSol (disefio y montaje de los captadores solares para la planta de foto-Fenton,
Portugal), Trailigaz (disefio y construccion de un sistema de ozonizacién que se pretendia
comparar con el tratamiento mediante foto-Fenton, Francia) y DSM DERETIL (Espafa).
El resto de socios que conforman el consorcio son: la Universidad Autonoma de
Barcelona, el Instituto Nacional de Engenheria e Tecnologia Industrial (INETI, Portugal),
Janssen Pharmaceutica (Bélgica) y, Ecole Polytéchnique Fédérale de Lausanne (EPFL,

Suiza).

En la figura 4.38 se muestra un diagrama de flujo de la planta de demostracién
donde se especifica también la posicion de la instrumentacion instalada en esta planta,
como son las sondas de pH y oxigeno disuelto tanto en el fotorreactor como en el sistema
biolégico, asi como una sonda de H,O, en la tuberia de salida del campo de captadores

solares.

Esta planta de demostracion contempla la combinacién entre el proceso de foto-
Fenton y el RLF, disponiendo de una capacidad maxima de tratamiento diaria de 4 m®. El
reactor fotocatalitico consiste en un tanque de recirculacion cénico de 3000 L de volumen
total, una bomba centrifuga (caudal de recirculacién de 11 mh) y un campo de
captadores solares de 100 m? de superficie, formado a su vez por tres filas de
Captadores parabolicos compuestos (CPC), especialmente desarrollados para
aplicaciones de foto-Fenton. Cada fila consta de 15 mdédulos de CPC montados en una
estructura de aluminio con una inclinacion de 37°. El volumen iluminado en el sistema es
de 1260 L (figura 4.39).

El reactor biolégico es un reactor de lecho fijo plano de 1000 L de volumen, lleno
de soportes Pall®Ring de polipropileno que ocupan un volumen de 700 L y que estan

colonizados por fangos activos procedentes de la EDAR de la empresa farmacéutica
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DSM DERETIL. El sistema biolégico esta formado ademas, por un tanque de
neutralizacién conico de 5000 L y un tanque de acondicionamiento conico de 2000 L de

volumen total. El caudal de recirculacion fijado entre el tanque de acondicionamiento y
RLF es de 1.2 m%h (figura 4.40).
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Figura 4.38. Diagrama de flujo de la planta de demostracion construida en la empresa
farmacéutica DSM DERETIL.
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Figura 4.39. Fotografia del tanque de recirculacion correspondiente al reactor
fotocatalitico (arriba) y vista del campo de captadores solares durante un experimento

de foto-Fenton (abajo).

En el diagrama de la figura 4.38, se puede observar la existencia de sistemas
automaticos de control de pH en el sistema biolégico y de perdxido de hidrégeno en el
reactor fotoquimico. Puesto que el control de pH en el biorreactor normalmente se debe
realizar en el sentido de evitar el descenso del mismo durante la degradacion bioldgica de
la carga organica, se ha instalado una bomba peristaltica para la dosificacién automatica
de NaOH (5% p/v). Por otro lado, el control automatico de H,O, en el tratamiento
mediante foto-Fenton, permite evitar que éste descienda por debajo del limite requerido
en un momento determinado del tratamiento. La adicion de este reactivo se lleva a cabo
también a través de una bomba peristaltica. Sin embargo, y teniendo en cuenta los
resultados obtenidos a partir de los experimentos en la planta piloto (secciones 4.4.3 y

4.4.4), se decide no realizar un control automatico sobre el oxigeno disuelto en el RLF,
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sino que se mantiene un aporte continuo de aire gracias a las soplantes para asegurar
que el interior del biorreactor se encuentre en condiciones de saturacion de oxigeno
disuelto durante todo el tratamiento.

Figura 4.40. Fotografias del sistema de tratamiento bioldgico aerobio. En la fotografia
de arriba se muestra el tanque de acondicionamiento (izquierda) y RLF (derecha). En

la fotografia de abajo se muestra el tanque de neutralizacion.

Los resultados obtenidos a partir de los ensayos realizados en esta planta de
demostracion para llevar a cabo el tratamiento de las aguas residuales industriales de
DSM DERETIL conteniendo el contaminante MFG, han sido publicados recientemente en
revistas internacionales [Malato y cols., 2007; Oller y cols., 2007]. Es necesario remarcar
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que esta planta ha sido el corolario final del Proyecto de la Union Europea “CADOX”,
donde se ha visto reflejado el desarrollo tecnolégico alcanzado por la colaboraciéon de
nueve instituciones de diferentes paises europeos. Esta tesis doctoral se encuadra en
este proyecto, ademas de en el proyecto del Plan Nacional [+D+i “FOTODETOX”

(http://www.psa.es/webesp/projects/fotodetox/index.html), tal y como se comenta al inicio

de este trabajo. En ambos casos, los objetivos alcanzados en esta tesis han sido una
aportacion muy importante para la consecucion de las tareas y objetivos planteados en

estos proyectos.
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5 CONCLUSIONES

A partir de la discusion de los resultados obtenidos en esta tesis doctoral y

teniendo en cuenta sus objetivos, se pueden enumerar las siguientes conclusiones:

1. Se ha demostrado que la utilizaciéon de métodos estandarizados de determinacién
de toxicidad no es suficiente para evaluar el efecto que pueda tener un vertido de
plaguicidas sobre una EDAR. Un método muy conocido, como es el basado en la
inhibicién de la bioluminiscencia emitida por la bacteria marina Vibrio fischeri
resulta en una elevada toxicidad por parte de los plaguicidas, mientras que otro
método muy utilizado como es la respirometria (inhibicion sobre fangos activos de
EDAR), muestra la inocuidad de estos contaminantes. Por tanto, se recomienda
completar los analisis de toxicidad anteriores con ensayos de biodegradabilidad,
tales como el de Zahn-Wellens, con objeto de conocer fiablemente la respuesta
de una EDAR ante un vertido de agua conteniendo plaguicidas u otros
contaminantes procedentes de la industria. De hecho, la aplicacién del método de
Zahn-Wellens ha demostrado la no biodegradabilidad de los plaguicidas
ensayados, justificando asi su tratamiento mediante Procesos de Oxidacion

avanzada.
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El proceso de foto-Fenton resulta mas eficiente que la reaccion de Fenton y la
fotocatalisis heterogénea con TiO, en términos de tiempo de tratamiento para la
completa degradacién de los contaminantes y para su mineralizacién, tanto para
los plaguicidas tratados de forma individual como para el caso del tratamiento de

la mezcla de éstos.

Un aumento en la concentracion de catalizador en el proceso foto-Fenton de
20mg/L a 55 mg/L de Fe®, no disminuye significativamente el tiempo de
tratamiento y aumenta el consumo de peroxido de hidrégeno. Por tanto, se
selecciona el método de foto-Fenton con 20 mg/L de Fe* para los experimentos

de combinacion de fotocatalisis y oxidacion bioldgica.

En los estudios toxicologicos basados en la determinacién del porcentaje de
inhibicion tanto para Vibrio fischeri como para fangos activos de cada uno de los
plaguicidas degradados mediante foto-Fenton (20 mg/L de Fe?*), se muestra la no
toxicidad de los intermedios de reaccién del dimetoato y el pirimetanil. Sin
embargo, el resto de plaguicidas (carbamatos) presentan un incremento de
toxicidad tras su completa eliminacién debido a la generacién de ciertos productos
de degradacion como son las alquil-aminas. En este caso se concluye que el
tratamiento debe prolongarse hasta la completa mineralizacion de esos

intermedios toxicos.

La evolucion de la toxicidad y del EOM durante el tratamiento de la mezcla de
plaguicidas mediante foto-Fenton, muestra en qué momentos del tratamiento es
mas logico llevar a cabo ensayos de biodegradabilidad (Zahn-Wellens). Estos
analisis deben realizarse siempre una vez lograda la completa eliminacion de
todos los plaguicidas (no biodegradables) y con el fin de acotar el intervalo de
COD a partir del cual la mezcla puede considerarse biodegradable. En este caso,
esto se logra al alcanzar un porcentaje de mineralizacion = 20%, lo que se
corresponde con un porcentaje de eliminacion de DQO = 60% (consumo de H,0,
= 6.5 mM). Estos datos permitirian disefar correctamente una planta fotocatalitica
para el tratamiento parcial del agua hasta alcanzar la calidad (valor de COD y
DQO) marcada por estos ensayos, conociendo ademas las necesidades de

consumo de reactivo (Fe y H,05).
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10.

La oxidacion parcial mediante foto-Fenton de los plaguicidas permite mejorar la
biodegradabilidad de los mismos, de forma que se hace posible la combinacién de
este POA con un posterior tratamiento biologico. Esta tesis presenta una
metodologia que permite optimizar esta combinacién, siempre mas econdémica

que el tratamiento Unicamente mediante foto-Fenton.

El tratamiento bioldgico llevado a cabo en un reactor de lecho fijo colonizado con
fangos activos de una EDAR puede operarse en modo discontinuo y continuo con
una eficiencia global superior al 90% de eliminacién del COD, y presentando una
capacidad maxima de tratamiento de 16 mg COD/h'L Pall®Ring para la mezcla de
plaguicidas parcialmente tratada mediante foto-Fenton. Esto se traduce en una
velocidad maxima de dilucion de 0.037 h”', considerando un caudal maximo de

alimentacion en continuo al biorreactor de 2.2 L/h.

La metodologia desarrollada para el tratamiento plaguicidas y que permite
conocer la mejor combinacion entre el proceso de foto-Fenton y la biodegradacion
aerobia, se ha aplicado satisfactoriamente al tratamiento de unas aguas
residuales industriales salinas (NH," = 0-40 mg/L, NO,” = 0-20 mg/L, NO5 = 200-
600 mg/L, Nitrogeno total = 100-250 mg/L, DQO = 200-400 mg/L, COD =100-
200 mg/L, P = 1-5 mg/L y solidos totales en suspension (STS) = 20-100 mg/L, en
una matriz de agua de mar) conteniendo un compuesto no biodegradable (-

metilfenilglicina, MFG).

En la degradacion y mineralizaciéon de la MFG mediante foto-Fenton, la velocidad
de eliminacién de COD desciende un 35% al aumentar la salinidad desde agua
pura hasta agua conteniendo 35 g/L de NaCl. Ademas, cuando la MFG se
encuentra formando parte de un agua residual industrial salina, la eficiencia de su
tratamiento mediante foto-Fenton se ve reducida en un factor de ocho respecto al

uso de agua destilada.

El analisis de la biodegradabilidad (Zahn-Wellens) de las muestras durante el
proceso de foto-Fenton, establece el intervalo de COD mas adecuado para llevar
a cabo la combinacién de los procesos quimico y biolégico cuando éste haya sido
mineralizado en un 50%, lo que se corresponde con un porcentaje de eliminacion
de DQO = 60% (degradacion completa de la MFG y consumo de H,O, = 60 mM).
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11.

12.

Se ha comprobado la elevada eficiencia del reactor bioldgico de lecho fijo tanto en
modo discontinuo como continuo, asi como la alta resistencia que presenta la
disposicion de la biomasa en biopeliculas sobre soportes de polipropileno, frente a
cambios bruscos en las caracteristicas del efluente a tratar. La capacidad maxima
de tratamiento obtenida para la degradacion bioldgica de las aguas residuales
industriales conteniendo MFG en el RLF-I es de 8.5 mg COD/h-L Pall®Ring. Esto
se traduce en una velocidad maxima de dilucién de 0.017 h™, considerando un
caudal maximo de alimentacién en continuo de 1.0 L/h. La eficiencia global

obtenida es del 90% de eliminacion del COD.

En esta Tesis se ha desarrollado una metodologia para permitir que aguas
conteniendo contaminantes téxicos o no biodegradables puedan ser parcialmente
tratadas mediante un POA y posteriormente verterse en una EDAR (disponibles
en todo el territorio de la UE). Ademas, se propone que ese POA sea el de foto-
Fenton, en el que los fotones necesarios son aportados con radiacion solar en
fotorreactores especificamente disefiados para ello. En todo caso, la metodologia
propuesta seria aplicable a la utilizacion como pre-tratamiento de cualquier otro

POA, si las condiciones de contorno asi lo exigen.
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6 NOMENCLATURA

APHA

A
Co

CAAT
CASI

CE

COD
COEXPAL

Cl
CIT
CT
CPC
DBOs
DCP
DDT

American Standard Methods for the examination of Water and
Waste Water

Superficie de captadores iluminada

Concentracion inicial del contaminante (mg/L)
2-cloro-4,6-diamino-s-triazina

Cooperativa Agricola de San Isidrof

Comunidad Europea (EEC, European Economic Community)
Carbono Organico Disuelto

Asociacion de Cosecheros Exportadores Hortofruticolas de
Almeria

Cromatografia ionica

Carbono Inorganico Total

Carbono Total

Captadores Parabdlicos Compuestos

Demanda Biolégica de Oxigeno

Diclorofenol

Dicloro-difenil-tricloroetano
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DQO
€sc
ECso

EDAR
Ec

EOM
EEUU
EPA
EPFL
EQS

FAD
FC
FMN

¥
hBV

HCB
HEDP
HPLC-UV:

Ht

It

INETI
IPPC
ISO

kCOD,ap

Demanda Quimica de Oxigeno

Electron de la banda de conduccion

Effective Concentration (Concentracion Efectiva” (mg/L)).
Concentracion de Contaminante que inhibe el 50 % del factor
de respuesta del organismo bioensayado

Estacion Depuradora de Aguas Residuales

Energia de activacion entre la banda de valencia y la de
conduccion

Estado de Oxidaciéon Media (AOS, Average Oxidation State)
Estados Unidos

Environmental Protection Agency de EEUU

Ecole Polytéchnique Fédérale de Lausanne

Environmental Quality Standards (estandares de calidad
ambiental)

Flavin adenin dinucleétido

Factor de concentracién

Riboflavinfosfato reducido

Hueco de la banda de valencia

Hexaclorobenceno

1-hidroxietano-1,1-difosfénico

High Performance Liquid Chromatography - Ultraviolet
Detector (cromatografia liquida de alta resolucién con un
detector de espectrofotometria ultravioleta-visible)

Porcentaje de inhibicion sobre la actividad de la bacteria
bioluminiscence Vibrio fischeri

Intensidad de la radiacién (W/m?)

Intensidad de luminiscencia de la muestra de ensayo tras el
tiempo de exposicion de 30 minutos

Instituto Nacional de Engenheria e Tecnologia Industrial
Integration Prevention Pollution and Control

International Organization for Standardization

Constante de velocidad aparente de seudo-primer orden
correspondiente a la degradacién del contaminante (min™)
Constante de velocidad aparente de seudo-primer orden

correspondiente a la mineralizacién (min™)
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LCso

LDso

O,’
OCED

‘OH
OUR
MFG
MVK
NDIR
COP

PCP
PPOA
PS
PSA
PTFE
r

fo
REACH

REDOX
RLF-l y II
RLU

t

tn

tr

t30W

TCM
STS
UE
uv

Lethal Concentration. Concentracion de contaminante
requerida para matar el 50 % de los organismos bioensayados
(mg/L)

Lethal Dose. Dosis requerida para matar el 50 % de los
organismos bioensayados (mg/L)

Radical Superdxido
Organizacion para la cooperacién econdmica y el desarrollo

Radical hidroxilo

Oxygen Uptake Rate

a-metilfenilglicina

Metil vinil cetona

Detector de infrarrojos no dispersivo

Contaminantes organicos persistentes (POP, persistent organic
pollutant)

Pentaclorofenol

Procesos de Oxidacion Avanzada

Priority Substances (Sustancias prioritarias para la UE)
Plataforma Solar de Almeria

Politetrafluoroetileno

Velocidad de reaccion (mg/L min)

Velocidad inicial de reaccion (mg/L'min)

Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction of
Chemical Substances

Potencial Redox

Reactores bioldgicos de lecho fijo | y II

Unidades relativas de luz

Tiempo experimental (min)

Tiempo experimental de muestreo (min)

Tiempo de retencion (min)

Tiempo de iluminacion normalizado a una radiacién constante
de 30 WUV/m? (min)

Tetraclorometano

Solidos Totales en Suspension (TSS, Total Suspended Solids)
Unién Europea

Ultravioleta
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UVe
UV, :

Radiacion Ultravioleta Global (W/m?)

Promedio de la radiacion incidente en la superficie del colector
en (Wm?

Volumen iluminado del reactor (L)

Volumen total del reactor (L)

Water Framework Directive (Directiva Marco del agua de la UE)
World Health Organisation (Organizacion mundial de la salud)
Longitud de onda

Efecto inhibitorio de la toxicidad expresado en términos de la
relacion entre la pérdida de emision de luz natural y la emitida,
durante un periodo de exposicion, para una determinada

concentracion de sustancia toxica.
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7 PUBLICACIONES EN REVISTAS CIENTIFICAS
INTERNACIONALES

Los resultados de la investigacion presentada en esta memoria de tesis doctoral
se han plasmado en siete articulos publicados en diferentes revistas cientificas

internacionales, como se detalla a continuacién (ordenados por indice de impacto):

e Oller I, Malato S., Sanchez-Pérez J.A., Maldonado M.l., Gass6 R. (2007).
Detoxificaton of wastewater containing five common pesticides by solar
AOPs-biological coupled system. Catalysis Today, 129, 69-78. indice de
impacto (2006): 2.148 (82 de 110 en Ing. Quimica).

. Oller I., Malato S., Sanchez-Pérez J.A., Gernjak W., Maldonado M.l., Pérez-
.Estrada L.A., Pulgarin C. (2007). A combined solar photocatalytic-
biological field system for the mineralization of an industrial pollutant at
pilot scale. Catalysis Today, 122, 150-159. indice de impacto (2006): 2.148
(82 de 110 en Ing. Quimica).
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Oller 1., Gernjak W., Maldonado M.l., Pérez-Estrada L.A., Sanchez-Pérez
J.A.,, Malato S. (2006). Solar photocatalytic degradation of some
hazardous water-soluble pesticides at pilot-plant scale. Journal of
Hazardous Materials, B138, 507-517. indice de impacto (2006): 1.855 (392 de

144 en Ciencias Medioambientales).

Oller I., Malato S., Sanchez-Pérez J.A., Maldonado M.l., Gernjak W., Pérez-
Estrada L.A., Munoz J.A., Ramos C., Pulgarin C. (2007). Pre-Industrial-
Scale Combined Solar Photo-Fenton and Immobilised Biomass
Activated-Sludge Bio-treatment. Industrial Engineering Chemical Research,
46, 7467-7475. indice de impacto (2006): 1.518 (232 de 110 en Ing. Quimica).

Oller I., Malato S., Sanchez-Pérez J.A., Maldonado M.l., Gernjak W., Pérez-
Estrada L.A. (2007). Advanced oxidation process-biological system for
wastewater containing a recalcitrant pollutant. Water Science &
Technology, 55 (12), 229-235. indice de impacto (2005, no indexada en
2006): 0.875 (192 de 37 en Ingenieria Medioambiental).

Oller 1., Gernjak W., Maldonado M.l.,, Fernandez-lbanez P., Blanco J.,
Sanchez-Pérez J.A., Malato S. (2005). Degradation of the insecticide
dimethoate by solar photocatalysis at pilot plant scale. Environmental
Chemistry Letters, 3, 118-121. indice de impacto (2006): 0.814 (982 de 144

en Ciencias Medioambientales).

Oller I., Fernandez-lbanez P., Maldonado M.l., Pérez-Estrada L., Gernjak W.,
Pulgarin C., Passarinho P.C., Malato S. (2007). Solar heterogeneous and
homogeneous photocatalysis as a pre-treatment option for
biotreatment. Research and Chemical Intermediates, 33, (3-5), 407-420.
indice de impacto (2006): 0.555 (902 de 124 en Quimica, multidisciplinar).
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