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Resumen

RESUMEN

El agua de calidad para satisfacer las necesidades humanas es un recurso cada vez
mas escaso, lo que lleva a la necesidad de un adecuado uso y reciclaje. Es por ello, que las
normativas legales imponen continuamente criterios mas estrictos para lograr una mayor y
mejor depuracion de las aguas. Ademas, el desarrollo humano ha llevado a que cada vez
sea mas habitual la presencia de sustancias antropogénicas no biodegradables en aguas

residuales no solo industriales, sino también urbanas.

La utilizacién de Procesos de Oxidacién Avanzada (PPOA) es, actualmente, uno de
los recursos tecnoldgicos mas prometedores para el tratamiento de aguas contaminadas
con sustancias no biodegradables. En esta Memoria se estudia la depuracion de aguas que
contienen plaguicidas de uso frecuente en la agricultura mediterranea. Asimismo, como
POA se ha seleccionado el proceso foto-Fenton por ser es el méas efectivo entre los que

pueden utilizar radiacion solar.

Sin embargo, la mineralizacion completa de estos contaminantes mediante PPOA
conlleva un alto coste. En todo caso, su uso como etapa de pretratamiento para aumentar
la biodegradabilidad de las aguas contaminadas puede estar justificado si un proceso
biolégico posterior es capaz de degradar los intermedios resultantes. Esto es
econdémicamente deseable ya que los procesos biolégicos tienen un coste mucho menor
que los PPOA. Por tanto, una alternativa para abaratar el proceso de depuracion consistiria
en una primera oxidacion mediante PPOA y en una segunda etapa, los intermedios
generados (mas biodegradables que el contaminante original) se someterian al tratamiento

biolégico, para llevar a cabo una completa descontaminacion del agua a tratar.

Asimismo, para reducir los costes y conseguir una elevada eficiencia del proceso
global, es determinante minimizar el tiempo de tratamiento fotocatalitico. De hecho, si la
eliminacién del contaminante se lleva a cabo empleando tiempos largos de proceso foto-
Fenton, el efluente puede contener productos altamente oxidados con poco valor
metabdlico para los microorganismos, resultando en una pérdida de eficiencia en el
sistema. Por el contrario, si el contaminante se expone a tiempos cortos de oxidacion
guimica, puede dar lugar a la formacion de intermedios poco oxidados (dificiimente
biodegradables) e incluso toxicos para los microorganismos. Por tanto, es de suma
importancia emplear métodos que permitan seleccionar adecuadamente la intensidad del

tratamiento mediante foto-Fenton con el fin de obtener un efluente biodegradable.
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El objetivo general de esta Tesis Doctoral es el estudio del efecto que la intensidad
de la oxidacion quimica tiene sobre la biodegradabilidad del agua tratada, asi como sobre
la cinética de la posterior depuracion biolégica. Para ello, se ha seleccionado como

microorganismo patrén de un tratamiento bioldgico la bacteria Pseudomonas putida.

En primer lugar, se estudid la biodegradacion mediante P. putida CECT 324 de
cuatro intermedios modelo (vanilina, fenol, acido oxalico y acido férmico) que usualmente
se generan en los PPOA. Para ello, se determiné la concentracién minima de intermedios
gue inhibia del crecimiento bacteriano. Posteriormente, a la concentracion de intermedios
gue genera un mayor crecimiento, se estudio el efecto del pH y de la temperatura en la
cinética de biodegradacion de los intermedios modelo en un biorreactor tanque agitado de
5 L. Con estos ensayos se determiné que P. putida es capaz de degradar los cuatro
compuestos en un amplio margen de valores de pH y temperatura, en 28 h en las mejores
condiciones (30°C y pH 7) y en 70 h en las peores (35°C). Asimismo, se determiné que el
consumo de vanilina no interacciona con el de fenol y sin embargo, si existe interaccion
entre el acido oxalico y el férmico en todos los ensayos (excepto a 30°C y pH 7). También
se concluyé que el consumo de fenol y acido oxalico causan inhibicién en el crecimiento de

P. putida.

A continuacion, se procedié a la determinacion del tiempo minimo de tratamiento
mediante foto-Fenton de un agua contaminada con unos 120 mg L™ de plaguicida (alaclor
o pirimetanil) que permita realizar, posteriormente, una oxidacion bioldgica. Para ello, se
corrobord previamente que la bacteria no es capaz de biodegradar los plaguicidas,
poniéndose de manifiesto la necesidad de un pretratamiento mediante foto-Fenton. Dicho
tratamiento se llevé a cabo en la planta CADOX con captadores solares parabolicos
compuestos (CPC) ubicada en la Plataforma Solar de Almeria. Después de someter las
disoluciones acuosas de los plaguicidas a intensidades crecientes de tratamiento
fotocatalitico, su biodegradacion se llevé a cabo mediante P. putida en matraces
Erlenmeyer. Dependiendo del plaguicida ensayado, varié el tiempo minimo de tratamiento

obtenido, asi como la eficiencia del proceso biolégico.

Posteriormente, al tiempo de tratamiento minimo seleccionado, y en las mejores
condiciones de pH y de temperatura obtenidas previamente, se llevd a cabo la
biodegradacion del efluente, empleando P. putida, en una columna de burbujeo de 12 L en
modo discontinuo. El crecimiento bacteriano se ajusta a un modelo cinético que puso de
manifiesto las diferencias en el metabolismo bacteriano debido a la presencia de los

intermedios provenientes del tratamiento de cada plaguicida.




Resumen

Para validar los resultados obtenidos con un Unico plaguicida y garantizar su
generalidad, se siguid la misma metodologia con una mezcla de cuatro plaguicidas
comerciales. Dicha mezcla contenia unos 50 mg L™ de cada plaguicida: Laition, Metasystox,
Sevnol y Ultracid; cuyos principios activos son: dimetoato, metiloxidemeton, carbaril y
metidation, respectivamente. De estos experimentos se puede deducir que P. putida es til
para determinar el tiempo minimo de tratamiento mediante PPOA para el acoplamiento con
una oxidacién bioldgica posterior. Asimismo, al tratarse de una sola especie bacteriana, los
resultados son reproducibles, frente a la dificultad inherente a la utilizaciéon de fangos
activos para dicha determinacion, por la complejidad de microorganismos que constituyen
la biomasa. Del mismo modo, pueden plantearse cinéticas de biodegradacion utilizando un
Unico microorganismo, que no son tenidas en cuenta con métodos basados en fangos

activos, por lo que éstos ultimos ofrecen una informacién limitada.

Seguidamente, con la misma mezcla de plaguicidas, se comprob6 que la intensidad
de tratamiento seleccionada con A. putida era también la adecuada para fangos activos. La
biodegradacion de dicho efluente se llevd a cabo con fangos activos de una EDAR en
reactores tanque agitado de 6 L operados en modo discontinuo secuencial (SBR),

alcanzandose eficiencias de biodegradacién del 100%.

Finalmente, se estudio el efecto de la concentracion inicial de COD en la seleccion
del tiempo minimo de tratamiento foto-Fenton y en la eficiencia del proceso biol6gico en el
acoplamiento con fangos activos. Para ello, se utiliz6 una segunda mezcla de cinco
plaguicidas comerciales compuesta por Vydate, Metomur, Couraze, Ditimur y Scala cuyos
principios activos son oxamilo, metomilo, imidacloprid, dimetoato y pirimetanil, con una
concentracion inicial de COD de 500 mg L™ y 200 mg L™. Para estos plaguicidas los
ensayos de degradacion mediante foto-Fenton se realizaron en la planta FOTOBIOX con
CPC ubicada en el Centro de Investigacién en Energia Solar (CIESOL) de la Universidad de

Almeria.

La determinacion de la eficiencia de biodegradacion de los efluentes resultantes de
la aplicacion de intensidades crecientes de tratamiento fotocatalitico se llevd a cabo
mediante P. putida en matraces Erlenmeyer. De estos ensayos se dedujo que, al ampliar la
complejidad de la mezcla de plaguicidas y la concentracion inicial de COD, la intensidad de
tratamiento fotocatalitico debia aumentarse para conseguir efluentes capaces de ser
biodegradados por A. putida. Asimismo, las eficiencias de biodegradacion se veian

disminuidas para igual grado de mineralizacion.
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Los tiempos minimos anteriormente seleccionados fueron validados mediante
ensayos de biodegradacion con fangos activos de EDAR. Debido a que los tiempos de
tratamiento biol6gico necesarios para eliminar practicamente todo el COD eran largos
(aproximadamente 200 horas), se realiz6 la biodegradacion combinando el efluente del
proceso foto-Fenton con un agua residual simulada conteniendo compuestos facilmente
biodegradables, de modo que el proceso se asemejara a una depuracion real en una EDAR,
donde la fuente de carbono puede provenir de compuestos dificilmente biodegradables y

principalmente de otros muy biodegradables.

De este modo, operando en modo SBR, se consiguid la adaptacién del fango a la
mezcla del efluente de foto-Fenton y el agua residual simulada. Para la mezcla cuyo COD
inicial era de 500 mg L?, la biodegradacién del efluente del proceso foto-Fenton se
consiguié en 4.5 h (en el quinto ciclo secuencial) obteniendo la méxima eficiencia global de
biodegradacion del 89% en el primer ciclo. Asimismo, cuando el COD inicial aportado por
los plaguicidas es de 200 mg L™, el efluente fue finalmente degradado en menos de 5 h

consiguiéndose en el primer ciclo una eficiencia de biodegradacion del 98%.

Al mismo tiempo, se realiz6 un ensayo con un fango activo en el que la Unica
fuente de carbono era el agua residual simulada. Al igual que en los ensayos con P. putida,
cuando la biodegradacién mediante fangos activos se realizaba sobre la mezcla del efluente
de foto-Fenton, la velocidad méaxima de consumo de oxigeno disminuia si se compara con
la obtenida para un ensayo con agua conteniendo compuestos facilmente biodegradables
como Unica fuente de carbono. Esto puso de manifiesto un decrecimiento en la actividad
metabdlica del fango causada por la presencia de los intermedios de plaguicidas generados

durante el proceso de foto-Fenton.

Para el ensayo a 500 mg L™, en los primeros ciclos en los que no se observé
adaptacion, el consumo de sustrato puede ajustarse a una cinética inhibitoria de Andrews.
Sin embargo, cuando se adaptaba al efluente, la inhibicion dejaba de apreciarse
ajustandose a una cinética tipo Monod. No obstante, si la concentracion inicial de carbono
era menor (200 mg L™), para todos los ciclos de adaptacion el consumo de sustrato sigue
una cinética tipo Monod, degradandose el efluente al final del proceso biolégico cinco veces

mas réapido que en el experimento a 500 mg L™.
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Introduccién

1. INTRODUCCION

1.1. Presentaciéon

El trabajo de investigacion que se recoge en esta Memoria se enmarca dentro de
los proyectos de investigacién “Eliminacion de contaminantes persistentes en efluentes
acuosos mediante métodos integrados de oxidacion avanzada (fotocatalisis solar) y
oxidacion bioldgica (PPQ2003-07596-C03-02)" que se realizd de diciembre de 2003 a
noviembre de 2006 y “Desarrollo de sistemas acoplados de oxidacién (fotocatalisis solar y
oxidacion bioldgica) para la depuracién de efluentes acuosos contaminados con plaguicidas
no biodegradables (CTQ2006-14743-C03-03/PPQ)"” que se encuentra activo desde octubre
de 2006 vy finaliza en septiembre de 2009. Ambos proyectos se realizan en coordinacion
con la Escuela Politécnica Superior de Alcoy, Universidad Politécnica de Valencia y el Grupo

de Detoxificacién y Desinfeccién de Aguas de la Plataforma Solar de Almeria-CIEMAT.

Durante el desarrollo de este trabajo, que se ha realizado en el Departamento de
Ingenieria Quimica de la Universidad de Almeria y en el Centro de Investigacion en Energia
Solar (CIESOL) de la Universidad de Almeria, se ha disfrutado de una beca de Formacion

del Personal Universitario (FPU) del Ministerio de Educacién y Ciencia.

Anteriormente a la realizacion de la presente tesis, se llevd a cabo un trabajo de
investigacion tutelada dentro del segundo periodo del programa de doctorado “Ingenieria
de Bioprocesos: Farmacos, Medioambiente y Alimentacidon”, entre octubre del afio 2004 y
julio del 2005 titulado “Biodegradacion de compuestos aromaticos y acidos carboxilicos
mediante cultivos de Pseudomonas putida CECT 324" con el que el doctorando obtuvo la
suficiencia investigadora en septiembre de 2005 y posteriormente el Diploma de Estudios
Avanzados en diciembre de 2005 con la calificacién de sobresaliente. Con este trabajo se
inicia dentro del Departamento de Ingenieria Quimica de la Universidad de Almeria una
nueva linea de investigacion en depuracién de aguas contaminadas con compuestos

biorrecalcitrantes.
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1.2. Problematica del agua. Escasez y contaminacion

El problema del agua cada dia ocupa mas la atencion de la sociedad ya que es
utilizada por el hombre para fines muy numerosos, y la dependencia de este elemento no

hace mas que crecer.

De toda el agua disponible en el Planeta, sélo un pequefio porcentaje puede ser
empleada para el consumo del hombre, ya que, aproximadamente el 97% es agua de mar,
el 2% esta en los polos en forma de hielo y sélo el 1% es agua dulce que se encuentra en
rios, lagos y capas acuiferas subterraneas. Ademas, el agua tal como se encuentra en la
naturaleza, para ser utilizada sin riesgo para el consumo humano requiere ser tratada, con
el fin de eliminar las particulas y organismos que pueden ser dafiinos para la salud (UNEP,
2002).

En Andalucia, el sector agricola es el mayor consumidor de agua con el 80%
aproximadamente. Le siguen el consumo doméstico, comercial y de otros servicios que
requieren el 15% vy el sector industrial que demanda el 5% restante. Mientras que en
muchos lugares el agua limpia y fresca se da por hecho, en otros es un recurso muy
escaso; aproximadamente 1100 millones de personas no tienen acceso a fuentes seguras
de agua potable y mas de 2400 millones de personas carecen de saneamiento adecuado.
En los paises en desarrollo, mas de 2200 millones de personas, la mayoria de ellos nifios,
mueren cada afo a causa de enfermedades asociadas con la falta de acceso al agua
potable, saneamiento inadecuado e insalubridad (WHO y UNICEF Joint Monitoring
Programme, 2005). De hecho, la tercera parte de los paises en regiones con gran demanda
de agua podrian enfrentarse a una escasez severa de ésta en el presente siglo, y para el
2025, dos tercios de la poblacién mundial probablemente vivan en paises con escasez
moderada o severa. Uno de los retos globales es alcanzar los “Objetivos de Desarrollo del
Milenio de la ONU” entre los que se encuentra reducir a la mitad el nUmero de personas sin

acceso a agua potable desde el afio 2000 al 2015.

Por otro lado, la pérdida de calidad del agua dulce por contaminacion repercute
muy gravemente en su disponibilidad para consumo, una vez superada la capacidad
natural de autodepuracién. Esta pérdida de calidad esta asociada muy a menudo a la
contaminacion de origen agropecuario (a través del uso incontrolado de plaguicidas tdxicos
y fertilizantes) y a la contaminacién industrial que se vierten sin ninglin tratamiento y que

consecuentemente contaminan el suministro del agua utilizable.
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El incremento en la produccién y el uso de los compuestos quimicos en los Ultimos
anos ha dado origen a una preocupacion creciente sobre el efecto que dichos compuestos
pueden tener sobre los ecosistemas terrestre y acuatico. 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 (van der Werf, 1996). La aplicacion de
plaguicidas sintéticos ha sido una practica rutinaria en la agricultura en los Gltimos afios vy,
debido al uso indiscriminado que en el pasado se ha dado a estos compuestos, en la
actualidad se detectan residuos de estos en el ambiente que se asocian con riesgos

potenciales para la salud publica.

Actualmente, los residuos de estos plaguicidas han sido identificados en todos los
compartimentos ambientales (aire, agua y suelo), y en todas las regiones geograficas
incluyendo aquellas muy remotas al lugar original de su liberacién ambiental, como
océanos, desiertos y zonas polares. Igualmente se ha demostrado su presencia en
organismos de todos los niveles tréficos, desde el plancton hasta las ballenas y los
animales del Artico. Estos compuestos se pueden acumular a través de todas las redes
troficas del mundo. Los seres humanos no estan exentos de esta contaminacion y los
plaguicidas se han podido identificar en diversos tejidos y secreciones, incluso en

habitantes de regiones muy aisladas.
La mayor fuente de contaminacion de aguas por plaguicidas proviene de:

- Précticas agricolas (pueden generar niveles de contaminacién de hasta 10 pg L™).

- Aguas procedentes del aclarado de envases de plaguicidas y equipos de aplicacion
de los mismos (10-100 mg L™?).

- Aguas originarias de industrias agricolas (10-100 mg L™?).

- Aguas procedentes de plantas de fabricacién de plaguicidas (1-1000 mg L™).

Informes de Naciones Unidas estiman que de todos los plaguicidas usados en la
agricultura, menos del 1% alcanza los cultivos. El resto contamina la tierra, el aire v,
principalmente, el agua. Como estos contaminantes no son en su mayoria biodegradables y
sélo una pequeia cantidad de los residuos son tratados actualmente (debido a la carencia
de tecnologias de tratamiento /n situ disponibles), existe un gran problema de

contaminacion medioambiental (Kopling y cols., 1996).
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1.3. Legislacion

El control de la contaminacion del agua producida por las actividades industriales
comenzd con la aprobacién por el Congreso de los Estados Unidos de la enmienda de 1972
a la "Federal Water Pollution Control Act", que establecié un sistema nacional de descarga
y eliminacién de contaminantes. Las enmiendas de 1977 y 1987, conocidas como "Clean
Water Act" y "Water Quality Act", completaron la regulacién legal norteamericana. La
tendencia en Europa y, por tanto en Espafia, especialmente tras la promulgacién de la Ley
16/2002 de prevencion y control integrado de la contaminacion y la puesta en marcha del
Registro Estatal de Emisiones y Fuentes Contaminantes (EPER-Espafia), es reducir el
vertido de algunos contaminantes especificos y emplear sistemas avanzados de tratamiento

de aguas residuales /in situ.

Dentro de la Unidn Europea la presion en el suministro de agua es especialmente
alta en regiones aridas, con recursos escasos de agua como es la cuenca del Mediterraneo
(Comision Europea, 2003). Ademas, la contaminacidn por sustancias organicas refractarias
afecta significativamente a la viabilidad y sostenibilidad del agua, haciendo necesario
reciclar efluentes acuosos para obtener fuentes alternativas a través del tratamiento de
aguas municipales o industriales. Entre los métodos mas rigurosos para determinar el
potencial de reutilizacién de aguas se encuentra el elaborado por Hochstrat y cols. (2005),
segun el cual, Espafia tiene un potencial de reutilizacion de 1200 Mm® por afio, un orden

de magnitud superior a la realidad actual.

Los contaminantes mas habituales son plaguicidas, fenoles sustituidos, disolventes
clorados no biodegradables y detergentes (Directiva 76/464/EEC) y, mas recientemente,
productos farmacéuticos, productos de higiene personal y aditivos de gasolinas siendo
especialmente preocupantes aquellos que pueden ser alteradores del sistema endocrino
(Barceld, 2003) que se estan considerando como contaminantes emergentes y estan en
proceso de regulacién. De hecho, aun estan siendo investigados efectos adversos para la
salud de muchos contaminantes presentes en el agua. Estos grupos de contaminantes
tienen ademas la caracteristica de que no necesitan ser muy persistentes en el medio
ambiente para causar un efecto negativo,b ya que su alto grado de
transformacién/eliminacion es compensado por su constante ingreso en el medio ambiente
debido a su utilizacion masiva. Por ello, la legislacion europea adapta continuamente las

directivas legales, para proteger y mejorar la calidad de las aguas comunitarias.
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La Directiva Marco del Agua (Water Framework Directive, WFD) 2000/60/CE, es la
directiva de la CE que establece las bases para la proteccion de las aguas continentales de
los estados miembros. La WFD, entre otros muchos temas, detalla la estrategia de la CE
contra la contaminacién del agua por sustancias peligrosas. Establece que se deben tomar
medidas especificas a nivel comunitario contra la contaminacién de las aguas, causada por
determinados contaminantes o grupos de contaminantes que representen un riesgo
significativo al medio acuatico. Ademas, introduce una metodologia cientifica para
seleccionar las sustancias prioritarias en funcidén de su riesgo significativo. La primera lista
de sustancias seleccionadas se incluyd en la decision 2455/2001/CE, donde se describen 33
sustancias prioritarias. Esta lista de sustancias es examinada cada cuatro afios, y las
revisiones tienen en cuenta toda la informacién procedente de los estados miembros, el
Comité de Toxicologia, Ecotoxicologia y Medio Ambiente, la Agencia Europea de Medio
Ambiente, los programas comunitarios de investigacion, las asociaciones empresariales
europeas Yy las organizaciones de proteccion del medio ambiente. A través de proyectos
como CADOX, EMCO, POSEIDON, P-THREE, la CE promueve que se generen soluciones
tecnoldgicas para el tratamiento de contaminantes que hasta el momento no se han podido

eliminar (http://ec.europa.eu/environment/water/index _en.htm).

Como consecuencia de todo este trabajo desarrollado desde que se publicd la WFD,
en Julio de 2006 la CE acordd intentar establecer una nueva directiva, que se conoce como
“Directiva de Sustancias Prioritarias”, que apoya a la WFD. Esta directiva

(http://ec.europa.eu/environment/water/water-dangersub/surfacewater.htm) esta desde

enero de 2008 en fase de discusion en el Parlamento Europeo. La propuesta, que se
espera sea definitiva durante el afio 2008, es parte de una nueva estrategia contra la
contaminacion quimica de aguas, introducida por la WFD para la puesta en marcha de un
nuevo marco de trabajo. Gran parte del establecimiento de estas nuevas propuestas,
directivas y estandares de calidad, se debe a que existen los instrumentos legislativos,
técnicos y cientificos para llevar a cabo su implementacidn, provenientes principalmente de
los proyectos financiados por la CE dentro de los programas marco

(http://cordis.europa.eu/).

Un gran avance en este sentido ha sido la puesta en marcha del procedimiento
REACH (acronimo en inglés de Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction of

Chemical Substances) dentro de la Unién Europea. El procedimiento REACH

(http://europa.eu/scadplus/leg/es/Ivb/121282.htm) es un sistema integrado Unico de
registro, evaluacion y autorizacion de sustancias y preparados quimicos que crea la Agencia

Europea de Sustancias y Preparados Quimicos. REACH obliga a las empresas que fabrican e



http://ec.europa.eu/environment/water/index_en.htm
http://ec.europa.eu/environment/water/water-dangersub/surfacewater.htm
http://cordis.europa.eu/
http://europa.eu/scadplus/leg/es/lvb/l21282.htm
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importan sustancias y preparados quimicos a evaluar los riesgos derivados de su utilizacion

y a adoptar las medidas necesarias para gestionar cualquier riesgo identificado. De este

modo, la carga de la prueba de la seguridad de las sustancias y preparados quimicos

comercializados recae en la industria. El 1 de junio de 2007 entré en vigor este reglamento

en los 27 paises de la Union Europea y el 31 de mayo de 2008 comenzaron las

evaluaciones y registros de todas las sustancias y preparados quimicos.

Los principales elementos del sistema REACH son:

Un sistema de registro, en el que todo fabricante e importador de sustancias en
cantidades superiores a una tonelada al afio debe proporcionar una informacion
basica.

Un sistema de evaluacidn para gestionar y tomar decisiones a partir de los
expedientes presentados.

Un sistema de autorizacion que limita la fabricacion e importacion de las sustancias

mas peligrosas.

Antes de la WFD, la legislacién de aguas contenia las siguientes directivas:

Directiva de Sustancias Peligrosas (76/464/EEC) y sus directivas filiales, que
controlan la contaminacion de aguas superficiales con sustancias peligrosas
procedentes de la industria.

Directiva del Control y Prevencién Integrada de la Contaminacion, IPPC
(96/61/EEC), que controla la contaminacion de las aguas superficiales con
sustancias peligrosas procedentes de grandes industrias y que obliga a la
reutilizacion de dichas aguas.

Directiva de Agua Potable (80/778/EEC), que salvaguarda la salud humana
estableciendo normas estrictas para la calidad del agua de consumo humano.
Directiva de Tratamiento de Aguas Residuales Urbanas (91/271/EEC), que controla
la contaminacién, en particular la eutrofizacion de aguas superficiales (por
nitrégeno y fésforo) procedente de aguas residuales urbanas.

Directiva de Nitratos (91/676/EEC), que controla la contaminacion de fuentes
agricolas y ganaderas y que complementa la directiva anterior.

Directiva de Aguas de Bafo (76/160/EEC), que salvaguarda la salud de los bafiistas
y mantiene la calidad de las aguas usadas para este fin.
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En cuanto a la reutilizacion de aguas, la ultima normativa espaiiola (Real Decreto
1620/2007) establece la condiciones basicas para la reutilizacion de aguas depuradas
dependiendo de su calidad y de los usos mediante el seguimiento periddico de los
nematodos intestinales, Escherichia colj, sblidos en suspension, turbidez, nitrégeno vy
fésforo y otros contaminantes (sustancias peligrosas como metales pesados y compuestos

organicos).

1.4. Tecnologias emergentes para el tratamiento de residuos persistentes no

biodegradables

Las aguas residuales son aquellas que proceden del uso doméstico o industrial que
no pueden ser vertidas a rios o mares debido a los problemas econdmicos,
medioambientales o sanitarios que causarian. Las aguas residuales industriales deben ser
tratadas previamente, antes de ser tratadas en una estacion depuradora de aguas

residuales (EDAR), ya que pueden contener sustancias persistentes no biodegradables.

El tratamiento en una EDAR tipica es un proceso que se compone de multiples
etapas de caracter fisico y bioldgico independientes (Figura 1.1), de modo que se realizan

tratamientos primarios y secundarios.

Agua residual

ﬂ |:| Tratamiento primario

|:| Tratamiento secundario

| Filtracion |

!

Sedimentacién

Fango Liquido Fango activado
(insoluble) H soluble
Digestion andxica Oxidacion Filtro trampa
H ﬂ Aireacién
Fango digerido Desinfeccion
(secado,
incineracion y uso

como fertilizante o

. Liberacién del
enterramiento)

fluido resultante

Figura 1.1. Proceso de tratamiento de aguas residuales.
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El tratamiento primario consiste Unicamente en separaciones fisicas. El agua que
entra en la planta de tratamiento se pasa a través de una serie de cribas y filtros que
eliminan los objetos de gran tamafio. Posteriormente, el liquido resultante se deja que

asiente durante unas horas para permitir la sedimentacion de los sélidos.

Sin embargo, la mayoria de las plantas dispensan un tratamiento secundario
destinado a reducir la carga organica del agua que se devuelve a la naturaleza. Este
tratamiento se divide en tratamiento secundario aerdbico y anaerdbico. El tratamiento
anaerdbico de las aguas residuales recoge una serie de reacciones digestivas vy
fermentativas y es empleado generalmente para tratar aguas con gran contenido en
materia organica, con una demanda bioldgica de oxigeno, DBO, muy alta. La degradacion
andxica se lleva a cabo en grandes tanques cerrados llamados digestores de fangos y
requiere la cooperacién de muchos tipos diferentes de microorganismos. A través de la
accién de los microorganismos anoxicos los componentes macromoleculares son primero
digeridos por polisacarasas, proteasas y lipasas generando componentes solubles. Estos
componentes solubles son entonces fermentados produciendo una mezcla de acidos
grasos, hidrogeno y didxido de carbono. Los acidos grasos son después fermentados a
acetato, hidrogeno y didoxido de carbono, que son usados por bacterias metanogénicas
produciendo metano como resultado final, que puede ser recogido y quemado, o usado

como combustible para calentar y abastecer de energia la planta de procesamiento.

Los tratamientos aerobios estan basados en el empleo de fangos activos donde el
agua que va a ser tratada es mezclada y aireada en un gran tanque. Las bacterias
formadoras de limo crecen y forman fléculos (fangos activos), siendo estos floculos los
sustratos para el ataque de protozoos y otros microorganismos como hongos y bacterias
filamentosas. Aqui el afluente que contiene los fléculos es bombeado a un tanque de
sedimentacion o clarificador donde los floculos se depositan. Algunos de los floculos son
devueltos al aireador donde se emplean como indculo, y el resto es enviado al digestor

andxico de fangos o es retirado, secado y quemado o usado como fertilizante.

El agua residual normalmente se mantiene, entre 5 y 10 horas en el tanque de
fango, tiempo insuficiente para la completa oxidacion de la materia organica. No obstante,
durante ese tiempo la mayoria de la materia organica soluble es adsorbida en los fléculos e
incorporada a las células microbianas. La DBO del liquido efluente es considerablemente
reducida (mas del 95%) gracias a este proceso. La mayoria de las plantas de
procesamiento cloran el efluente para evitar la posibilidad de posteriores contaminaciones

bioldgicas y liberan el agua tratada a rios o mares.
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Los tratamientos primarios y secundarios son baratos y estan bien implantados en
las depuradoras. Sin embargo, muchos de estos métodos bioldgicos son susceptibles a
muchos compuestos tdxicos que se caracterizan por ser muy estables, como los
plaguicidas, siendo imposible su biodegradacion. Por tanto, es necesario adoptar sistemas

mucho mas efectivos que los empleados en las depuradoras convencionales.

Algunas plantas, sin embargo, someten las aguas a un tratamiento terciario. El
tratamiento terciario es el método mas completo para el tratamiento de aguas residuales
con contaminantes que no han podido ser eliminados en las fases de tratamiento primario
y secundario anteriores. Este tratamiento debe garantizar la eliminacion o recuperacion del
contaminante para lograr los niveles autorizados para el vertido de estos efluentes. Estos
niveles estan directamente relacionados con el tipo de contaminante presente en el agua a

tratar.

Dependiendo del compuesto presente en el agua, los métodos usados deberan ser
destructivos (oxidacion quimica o incineracidén), que consiguen la eliminacion del
contaminante en medio acuoso, o no destructivos (ésmosis inversa y adsorcion) que
permiten la recuperacion del contaminante. Por otra parte, la aplicaciéon de un método u
otro depende de la concentracion del contaminante en el efluente, de modo que, para
elevadas concentraciones se empleara la incineracion o algin método de oxidacion quimica
y, para bajas concentraciones adsorcién, técnicas basadas en membranas y algunos
métodos de oxidacion quimica. En general, la eleccion de uno u otro basicamente depende
de los costes del proceso, concentracion y volumen de efluente a ser tratado. Los métodos
mas usados son incineracién, desorcidon con aire, adsorcion en carbdén activo, oxidacion

himeda, oxidacion electroquimica y oxidacion quimica.

1.4.1. Incineraciéon

La incineracidon es el método a emplear para pequefias cantidades de efluente y
cuya composicién es altamente tdxica para los microorganismos que constituyen el fango
activado. Sin embargo, cuando el contaminante se encuentra en una baja concentracion la
incineracién es una opcidon econdmicamente inviable (Iojoiu y cols., 2006). Este método
presenta la desventaja de que puede verter toxinas a la atmoésfera y de que es dificultosa
la eliminacion de algunos compuestos como metales pesados, aunque existen

incineradoras capaces de capturarlos con diferentes adsorbentes (Hoi y cols., 1989).
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Ademas de requerir unas altas inversiones, un aspecto econémico fundamental en
la incineracion de disoluciones organicas es la necesidad de combustible auxiliar para
mantener la combustion. También incrementa el coste el hecho de que normalmente este
proceso implica transportes a largas distancias desde donde se encuentra el residuo hasta

la central incineradora (Steverson, 1991; Kakko y cols., 1995).

Mediante incineracion se han tratado pesticidas (Kakko y cols., 1995), aguas
residuales de la industria textil (Masselli y cols., 1970), compuestos policiclicos aromaticos
(Horii y cols., 2007), etc.

1.4.2. Desorcién con aire

La desorcion con aire se basa en la transferencia de compuestos volatiles organicos
de una fase liquida a otra gaseosa por incremento del area de contacto aire-agua. Esta
tecnologia tiene la ventaja de encontrarse mas establecida y haber sido ampliamente
estudiada. Asimismo, esta técnica es la mas simple y barata para la eliminacién de

compuestos volatiles en agua si no se regulan las emisiones de aire.

La desorcion con aire ha sido usada, entre otros, en el tratamiento de
tricloroetileno, diclorometano, 1,2-dicloroetileno, 1,2-dicloroetano, clorobenceno vy
dicloroetil éter (Li y cols., 2000). Igualmente, se ha empleado para la descontaminacion de
suelos con tolueno (Cardenosa y cols., 1989) o en aguas con bifenilos policlorados
(Rorschach y cols., 1989).

1.4.3. Adsorcién en carboén activo

La adsorcion en carbén activo es un método de separacion en el que el
contaminante es transferido de la fase acuosa, donde se encuentra disuelto, a la superficie

del carbon activo, donde es acumulado para su subsiguiente extraccion o destruccién.

Es un tratamiento terciario ampliamente utilizado para eliminar compuestos
organicos recalcitrantes, asi como cantidades residuales de nitrégeno, sulfuros y metales
pesados. Se utiliza en el control del olor y color, para la eliminacién de trihalometanos y es
muy eficaz en la industria textil para la reduccion de la DQO (demanda quimica de
oxigeno) y la eliminacién del color (Yeh y cols., 2002).
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Existen muchos procesos para la eliminacion de contaminantes que estan
equipados con un sistema de adsorcion en carbon activo combinado con otras técnicas
como por ejemplo la desorcion con aire (McCarty, 1991) o la incineracion (Balogh y Nollet,
2008).

1.4.4. Oxidacion humeda

En el proceso de oxidacidon himeda, los compuestos organicos e inorganicos son
oxidados en fase acuosa, con oxigeno o aire, en condiciones de alta presion y temperatura.
La temperatura necesaria depende de la naturaleza del compuesto a degradar, variando
entre 150 y 350°C y la presion entre 20 y 200 bar. El mecanismo de oxidacion himeda ha
sido profundamente estudiado y tiene lugar por medio de un proceso de radicales libres.
Ademas, si se combina con un proceso de fangos activos, es capaz de reducir la DQO de
un agua residual con altas concentraciones de contaminante realizando asi un vertido

seguro (Lin y Chuang, 1994).

Entre los compuestos que han sido catalogados como facilmente oxidables por
medio de oxidacion humeda estan los compuestos alifaticos, cloruros alifaticos y
compuestos aromaticos que no contengan grupos funcionales halogenados como fenoles o
anilinas. Sin embargo, los compuestos que contienen grupos funcionales n/tro son dificiles

de degradar por este método.

1.4.5. Oxidacion electroquimica

El uso de la oxidacién electroquimica para la destruccién de compuestos organicos
en disoluciones acuosas ha sido probado en planta piloto (Saracco y cols., 2000; Raghu y
Basha, 2007) pero no se ha utilizado comercialmente debido a su elevado coste de
operacién. Una de las principales ventajas del proceso electroquimico es que los electrones
son producidos o consumidos en los electrodos, proporcionando asi un reactivo limpio que
no supone la adicion de sustancias quimicas al agua. Sin embargo, presentan algunas

desventajas, como:

- Es caro en comparacion con otros procesos y el mecanismo en aguas es complejo.
- Es necesario que el efluente sea conductor, por tanto, en caso de que el agua a

tratar no presente una buena conductividad deben afiadirse sales.

15



Memoria de Tesis Doctoral

Existen muchos estudios de degradacidon de compuestos organicos mediante
oxidacion electroquimica en la industria textil (Vlyssides y cols., 1999; Mohan y cols., 2007;
Panizza y Cerisola, 2008) o en la del aceite de oliva (Saracco y cols., 2000), en el
tratamiento de lixiviados de vertedero (Deng y Englehardt, 2007) y de contaminantes como
fenol (Yavuz y Koparal, 2006) con eficiencias muy altas. Ademas, la oxidacién
electroquimica se puede emplear combinada con otros procesos como fotocatalisis

(Neelavannan y cols., 2007) o desorcién con aire (Shibin y cols., 2007).

1.4.6. Oxidacién quimica

La oxidacion quimica es el proceso mas efectivo para eliminar contaminantes
orgdnicos presentes a baja concentracién (mg L™) en el agua. Con esta técnica se consigue
la mineralizacion del contaminante a CO,, agua y compuestos inorganicos, o al menos, su
transformacién en compuestos biodegradables. Generalmente, es usada cuando el proceso
bioldgico presenta poca eficiencia respecto al agua a tratar. Asimismo, se suele considerar
econdmicamente viable como paso previo a un tratamiento de oxidacién bioldgico
secundario con el fin de destruir compuestos no biodegradables que pueden inhibir dicho
proceso bioldgico. La optimizacidon del proceso estriba en encontrar unas condiciones en las
cuales el compuesto no biodegradable es eliminado por oxidacién quimica y se consume
poca cantidad de oxidante. Es decir, aplicando oxidacion quimica al contaminante hasta la

formacion de intermedios biodegradables y no llegando a la completa mineralizacion.

Estas técnicas son apropiadas para pequefas concentraciones de contaminante en
el efluente, ya que las cantidades que se consumen de oxidante son muy grandes. Se
aplican en la destruccién de compuestos como plaguicidas, compuestos aromaticos,
colorantes, etc., para concentraciones que suelen ser inferiores a 500 mg L. En el caso de
concentraciones superiores, serian mas efectivas otras técnicas como la adsorcidn selectiva

o la incineracion.

En general, la oxidacion quimica se puede utilizar en la eliminacién de compuestos

no biodegradables en los siguientes casos:

- Para el tratamiento de concentraciones altas de contaminante, cuando la
incineracion no es una alternativa viable porque el volumen de efluente es grande.

- Como un pretratamiento, para reducir la toxicidad evitando los problemas de
inhibicion en la biomasa al introducirse en un tratamiento bioldgico. En este caso

los intermedios generados con la oxidacién quimica, con un consumo reducido de
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oxidante, deben reunir las condiciones para que el efluente pueda ser tratado
bioldgicamente.
- Como tratamiento terciario para el ajuste del efluente a las condiciones de vertido

deseadas.

Un parametro de referencia para determinar si es conveniente el uso de oxidacion
quimica es la DQO (Figura 1.2). Solo aguas con un contenido en DQO relativamente
pequefio (< 5 g L) son susceptibles de ser tratadas mediante estos procesos, ya que
mayores contenidos en DQO requeririan unas cantidades demasiado grandes de reactivos
oxidantes. En estos casos (DQO > 20 g L), es mas conveniente usar la oxidacién himeda
o la incineracion (Mantzavinos y cols., 1997; Luck, 1999) comentadas anteriormente. En la
Figura 1.2 se muestra el intervalo de concentracion, segun el contenido en DQO del agua

residual, en el cual se debe utilizar una u otra tecnologia de tratamiento.

B kA .
INCINERACION
EEFlN
OXIDACION
l I HUMEDA
POA
[ T I |
I I I I I I I
0 5 10 15 20 200 300
DQO, g L?

Figura 1.2. Conveniencia de la tecnologia de tratamiento segun el contenido en DQO del agua residual
(Andreozzi y cols., 1999).

Los procesos de oxidacion quimica se pueden dividir en dos clases:

- Tratamientos quimicos “clasicos”.

- Procesos de oxidacidon avanzada (PPOA).

1.4.6.1. Tratamientos quimicos clasicos

Los tratamientos quimicos clasicos consisten generalmente en la adicion de un agente
oxidante al agua que contiene el contaminante a fin de oxidarlo. Entre los oxidantes mas

utilizados cabe destacar (Chamarro y cols., 1996):

- Cloro. Es un fuerte oxidante, con un elevado potencial de oxidacion, E°=1.36 V,
muy barato y ampliamente estudiado. Sus principales desventajas son su poca

selectividad, la necesidad de grandes cantidades y que puede generar
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subproductos organoclorados cancerigenos. Sin embargo, es muy empleado en

depuracion de aguas porque también es desinfectante.

Permanganato potasico. Ha sido un oxidante extensamente usado en el
tratamiento de aguas durante décadas. Puede ser introducido en el sistema en su
forma sélida o en disolucidn preparada /n situ. Es un oxidante fuerte (E°=1.67 V)
pero es caro y ademas genera didxido de manganeso durante la oxidacion, que

precipita y tiene que ser retirado con el consiguiente coste adicional.

Oxigeno atdmico (E® = 2.42 V). La reaccién de un compuesto organico con oxigeno
no tiene lugar en condiciones normales, sino que necesita alta presion vy
temperatura para incrementar su caracter oxidante. Es un proceso que requiere
inversiones grandes en instalaciones, pero los bajos costes de operaciéon hacen el

proceso atractivo.

Ozono. Es un fuerte oxidante (E° = 2.07 V). Es efectivo en muchas aplicaciones
como la eliminacion del color, olor y gusto, desinfeccion, eliminacion de
compuestos organicos, etc. Sus principales desventajas son su baja solubilidad en
agua y su inestabilidad (Whitby, 1989), con una vida media de unos pocos minutos
(Staehelin y Hoigné, 1982). Por consiguiente, para tener la cantidad necesaria de
ozono en el medio de reaccion se necesitan grandes concentraciones que, ademas,
se deben preparar /n situ a partir de aire u oxigeno y una descarga eléctrica, lo que
conlleva un alto coste. Ademas, como se trata de un gas toxico, debe tenerse
previsto un sistema de eliminacién del ozono que no haya reaccionado, con lo que

el sistema se encarece.

Perdxido de hidrégeno. Es un oxidante utilizado en muchos sistemas que puede ser
aplicado directamente o con un catalizador. El catalizador normalmente utilizado es
sulfato de hierro (proceso Fenton, descrito en el apartado 1.4.6.2). Sus principales
ventajas son que es uno de los oxidantes mas baratos usados normalmente en
aguas residuales, su alto poder oxidante (E° = 1.77 V), su facil manejo, es soluble
en agua y no produce compuestos tdxicos o color. Puede ser usado en presencia
de radiacion ultravioleta u ozono, estando en este caso basada la oxidacion en la
generacion de radicales hidroxilo, HO® (E° = 2.80 V), con lo que el proceso pasaria
de ser un tratamiento quimico clasico a ser un proceso de oxidacion avanzada
(POA).
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1.4.6.2. Procesos de oxidacion avanzada (PPOA)

Algunas de las operaciones de tratamiento terciario descritas anteriormente se
encuentran actualmente implantadas en las depuradoras. Sin embargo, parecen no ser
eficaces para conseguir aguas con un minimo contenido en los contaminantes no
biodegradables (plaguicidas, fenoles, disolventes clorados, antibidticos, etc.). Por ello,
resultan necesarias otras etapas de tratamiento que logren este objetivo. En este sentido,
los PPOA posiblemente constituyan, en un futuro préximo, uno de los recursos tecnoldgicos
mas utilizados en el tratamiento de aguas contaminadas con productos organicos
procedentes de efluentes industriales, que no son tratables mediante técnicas

convencionales debido a su elevada estabilidad quimica y/o baja biodegradabilidad.

Los PPOA fueron definidos por Glaze y Chapin (1987) como procesos a temperatura
y presion cercanas a las ambiente que generan unos radicales altamente reactivos
(especialmente radicales hidroxilo, HO®) en cantidad suficiente para producir la purificacién

de un agua.

Se clasifican dependiendo de la fase de reaccion (homogéneos y heterogéneos) o
dependiendo del método usado para generar los radicales hidroxilo (quimicos,
electroquimicos, fotoquimicos, sonoquimicos o radioliticos). Entre ellos, los mas usados son
fotocatalisis heterogénea con TiO, (Pérez y cols., 1997; Konstantinou y Albanis, 2004;
Herrmann, 2005; Hincapié y cols., 2005; Marugan y cols., 2006; Oller y cols., 2006),
tratamiento con ozono, a menudo combinado con H,0, y/o UV (Urs von Gunten, 2003;
Gogate y Pandit, 2004a; Gogate y Pandit, 2004b), sistemas H,0,/UV (Legrini y cols., 1993;
Gogate y Pandit, 2004b), tratamiento mediante Fenton (Kiwi y cols., 1994; Chamarro y
cols., 2001; Neyens y Baeyens, 2003; Gogate y Pandit, 2004a; Pignatello y cols., 2006),
foto-Fenton (Kim y Vogelpohl, 1998; Gogate y Pandit, 2004b; Pignatello y cols., 2006;
Maldonado y cols., 2007), o procesos electro-Fenton (Brillas y cols., 1998; Pignatello y
cols., 2006). Cada uno ofrece una via diferente para producir radicales hidroxilo con lo que

se evidencia la versatilidad de los PPOA.

Los radicales hidroxilo son inestables y deben estar continuamente produciéndose
mediante reacciones quimicas o fotoquimicas. Estos radicales son especies
extraordinariamente reactivas, que atacan a la mayoria de moléculas organicas y que
poseen un potencial de oxidacion (E° = 2.80 V) mayor que los oxidantes clasicos descritos
anteriormente. La cinética de reaccién es generalmente de primer orden respecto a la

concentracién de radicales hidroxilo y la concentracion de las especies a ser oxidadas. Las
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constantes de velocidad estan normalmente en el intervalo de 108-10™ L mol™ s!, mientras
que la concentracion de radicales hidroxilo estd entre 10° y 102 mol L™, con lo que se

obtiene una constante de pseudo-primer orden entre 10 y 10 s™ (Glaze y Kang, 1989).

Los radicales hidroxilo también se caracterizan por su baja selectividad en el ataque
a moléculas organicas, siendo esta una caracteristica muy atractiva para ser utilizado como
oxidante en el tratamiento de aguas residuales. Asi, son muchos los compuestos organicos
son susceptibles de ser degradados mediante los radicales hidroxilo, como se muestra en la
Tabla 1.1. No obstante, algunas de las moléculas organicas mas simples como los acidos
acético, maleico y oxalico, acetona o derivados clorados simples como cloroformo o
tetracloroetano son lentamente atacados por los radicales HO® (Haag y Yao, 1992; Bigda,
1995).

Tabla 1.1. Compuestos oxidables mediante radicales hidroxilo (Bigda, 1995; Gogate y Pandit, 2004a).
Compuestos

Acidos Férmico, glucdnico, glicdlico, citrico, lactico, malico, propidnico,
tartarico, fenoxiacético, 2,4-diclorofenoxiacético, clorobenzoicos.
Alcoholes Bencilico, tert-butilo, etanol, etilenglicol, glicerol, metanol, propendiol,

1-octanol, 2-propanol.
Haloalcanos/haloalquenos Cloroformo, tricloroetileno, percloroetileno, tetracloruro de carbono,
tribromometano, diclorometano.
Aldehidos Acetaldehido, benzaldehido, formaldehido, glioxal, isobutaraldehido,
tricloroacetaldehido.
Aromaticos Benceno, clorobenceno, clorofenol, diclorofenol, hidroquinona, p-
nitrofenol, fenol, tolueno, triclorofenol, xileno, trinitrotolueno, 2-

clorobifenilo, 2,4-diclorofenol, 2,4-clorofenol.

Aminas

Amidas

Eteres

Cetonas

Compuestos con azufre
Tintes

Surfactantes

Herbicidas

Plaguicidas/fungicidas

Anilina, aminas ciclicas, aminas heterociclicas, aminas aromaticas,
dietilamina, dimetilformamida, propanodiamina, n-propilamina.
Benzamida, 4-hidroxibenzamida.

Tetrahidrofurano.

Dihidroxiacetona, metil etil cetona.

Sulturo de trimetileno, sulfuro de propileno, tiofurano, disulfuro de
metilo.

Antraquinona, azul de metileno, rodamina B, naranja de metilo,
fluoresceina, tinte SBB, reactivo azul 5.

Dodecasulfato sédico, polietilenglicol, trimetil fostato, dodecil benceno
sultonato sddico.

Atrazina, herbicidas s-trizina, bentazona.

Fenitrotrion, Metalaxil.
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Dependiendo de la naturaleza de las especies organicas son posibles varios tipos de
ataque inicial (Ecuaciones 1.1-1.4) por parte del radical hidroxilo (Bossmann y cols., 1998;
Pignatello y cols., 2006). Se puede producir la abstraccion de hidrogeno (Ecuacion 1.1) en
el caso de alcoholes, alcanos, etc., o la adicion electrofilica (Ecuaciones 1.3 y 1.4) a dobles
enlaces (olefinas, compuestos aromaticos, etc.). De esta forma se generan radicales
organicos libres R®°, que reaccionan a su vez con moléculas de oxigeno formando un
peroxirradical, inicidndose una serie de reacciones de degradacion oxidativa que pueden
conducir a la completa mineralizacion del contaminante (Buxton y cols., 1988). Igualmente,
los radicales hidroxilo pueden atacar a los anillos aromaticos en posiciones ocupadas por

un haldgeno.

HO" +RH — R*+H,0 Ec. 1.1
HO  +RH —[HOJ" +HO" Ec. 1.2
N/ |
HO + /C:C\ - HOfC‘Df? Ec. 1.3
HO + @ © @ Ec. 1.4
H OH

En la Tabla 1.2 se observa que el tratamiento mas eficiente ocurre con los
alquenos clorados ya que el doble enlace es muy susceptible del ataque del radical
hidroxilo. Las moléculas saturadas tienen constantes de velocidad menores y por

consiguiente son mas dificiles de oxidar.

Tabla 1.2. Constante de velocidad de reaccién (k, L mol™ s).

Compuesto

Alquenos clorados 10° - 10!
Fenoles 10° - 10%°
Cetonas 10° - 10%°
Aromaticos 108 - 10%°

Compuestos organicos con nitrégeno 108 - 10*°
Alcoholes 10%- 10°
Alcanos 10° - 10°

La principal desventaja de los PPOA es su elevado coste de operacion asociado a su
alto consumo de energia eléctrica (particularmente si se emplea radiacion UV) y el empleo
de reactivos caros (H,0,, O3, etc.). Sin embargo, no todos los PPOA fotoquimicos requieren
irradiacién en la misma longitud de onda. Mientras que la fotolisis directa con O; o H,0,

requiere fotones de longitud de onda menor de 300 nm (Huston y Pignatello, 1999), la

21



Memoria de Tesis Doctoral

catalisis heterogénea con TiO, y foto-Fenton deben usar fotones de longitud de onda de
hasta 400 (Herrmann, 2005) y 550 nm (Sun y Pignatello, 1993; Hislop y Bolton, 1999;
Pignatello y cols., 1999), respectivamente. Consecuentemente, ambos procesos seran
efectivos bajo la accidn de la radiacion solar (A>300nm) reduciendo significantemente el
coste del proceso y haciéndolos especialmente interesantes en su aplicaciéon a gran escala
(Bauer y Fallman, 1997).

En todo caso, aunque los costes sean elevados, el uso de los PPOA como etapa de
pretratamiento para aumentar la biodegradabilidad de las aguas contaminadas puede estar
justificado si el biotratamiento es capaz de degradar los intermedios resultantes de los
PPOA. Por tanto, una alternativa para abaratar el proceso de depuracion consistiria en una
primera depuracién mediante un POA del agua contaminada y en una segunda etapa, los
intermedios generados (mas biodegradables que el contaminante original) se someterian al

tratamiento bioldgico, para llevar a cabo una completa descontaminacion del agua a tratar.

Proceso foto-Fenton

El reactivo de Fenton (Fenton, 1884) consiste en una disolucion acuosa de perdxido

de hidrégeno e iones ferrosos que genera radicales hidroxilo (Ecuacién 1.5).

En ausencia de luz y de otros ligandos complejos sino el agua, el mecanismo mas
aceptado para la descomposicion de H,O, en disoluciones acuosas acidas homogéneas
incluye la formacion de los radicales hidroperoxido (HO,°/O,) e hidroxilo HO® (Gallard y
cols., 1999). El radical hidroxilo es, como se coment6 anteriormente, un poderoso agente

oxidante frente a compuestos organicos.

La regeneracién de Fe** puede seguir diferentes rutas, sin embargo, la més

aceptada se describe segun las siguientes ecuaciones (Sychev e Isak, 1995):

Fe’* +H,0, —»Fe’* +HO +HO® Ec. 1.5
Fe**+H,0, — Fe?* +HO; +H" Ec. 1.6
Fe**+HO" — Fe**+HO Ec. 1.7
HO" +H,0, — HO;+H,0 Ec. 1.8
Fe’*+HO;, — Fe** +H"+0, Ec. 1.9
Fe’*+0; — Fe** +0, Ec. 1.10
Fe**+HO;, — Fe**+HO, Ec. 1.11
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Sin embargo, la velocidad de degradacion de los compuestos organicos aumenta
significativamente al complementar el proceso con radiacion UV/visible, llamandose
entonces proceso foto-Fenton. Este proceso es fotocatalitico puesto que el i6n Fe** que se
oxida a Fe** en la reaccion de Fenton se reduce nuevamente a Fe?* por accidn de la
radiacion (Ecuacidon 1.12) produciéndose una regeneracion fotoquimica y obteniéndose

nuevamente radicales hidroxilo y continuando el ciclo.

Fe**+H,0, —™—Fe** +H"+HO" Ec. 1.12

Ademas el i6n férrico acelera la fotodescomposicidn (a longitud de onda inferior a
300 nm) del peroxido de hidrédgeno, produciendo, en soluciones acidas de H,0, radicales
HO® como fotoproducto primario (Ecuacion 1.13) junto con pequeias cantidades de
radicales HO,® (Ecuacién 1.14). Sin embargo, un exceso de H,0, puede ser perjudicial por
la formacién de radical hidroperoxido que tiene menor poder oxidante que el radical
hidroxilo (Ecuacion 1.8). Es preciso remarcar que las reacciones 1.13 y 1.14 no tienen lugar

si la fuente de radiacion proviene de la luz solar.

H,0, —" 52 HO' Ec. 1.13
H,0, —“—HO; +H’ Ec. 1.14

Los radicales hidroxilo formados en el sistema son altamente oxidantes e inician la
destruccion oxidativa del contaminante (RH) en agua, lo que puede conllevar a una total
mineralizacion del contaminante organico. El radical organico generado (Ecuacion 1.15)
reacciona instantaneamente con el oxigeno disuelto (Ecuacidon 1.16) produciéndose un
radical peroxilo que inicia la reaccién radicalaria y la consecuente oxidacion del

contaminante (Gogate y Pandit, 2004b).

RH+HO® »>R* +H,0 Ec. 1.15
R'+0, - RO} Ec. 1.16

Entre los diferentes PPOA, Fenton y, sobre todo, foto-Fenton son considerados los
mas prometedores para la depuracion de aguas residuales (Bossmann y cols., 1998). Son
capaces de conseguir la mineralizacién completa de contaminantes, en muchos casos con
una efectividad en la oxidacion claramente superior a otros PPOA (Bauer y Fallman, 1997;
Pignatello y cols., 2006). Asimismo, desde un punto de vista econdmico y medioambiental,
el proceso foto-Fenton también puede superar la mayoria de ellos.
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Ambos procesos constituyen unos sistemas oxidativos que no requieren ni reactivos
caros ni instrumentacion sofisticada. El hierro es el cuarto elemento mas abundante de la
tierra, no es toxico y es seguro, mientras que el peroxido de hidrogeno comparado con
otros oxidantes tiene un precio razonable, es facil de manejar y no es dafiino para el
medioambiente (Pignatello y cols., 2006). Asimismo, el reactivo Fenton se considera un
reactivo “limpio” (Huston y Pignatello, 1999) ya que una vez el tratamiento ha terminado,
el hierro disuelto puede retirarse por precipitacion simplemente aumentando el pH (Malato
y cols., 2003a). Es mas, si la cantidad de catalizador empleado es pequena (del orden de
unos pocos mg L), podria permanecer disuelto sin afectar la calidad del agua resultante.
Igualmente, cualquier perdxido de hidrogeno residual se descompone rapidamente a O, y
H,O, no planteando ninguna amenaza medioambiental perdurable (Huston y Pignatello,
1999; Pignatello y cols., 2006).

La principal ventaja del proceso foto-Fenton es que puede utilizarse la luz solar.
Este proceso hace uso de fotones con longitudes de onda de hasta 550 nm, con la
posibilidad de ser efectivo bajo la accion de la irradiacién solar (Bauer y Fallman, 1997).
Una de las mayores ventajas del proceso es que la profundidad de penetracion de la luz es
grande, ya que el catalizador esta en disolucién y se permite la penetracion de la luz en
funcién de la concentracion de hierro anadido. Ademas, al tratarse de una solucion
homogénea el contacto entre el contaminante y el agente oxidante es mayor que en
catdlisis heterogénea (con TiO, como catalizador). La aireacion también aumenta

significantemente la velocidad de degradacion (Kim y Vogelpohl, 1998).

El pH es uno de los factores cruciales también para maximizar la velocidad de
degradacién con foto-Fenton estando el optimo alrededor de 2.8 (Nogueira y Cuimaraes,
2000; Pérez-Estrada y cols., 2005a; Malato y cols., 2007a). Este pH es necesario para
evitar la precipitacion de hidroxidos de hierro y es la principal desventaja del proceso.
Otras desventajas asociadas son la inestabilidad de la mezcla de reactivos (Fe/H,0,), la
baja reactividad de algunos complejos organoférricos y la posible generaciéon de lodos de
oxido de hierro cuando se usan concentraciones elevadas de hierro (Pignatello y cols.,
2006). En este sentido, estudios recientes apuntan a la aplicacion de hierro en fase
heterogénea (Kiwi y cols., 2002) soportado sobre polimeros y otros materiales, lo que evita

la etapa de separacién del agua y permite trabajar sin ajustes de pH (Parra y cols., 2004).

Actualmente, la aplicacién de Fenton y foto-Fenton es un campo creciente en
investigacion aplicada en el que se desarrollan numerosas publicaciones. Mediante ambos

procesos se pueden degradar diversos contaminantes organicos, como compuestos
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fendlicos (Tang y Huang, 1996; Chamarro y cols., 2001; Pera-Titus y cols., 2004)
colorantes (Stalikas y cols., 2001), compuestos aromaticos nitrogenados (Kiwi y cols.,
1994; Wang y cols., 1999), mezclas complejas, como por ejemplo la mezcla de benzotiazol,
2-mercaptobenzotiazol, 2-hidroxibenzotiazol (Andreozzi y cols., 2001), aguas residuales de
la industria textil (Lopez Cisneros y cols., 2002; Bandala y cols., 2008), efluentes de la
industria papelera (Pérez y cols., 2002; Amat y cols., 2005; Catalkaya y Kargi, 2007)
efluentes de la industria del vino (De Heredia y cols., 2001), etc. También existen
numerosos trabajos para la degradacién de plaguicidas disueltos en agua (Malato y cols.,
2000, Malato y cols., 2001; Lapertot y cols., 2006; Oller y cols., 2007a).

Ademas, se han disefiado plantas solares a escala piloto para el uso de foto-Fenton
mediante luz solar (Gernjak y cols., 2002; Malato y cols., 2003a; Amat y cols., 2004;
Maldonado y cols., 2007; Malato y cols., 2007a). También existen plantas a mayor escala
para el tratamiento mediante foto-Fenton con luz solar de aguas residuales provenientes

del reciclado de envases de plastico que han contenido plaguicidas (Malato y cols., 2007b).

1.5. Depuracién de contaminantes biodegradables mediante tratamientos

biolégicos

1.5.1. Depuracion mediante cultivos monoespecificos empleando Pseudomonas

putida

Pseudomonas putida (Figura 1.3) es una bacteria aerobia no fermentativa y
quimioorganotrdfica del género Pseudomonas que se encuadra dentro de la subclase
gamma de las Proteobacterias. Es Gram negativa, con un tamafio mayor de 0.5-1.0 por
1.5-4.0 um, sin esporas y que posee varios flagelos polares (Montie, 1998; Madigan y cols.,
2004). Es capaz de colonizar diferentes ambientes, incluyendo suelos (limpios y
contaminados), ambientes acuaticos, rizosfera de plantas y estd presente en los lodos

activos de las depuradoras.

Figura 1.3. Fotografias de Pseudomonas putida.
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Cuando una molécula organica se incorpora en el medio ambiente, bien por
accidente o como vertido, a menudo es degradada por un microorganismo. A lo largo del
ultimo siglo, los microorganismos han sido aislados del medioambiente para estudiar su
metabolismo degradativo en el laboratorio, siendo P. putida mucho mas estudiada que
cualquier otra especie bacteriana.

En 1926, den Dooren de Jong publicé que las especies de Pseudomonas podrian
crecer en 80 moléculas organicas diferentes. En 1955, una especie de Pseudomonas fue la
fuente de una novedosa clase de enzimas conocidas como oxigenasas (Hayaishi y cols.,
1955). Desde 1955, cientos de oxigenasas han sido identificadas causantes de la oxidacion

de miles de compuestos en el medioambiente, incluyendo hidrocarburos aromaticos.

Esta bacteria desempena, por tanto, una importante actividad metabdlica en el
medioambiente, incluyendo la degradacién de compuestos bidticos y xenobidticos (Timmis,
2002). Pseudomonas tiene ademas un considerable potencial en cuanto a aplicaciones
biotecnoldgicas, particularmente en las areas de biorremediacién (Cheung y cols., 2007),
biocatalisis (Schmid y cols., 2001), como agente de proteccién de plantas (Walsh y cols.,

2001) y para la produccién de nuevos bioplasticos (Olivera y cols., 1998).

P. putida es ademas manejable desde el punto de vista genético. La cepa P. putida
mt-2 aislada originalmente en Japon porta el plasmido TOL pWWO0 (Greated y cols., 2002),
que codifica una ruta de degradacion de tolueno y xileno; siendo esta una de las mejor
caracterizadas en el ambito de la biodegradacion atendiendo a los aspectos bioquimico y
genético. La degradacion de moléculas aromaticas por parte de P. putida ocurre mediante
rutas de degradacion bien establecidas (Jiménez y cols., 2002). Los compuestos aromaticos
son primero transformados en los intermedios dihidroxilados mediante determinadas rutas
y posteriormente son metabolizados en el ciclo del acido tricarboxilico (TCA) por un
limitado nimero de etapas, iniciadas con la rotura del anillo aromatico. Al igual que otras
Pseudomonas muchas de sus enzimas inducidas son no especificas y sus rutas metabdlicas
contienen un elevado grado de convergencia. La convergencia de rutas catabdlicas permite
la eficiente utilizacion de un amplio nimero de sustratos. Un ejemplo es su capacidad de
cometabolizar la biodegradacion de tricloroeteno en presencia de tolueno y otros
aromaticos (Wackett y Gibson, 1988). Un gran avance para conocer la base molecular de
estas biotransformaciones ha sido el analisis completo de la secuencia de su genoma
(Nelson y cols., 2002).

Las rutas metabodlicas de los compuestos aromaticos que se han estudiado en este

trabajo, fenol y vanilina son distintas. La enzima responsable del paso inicial en el
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metabolismo del fenol (monohidroxilacion del fenol al catecol) por P. putida es la enzima
tolueno dioxigenasa (Spain y Gibson, 1988; Spain y cols., 1989), y la transformacion de
vanilina en protocatecuato es llevada a cabo por una aldehido deshidrogenasa y una

demetilasa (Jiménez y cols., 2002).

La degradacién bioldgica de fenol con cultivos de P. putida se ha estudiado
ampliamente (Hill y Robinson, 1975; Monteiro y cols., 2000; Chen y cols., 2007a), y de
otros compuestos como benceno (Monero y cols., 2003), 2,4-diclorofenol (Kargi y Eker,
2004; Kargi y Eker, 2005), acido 2,4-diclorofenoxiacetico (Marron-Montiel y cols., 2006),
tricloroetileno (Guo y cols., 2001), carbazol (Loh y Yu, 2000), etc. También han sido
estudiadas mezclas de compuestos como fenol y catecol (Kumar y cols., 2005), benceno,
tolueno y fenol (Reardon y cols., 2000; Abuhamed y cols., 2004), benceno, tolueno,
etilbenceno y xileno (Shim y Yang, 1999; Shim y cols., 2002), etc., y otras mezclas mas
complejas como acido 2,6-dihidroxibenzoico, acido veratrico, acido 4-hidroxibenzoico, acido
siringico, acido cinamico, acido 3,4,5-trimetoxibenzoico, acido cafeico y acido vanilinico
simulando aguas residuales procedentes del tratamiento de la aceituna (Bertin y cols.,
2001). Existen trabajos sobre las rutas metabdlicas de degradacién de vanilina (Priefert y
cols., 1997; Segura y cols., 1999), de la degradacion bioldgica de acido oxalico (Stowell y
cols., 1992) y férmico (Adroer y cols., 1990; Glancer-Soljan y cols., 2001) pero no se ha

estudiado su degradacion en biorreactor con fines industriales.

1.5.1.1. Cinética de la degradacion bioldgica con P. putida

En el cultivo en discontinuo de un microorganismo se observan varias fases de
crecimiento celular (Panikov, 1995) ya que, al no haber regeneracién del medio de cultivo,
el crecimiento se detiene cuando se llega a algun tipo de limitacién (consumo de nutriente
esencial, acumulacion de un producto toxico del metabolismo o limitacién por oxigeno son

los mas frecuentes).

Las diferentes fases de crecimiento se distinguen facilmente cuando se representa el
logaritmo neperiano de la concentracion de células viables (Ln X) frente al tiempo (Figura
1.4) obteniéndose la curva tipica del crecimiento de un microorganismo. La velocidad de

crecimiento de dicho microorganismo () depende de la fase de crecimiento:
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Figura 1.4. Fases del crecimiento de un microorganismo.

Fase de adaptacion o fase /ag. Durante la fase de adaptacidon o latencia,
inmediatamente después de la inoculacion, no se produce un aumento sustancial
en el nimero de células y la velocidad de crecimiento es practicamente cero. Las
células utilizan esta fase para adaptarse al nuevo ambiente y, algunas veces, se
sintetizan nuevas enzimas o componentes estructurales. La duracidon de esta fase
es variable y, en general, es mayor cuanto mas grande sea el cambio en las
condiciones en las que se encuentra el microorganismo.

Fase de aceleracion del crecimiento. Tras el periodo de adaptacion, comienza el
crecimiento en la fase de aceleracion en el que la velocidad especifica de
crecimiento (u) es menor que la velocidad especifica de crecimiento maxima (pmax)-
Fase de crecimiento exponencial. En esta fase el crecimiento alcanza su maxima
velocidad (u=pmax). Puede considerarse que el crecimiento estd balanceado o
equilibrado, de modo que no existen limitaciones y el comportamiento metabdlico y
fisioldgico de las células es basicamente el mismo.

Fase de desaceleracion. Por carencia de un nutriente, acumulacién de algin
producto inhibidor o algin cambio en el entorno fisico-quimico, el crecimiento se
hace mas lento, siendo la velocidad especifica de crecimiento otra vez menor que la
velocidad especifica de crecimiento maxima.

Fase estacionaria. Tras el anterior periodo de transicion, se alcanza la fase
estacionaria en la que no existe crecimiento y la cantidad de biomasa permanece
constante (u=0). En la fase estacionaria muchas funciones celulares contindan,

como el metabolismo energético y algunos procesos biosintéticos.
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- Fase de declinacion. En esta fase las células pierden viabilidad (1<0).

- Fase de muerte. Las células comienzan a morir ya sea por rotura o como
consecuencia del propio metabolismo disminuyendo la poblacién celular. Un
microorganismo muerto es aquel que ha perdido irreversiblemente la capacidad de

dividirse, aunque metabdlicamente no tiene por qué estar inactivo.

Efecto de la temperatura y del pH en el crecimiento de P. putida

Todos los microorganismos tienen una temperatura dptima de crecimiento. Esto
significa que a determinada temperatura su velocidad de duplicacion (o la velocidad de
crecimiento poblacional) es mayor. A medida que se eleva la temperatura, las reacciones
quimicas y enzimaticas de la célula son mas rapidas y el crecimiento se acelera. Sin
embargo, por encima de una cierta temperatura algunas proteinas particulares pueden
sufrir desnaturalizaciones irreversibles. Hay que tener en cuenta que no todos los
microorganismos crecen en el mismo intervalo de temperatura (Tabla 1.3), de forma que
se pueden clasificar en psicrofilos, mesdfilos o termdfilos si crecen a temperaturas optimas
bajas, moderadas o altas, auque también existen los hipertermdfilos cuyas temperaturas

optimas de crecimiento son muy elevadas.

Tabla 1.3. Clasificacién de los microorganismos seguin la temperatura.
Clasificacion Intervalo de crecimiento (°C) Intervalo 6ptimo de crecimiento (°C)

Psicrofilos -5-30 10-20
Mesofilos 10 - 45 20 - 40
Termofilos 25-80 50 - 60

A pesar de la capacidad de algunos organismos para crecer a bajas temperaturas,
existe un limite por debajo del cual es imposible la reproduccion. Aunque la congelacion
evita el crecimiento microbiano no causa necesariamente la muerte celular. Ademas, el
medio de suspension de las células afecta a su sensibilidad al frio. Los liquidos solubles en
agua, como la glicerina, cuando se afaden al medio a una concentracién final aproximada
del 10%, penetran en las células y las protegen de los efectos de la deshidratacion a la vez
que evitan la formaciéon de cristales de hielo. De hecho, la adicidon de estos agentes,
denominados crioprotectores (o criogénicos), es un método habitual para conservar los
cultivos microbianos a temperaturas muy bajas, normalmente de -70 a -196°C. Las células
congeladas, preparadas adecuadamente, pueden permanecer viables durante mucho

tiempo, al menos varias décadas (Madigan y cols., 2004).
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Al mismo tiempo, la mayoria de los microorganismos crecen a pH cercanos a la
neutralidad, lo que no excluye que existan microorganismos que puedan soportar valores
de pH extremos y se desarrollen. Segun el intervalo de pH del medio en el cual se

desarrollan pueden dividirse en acidofilos, neutrofilos y alcaldfilos (Tabla 1.4).

Tabla 1.4. Clasificacién de los microorganismos segun el pH.
Clasificacion pH externo pH interno

Acidofilos 1.0-5.0 6.5
Neutrofilos 5.5-8.5 7.5
Alcaldfilos 9.0 - 10.0 9.5

Los microorganismos regulan su pH interno mediante un sistema de transporte de
protones que se encuentra en la membrana citoplasmatica, que incluye una bomba de
protones ATP dependiente. El intervalo de pH &ptimo para el desarrollo de los
microorganismos es estrecho, debido a que frente a un pH externo muy desfavorable se
requiere un gran consumo de energia para mantener el pH interno. Ademas, un cambio en
el pH del medio puede afectar su composicién y la naturaleza de la superficie microbiana al
disociarse acidos y bases, lo que puede afectar la floculacion de la biomasa. En general,
para la mayor parte de las bacterias el pH dptimo varia entre 6.5 y 7.5 y no crecen bien

fuera del intervalo 5.0-8.5.

P. putida es considerado un organismo mesdfilo y neutrdfilo (Madigan y cols.,

2004) porque la temperatura 6ptima de crecimiento es de 30°Cy el pH es 7.

Modelos de crecimiento de microorganismos. Determinacion de los pardametros cinéticos.

La determinacion de los parametros cinéticos se puede realizar cultivando las
células en discontinuo o continuo. Los cultivos en continuo ofrecen la ventaja de mantener
las células cuando las concentraciones de sustrato son bajas, con lo que resultan mas
adecuados al estimar constantes de afinidad (por ejemplo Ks en el modelo de Monod) que
en cultivos en discontinuo. Sin embargo, la estimacién de la velocidad especifica de
crecimiento maxima puede ser menos exacta en los cultivos continuos (Reardon y cols.,
2000), y los resultados pueden verse afectados por mutaciones debido a los largos
periodos del cultivo requeridos por esta técnica. Ademas, es dificil mantener cultivos en
continuo bajo condiciones de inhibicién por sustrato o producto. Por estas razones, se ha
elegido en el presente estudio realizar los cultivos en discontinuo para determinar los

parametros del modelo de crecimiento.
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i) Modelo de Monod

El crecimiento de un microorganismo puede calcularse con la Ecuaciéon 1.17, en la

que X representa la concentracion de biomasa y p es la velocidad especifica de

crecimiento.

aX

— =uX - L
ot i Ec. 1.17

Ademas, el consumo de sustrato limitante por parte de un microorganismo también

puede expresarse mediante la Ecuacion 1.18, donde S; es la concentracién de sustrato

limitante e Y, es la relacién que existe entre la formacién de biomasa y el sustrato i

S

/

utilizado (rendimiento biomasa-sustrato).

a5 uX
a vy Ec. 1.18

LS
5/'

Para aplicar estas ecuaciones a un proceso de crecimiento en particular debe existir
una relacion entre la velocidad especifica de crecimiento y la concentracidn de sustrato
limitante. Si este crecimiento es no inhibitorio suele describirse esta relacién con el modelo
de Monod (Ecuacion 1.19), en el que u aumenta hasta un maximo (umax) Mientras se

incrementa el valor de la concentracion de sustrato.

—_ :umaxs
H —Ks S Ec. 1.19
En dicha ecuacién, Ks es la constante de Monod o constante de saturacién, y es
una medida de la afinidad de las células por el sustrato limitante (a menor valor de Kg

mayor afinidad).

i) Modelo de Andrews

El modelo de Andrews (Andrews, 1968) es el mas sencillo cuando el sustrato

limitante produce inhibicion en el crecimiento del microorganismo (Ecuacion 1.20).
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HrnaS

K +54+5 Ec. 1.20
s K

i

/’l:

En este modelo se introduce la constante de inhibicion K;, que indica el grado de

inhibicién que produce un sustrato al crecimiento del microorganismo.
iii) Crecimiento sobre varios sustratos

Es muy habitual que en el medio de cultivo puedan existir varios sustratos. En la
forma mas simple, siempre que la presencia de uno de los sustratos no afecte la velocidad
de biodegradacion del otro, podria utilizarse una ecuacion de Monod (o la de Andrews, si
existe inhibicion) para cada sustrato, de modo que la velocidad especifica de crecimiento
seria la suma de la velocidad especifica de crecimiento individual para cada sustrato. Para
dos sustratos la velocidad especifica de crecimiento vendria expresada por la Ecuacion 1.21

o por la Ecuacion 1.22, si existe ademas inhibicion:

_ :umax,lsl + ﬂmax,ZSZ

H= K., <5, K, s, Ec. 1.21
_ :umax,ls 1 /umax,z 52
a s s2 Ec. 1.22
/(5,1+51+—1 /(5’2+52+—2 ¢ L
il i2

Si la ruta metabdlica usada en el catabolismo de los sustratos es la misma, es
posible que los dos sustratos compitan por el sitio activo de la enzima. De este modo, el
modelo anterior de suma de cinéticas incorporaria una cinética de sustrato puramente
competitiva (Yoon y cols., 1977). Si suponemos que ademas existe inhibicion por sustrato

la Ecuacion 1.22 se convierte en la Ecuacion 1.23:

lumax,151 + lumax,zsz
S? K S? K Ec. 1.23
K5'1+51+/(1+(/($’1J52 K5'2+52+/(2+[/(5’2]51

il 5.2 /2 S1

l[J:

Otra forma de interaccién entre la enzima y los dos sustratos es una inhibicién no
competitiva, en la que un complejo no reactivo es formado cuando ambos sustratos son
simultaneamente anclados a la enzima. El modelo basado en este tipo de interaccion es el

expresado en la Ecuacion 1.24:
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ﬂmax,lsl /umax,252
o 5?2 s ) s? s Ec. 1.24
K, +5 + |1+ % K, +S5+ 2|1+ 1 L
' K/,1 Ks,z ' K/,z K5,1

La inhibicién enzimatica anticompetitiva es similar a la no competitiva excepto que

uno de los compuestos (el inhibidor) puede unirse solo al complejo enzima-sustrato y no a
la enzima libre. Un crecimiento basado en un modelo de interaccion de sustrato

anticompetitivo se expresaria segun la Ecuacion 1.25:

_ /umax,lsl lumax,151
H= 2 + 2
s (1 N %J s? (1 " 51} Ec. 1.25
K 52 KS,Z 51 KS,I
s1 TS 1+ + Ks, +5,|1+ +
Ks,z K/’,l Ks,1 K/,z

Un modelo alternativo a los tres anteriores es el modelo SKIP (siglas en inglés de
sum Kkinetics with interaction parameters). Dicho modelo refleja el grado en que el
consumo de un sustrato por parte del microorganismo afecta a la degradacion de otro
sustrato presente en el medio de cultivo. Para tener en cuenta las interacciones por

M\ /4

sustrato se incluye una nueva constante (I;) que indica el grado en que el sustrato "

A4
|

afecta a la biodegradacion del sustrato “i” (valores grandes indican una fuerte inhibicién).
De este modo para dos sustratos con interacciones el modelo SKIP se escribiria segun la

Ecuacion 1.26:

_ /'lmax,lsl /'lmax,252
"= S? " S? Ec. 1.26
Ko, +5,+ 7/(1 +1,,5, Ke,+5,+ 7/(2 +1,,5, ¢ 1.
il i2

Este modelo fue propuesto por Yoon y cols. en 1977 y ha sido utilizado por otros
autores (Reardon y cols., 2000; Abuhamed y cols., 2004) para la degradacion por parte de

P. putida de mezclas de benceno, tolueno y fenol como Unica fuente de carbono.

1.5.2. Depuracion mediante fangos activos

El proceso de fangos activos fue desarrollado por Clark y Gage en 1913 en la
estacion experimental de Lawrence en Massachusets, y posteriormente en Inglaterra en
1914 por Arern y Lockett. Su nombre proviene de la produccién de una masa activada de
microorganismos capaz de estabilizar un residuo por via aerobia. El principal objetivo del

tratamiento bioldgico con fangos activos es eliminar o reducir la materia organica presente
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en el agua residual. Adicionalmente, puede ademas ser Util para reducir la concentracion
de materia inorganica eliminando nutrientes como nitrégeno y fosforo (Metcalf y Eddy,
1985).

En los fangos activos, el residuo organico a tratar se introduce en un reactor,
donde se mantiene un cultivo bioldgico, habitualmente en suspension. El ambiente aerobio
en el reactor se consigue mediante el uso de difusores, que ademas ayudan a mantener el
fango en estado de mezcla completa. Al cabo de un periodo determinado de tiempo, la
mezcla de las nuevas células con las viejas se conduce hasta un tanque de sedimentacion
para su separacion del agua residual tratada. Una parte de las células sedimentadas se
recircula para mantener en el reactor la concentracion de células deseada, mientras que la
otra parte se purga del sistema. La principal restriccion de los fangos activos es la
limitacion del proceso de sedimentacion y consecuentemente el mantenimiento de la

concentracion de biomasa.

El proceso de reduccion de materia organica ocurre cuando un grupo de células
microbianas, por medio de una serie de reacciones bioquimicas, usa carbono y energia
para el crecimiento celular y el mantenimiento. Dependiendo de si los organismos obtienen
el carbono de una fuente organica o inorganica se dividen en heterétrofos (el grupo mas
importante) o autétrofos, respectivamente. Por otro lado, la entrada de energia puede
proporcionarse por la luz del sol o por reacciones quimicas de oxidacion-reduccién. Los
organismos autotrdficos pueden tomar la energia de una u otra fuente, mientras que los
heterétrofos principalmente obtienen la energia por via fermentativa o por la oxidacion de

la materia organica (Madigan y cols., 2004).

La biodegradacion la llevan a cabo los microorganismos presentes en la balsa de
activacion que forman el fléculo. El fldculo individual es la unidad ecoldgica y estructural
del fango activo, y constituye el nicleo alrededor del cual se desarrolla el proceso de
depuracién bioldgica. El tamafio medio del fléculo varia entre las 100 y 500 micras. A
medida que aumenta el tamano del floculo, el oxigeno en su interior disminuye, y se
pueden formar zonas de anoxia donde pueden crecer bacterias anaerobias metanogénicas,
que pueden realizar el proceso de digestion anaerobia de fangos. El fléculo de fangos

activos esta constituido por una amplia variedad de microorganismos:

- Bacterias. Basicamente son heterotrofas: Bacilos Gram negativos del grupo de las
Pseudomonas como Zoogloea (principalmente la especie ramigera), Pseudomonas

o Comamonas, bacterias filamentosas sin septos como Flavobacterium- Cytophaga o
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proteobacterias oxidantes del hidrégeno como Alcaligenes (con capacidad
desnitrificante). Entre las bacterias Gram positivas se pueden encontrar
Arthrobacter (corineformes con morfogénesis coco-bacilo, muy abundantes en el

III

suelo) y Bacillus (Bacilo esporégeno aerobio). Un floculo “ideal” contiene una serie
de bacterias filamentosas desarrollandose en equilibrio con el resto de las
bacterias. Lo descrito hasta ahora constituiria la estructura basica del fléculo del
fango activo. No obstante, se pueden encontrar un gran nimero de bacterias
autotrofas que suelen ser nitrificantes Gram negativas como los géneros
Nitrosomonas o Nitrobacter, o bacterias rojas no del azufre como el género

Rhodospirillum o Rhodobacter.

Hongos. Los fangos activados no suelen favorecer el crecimiento de hongos,
aunqgue algunos filamentosos si pueden ser observados, ocasionalmente, en los
fléculos de los fangos activos, como los géneros: Geotrichum, Penicillium o

Cephalosporium.

Protozoos. Los principales microorganismos eucariotas presentes en los fangos
activos son los protozoos ciliados libres (Paramecium), fijos (Vorticella) o reptantes
(Aspidisca, Euplotes), que se encuentran en altas densidades y desempefian un
importante papel en el proceso de depuracién y en la regulacién del resto de la
comunidad bidtica. Mejoran la calidad del efluente y regulan la biomasa bacteriana
al predar sobre las bacterias dispersas del licor mezcla. Otros protozoos presentes
son los flagelados Bodo o Pleuromonas y, dentro del grupo sarcodina, el género

Amoeba.

Metazoos. Aunque pueden estar presentes en las balsas de activacion organismos
multicelulares tales como nematodos, anélidos, crustaceos o acaros, los organismos
multicelulares mas comunes son los Rotiferos (Lecane, Philodina o Notommata).
Eliminan bacterias libres y posibles patdgenas (Salmonelas, bacterias fecales, etc.)
y producen un mucus que mantiene el floculo junto con el exopolisacarido

producido por la bacteria Zooglea ramigera.

Algas microscopicas: Si bien no suelen formar parte del floculo, pueden aparecer
en aquellas aguas residuales con gran cantidad de materia organica. Entre las mas

comunes se encuentran Cosmariumy Pediastrum, Euglenay Pinnularia.
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Algunas condiciones ambientales influyen en la seleccién del microorganismo,
supervivencia y crecimiento y, consecuentemente, en la operacion del proceso bioldgico
(Stephenson y Blackburn, 1998). Asi, es esencial tener un control efectivo de algunos
parametros como el mezclado o el régimen hidraulico, que determina la accesibilidad del
sustrato por los microorganismos y la disponibilidad de oxigeno y nutrientes (elementos
inorganicos como nitrogeno, fosforo y elementos traza como sulfuros, potasio, calcio y
magnesio) que son de vital importancia para la sintesis celular. Ademas, el pH del medio

debe estar entre 6 y 8 y la temperatura generalmente entre 25 y 33°C.

El tratamiento bioldgico para la eliminacion de carbono organico puede ser
clasificado en aerdbico o anaerdbico dependiendo si se realiza en presencia o ausencia de

oxigeno, respectivamente.

1.5.2.1. Tratamiento aerobio

El tratamiento aerobio es usualmente el método elegido para el tratamiento de
aguas residuales puesto que muchos compuestos organicos son aerdbicamente oxidables
(Stephenson y Blackburn, 1998). Principalmente, las bacterias heterotrdficas oxidan la
materia organica hasta didxido de carbono y agua como productos finales de la
mineralizacion proveyendo la energia requerida (£) para la sintesis celular. En ausencia de
materia organica, las propias células son empleadas endégenamente (autooxidacion) para
obtener la energia para el mantenimiento de los microorganismos. El proceso integro se
puede describir mediante una serie de reacciones (Ecuaciones 1.27-1.29) bioquimicas
(Metcalf y Eddy, 1985), donde CHON representa la materia organica y CgH;s04N una célula

de composicién quimica modelo.

Oxidacion
bacterias + . Ec. 1.27
CHON + O, ———=>— (CO; + H,O + NH4" + otros productos finales + £
Produccion de células
bacterias , Ec. 1.28
CHON + £ ———=— (gH;504N (nuevas células)
Respiracion enddgena (autooxidacion)
Ec. 1.29

CgH1504N (céIuIas) +90,—>8C0O, + NH; + 6 H,O + £

A parte de la biodegradacion de materia organica, algunas bacterias autotroficas

son capaces de metabolizar los compuestos inorganicos presentes en el medio. El
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compuesto inorganico mas importante es el amonio, que interviene en un proceso bioldgico
de nitrificacion (Metcalf y Eddy, 1985) en dos pasos (Ecuaciones 1.30 y 1.31). De estas
reacciones, las bacterias autotréficas por ejemplo, bacterias que oxidan amonio (AOB) y
bacterias que oxidan nitrito (NOB) obtienen energia que sera usada junto con mas NH4" y

carbono inorganico (CO,, HCO5") para construir material celular.

2NHs  +30, —2% 5 2NO, +4H " +2H,0 + £ Ec. 1.30
2NOy, + 0, — 2% 5 2NO; + F Ec. 1.31

Bajo condiciones medioambientales y de operacion apropiadas, el proceso de
nitrificacion puede tener lugar simultdneamente con la biodegradacion de materia organica.
No obstante, la velocidad de crecimiento de bacterias nitrificantes es menor que la de las

heterotrdficas, siendo la nitrificacion el paso limitante en el tratamiento bioldgico.

La principal desventaja del tratamiento aerdbico es la produccion asociada de
fango. Supone una alta contribucién a la contaminacion medioambiental y es una parte
importante a resolver en un proceso aerdbico (Hospido y cols., 2004). Existen diferentes
tecnologias para administrar el exceso de fango. Un esquema general se compone de los
siguientes pasos: espesado, deshidratacion, estabilizacién y tratamiento principal (Suh y
Rousseaux, 2002). Finalmente los residuos solidos son incinerados, depositados en un

vertedero o destinados a otras aplicaciones.

1.5.2.2. Tratamiento anaerdbico

El tratamiento anaerdbico principalmente descompone la materia organica en
ausencia de oxigeno molecular (Ecuacion 1.32) en metano y didxido de carbono, entre

otros (biogas).

CHONS + H,0 —%&<*ms_y CH, + CO, + NH; + H,S + Hy 4+ RSH + calor Ec. 1.32

Su principal y mas antigua aplicacion es la estabilizacion del fango concentrado
generado a través del tratamiento aerodbico del agua residual (Metcalf y Eddy, 1985), sin
embargo, puede ser también aplicado en el tratamiento de aguas residuales con fuertes
cargas organicas (Stephenson y Blackburn, 1998). Desafortunadamente, los organismos
anaerodbicos son muy sensibles a ciertos compuestos quimicos y su campo de aplicacion no

es tan extenso como la biorremediacion aerobia. Sin embargo, las técnicas y métodos
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anaerdbicos han progresado muy rapido en los ultimos afios y aguas que no eran tratables

mediante procesos anaerdbicos ahora lo son.

La degradacion anaerobia es una cadena de procesos complejos que requiere la
accién sinérgica de diferentes tipos de organismos facultativos y anaerdbicos (van Rijn y

cols., 2006). Puede simplificarse en tres fases separadas:

- En una primera fase, las bacterias hidrolizantes y fermentantes convierten los
compuestos organicos complejos (lipidos, polisacaridos, proteinas, etc.) en acidos
grasos volatiles, alcoholes, didxido de carbono, amonio e hidrégeno.

- El segundo grupo de bacterias acetogénicas que producen hidrégeno convierten el
producto del primer grupo en hidrégeno, didxido de carbono, acido acético,

metanol, etc.

- Finalmente, en una tercera fase, las bacterias que forman metano (metanogénicas)
convierten los compuestos intermedios en didxido de carbono y metano. La
biodegradacion de productos finales es la responsable de los olores caracteristicos

emitidos por las unidades de tratamiento anaerdbico.

También existen otros grupos de bacterias heterédtrofas y autdtrofas que pueden
usar los diferentes iones inorganicos presentes (durante la reduccién de sulfato y el
proceso de desnitrificacion la bacteria reduce sulfato a sulfuro y nitrato a nitrito v,
posteriormente, a nitrdgeno gas, respectivamente). Para que se produzca el proceso de
desnitrificacion (Ecuacion 1.33) debe haber ausencia de oxigeno libre, pero no de nitratos,

denominandose medio andxico.

6NO5™ + 5CH;OH —28<%as 5 3N, + 5CO, +7H,0 + 60H" Ec. 1.33

Debido al lento metabolismo de las bacterias metanogénicas, especialmente las
responsables de la degradacion de los acidos propidnico y acético, la metanogénesis es el
paso que limita la velocidad del proceso completo. Este factor se traduce en unos tiempos
de degradacion mayores que los requeridos en las unidades de tratamiento aerdbico
(Metcalf y Eddy, 1985). Adicionalmente, la biodegradacion anaerobia debe ser desarrollada
en reactores completamente cerrados con control de temperatura. Los microorganismos
anaerdbicos son ademas mas sensibles a la temperatura y el pH que los aerdbicos. El
intervalo éptimo de temperaturas esta entre 30-38°C y 49-57°C para condiciones mesofilas

y termofilas, respectivamente (Metcalf y Eddy, 1985). Respecto al pH, merece la pena
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notar que si se generan altas concentraciones de acidos grasos volatiles, los

microorganismos metanogénicos pueden ser inhibidos (Stephenson y Blackburn, 1998).

El tratamiento anaerdbico tiene la ventaja de una menor demanda de energia (se
omite la aireaciéon) y una menor produccion de fango comparada con el tratamiento
aerobico (O'Neill y cols., 2000). Ademas, se puede operar con cargas organicas superiores
que en los aerobios, ya que los ultimos estan limitados por la velocidad de transferencia de
oxigeno. El fango resultante es también estabilizado y depositado al vertedero o aplicado
en agricultura. Finalmente, es una ventaja afiadida la produccion de metano, que puede
ser posteriormente reutilizado para obtencidn de energia térmica o mecanica requerida en

los procesos anaerdbicos.

Sin embargo, son necesarios mayores tiempos de residencia, y por tanto los costes
de inversion correspondientes al tamafio del biorreactor seran superiores. Ademas, son
necesarias temperaturas mas altas para asegurar velocidades razonables, lo que implica el
precalentamiento de la alimentacién o el calentamiento del reactor anaerobio. Asimismo, la
sedimentacion de la biomasa anaerobia es mas dificil que la decantacion de la biomasa en
el proceso de lodos activos, por tanto, los costes de inversién para la clarificacion son

superiores. Ademas produce malos olores (principalmente de H,S y RSH).

1.5.2.3. Sistemas de crecimiento

Sistemas de crecimiento en suspension

En el tratamiento de aguas residuales los sistemas de crecimiento en suspension
mantienen la biomasa en suspension creciendo como fléculos de microorganismos.
Generalmente, algun tipo de mezclador es usado para asegurar un contacto continuo con
el sustrato. Una vez que la biodegradacion concluye, los floculos de biomasa son

eliminados por clarificacion.

Este tipo de sistemas consiste principalmente en reactores en continuo o
discontinuo. Los procesos de fangos activos aerdbicos que operan en modo continuo son
los mas usuales en el tratamiento de aguas residuales industriales y domésticas. Consisten
en la introduccién del agua residual en un tanque aireado mezclado conteniendo un cultivo
en suspension. Una vez que la degradacion se lleva a cabo la biomasa es separada en un
tanque clarificador. Entonces, una parte de esta biomasa es reciclada y revierte al proceso

y otra parte es desechada periddicamente.
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Por otro lado, el modo en discontinuo es el mas simple y antiguo para sistemas de
crecimiento en suspension. Una version comUnmente usada es la llamada reactor
discontinuo secuencial (SBR, siglas en inglés de sequencing batch reactor), introducido por
Irvine en 1971, y aplicado satisfactoriamente en la biodegradacion de aguas residuales
industriales y municipales (Mace y Mata-Alvarez, 2002; Dosta y cols., 2007; Tian-Ming y
cols., 2007).

El SBR lleva a cabo el tratamiento bioldgico completo en un Unico reactor (sin
clarificador independiente) mediante una sucesion controlada en el tiempo compuesta de
cinco ciclos (Figura 1.5) en forma secuencial: llenado, reaccion, sedimentacion

(clarificacién), extraccion (vaciado por decantacién) y fase inactiva.

Agua a tratar

r— LLENADD)  m—

ag 0 ¢ 0 Adicion de
D O Sustrato
® 5 p
o ° o D°
0
—  FASE INACTIVA _ == e REACCION —
b o 1 .
Purga de Fangos 1 ?:l odog o Tiempo de
0 Cﬂag 0 (L Reaccidn
- O Be==

e SEDIMENTACION __ me—

p— VACIADO —

Efluente

Efluente —1 Vaciado del Clarificacion

Figura 1.5. Esquema del un reactor bioldgico secuencial (SBR) durante un ciclo de operacion.

El agua residual entra en el reactor durante la fase de llenado (que lleva
aproximadamente el 25% de la duracion total del ciclo), iniciandose la biodegradacién que
se completa en la fase de reaccion por iniciacion del mezclado y/o aireacidn. Esta etapa
puede tener lugar bajo condiciones forzadas de aireacién que permiten la actividad
aerobica, o sin aireacion forzada dando lugar a posibles reacciones andxicas y anaerdbicas,
ocupando el 35% de la duracion total del ciclo. En la sedimentacién se separa la biomasa
del agua tratada consiguiendo un sobrenadante clarificado como efluente. El tiempo
dedicado a la extraccidon (retirada del sobrenadante formado durante la sedimentacion)
puede variar entre el 20% y el 50% de la duracion total del ciclo (entre 15 minutos y 2

horas), siendo 45 minutos la duracion tipica. Finalmente, existe una fase inactiva, cuyo
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objetivo es permitir que un reactor termine su fase de llenado antes de conectar otra
unidad (en un sistema de multiples tanques). El exceso de fango es desechado durante la
fase de sedimentacion o fase inactiva, aunque puede llevarse a cabo durante cualquier
fase, dependiendo del modo de operacion. La purga del lodo es otro paso importante en el

funcionamiento de los SBR que afecta, de manera importante, a su rendimiento.

En comparacion con el proceso convencional de fangos activos, la tecnologia SBR
incorpora varias ventajas principalmente debido a su simplicidad, flexibilidad de operacion
(incluso proporcionando la capacidad de influir en la comunidad microbiana) y coste (EPA,
1999; Mace y Mata-Alvarez, 2002). Asimismo, estan especialmente disefiados para el

tratamiento de aguas residuales con carga baja o intermitente (EPA, 1999).
Sistemas de crecimiento inmovilizados

El crecimiento inmovilizado consiste en un sistema en el que los microorganismos
se unen por si mismos dentro o sobre un soporte sélido inerte que rellena el reactor en
forma de soportes. Una vez terminada la biodegradacion, el agua residual tratada es

retirada mientras que la biomasa permanece fijada al soporte.

Los tipos mas habituales de biorreactores inmovilizados consisten en un lecho fijo o
un lecho fluidizado (Metcalf y Eddy, 1985). En el reactor tipo lecho fijo los soportes (de
piedra, plastico, etc.) se localizan en un sitio fijo y no se mueven con el agua residual que
pasa a través de los soportes creando un contacto con la biomasa adherida. Sin embargo,
en el reactor de lecho fluidizado los soportes son suspendidos por el flujo de agua residual
ascendente. En esta configuracion han sido usadas particulas pequenas, como arena,

carbdn activo, lechos de cambiadores idnicos y 6xidos metalicos.

Los reactores inmovilizados de lecho fijo poseen diversas ventajas como la mayor
diversidad microbiana y un mayor espectro de actividades bioquimicas, el incremento del
tiempo de vida de las células, una mayor cantidad de biomasa por volumen de biorreactor
(haciendo posible el uso de reactores de menor tamafio que en sistemas suspendidos), una
mayor velocidad de degradacidn, la facilidad de operacion (no es necesaria la clarificacion),
la prevencion del lavado de biomasa y la resistencia a cargas mas toxicas ya que existe una
mayor actividad bioldgica en la superficie. Algunas de sus desventajas son la dificultad de
transferencia de materia (principalmente oxigeno) y la mayor demanda de energia
asociada con la aireacion (aunque ésta también es usada en la mayoria de los sistemas en

suspension).
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1.6. Acoplamiento de PPOA con degradacion biolégica para el tratamiento de

aguas contaminadas.

El tratamiento de contaminantes organicos de un modo medioambientalmente
aceptable y a un coste razonable es una cuestién de gran importancia en los paises
desarrollados. Existe la duda de si los procesos bioldgicos continuaran siendo empleados
como un proceso de tratamiento basico para la mayoria de aguas residuales ya que no
siempre se obtienen resultados satisfactorios, especialmente cuando se aplican al
tratamiento de aguas residuales industriales, porque muchas sustancias organicas
producidas por las industrias son inhibitorias, toxicas o resistentes al tratamiento bioldgico.
Por consiguiente, como se describe en el apartado 1.4.6.2, los procesos de oxidacién

avanzada pueden ser una alternativa.

Los PPOA pueden usarse para la mineralizacion completa de todos los
contaminantes presentes hasta anhidrido carbdnico, agua y sales minerales o para la
eliminacion parcial hasta la conversion del contaminante en compuestos mas oxidados. En
general, si se pretende realizar la mineralizacion completa, el POA podria suponer un coste
muy elevado (Esplugas y Ollis, 1997). Una alternativa muy atractiva para completar la
oxidacion es el uso de un pretratamiento utilizando un POA (Gogate y Pandit, 2004a), de
modo que el contaminante organico, inicialmente recalcitrante, se convierta en una serie
de intermedios biodegradables que, seguidamente, pueden ser degradados en un proceso

bioldgico porque ya no serian inhibitorias o toxicas.

Por ejemplo, macromoléculas organicas como polimeros solubles pueden ser
demasiado grandes para permeabilizar a través de las paredes celulares y producir una
oxidacion bioldgica efectiva. Un POA podria romper estas moléculas en intermedios mas
pequefos (ej. acidos organicos de cadena corta) que lograrian introducirse en las células y
ser mas biodegradables que las moléculas originales, ya que, generalmente, se acepta que
la biodegradabilidad se incrementa al decrecer el tamafo molecular. Por el contrario, la
oxidacion quimica total de estos intermedios mas simples a anhidrido carbdnico y agua
puede ser dificil y requerir condiciones oxidantes severas, ya que la velocidad de escision
del enlace C-C disminuye al reducirse el tamafio molecular. Reuniendo estas dos
observaciones separadas, en un sentido cualitativo, el concepto de un acoplamiento de los
procesos quimico y bioldgico se puede ilustrar esquematicamente (Figura 1.6). En la Figura
1.6 se puede observar que existe un punto mas alld del cual el tratamiento bioldgico es
mas atractivo que la oxidacion quimica en términos de velocidad (Mantzavinos y Psillakis,
2004).
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Velocidad de escisién C-C

Oxidacion Oxidacion
quimica biolégica

Tamafio molecular

Figura 1.6. Combinacién de tratamiento quimico y bioldgico.

La combinacién de la oxidacion quimica y bioldgica puede llevarse a cabo en los

siguientes casos (Ollis, 2001):

- La corriente de alimentacién es biorrecalcitrante o no biodegradable totalmente por
enzimas intracelulares. La oxidacion parcial debe incrementar la biodegradabilidad
por formacion de especies de menor tamafo mas oxidadas que se parezcan a

intermedios naturales de las rutas metabdlicas.

- La corriente de alimentacion es inhibitoria para el cultivo bioldgico. La oxidacion
destruye el compuesto inhibitorio y normalmente se obtienen efluentes tratados

con mucha menor toxicidad.

- El contaminante es insoluble. Weng y cols., (1999) publicaron que el compuesto
insoluble benzo [a] pireno podia ser tratado parcialmente con ozono dando lugar a
compuestos mas solubles, que eran mas tarde procesados para reducir el peso

molecular, abrir los anillos y producir sustancias biodegradables.

- Si el contaminante es soluble pero es un polimero de peso molecular suficiente
para impedir su consumo por medio de un cultivo bioldgico. Por ejemplo, la
degradaciéon del compuesto no  biodegradable polietilenglicol  (peso
molecular=10000) mediante oxidacién himeda produce un efluente biodegradable
(Mantzavinos y cols., 1999).

En la Figura 1.7 se presenta un posible esquema estratégico, modificado del

propuesto por Sarria y cols. (2002), que se puede seguir para el tratamiento de un agua
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residual. Como se ilustra en dicha figura, las aguas biodegradables y no toxicas pueden ser
directamente tratadas por degradacidon bioldgica. Por otra parte, cuando son aguas
completamente biorrefractarias el POA se realiza en un primer paso (evitando la completa
mineralizacion) para, estrictamente, aumentar la biodegradabilidad y generar una nueva

disolucion capaz de ser tratada posteriormente en la planta bioldgica.

Si las aguas son parcialmente biocompatibles hay dos posibles alternativas: puede
someterse primeramente al tratamiento bioldgico (para eliminar la fraccion biodegradable)
y entonces conducirlas al POA para rebajar el carbono organico refractario restante; o
puede tratarse quimicamente antes del biotratamiento (anadlogamente al no
biodegradable). Dependiendo de las caracteristicas del agua residual sera preferible una u
otra opcion, ya que algunas sustancias pueden ser acumuladas e inhibir el crecimiento de

los microorganismos, requiriendo una oxidacion quimica previa.

AGUA RlESIDUAL

¢(BIODEGRADABLE?

________ PARCIALMENTE — - —.._ .
- S
------------------------- > [ TRATAMIENTO
POA < =l  BioLoGIcO
NO ¢{LOGRADOS
REQUERIMIENTOS
LEGISLACION?

EFLUENTE

Figura 1.7. Estrategia para el tratamiento de aguas residuales.
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1.6.1. Aspectos practicos en la combinacion POA-Bioldgico

1.6.1.1. Eliminacién del oxidante quimico

En la combinacién de ambos procesos es importante que el oxidante quimico y el
cultivo biolégico no se mezclen por lo que, si es posible, el oxidante quimico debe ser
eliminado completamente en el pretratamiento (Gogate y Pandit; 2004b). Por ejemplo,
altas concentraciones de perdxido de hidrogeno pueden producir una inhibicién del cultivo
aunque concentraciones relativamente bajas (menores de 10 mg L) no suponen un
problema serio para el microorganismo. En muchos trabajos experimentales (Lapertot y
cols., 2006; Oller y cols., 2007a) el exceso de perdxido de hidrégeno es retirado con la
enzima catalasa, (1U destruye 1 umol min™ de H,0, a pH = 7.0 y T =25°C) o con sulfito
sédico (Adams y cols., 1994). En todo caso, estos procedimientos pueden ser Utiles para
experimentacion a escala de laboratorio, pero en aplicaciones industriales lo mas
conveniente es adaptar la dosis de oxidante a la estrictamente necesaria para conseguir el
tratamiento deseado. De esta forma al final del POA el oxidante habra sido completamente
consumido y no entrara en contacto con la biomasa (Sarria y cols., 2003b; Oller y cols.,
2007b). En otros tipos de PPOA, como por ejemplo los que usan ozono, también es
necesario controlar los niveles de éste ya que el ozono se usa como desinfectante y podria

afectar al cultivo si quedan cantidades remanentes del pretratamiento.

1.6.1.2. Ajuste del pH

Como se ha comentado anteriormente, el pH es uno de los factores cruciales para
la velocidad de degradacion en algunos procesos fotocataliticos. Asi, el pH utilizado para
foto-Fenton estd en torno a 2.8 (necesario para evitar la precipitacion de hidroxidos de
hierro). A este pH la mayoria de los microorganismos son incapaces de crecer y/o degradar
compuestos. Por tanto, para el acoplamiento del POA-tratamiento bioldgico es necesario

ajustar el pH hasta valores préximos a pH = 7 (Oller y cols., 2007c).

1.6.1.3. Efecto del tiempo de reaccion

El tiempo de reaccion de un POA determina el coste del proceso cuando se
pretende acoplar posteriormente con una oxidacion bioldgica. Ademas, tiempos largos
producen un exceso de oxidacidon quimica y generan intermedios altamente oxidados con
poco valor metabdlico para los microorganismos, con la consiguiente pérdida de eficiencia
en el sistema (Scott y Ollis, 1995).
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Adams y cols., (1994) estudiaron la oxidacién de 1,4-dioxano usando perdxido de
hidrégeno y ozono, y determinaron que el acoplamiento con un tratamiento bioldgico era
efectivo cuando se eliminaba por completo el contaminante, coincidiendo este momento
con el mayor nivel de DBO en el efluente del tratamiento quimico. Sin embargo, una mayor
oxidacion quimica Unicamente servia para reducir la DBO residual. Asimismo, Takahashi y
cols., (1994) encontraron un tiempo Optimo de oxidacion para la ozonizacion de
nitrofenoles y dos colorantes sintéticos. Dicha ozonizacidn generaba sustancias mas
biodegradables pero después de una dosis mayor de ozono decrecia la relacion DBOs/COD

del efluente.

Sin embargo, tiempos cortos de oxidacion quimica pueden dar lugar a la formacion
de intermedios mas toxicos que el contaminante a tratar. Asi, en la oxidacion parcial con
peroxido de hidrégeno de 2,4-diclorofenol el efluente presenta una mayor toxicidad que

decrece cuando se aplica un mayor tiempo de tratamiento (Bowers y cols., 1989).

1.6.1.4. Aclimatacion del cultivo bioldgico

Un punto interesante asociado a los experimentos de biodegradacion es si los
microorganismos deben aclimatarse o no para maximizar la eficiencia de degradacion.
Contreras y cols. (2003) encontraron que la biodegradacién con fangos activos no
aclimatados de 2,4-diclorofenol previamente tratado con ozono era mas eficiente que si el
fango era adaptado a fenol (intermedio primario en la ozonizacion). Esto implica que un
cultivo no aclimatado puede degradar un mayor nimero de especies intermedias. Ademas,
si se usa aclimatacion debe decidirse si se aclimata el cultivo al efluente original, a los
intermedios de oxidacion quimica o a ambos. Rivas y cols. (2001) encontraron que la
biodegradacion del efluente del tratamiento mediante oxidacién himeda de alpechin con
biomasa adaptada a los intermedios de oxidacion, era mas rapida que con biomasa
adaptada al efluente original. Sin embargo, en muchos estudios se demuestra que la
adaptacion de los cultivos al efluente original hace que la biodegradacion sea mas efectiva
(Zhuang y cols., 2005; Wang y cols., 2007).
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1.6.2. Medida de la biodegradabilidad como estudio del efecto del

pretratamiento quimico
1.6.2.1. Parametros totales

El pardmetro mas comunmente usado para describir la actuacién del
pretratamiento con oxidacion quimica es la reduccion del COD (carbono organico disuelto)
y la DQO (demanda quimica de oxigeno). El COD es proporcional a la concentracion de
compuestos organicos en el agua, esta limitado a describir la oxidacion total y permanece
invariable cuando no existe oxidacién o es muy pequefia. Por otro lado, los datos de DQO
por si mismos no pueden diferenciar entre oxidacion parcial y total, ya que ambas
reacciones contribuyen a decrecer su valor. Por tanto, COD y DQO si se usan de manera

aislada dan una visién poco Util con respecto a la oxidacion parcial.

Una via para obtener informacidn sobre la oxidacién parcial es combinar los datos
de COD y DQO, propuesta por Scott y Ollis (1995) y definida como el estado de oxidacion
promedio, EOP (Ecuacién 1.34):

_ 4x(CoD- DQO)
cob

EOP

Ec. 1.34

donde COD tiene unidades de moles de carbono por litro y DQO se expresa en
moles de oxigeno por litro. El estado de oxidacién promedio tiene valores de entre —4 (€j.
CH4) y +4 (e€j. CO,) en el que altos valores indican un elevado estado de oxidacion de los
compuestos organicos en el agua. La principal desventaja asociada al uso de este
parametro es que no puede indicar cuanta oxidacion parcial o total ha tenido lugar desde el
comienzo de la reaccidn, aunque si indica que la reaccidon estd generando sustancias con
estados de oxidacion mas elevados. Por ejemplo, cuando EOP es estable pero se observa
descenso de COD significa que el POA estd mineralizando (hasta CO,) los compuestos
organicos (lo que no suele ser rentable si se quiere combinar con un tratamiento
bioldgico). De la misma forma, si se observa un ascenso de EOP asociado a un valor de
COD estable, significa que el POA esta degradando los compuestos organicos a otros mas
oxidados, pero no convirtiéndolos en CO,, lo que es deseable si se pretende combinar con

un tratamiento bioldgico.

El efecto del pretratamiento quimico en las propiedades del efluente se mide

normalmente por medio de:
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- test de biodegradabilidad,

- test de toxicidad,

- estudios integrados donde el efluente parcialmente tratado es alimentado a un
postratamiento bioldgico y

- combinacion de los anteriores.

El test estandar de la DBO se ha utilizado cominmente como una medida de la
biodegradabilidad aerdbica (Scott y Ollis, 1997). Cambios en la biodegradabilidad se
evalian midiendo las relaciones DBO,/DQO y/o DBO,/COD y comparando sus valores en
las muestras tratadas con los de los efluentes originales (Mantzavinos y Psillakis, 2004).
Estas relaciones dan un indice de la proporcién de materia organica presente que es
aerobicamente degradable dentro de un cierto periodo de tiempo (gj. 5 dias en la DBOs).
Las limitaciones del test de la DBO surgen principalmente del hecho de que la velocidad de
biodegradaciéon varia con la concentracion. Asi, los resultados de la DBO deben
interpretarse con precaucién y no deben compararse con datos de otras fuentes. Ademas,
las relaciones DBO,/DQO (o DBO,/COD) por si solas pueden conducir a error a menos que
también se den los valores de DBO individuales. Esto es debido a que, en muchos casos,
durante el pretratamiento quimico ocurre una reduccién sustancial de la DQO (o del COD),
produciendo un aumento de las relaciones no vinculado a un incremento en la DBO,. La
biodegradabilidad aerobia también puede ser evaluada por medio del uso del test de Zahn-
Wellens (Zahn y Wellens, 1974; Rodriguez y cols., 2002; Oller y cols., 2007c), aunque

suele ser lento (28 dias).

Mediante el ensayo de Zahn-Wellens es posible 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 (fangos activos).
Dicho método se aplica a concentraciones de sustancias que correspondan a valores de
COD en el intervalo 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 evaluaciéon de la
biodegradabilidad inicial de la sustancia (desaparicion de la estructura del compuesto

original).

En este ensayo las muestras acuosas deben tener un pH entre 6.5 y 7.5. A
continuacion, se mezclan con medio mineral y fangos activos (Directiva 88/303/EEC) y se
agita y se airea durante un periodo de 28 dias, manteniéndose las muestras a 20-25°C en

la oscuridad o bajo luz difusa. En paralelo se preparan un blanco que sélo contiene fangos
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activos y medio mineral en agua destilada y un control compuesto por una concentracion
representativa de dietilenglicol (dependiendo de los valores de COD de las muestras), que
es una sustancia completamente biodegradable. Este control sirve para comprobar que los
fangos activados estan en buen estado y son capaces de degradar ese compuesto

rapidamente.

La degradacion bioldgica se sigue mediante la medicion del COD a diversos
intervalos de tiempo. La primera medida de COD se realiza siempre después de 3.5 h de
haber iniciado el ensayo para poder detectar la posible adsorcion de las sustancias
quimicas sobre los fangos activados. La razén del COD después de cada intervalo de
tiempo con respecto al valor tomado 3.5 h después del comienzo del ensayo, se expresa en

forma de porcentaje de biodegradabilidad (Ecuacién 1.35).

D, = [1——Cf Co

_ x100 Ec 1.35
_CBAJ

n

donde Dy es el porcentaje de biodegradabilidad medido en el intervalo de tiempo t,
C; es el COD a tiempo t, Cg es el COD en el blanco a tiempo t, Cy es el COD medido
después de 3.5 h desde el comienzo del ensayo y Cga €s el COD del blanco medido

después de 3.5 h. Todos los datos de concentracidn de COD se expresan en mg L.

Los resultados de los ensayos de Zahn-Wellens pueden ser usados para predecir la
biodegradabilidad en una EDAR siempre y cuando el 70% de biodegradabilidad se alcance
en 7 dias y la fase de adaptacién no sea superior a 3 dias. Ademas, si se elimina al menos
el 70% del COD procedente del dietilenglicol en menos de 14 dias, se demuestra que la
actividad de los fangos activados es la correcta, con lo que se puede asegurar la buena
calidad del ensayo. Cualquier otro resultado procedente de aguas no biodegradables pre-
tratadas mediante un método de oxidacién quimica debe interpretarse caso por caso. Muy
a menudo estas aguas precisan de un periodo de adaptacion de mas de 3 dias, otras veces

el 70% de biodegradabilidad se alcanza mas lentamente, etc.

La toxicidad aguda de muestras provenientes de los tratamientos de oxidacién
quimica se ha medido en numerosos estudios (Fernandez-Alba y cols., 2001; Hernando y
cols., 2005; Hernando y cols., 2007; Pérez-Estrada y cols., 2007). Para ello, se exponen las
muestras a microorganismos acuaticos como Daphnia magnay Selenastrum capricornutum
y microorganismos marinos como Vibrio fischeri, Photobacterium phosphoreum y Artemia

salina y los efectos tdxicos de la muestra se determinan mediante la medida de diferentes
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parametros intrinsecos a cada método (movilidad, crecimiento, emisién de luz, etc.). El
parametro de toxicidad mas utilizado es el ECsg, que es la concentracion efectiva de agente
tdxico que produce un efecto desfavorable y medible en el 50 % de los microorganismos
después de un tiempo de exposicion (habitualmente 24 o 48 horas) de éstos al agente
téxico. Otro método para medir toxicidad es la determinacion de la inhibicion de la
respiracion de fangos activos con el que también se determina ECsp, concentracion
especifica de muestra que provoca una inhibicién del 50% en la respiracion de los fangos

activos (Arqués y cols., 2007a; Vicente Candela, 2007; Santos-Juanes y cols., 2008).

Los niveles de toxicidad durante el pretratamiento quimico estan fuertemente
influenciados por las condiciones de tratamiento. En muchos casos, la toxicidad del
efluente original se incrementa fuertemente y alcanza un maximo durante las primeras
etapas del pretratamiento presuntamente debido a la formaciéon de intermedios tdxicos.
Parra y cols. (2002) encontraron que la toxicidad aumentaba al comienzo del tratamiento
del pesticida isoproturon, debido a que los intermedios formados eran mas tdxicos que el
pesticida a tratar, pero después de dos horas de fototratamiento la toxicidad de la
disolucion disminuia bruscamente. Un ejemplo paradigmatico es la oxidacion de fenol, que
produce hidroquinona durante los primeros pasos de la oxidacion y que es tres ordenes de

magnitud mas tdxica que el propio fenol (Santos y cols., 2004).

A tiempos de tratamiento mayores, la toxicidad suele decrecer. Es importante
destacar que un incremento en la toxicidad no estd necesariamente acompanado de un
descenso en la biodegradabilidad. De la misma forma, un descenso en la toxicidad no
siempre viene acompafiado de un aumento en la biodegradabilidad. Wang y cols. (2003)
estudiaron que la ozonizacion de muestras con tinte Remazol Black tratadas durante 150
minutos eran mas biodegradables (en términos de incremento de DBOs y DBO,g) pero mas
toxicas para Vibrio fischeri que en el efluente original. Por tanto, la medida de toxicidad
puede ayudar a determinar a menudo que el efluente estd alcanzando niveles mas
adecuados de biocompatibilidad, pero no es determinante para conocer la
biodegradabilidad, que debe evaluarse mediante métodos especificos. Sin embargo, la
rapidez de las medidas de toxicidad comparada con las determinaciones de

biodegradabilidad las hace a menudo Utiles para seguir la evolucién de un POA.

Aungue los ensayos de biodegradabilidad y toxicidad facilitan una informaciéon muy
util con respecto al efecto del pretratamiento quimico, a menudo son necesarios ensayos
que integren degradacion quimica y bioldgica para obtener una valoracion adicional mas

realista del proceso combinado. En la mayoria de los casos, es conveniente realizar un

50



Introduccién

tratamiento mediante degradacion aerobia con fangos activos tomados de una EDAR
(Horsch y cols., 2003; Chen y cols., 2007b; Essam y cols., 2007; Oller y cols., 20073;
Lapertot y cols., 2007).

1.6.2.2. Medidas cinéticas

Algunos estudios también explican la biodegradabilidad en forma de medidas
cinéticas, de modo que se obtiene una informacion mas cuantitativa que con los
parametros globales y puede ser usada en el disefio de reactores bioldgicos y para predecir
el desarrollo del proceso (Scott y Ollis, 1995). La mayoria de estos estudios se basan en
que la eliminacion del sustrato sigue una cinética de Monod o cinéticas con modelos
inhibitorios (Scott y Ollis, 1996).

El pardmetro global DQO ha sido usado tradicionalmente para describir la carga
organica de las aguas residuales (Henze y cols., 1995) debido a que la composicién de las
aguas residuales industriales esta habitualmente poco caracterizada y la carga organica
varia considerablemente. Por tanto, en la ecuacion cinética la concentracion de sustrato S
puede ser sustituida por la medida de DQO (o COD). Igualmente, el proceso bioldgico en
un fango activado es realizado por un grupo muy diverso de microorganismos y la biomasa
es usualmente expresada en SVS, solidos voldtiles en suspensidon (Eckenfelder vy
Musterman, 1995). Introduciendo estos parametros globales la velocidad de consumo de

sustrato (r) puede ser expresada segun la Ecuacion 1.36:

. ( 1 )dDQOZr DQO e 136
svs) a ™|k, +DQo c

donde rmax= umax/Yx/s €S la velocidad especifica maxima de consumo de sustrato
(mg 0, mg SVS™). Calculando Ks se puede predecir la afinidad del microorganismo por el
sustrato como una medida de la biodegradacién y se puede relacionar de forma cualitativa
con el ECsq para dicho sustrato en un agua residual (Ledakowicz y cols., 2001). El modelo
de Contois (Ecuacion 1.37) también ha sido empleado para estudiar la biodegradabilidad
(Beltran y cols., 1999a; Beltran-Heredia y cols., 2001), asi como el modelo de Grau que se
muestra en la Ecuacion 1.38 (Lafi y Al-Qodah, 2006) donde K, y n son parametros cinéticos
del proceso de degradacion y res la velocidad especifica de consumo de DQO, o modelos

inhibitorios (Ecuacion 1.39) como el de Andrews (Esplugas y Ollis, 1997).
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pop DO
max /(C/\/“l‘DQO EC 1.37
poo Y
r=K .
) [DQOJ Ec 1.38
_ lumaxCOD
- 2
K, +COD + C?(D Ec 1.39

i

1.6.3. Eficiencia del proceso integrado

La medida de la efectividad de un proceso depende de la meta fijada en el
tratamiento. Una medida de la efectividad podria ser el grado de mineralizacion de todo el
carbono organico si necesitan alcanzarse aguas de pureza alta o efluentes con
determinados limites de COD. Otros tratamientos pueden considerar como objetivo
principal la reduccién total de la toxicidad o la eliminacion especifica de un componente

principal.

El paso primario del proceso acoplado influye fuertemente en la efectividad del
proceso secundario y, por tanto, en la eficiencia global. Asi, comparar el porcentaje de
tratamiento obtenido en cada uno de los pasos no es adecuado en todos los casos. Por
ejemplo, el 95% de un efluente pretratado mediante un POA puede ser mineralizado en el
proceso bioldgico, mientras que, sin pretratamiento la mineralizaciéon puede ser
despreciable. El pretratamiento quimico juega un papel importante en conseguir una alta

mineralizacion global aunque la mayor mineralizacion pueda no ocurrir en este paso.

El método mas simple para comparar la eficiencia de cada proceso (Scott y Ollis,
1995) es por medio de la relacién del porcentaje del tratamiento logrado en el proceso
individual respecto la eficiencia del proceso global (Ecuaciones 1.40-1.42), donde Z es la

eficiencia total del proceso combinado.

X=% tratamiento paso quimico/100% tratamiento global Ec 1.40
Y=% tratamiento paso bioldgico/100% tratamiento global Ec 1.41
Z=X+Y Ec 1.42

Un segundo método compara la eficiencia del proceso combinado con la eficiencia
que deberia lograrse si se usara cada proceso de forma individual. Esta relacion

proporciona una medida del sinergismo cuando se combinan ambos procesos. En
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consecuencia, se puede describir la eficiencia con el indicador “++", si se produce un gran
incremento en la eficiencia global al combinarse ambos procesos, “+"” si el incremento es
A\ /4

modesto, “0” si es despreciable o
Ollis, 1995).

si produce un efecto decreciente o adverso (Scott y
Esplugas y Ollis (1997) representaron los términos de eficiencia para cada proceso
(Ecuaciones 1.43 y 1.44).

o _ S0~ (Cag+ Coo)
¢ CAO

Ec 1.43

(Cso —Cs)
Ny =2 %2 Ec 1.44
CAO

donde los subindices Q y B representan la concentracion de efluente del proceso
quimico y bioldgico respectivamente, A es el contaminante primario, S es el intermedio
quimico (y sustrato bioldgico) y el subindice 0 indica la entrada en el reactor quimico. La
suma de las Ecuaciones 1.43 y 1.44 define la eficiencia de mineralizacion del proceso

integrado (Ecuacion 1.45).

CAO - CSB B CAQ

Ec 1.45
CAO

Ne =MNg T1g =

1.6.4. Aplicaciones

Un amplio nimero de estudios han revelado el potencial de estos sistemas
acoplados para tratar diferentes compuestos modelo y aguas residuales reales
provenientes de diversos origenes. Algunos ejemplos son aguas contaminadas con
sustrancias provenientes de la industria farmacéutica (Oller y cols., 2007c), alpechin
(Benitez y cols., 1999; Beltran-Heredia, 2001), efluentes de la industria textil (Ledakowicz y
cols., 2001; Garcia-Montafo y cols., 2008), efluentes de la industria de la nitrocelulosa
(Barreto-Rodrigues y cols., 2008), plaguicidas (Parra y cols., 2000; Oller y cols., 2007a) y
otros contaminantes como por ejemplo TNT (Hess y cols., 1998), acido p-nitro-o-
toluensulfénico (Pulgarin y cols., 1999), AMBI (Sarria y cols., 2001), etc.

La eleccion de la combinacién quimica y bioldgica apropiada depende de las

caracteristicas del agua a tratar y del objetivo del tratamiento (Scott y Ollis, 1995). El
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proceso bioldgico puede incluir microorganismos aislados, como la bacteria P. putida (Tabla
1.5) o mezclas de microorganismos, siendo entonces los mas empleados los fangos activos

(Tabla 1.5) y localizados de forma fija (en soportes) o suspendidos en el medio.

Existen multiples estrategias de combinacién; ozono-tratamiento aerdbico (Beltran
y cols., 1999a; Benitez y cols., 1999; Beltran-Heredia y cols., 2001), ultrasonidos-
tratamiento bioldgico (Gonze y cols., 1999; Entezari y Pétrier, 2003; Gonze y cols., 2003);
oxidacion electroquimica-tratamiento bioldgico (Chiang y cols., 1997; Torres y cols., 2003)
fotocatalisis con TiO,-tratamiento aerdbico (Parra y cols., 2000; Sarria y cols., 2002; Parra
y cols., 2002), etc. El presente trabajo se centra en el empleo de foto-Fenton seguido de
un tratamiento bioldgico con un microorganismo modelo (P. putida) y con mezclas de
microorganismos (fangos activos). Existen trabajos previos de acoplamiento de tratamiento
mediante foto-Fenton-fango activo (Tabla 1.5.), sin embargo la mayoria de estudios

realizados con P. putida han sido combinados con ozono (Tabla 1.5.).
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Tabla 1.5. Ejemplos de acoplamiento oxidacién quimica-bioldgica llevados a cabo con P. putida y fangos activos.

Referencia Efluente Concentracion Oxidacion quimica Oxidacion biologica Medida biodegradabilidad esoc;tjj:r:a Efecto
Suzuki y cols., Polietilenglicol . P . . Consumo de oxigeno y medidas
1976 (PM=8000) Disolucién 2% Ozono (pH 12) y H,0, P. aeruginosa PEG-K de crecimiento Q-B +
clé?:rnfggé Trinitrotolueno 1y10mgL? UV/ozono P. putida Evolucién del **CO, QB +
Baxter y 0.1-1 mg/50 mL o . L,
Sutherland, 2, 4-diclorobifenil suspension IrradlaC|qfr_1 IUIZ solar P. pu'z:‘/da alslaQa de un De_gradamon de co_mpua_astos B5Q +
1984 bacterias artificia ango activo intermedios y primarios
Kearney y . 1 Pseudomonas sp. A, L. 14
cols., 1988 Atrazina 33y 100 mg L Ozono (pH 6.5, 8, 10) Pseudomonas sp. D Evolucion del **CO, Q-B +
. . Consumo oxigeno, constantes
Leey Microorganismos (/. cinéticas, degradacion de
Pentaclorofenol 103 mol L Reactivo Fenton o H,0, putiday P. aeruginosa) y ro R Q-B +
Carberry, 1992 h compuesto primario, eliminacion
fango activo
de DQO
Stowell v cols Degradacion de compuesto
19312 Y 2-clorofenol 1.43°10% mol L Ozono P. putida primario e intermedios, Q-B +
eliminacion COD
Parra y cols., Metobromuron e 0.93y UV/TiO,, UV/TiO,/H,0,, . R
2000 isoproturon 0.21 mmol L* Fe**/H,0,, UV/Fe**/H,0, Fango activo Zahn-Wellens Q-8 +
Parkzgocf's" DMSO 800 mg L Fenton Fango activo DBO/DQO QB 0
H2023/hV, TiOZ!Hzoz/hV,
Sarria y cols., . 1 Fe’*/hv, Fe**/H,0,, . K
2001 AMBI 0.57-0.91 mg L Fe**/H,0,/hv, Foto- Fango activo Zahn-Wellens, DBOs, COD Q—B +
Fenton solar
Sarria y cols 1gLL50mgL?, 30 Foto-Fenton, Fe3*/UV
2002 v p-NTS, MB, IP, AMBI mg L"l ) mmoI’L'l TiO’ ! Fango activo Zahn-Wellens, DBOs, COD Q-B ++
’ 2
ggl"strezrgg;' 2,4-diclorofenol 100 mg L 0zono Fango activo DBO/DQO QB +
Sarré?)g;;ols., AMBI 1 mmol L™ Foto-Fenton Fango activo Zahn-Wellens Q-B ++
. . . 1 Klebsiella, Pseudomonas,
Dias-Machado Agua r_e5|dual con 669 .780 m L de Reactivo Fenton Stenotrophomonas 'y DBO/DQO QB +/++
y cols., 2006 polifenoles acido tanico .
Burkholderia
. 5-amino-6-metil-2- .
Sarg%g;é)ols., benzimidazolona CODr;110L91800 Foto-Fenton Fango activo EOP Q-B ++/+
(AMBI) 9
Alaclor, atrazina, 1
(I:_cz)algertzc())toy; clorfenvinfos, diuron e 30 rlr;]g Ll;ic{g:da Foto-Fenton Fango activo Zahn-Wellens Q-B ++
v isoproturon plag
Malaztgoy7;ols., Eflsfenrliéeti:?:nu“sglriglngon 500 mg L™ Foto-Fenton Fango activo Zahn-Wellens Q-B ++
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Objetivos y Plan Experimental

2. OBJETIVOS Y PLAN EXPERIMENTAL

2.1. Objetivos

El trabajo de investigacion que se recoge en esta Memoria se enmarca dentro de
los proyectos de investigacion “Eliminacion de contaminantes persistentes en efluentes
acuosos mediante métodos integrados de oxidacion avanzada (fotocatélisis solar) vy
oxidacion bioldgica (PPQ2003-07596-C03-02)” que se realizé de diciembre de 2003 a
noviembre de 2006 y “Desarrollo de sistemas acoplados de oxidacion (fotocatalisis solar y
oxidacion biolégica) para la depuracién de efluentes acuosos contaminados con plaguicidas
no biodegradables (CTQ2006-14743-C03-03/PPQ)” que se encuentra activo desde octubre
de 2006 y finaliza en septiembre de 2009. Ambos proyectos se realizan en coordinacion
con la Escuela Politécnica Superior de Alcoy, Universidad Politécnica de Valencia y el Grupo

de Detoxificacién y Desinfeccidon de Aguas de la Plataforma Solar de Almeria-CIEMAT.

El objetivo de estos proyectos es demostrar la eficacia del uso combinado de los
Procesos de Oxidacién Avanzada (PPOA) y los tratamientos bioldgicos para la depuracién
de aguas contaminadas con téxicos persistentes. Los costes de operacidon de estos PPOA
para la oxidacion completa de compuestos organicos toxicos son elevados (entre 1€ y 15€
por metro cubico de agua, dependiendo de la concentracion y resistencia a la oxidacion de
estos compuestos), si se comparan con los de los tratamientos bioldgicos. Por ello, se
propone su uso como etapa de pretratamiento para aumentar la biodegradabilidad de las
aguas contaminadas generando intermedios que el posterior sistema biolégico sea capaz

de degradar, con el fin de reducir los costes del tratamiento de estas aguas.

Se conocen ejemplos de combinacion de procesos avanzados de oxidacion y
tratamientos biolégicos, que sugieren grandes ventajas para la depuracién de aguas. Sin
embargo, existe un déficit de estudios que aborden una detallada caracterizacién cinética
del proceso que permita un disefio adecuado del tratamiento. Asimismo, para reducir los
costes de operacién, es de suma importancia determinar el tiempo minimo de tratamiento

que genere un agua biodegradable y por tanto, tratable en un proceso biolégico posterior.

El objetivo general de esta Tesis Doctoral es el estudio del efecto que la intensidad
de la oxidacién quimica tiene sobre la biodegradabilidad del agua tratada, asi como sobre
la cinética de la posterior depuracion bioldgica. Para ello se ha seleccionado como POA el
proceso foto-Fenton (fotocatdlisis solar) y como microorganismo patrén de un tratamiento

bioldgico Pseudomonas putida.
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El tratamiento de foto-Fenton ha sido escogido dentro de los procesos de oxidacion
avanzada porque puede ser llevado a cabo utilizando radiacién solar. Frente al tratamiento
con UV/TiO, se ha demostrado que foto-Fenton es mas efectivo por su mayor velocidad de

reaccion y porque la separacion del catalizador no es siempre necesaria.

La bacteria P. putida es ampliamente conocida por su capacidad para degradar
compuestos fendélicos como Unica fuente de carbono (de estructuras similares a los
intermedios que provienen de los PPOA) y es una de las especies mayoritarias en los
fangos activos de las depuradoras de aguas residuales. Ademas de esto y para validar los
resultados obtenidos con el microorganismo patrén, se han utilizado también fangos
activos de EDAR.

A continuacion se detallan los objetivos especificos secuenciados en el desarrollo

del Plan Experimental.

1. Estudiar la influencia del pH y de la temperatura en la cinética de la degradacion
biolégica de cuatro compuestos (vanilina, fenol, acido oxalico y acido formico) considerados
como modelo de aquellos intermedios generados durante la oxidacion mediante PPOA de

contaminantes persistentes empleando la bacteria P. putida.

2. Determinar el tiempo minimo de tratamiento mediante foto-Fenton de un agua
contaminada con plaguicidas que permita realizar, posteriormente, una oxidacion biologica.
Para ello, se procede a un estudio cinético de la biodegradacién mediante P. putida de los
intermedios provenientes del tratamiento del plaguicida. Este estudio se ha llevado a cabo
con dos plaguicidas, alaclor y pirimetanil, individualmente. Asimismo, se pretende
determinar el tiempo minimo de tratamiento mediante foto-Fenton de aguas contaminadas
con una mezcla de plaguicidas comerciales (Laition, Metasystox, Sevnol y Ultracid) para
contrastar los resultados anteriores con un Unico plaguicida y ampliar su generalidad.
Ademas, se realiza un estudio cinético con P. putida con el fin de determinar los cambios

producidos en el metabolismo bacteriano por la presencia de los intermedios.

3. Acoplamiento fotocatdlisis-biolégico mediante fangos activos. Con la mezcla de
plaguicidas anteriores, se comprobara que la intensidad de tratamiento mediante foto-
Fenton seleccionada con P. putida es también la idénea para fangos activos de una EDAR
en reactores tanque agitado operados en modo discontinuo secuencial. Finalmente, se
determinard el efecto de la concentracion inicial de COD en la seleccién del tiempo minimo

de tratamiento mediante foto-Fenton y en la eficiencia del proceso biol6gico en el
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acoplamiento con fangos activos. Para ello se utilizard una segunda mezcla de cinco
plaguicidas (Vydate, Metomur, Couraze, Ditimur y Scala) con una concentracion inicial de
COD de 500 mg L™ y 200 mg L™.

2.2. Plan experimental

Para la consecucion de los objetivos enumerados en el apartado anterior, ha sido

necesario llevar a cabo el Plan Experimental que a continuacion se detalla.

1. Biodegradacion de intermedios modelo generados en los PPOA mediante Pseudomonas
putida CECT 324

1.1. Estudio de la concentracion minima de intermedios modelo inhibitoria del

crecimiento bacteriano

Para conocer qué concentracion de los compuestos seleccionados (vanilina, fenol,
acido oxdlico y acido férmico) puede inhibir el crecimiento de la bacteria, se cultivd ~.
putida en matraces Erlenmeyer con 25, 50, 75, 100, 125, 150, 175, 200, 300, 400 y 500

mg L™ de COD, manteniendo una relacién molar 1:1:1:1 entre los cuatro sustratos.

1.2. Efecto del pH en la degradacién de los intermedios modelo mediante P. putida

La neutralizacion es un paso imprescindible cuando se pretende acoplar un
tratamiento mediante foto-Fenton, que se realiza a pH en torno a 2.8-2.9 con un
tratamiento bioldgico. Para el caso de P. putida cabria esperar que el pH al que se debe
ajustar el efluente tratado fotoquimicamente fuera en torno a 7 puesto que se considera
un microorganismo neutrofilo. Sin embargo, resulta interesante la posibilidad de reducir los
costes del proceso realizando un control del pH después del tratamiento mediante foto-
Fenton a valores mas bajos (con el consecuente ahorro de disolucidn basica) o incluso
realizar el ajuste de pH al comienzo del biotratamiento y proseguir la biodegradacion sin
controlar el pH. Para ello, se ensayaron tres condiciones en reactor tanque agitado en
modo discontinuo: i) controlando el pH a 7; ii) controlando el pH a 5; iii) sin control de pH;
comenzando a pH 6. Para estos ensayos la temperatura escogida fue 30°C (referenciada
en bibliografia como el 6ptimo para P. putida). En todos los casos la Unica fuente de
carbono proviene de los compuestos seleccionados (vanilina, fenol, acido oxalico y acido

férmico).
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1.3. Efecto de la temperatura en la degradacion de los intermedios modelo

mediante P. putida

Para estudiar si variaciones en la temperatura pueden afectar al consumo de los
intermedios, se modificd la temperatura hasta 25°C y 35°C, cubriendo un intervalo de 10°C
alrededor del 6ptimo. Ambas temperaturas se ensayaron en las mejores condiciones de pH
(pH=7) alcanzadas anteriormente. Los experimentos se realizaron en el mismo reactor,
siendo la concentracion de intermedios igual que la empleada en el estudio del efecto del
pH.

2. Determinacion del tiempo minimo de tratamiento mediante foto-Fenton de un agua

contaminada con plaguicidas para el acoplamiento con una oxidacion biologica posterior

2.1. Determinacion del tiempo minimo de tratamiento mediante foto-Fenton de

plaguicidas individuales (alaclor y pirimetanil) con P. putida

2.1.1. Estudio de la biodegradabilidad de los plaguicidas puros

Antes de acometer la degradacion bioldgica de los productos de degradacién de
estos plaguicidas, se comprueba que P. putida no es capaz de degradar las sustancias
originales. Para ello se realiza el estudio en matraz con diferentes concentraciones de
alaclor y pirimetanil (0, 30, 60, 90 y 120 mg L™) haciendo un seguimiento del crecimiento

bacteriano.

2.1.2. Degradacion de los plaguicidas mediante foto-Fenton

Para determinar el tiempo minimo de tratamiento mediante foto-Fenton para el
acoplamiento con una oxidacién biolégica posterior, se someten disoluciones acuosas de
cada plaguicida (120 mg L™) a diferentes tiempos de tratamiento mediante foto-Fenton,
empleando 20 mg L™ de Fe?" como catalizador y realizando la oxidacién parcial mediante
adiciones de perdxido de hidrégeno. Este pretratamiento se lleva a cabo en la planta
CADOX con captadores solares parabdlicos compuestos (CPC) en la Plataforma Solar de

Almeria.
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2.1.3. Andlisis de la biodegradabilidad de los intermedios generados en la

degradacion de los plaguicidas a diferentes tiempos de tratamiento mediante foto-Fenton

La biodegradacion se lleva a cabo mediante P. putida en matraces Erlenmeyer
empleando las aguas obtenidas anteriormente por la aplicaciéon de intensidades crecientes
de tratamiento de foto-Fenton. Cada 24 h se mide el crecimiento bacteriano, la
concentracion de plaguicidas y el consumo de COD y se calcula la eficiencia de

biodegradacion de las aguas parcialmente tratadas.

2.1.4. Cinética de biodegradacion de los intermedios generados en la degradacion

de los plaguicidas mediante foto-Fenton

Se lleva a cabo la biodegradacion en modo discontinuo empleando A. putida en una
columna de burbujeo de 12 L con el agua obtenida para la intensidad de tratamiento
seleccionada en el apartado 2.1.3. Asimismo, se realiza un blanco con P. putida en el
mismo reactor sin intermedios para comparar los parametros cinéticos obtenidos. Los
resultados experimentales asi obtenidos se ajustan a un modelo cinético con el que se
ponen de manifiesto las diferencias en el metabolismo bacteriano debido a la degradacién
de los intermedios provenientes del tratamiento de cada plaguicida. En todos los casos las

condiciones de pH y temperatura son las mejores estudiadas previamente.

2.2. Determinacion del tiempo minimo de tratamiento por foto-Fenton de un agua

contaminada con una mezcla de cuatro plaguicidas comerciales mediante P. putida

2.2.1. Degradacion de la mezcla de plaguicidas mediante foto-Fenton

Un agua que contiene 50 mg L™ de los compuestos dimetoato, metiloxidemeton,
carbaril y metidation, que son los principios activos de los plaguicidas comerciales Laition,
Metasystox, Sevnol y Ultracid, respectivamente, se somete a diferentes tiempos de
tratamiento de foto-Fenton (hasta un tiempo de iluminacién ~ 200 min). El tratamiento
mediante foto-Fenton se lleva a cabo empleando 20 mg L de Fe®** y realizando la
oxidacion parcial mediante adiciones controladas de peréxido de hidrégeno en la planta
CADOX con captadores solares parabdlicos compuestos (CPC) en la Plataforma Solar de

Almeria.
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2.2.2. Andlisis de la biodegradabilidad de los intermedios generados en la
degradacion de la mezcla de cuatro plaguicidas a diferentes tiempos de tratamiento

mediante foto-Fenton

Se hace crecer P. putida en matraces Erlenmeyer en las aguas obtenidas
anteriormente por la aplicacion de crecientes intensidades de tratamiento de foto-Fenton,
empleando como Unica fuente de carbono los intermedios de reaccion. Cada 24 h se mide
el crecimiento bacteriano, la concentraciéon de plaguicidas y el consumo de COD y se

calcula la eficiencia de biodegradacion.

2.2.3. Cinética de biodegradacion de los intermedios generados en la degradacion

de la mezcla de cuatro plaguicidas mediante foto-Fenton

La cinética de biodegradacion de los intermedios, generados al tiempo de
tratamiento fotocatalitico seleccionado en el apartado anterior, se estudia con P. putida en
un biorreactor tipo columna de burbujeo de 12 L a 30°C y pH 7 en modo discontinuo.
Ademéds, se compara con la cinética resultante de realizar el mismo tratamiento pero sin

intermedios provenientes del tratamiento fotocatalitico de la mezcla.

3. Acoplamiento de tratamiento mediante foto-Fenton y oxidacion biologica para la

depuracién de efluentes contaminados con plaguicidas

3.1. Estudios preliminares. Degradacion de la mezcla de cuatro plaguicidas

comerciales Laition, Metasystox, Sevnol y Ultracid

El efluente tratado mediante foto-Fenton al tiempo minimo seleccionado con A.
putida se somete a biodegradacién en un reactor con fangos activos de la EDAR “El Bobar”
de Almeria. Asi, en la reaccién foto-Fenton se parte de un COD de 180 mg L™ de la mezcla

de los cuatro plaguicidas y se mineraliza el 30% del COD inicial.

El reactor tanque agitado tiene 6 L de capacidad y se opera en modo discontinuo
secuencial con fangos de depuradora sin adaptacién previa al efluente. Durante el ensayo,
la temperatura promedio fue de 26.7°C y el pH se mantuvo entre 6 y 8. No obstante, se
realiza un seguimiento de ambos parametros. Durante el transcurso de cada ciclo se
determina el consumo de COD, DQO y la concentracion de nitrégeno en forma de amonio y

nitrato.
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3.2. Estudio de la influencia de la concentracion inicial de COD. Degradacion de la

mezcla de cinco plaguicidas comerciales: Vydate, Metomur, Couraze, Ditimur y Scala

3.2.1. Degradacion de la mezcla de plaguicidas mediante foto-Fenton

Se lleva a cabo la mineralizacion mediante foto-Fenton de una mezcla de oxamilo,
metomilo, imidacloprid, dimetoato y pirimetanil que son los principios activos de los
plaguicidas comerciales Vydate, Metomur, Couraze, Ditimur y Scala, respectivamente. La
degradacién se realiza a dos concentraciones iniciales de COD distintas (500 y 200 mg L™)
aportando cada plaguicida la misma concentracién de COD. La mineralizacién parcial con
foto-Fenton se realiza mediante adiciones controladas de peroxido de hidrégeno, con 20
mg L™ de Fe** y en la planta FOTOBIOX con captadores solares parabdlicos compuestos
(CPC) ubicados en el Centro de Investigacion en Energia Solar (CIESOL) de la Universidad

de Almeria.

3.2.2. Determinacion del tiempo minimo de tratamiento mediante foto-Fenton con

P. putida

Se hace crecer P. putida en matraces Erlenmeyer en las aguas obtenidas
anteriormente por la aplicacion de crecientes intensidades de tratamiento de foto-Fenton,
empleando como Unica fuente de carbono los intermedios de reaccién. Se mide el
crecimiento bacteriano, la concentracion de plaguicidas y el consumo de COD y se calcula

la eficiencia de biodegradacion.

3.2.3. Acoplamiento de foto-Fenton y oxidacion biolégica empleando fangos activos

Para el ensayo a 500 mg L™ de COD se lleva a cabo la degradacién de la mezcla de
cinco plaguicidas con foto-Fenton hasta el tiempo minimo de tratamiento determinado en
el apartado anterior. Anadlogamente al estudio preeliminar con la mezcla de cuatro
plaguicidas, este efluente se trata posteriormente en un reactor tanque agitado
conteniendo 6 L de fangos activos de la EDAR “El Bobar” de Almeria en modo discontinuo

secuencial.

Debido a que los tiempos necesarios para que practicamente todo el COD se
consuma son muy largos, se repite la biodegradaciéon mezclando el efluente del proceso
foto-Fenton con un agua residual simulada, de modo que el proceso se asemeje a una

depuracion real en una EDAR donde la fuente de carbono puede provenir de compuestos
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dificilmente biodegradables y de otros muy biodegradables. Se realizan cinco ciclos, hasta
que el fango estad adaptado a la nueva mezcla, y el sexto ciclo se lleva a cabo con efluente
de foto-Fenton como Unica fuente de carbono para verificar su biodegradabilidad. Estos
ensayos se realizan a una temperatura media de 21°C y pH 7-8. Durante el transcurso de
cada ciclo se determina el consumo de COD, DQO y la concentracion de nitrégeno en

forma de amonio y nitrato.

Para la mezcla con una concentracién inicial de 200 mg L™ son necesarios cuatro
ciclos para la adaptacion y el quinto ciclo se realiza UGnicamente con efluente de foto-
Fenton a 23.7°C y pH 6.5-7.5. Este efluente es el resultado de tratar la mezcla el tiempo

minimo determinado en el apartado anterior.

A su vez se realiza un ensayo con un fango activo proveniente de la misma EDAR
en el que la Unica fuente de carbono es el agua residual simulada con el fin de comparar
su biodegradabilidad con la del efluente. Para este experimento el COD inicial es similar al

cultivo blanco de P. putida (aproximadamente de unos 370 mg L™).
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3. MATERIALES Y METODOS
3.1. Preparacion del stock de Pseudomonas putida

La bacteria Pseudomonas putida CECT 324 se obtuvo de la Coleccion Espaiiola de
Cultivos Tipo (Valencia, Espafia). Los cultivos se mantuvieron en placas Petri durante 24
horas a 30°C con medio de cultivo conteniendo extracto de buey, 1 g L, extracto de
levadura, 2 g L'}, peptona, 5 g L}, NaCl, 5 g L'y agar, 15 g L' a pH 7.2. Una vez formadas
las colonias se recoge una y se cultiva en medio liquido en un matraz Erlenmeyer de 25 mL
que contiene 5 mL del medio anterior (a excepcion del agar). Se mantiene esta disolucion
en agitacion 24 horas y se reparte en tubos Eppendorf con 800 puL en cada uno. A cada
tubo se le afiaden 200 uL de disolucidn de glicerina al 87% (v/v). Una vez agitados, cada

Eppendorf se introduce en nitrégeno liquido y se conserva a -70°C.
3.2. Experimentos en matraz

Los experimentos en matraz se llevaron a cabo en una camara de cultivo
termostatizada a 30°C con agitaciéon continua a 150 rpm aportada por un agitador orbital
Infors AG CH-4103 con una excentricidad de 2.6 cm. La esterilizacion del material se

realizd mediante autoclave a 126°C y 2 atm durante 20 minutos.
Concentracion minima de intermedios modelo inhibitoria del crecimiento bacteriano

Se realizan 33 ensayos (tres réplicas para cada concentracion) en matraces
Erlenmeyer de 100 mL, conteniendo 20 mL de disolucién acuosa esterilizada con filtros de
jeringa de 0.20 pum (Millex®-GN, 25 mm, Millipore) compuesta por: 25, 50, 75, 100, 125,
150, 175, 200, 300, 400 y 500 mg L™ de COD de fenol, vanilina, acido férmico y acido
oxalico como Unica fuente de carbono. Ademas, se adicionan los compuestos inorganicos y

la disolucién de metales traza (10 mL L'!) mostrados en la Tabla 3.1.

El indculo proviene del stock de P. putida, que se centrifuga (J. P. Selecta) a 1370 g
durante 15 minutos a 4°C. Se retira el sobrenadante, se resuspende en el mismo volumen
final con el medio en el que después se llevara a cabo el crecimiento y se repite de nuevo
la operacion. De este modo se retira el medio criogénico que protege el stock bacteriano
evitdndose la adicidn de otra fuente de carbono. Del indculo asi preparado se utiliza un

volumen en cada matraz de 30 pL.
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Tabla 3.1. Medio mineral (Shim y cols., 2002) empleado en los ensayos con P. putida.

Compuesto inorganico

NH,4CI 0.5gL?

K,HPO, 0.5gL?

KH,PO,4 0.5gL?
MgSO47H20 0.5 g Lt

Disolucién de metales traza

CaCl,"2H,0 0.98¢gL?
MnSO4'H,0 1glL?
Fe(NH4),(S04), 6H,0 0.8g Lt
ZnS04 7H,0 0.2glL?

4cido nitrilotriacético 0.2gL?

La viabilidad del indculo se comprueba con 30 pL de stock bacteriano en matraces

Erlenmeyer de 100 mL con 20 mL del medio de cultivo liquido descrito en el apartado 3.1.

Estudio de la biodegradabilidad de los plaguicidas alaclor y pirimetani/

Se realizan ensayos por duplicado en matraces Erlenmeyer de 100 mL, conteniendo
20 mL de disoluciones de alaclor y pirimetanil (0, 30, 60, 90 y 120 mg L), sales
inorganicas y 10 mL L™ de metales traza (Tabla 3.1) esterilizadas con filtros de jeringa de
0.20 pum (Millex®-GN, 25 mm, Millipore). El indculo proviene del stock de P. putida 'y se
utiliza un volumen en cada matraz de 80 pL. El stock de bacteria aporta extracto de buey,
3.2 mg L, extracto de levadura, 6.4 mg L™, peptona, 16 mg L?, NaCl 16 mg L™y glicerina
87% (v/v), 0.8 mL L, provenientes del medio criogénico, con lo que suministra un COD
adicional de aproximadamente 360 mg L™. La viabilidad del indculo se comprueba con 80
ML de stock bacteriano en matraces Erlenmeyer de 100 mL con 20 mL del medio de cultivo

liquido descrito en el apartado 3.1.
Determinacion de la eficiencia de biodegradacion

Se realizan los ensayos por duplicado en matraces Erlenmeyer de 250 mL con 50
mL de efluente del proceso foto-Fenton a diferentes intensidades de tratamiento, al que se
adicionan las sales minerales y la disolucién de metales traza (10 mL L) mostrados en la
Tabla 3.1. A continuacion, el pH se ajusta a 7 anadiendo NaOH 0.1 M y se filtra a través de
filtros de 0.80 um (AAWG, 47 mm, Millipore) ya que si la filtracion se realiza con filtros de
0.20 o0 0.45 um parte del COD queda retenido en éste. Finalmente los matraces se inoculan
con 200 uL del stock de ~. putida.

En este ensayo no se retira el medio criogénico, por lo que el propio stock

bacteriano aporta al medio final extracto de buey, 3.2 mg L, extracto de levadura, 6.4 mg
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L', peptona, 16 mg L, NaCl 16 mg L™ y glicerina 87% (v/v), 0.8 mL L?, con lo que
suministra un COD adicional de aproximadamente 360 mg L?, fundamentalmente
procedente de la glicerina. De esta forma, se simula que el efluente del proceso
fotocatalitico se combina con un agua residual (con un COD biodegradable). Por tanto,
estaran presentes dos fuentes de carbono; la proveniente de los intermedios generados
mediante foto-Fenton y la fuente de carbono biodegradable del medio criogénico (agua
residual simulada). La viabilidad del indculo se comprueba igual que en el apartado

anterior.

3.3. Descripcion de los reactores empleados para los ensayos bacterianos

3.3.1. Reactor tanque agitado

El estudio del efecto del pH y la temperatura en la degradacién de los intermedios
modelo mediante P. putida se lleva a cabo en un reactor tanque agitado New Brunswick
Scientific Bioflo III. El biorreactor en conjunto, incluidas las sales inorganicas, el medio
mineral y las sondas de pH y oxigeno se esterilizan mediante autoclave a 126°C y 2 atm
durante 20 minutos. A continuacion se adicionan los cuatro intermedios modelo como Unica
fuente de carbono en una proporcién molar 1:1:1:1; vanilina, 111.8 mg L™ (COD=70.6 mg
L', fenol, 69.2 mg L™t (COD=52.9 mg L), acido oxalico, 66.2 mg L™ (COD=17.6 mg L) y
4cido formico, 33.8 mg L' (COD=8.8 mg L!) esterilizados mediante filtracidn con filtros de
jeringa de 0.20 pm (Millex®-GN, 25 mm, Millipore) formando un agua residual sintética con

un COD inicial aportado por los intermedios de 150 mg L.

5 mL de un stock de bacteria se centrifugan (J. P. Selecta) a 1370 g durante 15
minutos a 4°C. Se retira el sobrenadante, se resuspende en 5 mL del agua sintética en la
que después se lleva a cabo la biodegradacion con A. putida y a continuacién, se repite
nuevamente la operacion. De este modo, se retira el medio criogénico que protege el stock

bacteriano evitandose la adicion de otra fuente de carbono.

Durante la biodegradaciéon, las muestras son recogidas por un muestreador
automatico Sigma 900 y se filtran con filtros de jeringa de 0.20 um (Millex®-GN, 25 mm,

Millipore) para retirar la biomasa bacteriana.

Para todos los experimentos se realizaron cultivos control a 30°C con 20 ulL del
mismo indculo y 20 mL de medio liquido (extracto de buey, 1 g L, extracto de levadura, 2
g L}, peptona, 5g L*y NaCl, 5 g L' a pH 7.2) en matraces Erlenmeyer de 100 mL.
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Figura 3.1. Esquema (izqda.) y fotografia (dcha.) del biorreactor New Brunswick Scientific Bioflo III.

El biorreactor (Figura 3.1) de 5 litros de capacidad, consiste en un cuerpo cilindrico
de vidrio de 17 cm de didmetro interno y 24 cm de profundidad, encamisado en su parte
inferior con acero inoxidable donde se aloja el circuito de termostatacion por el que circula
agua de temperatura controlada. La pared de vidrio dispone en su parte superior de cuatro
conexiones esterilizables de polipropileno, para permitir la adicién de antiespumante o
nutrientes, o bien como rebosadero. El cuerpo cilindrico esta cerrado en su parte superior
por un disco de acero inoxidable en el que se encuentran los orificios necesarios para la
inoculacion, suministro de antiespumante, adicion de acido o base para control del pH,
vaina metalica para colocar la sonda de temperatura, distribuidor de gas, dispositivo para
la toma de muestra, condensador de humedad para el aire efluente, electrodos de oxigeno
disuelto y de pH.

Sobre el eje estan fijadas dos turbinas Rushton de 6 paletas, colocadas, la inferior a
una distancia equivalente a un diametro de turbina desde el fondo del recipiente, y la
superior a un didmetro y medio sobre la turbina inferior. El diametro de las turbinas es de
6.5 cm, y las paletas tienen 1.7 cm de largo y 1.2 cm de alto. El reactor esta provisto de
cuatro tabiques deflectores de 20.3 x 1.6 cm separados 0.3 cm de la superficie interna. La

agitacion se mantuvo a 300 rpm.
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El oxigeno disuelto se midid utilizando un electrodo polarografico Mettler Toledo
InPro® 6000 Series 02 conectado a un transmisor de oxigeno disuelto Crison Mettler
Toledo 02 4100e, siendo la medida facilitada porcentajes de saturacion respecto al
equilibrio agua-aire a la temperatura de trabajo. Antes de cada experimento se comprueba
el estado de la membrana del electrodo, reemplazandose si se observa cualquier signo de
deterioro, y se cambia el electrolito. A continuacién se procede a la calibracion. En estos
ensayos, la aireacion se lleva a cabo con aire comprimido que proviene de la red del
laboratorio. Antes de entrar en el reactor, pasa por un humidificador con el fin de saturarlo
de agua y que no produzca evaporacion del agua a tratar, también pasa por un filtro
Millipore Millex FG50 de 0.22 micras que lo esteriliza evitando contaminaciones. El
burbujeador consiste en un tubo abierto de 5 mm de didmetro con una curvatura en su
parte final quedando la salida de aire justo debajo de la turbina inferior. La medida del
caudal de aire se realiza mediante un rotametro OMEGA. El caudal de gas utilizado ha sido

de 5 L min* (equivalente a 1 vvm).

El sistema de adquisicion de datos estd compuesto por una tarjeta de adquisicion
LabJack U12 (LabJack Corporation, Lakewood, Colorado, USA) conectada a través del
puerto USB a un ordenador que esta instalado el software DAQFactory Lite (AzeoTech,
Inc., Ashland, Oregon, USA), que permite registrar las lecturas. La tarjeta dispone de ocho
canales de entrada analdgicos (lectura entre -5 y +5 voltios), 16 canales de entrada digital

y dos canales de salida analdgica.

Medlida y control de temperatura

La temperatura puede seleccionarse en el intervalo de 4 a 80°C (£0.1°C), medida
en el seno del fermentador con una sonda de resistencia (Pt-100), y es controlada por un
controlador PID que actla sobre el caudal y la temperatura del agua contenida en la
camisa de termostatacion. El fermentador dispone de una resistencia interna que es capaz
de calentar el agua que bafia la camisa termostatizadora cuando la temperatura fijada para
el sistema es mayor que la del cultivo. En el caso contrario, el sistema necesita de un

aporte de agua de refrigeracion.

Debido al calor generado en el crecimiento bacteriano y a que el agua de
refrigeracion es la misma que circula por el condensador de humedad de la corriente
gaseosa de salida, ha sido necesario complementar el fermentador con un equipo de
termostatacion compuesto por un bano y una unidad de refrigeracion con control de

temperatura Frigedor-Reg (J. P. Selecta) con el fin de proporcionar agua de refrigeracion a
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la temperatura adecuada para el correcto funcionamiento del controlador del equipo Bioflo
III y del condensador. La temperatura del bafio se mantiene a un maximo de 14°C con el
fin de facilitar el funcionamiento del controlador que debe estar constantemente
extrayendo el calor generado. La presion de entrada de agua al circuito de refrigeracion del
fermentador se mantiene constante mediante una bomba centrifuga provista de un circuito

de derivacién con valvula regulable para aliviar el exceso de carga.

Medlida y control de pH

La medida del pH se realiza mediante un electrodo combinado Ingold esterilizable
mediante autoclave. El control, en el intervalo de 2.00 a 12.00 (£0.01) unidades de pH, se
ejerce mediante un controlador PID que opera sobre dos bombas peristalticas conectadas a
los orificios de adicién de acido 6 base. La calibracién de la sonda se realiza antes de

empezar cada ensayo utilizando dos soluciones tampon de pH 7 y 4.

El controlador actia manteniendo la bomba peristaltica correspondiente
funcionando una fraccion del ciclo de tiempo, que es proporcional a la desviacion del punto
de consigna (proporcional), a su velocidad de variacion en el tiempo (derivada) y a la
persistencia de la desviacion en el tiempo (integral). Asi, la proporcionalidad del control no
se ejerce variando el caudal de inyeccién, lo que requiere un equipo complejo, sino el
porcentaje de tiempo de actuaciéon de la bomba, con lo que se hace posible el control con
elementos de respuesta todo/nada como lo son las bombas peristalticas instaladas en el

fermentador.

3.3.2. Columna de burbujeo

Para estudiar la cinética de biodegradacién mediante A. putida de los intermedios
que se generan en la reaccidn de foto-Fenton se emplea una columna de burbujeo. Dicha
columna ha sido disefiada en el Departamento de Ingenieria Quimica y construida durante

el desarrollo de esta tesis.

La esterilizaciéon de este reactor, a diferencia del anterior, se realiza por via
quimica. Una vez que todos los componentes (conducciones, filtros, etc.) se han
esterilizado mediante autoclave a 126°C y 2 atm durante 20 minutos, la columna se llena
con agua y se afade 500 mL de perdxido de hidrédgeno de 110 volimenes, manteniéndose
en el interior durante 12 horas. Una vez transcurrido este tiempo se vacia, procediéndose

directamente a su inoculacion.
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El agua a tratar esta compuesta por el plaguicida (o mezclas de plaguicidas)
parcialmente degradado mediante foto-Fenton, las sales minerales y los metales traza (10
mL L) mostrados en la Tabla 3.1. Se ajusta el pH a 7 afiadiendo NaOH 0.1 M y se filtra a
través de filtros de 0.80 um (AAWG, 47 mm, Millipore) para su esterilizacion. Finalmente, la
inoculacidn se realiza inyectando 48 mL del stock de P. putida. El propio stock de bacteria
aporta al medio final extracto de buey, 3.2 mg L?, extracto de levadura, 6.4 mg L,
peptona, 16 mg L*, NaCl 16 mg L™ y glicerina 87% (v/v), 0.8 mL L, provenientes del

medio criogénico, con lo que suministra un COD adicional de aproximadamente 360 mg L™.

Para todos los experimentos se realizaron cultivos control a 30°C con 80 uL del
mismo indculo y 20 mL de medio liquido (extracto de buey, 1 g L', extracto de levadura, 2
g L, peptona, 5 g L'y NaCl, 5 g L a pH 7.2) en matraces Erlenmeyer de 100 mL.
También se realizan cultivos control a 30°C con 80 uL del mismo indculo y 20 mL del agua
a tratar seleccionada para la columna en cada experimento en matraces Erlenmeyer de 100

mL.

Este reactor, de 12 L de volumen Util de trabajo, esta compuesto de dos partes (la
cabeza del reactor que se encuentra unida al cuerpo permanentemente y la camara de
expansion) que se unen por medio de una abrazadera y se encuentra montado en una

estructura metalica, como se puede observar en la Figura 3.2.

En la parte inferior del reactor se encuentra la cdmara de expansion y el
burbujeador, que es de tipo plato perforado. El burbujeador es de acero inoxidable, tiene
un milimetro de espesor y presenta 150 orificios de un milimetro de diametro colocados de

forma cuadriculada y separados un centimetro.

El cuerpo del reactor tiene 83 cm y dispone de dos salidas en la parte inferior y una
en la superior. Los puertos para las sondas de pH y oxigeno disuelto se encuentran en la
parte del reactor que une el cuerpo con la cabeza, situados a 78 cm del burbujeador. En

esta parte hay, ademas, dos salidas.

La cabeza del reactor, a la que se le acopla una tapadera por medio de una
abrazadera, tiene una altura de 9.5 cm y un diametro interno de 20 cm. En la tapadera, de
PVC, hay dos puertos, uno para el condensador y otro para el septum; y dos tomas, una
para el filtro Millipore Millex FG50 de 0.22 micras utilizado para compensar presiones y otra

para la medida en continuo de turbidez.
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Figura 3.2. Esquema (izqda.) y fotografia (dcha.) de la columna de burbujeo de 12 L.

La aireacion, medida de oxigeno (Crison 60 50) y medida del caudal de aire se lleva
a cabo igual que en el apartado anterior. En este caso, el caudal de aire utilizado ha sido
de 10 L min™ equivalente a 0.83 vvm.

El cuerpo del reactor se mantiene a 30 + 0.5°C. El sistema de termostatacion
empleado consiste en un bafio de agua con una bomba centrifuga que impulsa el agua a
través de la camisa del reactor. El bafio esta equipado con una unidad de refrigeraciéon con
control de temperatura Frigedor-Reg (J. P. Selecta) que actla cuando la temperatura sube
por encima del valor deseado y con una resistencia de 200 W con control de temperatura

que funciona cuando la temperatura se encuentra por debajo de este valor.

La temperatura de la cabeza del reactor y del condensador se mantiene alrededor
de 89C para evitar el crecimiento bacteriano en la pared del reactor en la zona libre de
cultivo y la pérdida de agua, respectivamente. El sistema para el control de la temperatura
consta de un bafo equipado con una unidad de refrigeracion con control de temperatura
Frigedor-Reg (J. P. Selecta) y una bomba centrifuga que impulsa el agua hacia el interior

de la camisa y del condensador.

La medida del pH se realiza con un electrodo de pH (Crison 55 33). El pH se mide
continuamente y se transmite la sefial por medio de una salida 4-20 mA a la tarjeta de

adquisicién de datos que permite el registro continuo de la sefial. En este caso, también se
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realiza la calibracién de la sonda antes de empezar cada ensayo utilizando dos soluciones
tampon de pH 7 y 4. El pH fue controlado mediante el empleo de un relé y una bomba
peristaltica de modo que se mantuvo constante (7.0 = 0.1) por adicion de NaOH. El
sistema de toma de muestra y adquisicion de datos se llevd a cabo del mismo modo que

en el apartado anterior.
3.4. Ensayos con fangos activos

Los reactores tanque agitado de 6 L que a continuacién se presentan han sido
disefiados en el Departamento de Ingenieria Quimica y construidos durante el desarrollo de

esta tesis.

Como se puede observar en la Figura 3.3 el reactor consiste en un cuerpo cilindrico
de PVC de 20 cm de diametro interno y 25 cm de profundidad. Esta cerrado superiormente
por un disco de PVC en el que se encuentran los orificios necesarios para las sondas de pH
(Crison 55 33), temperatura (Pt-100) y oxigeno disuelto (Crison 60 50). Ademas dispone de

un acceso para la toma de muestra.

B O
Motor ——>

Electrodo de oxigeno Electrodo de pH
‘oma de muestra / Sonda de temperatura

g\ ]l 8f

| Entrada de aire

Figura 3.3. Esquema (izqda.) y fotografia (dcha.) del reactor tanque agitado de 6 L empleado para los
ensayos con fangos activos.
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En la parte inferior del reactor se introduce el aire mediante un burbujeador. Sobre
el eje esta fijada una turbina de 4 paletas de 4 cm de largo y 2 cm de alto. El reactor esta
provisto de cuatro tabiques deflectores de 24 x 1.5 cm. La agitacion se mantuvo a 150

rpm. Los reactores no disponen de sistemas de control de pH ni temperatura.

Las muestras son recogidas por un muestreador automatico Sigma 900, se
centrifugan a 1789 g (Mixtasel, J.P. Selecta) durante 2 min y posteriormente se filtran con

filtros de jeringa de 0.20 um (Millex®-GN, 25 mm, Millipore) para retirar la biomasa.

En estos experimentos, la aireacion (medida con rotametro OMEGA) se lleva a cabo
con aire comprimido que proviene de la red del laboratorio previamente humidificado. El

caudal de gas utilizado ha sido de 4 L min™! (equivalente a 0.67 vvm).

Al igual que en los reactores anteriores, se tiene especial atenciéon a las sondas
porgue en los ensayos con fangos activos se deterioran en gran medida. Asi, antes de cada
ciclo, se calibra la sonda de pH, se comprueba el estado de la membrana del electrodo de
oxigeno, sustituyéndola si fuera necesario, se repone electrolito y se procede la calibracion
de la sonda de oxigeno. Para todos los experimentos se realizaron ensayos control con un
reactor gemelo y con el mismo fango. El sistema de adquisicion de datos es igual que el

mencionado en el apartado anterior.

Para el ensayo con fangos activos no es necesaria la esterilizacién por lo que
Unicamente entre experimentos se lava el reactor con jabdn y lejia y se aclara con agua.
Una vez limpio, el reactor se llena con 6 L de los fangos activos procedentes de la EDAR y
antes de comenzar la biodegradacion se mantienen 24 h con aireaciéon y agitacion.
Transcurrido este tiempo, se dejan decantar y se retira el sobrenadante con una bomba
peristaltica afadiendo el mismo volumen de la disolucidn a tratar que sobrenadante
retirado hasta completar los 6 L de volumen de trabajo. Para el modo SBR, una vez
finalizado el experimento se deja de nuevo decantar, se vuelve a extraer el sobrenadante y

se afiade nuevamente la disolucién problema hasta completar los 6 L.

Cuando la biodegradacién con fangos activos se realiza sobre el efluente del
tratamiento mediante foto-Fenton, se adicionan los compuestos inorganicos presentados
en la Tabla 3.2. Sin embargo, en los experimentos en los que se afiade una fuente de
carbono adicional (agua residual simulada), el medio mineral seleccionado es el mostrado

en la Tabla 3.1 por analogia al ensayo blanco con P, putida.
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Tabla 3.2. Medio mineral empleado en los ensayos con fangos activos.

Compuesto inorgéanico Concentracion (g L™ Cantidad
KH,PO4 43.8 C/P=100/5
CaCl, 27.5 ImLL?
MgSO0,-7H,0 22.5 1mLL?!
FeS0,4-7H,0 50.0 (+0.5 mL L H,S0,) C/Fe=100/2
NaHCO; 48.0 2mLL?
NH,CI 38.5 C/N=100/20

El agua a tratar en los experimentos consta del efluente del tratamiento mediante
foto-Fenton y el medio mineral Ademas previamente al tratamiento bioldgico se ajusta el
pH a 7 con NaOH 1N. Antes de realizar la adicion de sales, se lleva a cabo la medida del
nitrégeno en forma de amonio del efluente del tratamiento con foto-Fenton para no anadir

un exceso de amonio y mantener la relacion C/N=100/20.

Para los experimentos en los que el efluente del tratamiento mediante foto-Fenton
se mezcla con una fuente de carbono adicional al comienzo del ciclo, se adicionan las sales
inorganicas y el medio mineral de la Tabla 3.1. Igualmente, antes del tratamiento bioldgico

se ajusta el ajusta el pH a 7 con NaOH 1N.

El experimento con agua residual simulada se lleva a cabo empleando extracto de
buey, 3.2 mg L™, extracto de levadura, 6.4 mg L™, peptona, 16 mg L™}, NaCl 16 mg Ly
glicerina 87% (v/v), 0.8 mL L' y los compuestos inorganicos y metales traza de la Tabla
3.1. Para este ensayo se retira el sobrenadante (5 L) y se adiciona el mismo volumen del
agua residual simulada de modo que el COD inicial sea similar al cultivo blanco de P. putida

(aproximadamente de unos 360 mg L™).
3.5. Determinacion simultanea del K a y del consumo de oxigeno

La determinacion del Ka se realiza utilizando una modificacion del método

dindmico, descrito en Casas Ldpez y cols., (2006).

Este método consiste en la modelizacion de la transicién entre dos estados
estacionarios. Esta transicién se provoca con un cambio en la composicion de la fase
gaseosa, produciéndose una absorcién seguida de una desorcidon de oxigeno en la fase
liquida. Asi, por ejemplo, en un experimento llevado a cabo con aire, se puede cambiar la
fase gaseosa de aire a oxigeno puro, y, una vez que se alcanza el estado estacionario se
vuelve a utilizar aire. El perfil de oxigeno disuelto en la fase liquida en este caso quedaria

como se observa en la Figura 3.4:
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El balance al oxigeno en la fase liquida viene dado por la Ecuacién 3.1, tanto para
la absorciéon como para la desorcion.

ac, Ec. 3.1

at

=K,alC -C)-q

Se puede considerar que el consumo es constante, puesto que la velocidad de
consumo de oxigeno sigue una cinética tipo Michaelis-Menten dependiente de la
concentracién de oxigeno disuelto, existiendo un valor de concentracion de oxigeno,
denominado concentraciéon critica (de saturacion del consumo), a partir del cual el
consumo permanece constante al aumentar la concentracion de oxigeno disuelto en el
medio (Stanbury y cols., 1995). Asi, en las condiciones en las que se han llevado a cabo los
experimentos, puesto que la concentracion de oxigeno disuelto siempre se ha mantenido

por encima de este valor critico, es correcto considerar el consumo constante.

b

0,— aire

Absorcion Desorcion

aire—0,

Concentracion de oxigeno disuelto

Tiempo
Figura 3.4. Perfil de la concentracion de oxigeno disuelto durante la aplicacion de la variacién del método

dindmico.

Asimismo, la concentracion de equilibrio también se puede considerar constante

porque la presion parcial de oxigeno permanece constante en cada tramo del experimento.

De este modo, considerando que el consumo y la concentracion de equilibrio son

constantes se obtiene la Ecuacion 3.2:

C, = [C* - an] + (Cw -C# KLJ gHiet Ec. 3.2

I
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Para realizar la medida se cambia la composicién de la fase gaseosa y se espera a
que se alcance el estado estacionario, a continuacion se vuelve a cambiar la composicion,
de modo que tenemos una absorcidn y una desorcion de oxigeno. Se registran los valores
de concentracién de oxigeno disuelto en funcién del tiempo con ayuda de una tarjeta de
adquisicién de datos LabJack U12 (Lablack Corporation, Lakewood, Colorado, USA). A
continuacion se representa la concentracion de oxigeno disuelto en funcion del tiempo, y

del ajuste se obtienen los valores del K.a, de Cpy de q.

3.6. Plantas piloto para foto-Fenton
3.6.1. Planta piloto CADOX (Plataforma Solar de Almeria)

Este prototipo ha sido especialmente disefiado y construido para aplicaciones de
tratamiento de aguas residuales mediante foto-Fenton, dentro del proyecto europeo
CADOX (http://www.psa.es/webeng/projects/cadox/) coordinado por la Plataforma Solar
de Almeria. El circuito hidraulico del reactor esta formado por un tanque de recirculacion
esférico de vidrio borosilicatado, una bomba centrifuga, cuatro mddulos de captadores
cilindro-parabdlicos (CPC) con una superficie total irradiada de 4.16 m?, tubos de vidrio

borosilicatado, tuberia opaca de conexion y valvulas de polipropileno inerte.

En la tuberia de conexién del tanque con los captadores se han insertado los
sensores en linea de pH (Sensolyt® IQ 700, WTW), potencial redox (Sensolyt® IQ 700,
WTW) y oxigeno disuelto (Trioximatic® 700, WTW), un sistema de calefaccién formado por
cuatro grupos de resistencias, y un sistema de refrigeracion externo. El sistema se
completa con un cuadro eléctrico que contiene toda la instrumentacién de la planta, y un
ordenador que adquiere los datos en linea generados por los sensores y transmite las

decisiones de control al cuadro (Figura 3.5).

La 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 Plataforma Solar de Almeria) y orientados hacia el sur. Cada
modulo consta de cinco tubos de vidrio borosilicatado de 1.5 m de longitud, 46.4 mm de
didmetro interno y 50 mm de didmetro externo. El sistema completo consta de 20 tubos
conectados en serie, con una longitud total de 3 m mas la aportada por las conexiones de
polipropileno (protegidas de la radiacion UV con laminas de aluminio). El reflector
empleado en esta planta piloto tiene un factor de concentracién 1, un angulo de aceptacion

de la radiacion de 90° y ha sido fabricado con aluminio altamente anodizado.
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Figura 3.5. Diagrama de flujo del foto-reactor prototipo construido en la Plataforma Solar de Almeria para
realizar el tratamiento mediante foto-Fenton.

El fluido de trabajo circula en este prototipo de un CPC a otro y al final hasta el
tanque de recirculacion que tiene una capacidad maxima de 20 L (Figura 3.6). La bomba
centrifuga impulsa el fluido a través del sistema a un caudal que puede ser 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.

Los instrumentos de adquisicion de datos en linea transmiten la sefial que les llega
de las sondas WTW de forma analdgica a sus respectivos moddulos controladores
(“FieldPoint 1/O, Advantech ADAM®4000 series”). Estos mddulos transmiten los datos
conforme al protocolo RS485, y se conectan a una interfaz desarrollada en un ordenador
mediante la aplicacion de un convertidor intermedio de seifal 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 senales del campo, para llevar a
cabo tanto la adquisicion de los datos como las acciones de control necesarias en cada

experimento.

78



Materiales y Métodos

Figura 3.6. Fotografia de los cuatro mddulos de captadores CPC durante un ensayo de foto-Fenton (izda.)
e interior de la caseta que protege al tanque de recirculacion, los sensores, el sistema de calefaccion y
refrigeracion y el cuadro eléctrico (dcha.).

3.6.2. Planta piloto FOTOBIOX (Centro de Investigacion en Energia Solar,

Universidad de Almeria)

El sistema est4 formado por dos plantas piloto gemelas (Figura 3.7) de 2.25 m?
cada una. Cada planta consta de un tanque de polipropileno, una bomba centrifuga para
recirculacion, tuberias conectoras de polipropileno y valvulas para la apertura y cierre de
las tuberias. El disefio de la valvuleria y conducciones permite la operatividad de ambas

plantas individualmente, cruzadas o combinadas.

En las tuberfas se incorporan los sensores en linea de pH (Sensolyt® IQ 700,
WTW), potencial redox (Sensolyt® IQ 700, WTW) y oxigeno disuelto (Trioximatic® 700,

WTW), ademas de un caudalimetro y el sistema de calentamiento de 3600 W.

El volumen total de cada reactor es de 91.7 L (volumen iluminado: 21.9 L, volumen
del tanque: 50 L y volumen de las conducciones: 19.8 L). Ademas, cada planta incorpora
un modulo de CPC soportados sobre un armazén de aluminio inclinado 37° (latitud local)
en el que también se halla el sensor de medicién de radiacién ultravioleta solar global. A su
vez, cada mddulo CPC tiene 10 tubos vidrio Pyrex de 50 mm de diametro y 2.8 mm de
espesor conectados con uniones de PVC y codos de polipropileno en los extremos (Figura
3.8). Al mismo tiempo, cada CPC se protege con una plancha de metacrilato. Estos

modulos estan fijados sobre una estructura metalica elevada a unos 5 m de altura.
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Figura 3.7. Esquema de las dos plantas piloto FOTOBIOX.

Figura 3.8. Fotografia de los dos CPC soportados sobre un armazén de aluminio inclinado 37°.

En este caso el fluido de trabajo circula también desde el CPC hasta el tanque de
recirculacion, con la ayuda de una bomba centrifuga, regulandose el caudal mediante un
caudalimetro insertado en la tuberia. Todos los experimentos se han llevado a cabo a un

caudal constante de 25 L min™, proporcionando flujo turbulento dentro del circuito.
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Figura 3.9. Fotografia de los tanques, sensores, bombas y panel de instrumentacion.

El sistema se completa con un panel instrumental que contiene las instalaciones
eléctricas y electronicas y un ordenador para la adquisicion en linea de los datos. Los
instrumentos de adquisicion de datos en linea transmiten la sefial que les llega de las
sondas WTW de forma analdgica a sus respectivos mddulos controladores (MAC-3580,
Design Instruments) configurados con el programa LoopWin 1.0. Estos mddulos transmiten
los datos y se conectan a una interfaz desarrollada en un ordenador mediante la aplicacién
de un convertidor intermedio de senal RS485/RS232. El software Proasis DAS-Win 3.55
recibe las sefales y realiza la adquisicion de los datos. La Figura 3.9 muestra una fotografia
de la planta FOTOBIOX.

3.7. Medidas analiticas

3.7.1. Medida del Carbono Organico Disuelto (COD) y nitréogeno total (NT)

Descripcion y fundamento tedrico

El COD se mide para evaluar el grado de mineralizacion de los compuestos

organicos durante el POA y la degradacion bioldgica con P. putida y fangos activos. Es la
cantidad de carbono en forma de CO, emitida cuando una sustancia organica es oxidada
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completamente. Corresponde a la fraccion de COT (carbono organico total) que pasa a
través de un filtro de tamano de poro de 0.45 pm (APHA-AWWA-WEF, 1992).

El analizador empleado para realizar las medidas de COD es un Shimadzu-Vcpn.
Este analizador mide carbono total (CT) y carbono inorganico total (CIT). EI COT es la
diferencia entre el CT y el CIT de las muestras acuosas. Asimismo, se incorpora un modulo

para la medida de nitrégeno total (NT) Shimadzu-TNM-1.

La medida de CT esta basada en la combustion (a 680°C) de la muestra acuosa en
un catalizador de platino soportado en esferas de 6xido de aluminio con lo que todo el
carbono se convierte en CO,. El gas de la combustién es transportado por un gas portador
(aire libre de CO, a un caudal de 150 mL min) hasta un detector no dispersivo infrarrojo
(NDIR) para el analisis de CO,. El detector infrarrojo genera una sefial cuya forma es
similar a un pico con distribuciéon Gaussiana normal y el procesador de datos calcula su

area. El area del pico es proporcional a la concentracién de CT o CIT de la muestra.

Sin embargo, cuando se realiza simultdaneamente la medida de COD y NT, después
de la acidificacién para eliminar el CIT, la muestra es inyectada en el tubo de combustion,
donde el NT se descompone y el COT se oxida simultaneamente hasta CO,. Este didxido de
carbono es detectado por el NDIR conectado en serie con un detector de
quimioluminiscencia. La conexion en serie entre el NDIR y el detector de
quimioluminiscencia permite que el mondxido de nitrogeno y el didxido de carbono

generados sean simultaneamente detectados en una Unica inyeccidon de muestra.

Para las medidas de CIT la muestra es inyectada en una disolucion al 25% p/v de
acido fosforico. Por tanto, el carbonato y bicarbonato son liberados como CO, y arrastrados
del reactor con aire libre de CO, (150 mL min™) como gas portador detectdndose la sefial

igual que en el caso del CT.

Para la cuantificacién de la relacién entre el area del pico y la concentracion de
carbono (para CT y CIT) y NT existente en la muestra, se realiza previamente una
calibraciéon con disoluciones estandar preparadas en agua ultra pura (Mili-Q). Las medidas
de CT se calibran usando hidrégeno ftalato potasico, carbonato sddico y bicarbonato sodico

para las de CIT y nitrato potdsico en el caso del NT.

82



Materiales y Métodos

Procedimiento

Debido a que los tubos capilares del equipo son estrechos solo se puede utilizar el
sistema para medir Carbono Organico Disuelto (COD). Sélidos en suspensidon o biomasa
deben ser retirados antes de la inyeccidn de la muestra en el sistema. Para ello, en este
trabajo, se hace pasar la muestra a través de filtros de jeringa con un tamafio de poro de
0.20 pm (Millex®-GN, 25 mm, Millipore). Cada medida se realiza al menos tres veces, hasta
un maximo de cinco (de modo que la varianza sea menor que el 2%). Para los ensayos con
foto-Fenton la medida del COD debe ser lo mas rapida posible porque la muestras

contienen hierro y perdxido de hidrégeno (reactivo Fenton) y puede disminuir el COD.

Control y calidad de la medida

Se inyectan periddicamente disoluciones estandar de COT (TOC standard 1000
ppm, Reagecon) y CIT (TIC standard 1000 ppm, Reagecon) para evaluar la medida
ofrecida por el equipo. Ademas se verifica que los valores de COD al inicio de los
experimentos mediante foto-Fenton sean congruentes con la concentracion inicial de
contaminante medida por Cromatografia Liquida de Alta Resolucién (HPLC). Igualmente,
los datos de NT se comparan periddicamente con una disolucion estandar de nitrato

potasico y deben ser muy similares a la suma del NH4-N y NO3-N medido en las muestras.

3.7.2. Medida de la Demanda Quimica de Oxigeno (DQO)

Descripcion y fundamento tecrico

La DQO es la medida indirecta del oxigeno necesario para la completa oxidacién de
todos los compuestos presentes en disolucion (organicos e inorganicos). Es una medida
indirecta porque la oxidacion es llevada a cabo por un agente oxidante fuerte, en este caso
dicromato potasico. Normalmente, se toma como una estimacién de la materia organica
contenida en la disolucion, a pesar de las posibles especies no organicas reducidas
contenidas en la muestra (Fe*>*, NO,, S*, etc.). Por esta razon, el COD es un pardmetro

mas preciso que la DQO para la determinacién de materia organica en agua.

Las sustancias oxidables reaccionan con una disolucion de &acido sulfrico y
dicromato de potasio en presencia de sulfato de plata como catalizador (APHA-AWWA-
WEF, 1992). El cloruro se enmascara con sulfato de mercurio formando HgCl, y se valora la

disminucién de la coloracién amarilla del Cr®* (Ecuacién 3.3).
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Cr,02 +14H'+ 6e 0 2Cr**+ 7H,0 Ec. 3.3

Procedimiento

Se agita la cubeta LCK 314 (rango de medida 15-150 mg L™ de DQO) para que el
sedimento quede en suspensidn. Esta cubeta contiene K,Cr,0;, H,S04, Ag,SO4 y HgSO4
como reactivos. Una vez disueltos se pipetean 2 mL de muestra con cuidado. Se cierra la
cubeta, se limpia el exterior y se invierte varias veces. Se introduce en un termostato
Lange LT 200 a 148°C durante 2 h. Se saca la cubeta caliente, se invierte cuidadosamente
dos veces y se deja enfriar a temperatura ambiente en una gradilla de enfriamiento. Se
limpia bien el exterior de la cubeta y se introduce en el espectrofotdmetro Hach Lange DR
5000 que lee el codigo de barras, selecciona automaticamente la longitud de onda de

medida para el ensayo (448 nm) y ofrece el dato de DQO, en mg L™.
Control y calidad de la medida

El método puede emplearse para muestras (diluidas o no) con concentraciones de
cloruro hasta 1500 mg L. Un gran exceso de DQO puede llevar a la indicacién de
resultados dentro de la gama de medicion. En este caso se recomienda realizar un control
de verosimilitud de los resultados de medicién mediante dilucién. Todas las medidas se
realizan por duplicado y periddicamente se realiza la medida de una disolucién estandar
(Addista, LCA 704).

3.7.3. Medida de la concentraciéon del contaminante por HPLC
Descripcion y fundamento tedrico

Para evaluar la concentracion de plaguicidas se ha empleado un cromatografo
Shimadzu Lc10 con sistema de deteccién de diodos en linea UV/Vis Shimadzu MX-10Av.
Estd equipado con una unidad de desgasificacion Shimadzu DGU-2A, con un médulo para
el suministro de la fase mdvil, una bomba analitica de alta presion de piston y medio
Shimadzu LC-10AT, un inyector automatico Shimadzu SIL-10AD Py un mddulo Shimadzu
CBM que permite realizar el control de todo el sistema y la adquisicién de datos por medio
del software LC-Class SPD MXA (Shimadzu Corporation).
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En cromatografia liquida de alta resolucién la fase movil se bombea a alta presion
por una columna pequefia que contiene particulas de fase estacionaria con un diametro de
entre 3 y 10 ym. A menor tamano de particula, mas eficiente es la columna, pero mayor la
resistencia que opone al flujo. Las particulas microporosas esféricas e irregulares con una
superficie absortiva o una fase liquida ligada son las mas comunes. En la cromatografia de
fase normal, la fase estacionaria es mas polar que la fase mdvil, los solutos menos polares
eluyen primero y la retencion del soluto se incrementa disminuyendo la polaridad de la fase
movil. En la cromatografia en fase reversa, con la que se trabaja en esta Memoria, la fase
estacionaria es menos polar que la fase mdvil, los solutos mas polares eluyen primero y la
retencidon del soluto se incrementa aumentando la polaridad de la fase movil. La eleccion
del procedimiento de separacion se basa en el tamano, la polaridad y la naturaleza i6nica
del soluto. Puede emplearse elucién isocratica (sin cambio de composicion de la fase movil
durante el andlisis) o en gradiente (con cambios de composicion de la fase mévil durante el
analisis) cuando el sistema es mas complicado, por ejemplo, si se deben analizar varios

contaminantes simultaneamente.

Después de pasar por la columna cromatografica, el contaminante genera una
sefal en el detector UV/Vis en relacion con su absortividad y su concentracién. La sefal
con forma Gaussiana es digitalizada mediante un software. Para la cuantificacién existe una
relacion lineal entre el area de dicho pico y la concentracion de la muestra, que se obtienen
mediante calibracién con disoluciones estandar del analito. Gracias al detector de red de
diodos se puede visualizar el espectro completo en cada uno de los picos cromatograficos.
Esta es una herramienta muy Util para la verificacion de la identificacion del compuesto

mediante comparacién con el espectro del patron.

Procedimiento

Se diluye la muestra, con el disolvente organico utilizado en la fase movil de modo
que se guarde la proporcidn, normalmente, 1:1 y se filtra la mezcla a través de filtros de
jeringa con un tamafio de poro de 0.20 pm (Millex®-GN, 25 mm, Millipore). De esta manera
las muestras se asemejan a la fase movil y no desestabilizan el sistema al inyectarlas.
También, al afiadir el disolvente se para la reaccion por desnaturalizacién del medio en la

reaccion de foto-Fenton.

Se enciende el equipo (controlador, bomba, desgasificador, inyector automatico y
detector) y, se purgan los canales de disolvente que se vayan a emplear. Una vez purgado

el sistema, se cierra la valvula de purga, se seleccionan las longitudes de onda mas
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adecuadas para la cuantificacion y se deja pasar la fase movil a emplear hasta que la senal
del detector sea estable. Se programa en el software del equipo la secuencia de inyeccion
de modo que se realizan tres inyecciones por muestra con 20 uL de volumen de inyeccion
y se especifica el método analitico a emplear. La seleccién de la fase movil apropiada y las
longitudes de onda caracteristicas dependen del analito. En la Tabla 3.3 se muestran estas

condiciones en funcion del contaminante a analizar.

Tabla 3.3. Condiciones del método de HPLC para los contaminantes estudiados.
flujo, A,

Contaminante Fase movil 1 Columna
mL min nm
fenol XTerra MS Cyg
vanilina MeOH/H,S0, 0.01 M 60/40 1 208 (150 4.6 mm, 5 pm)
acido oxalico Synnergi Hidro-RP Cyg
acido férmico KH,PO4 20 mM pH 2.9 1 220 (250 4.6 mm, 4um)
_ XTerra MS Clg
alaclor H,0O/Acetonitrilo 40/60 0.5 225 (150 4.6 mm, 5 um)
. . o XTerra MS Cyg
pirimetanil H,0/Acetonitrilo 50/50 0.5 270 (150 4.6 mm, 5 um)
meﬂggg:trir;iton gig LiChrosphere 100 RP-
. Acetonitrilo/H,0 70/30 0.5 18
carbaril 220 (250 4 mm, 5 um)
dimetoato 210 2 H
oxamilo 234
in:?s;cc)ln;”ﬁ g Lmn 0 7 12 i8 05 %%‘ Sunfire™ Waters Cis
\caclop AcN 15 15 80 80 : (150 3 mm, 5 um)
dimetoato HO 85 8 20 20 210
pirimetanil 2 210

Control y calidad de la medida

Antes de realizar las medidas se inyecta un patron con una concentracion dada y se
comprueba que el area obtenida es coherente con el calibrado realizado. Ademas se
verifica que los valores obtenidos por HPLC al inicio de los experimentos de foto-Fenton
sean congruentes con la medida de COD. Por otro lado, debe ser coherente la masa de

compuesto anadida con la concentracion medida, conocido el volumen del reactor.

3.7.4. Medida de la concentracion de hierro

Fundamento tedrico

Los iones ferrosos forman un compuesto con tres moléculas de 1,10-fenantrolina

(Ecuacion 3.4) que tiene un color rojo-anaranjado. La disolucion coloreada sigue la ley de

Beer y su absorbancia no cambia en el rango desde pH 3 a 9. De este modo, la absorcién
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del compuesto medido a 510 nm es proporcional a la concentracién de idn ferroso (APHA-
AWWA-WEF, 1992).

Fe?*+ 3PhH" [ [Fe(Ph),|" + 3H" Ec. 3.4

Un pH en torno a 3-3.5 asegura un rapido y cuantitativo desarrollo del color. Por
tanto, las medidas deben hacerse en disolucién tampdn. Agentes oxidantes, como el
peroxido de hidrégeno, interfieren en el test porque oxidan el ion ferroso a i6n férrico, que
no forma complejos con el reactivo. Otros agentes complejantes, como cianuros, nitritos y
polifosfatos, compiten con la fenantrolina por el i6n ferroso y ademas otros metales
pueden formar complejos con la fenantrolina o precipitarla. El color de las muestras

también interfiere.
Procedimiento

La muestra se filtra previamente con filtros de jeringa con un tamafo de poro de
0.20 um (Millex®-GN, 25 mm, Millipore). Entonces, si es necesario la muestra es diluida con
agua destilada. 4 mL de la muestra filtrada y/o diluida son mezclados con 1 mL de una
disolucion de 1,10-fenantrolina (0.1% p/v en agua destilada) y 1 mL de disolucién tampdn
(250 g L™ de acetato aménico y 700 mL L™ de 4cido acético en agua destilada). Después
de un minuto la absorbancia se mide a 510 nm en un espectrofotdmetro (Hach Lange DR
5000) en el que se realiza un blanco preparado de la misma forma pero con agua
destilada. Asi se elimina la interferencia debido al color. Para la presente Memoria se
realizado el calibrado: [Fe]=7.5733Abs+0.0169 r*=0.9999 para un rango de concentracién

de i6n ferroso de 0.5a 7 mg L™.
Control y calidad de la medida
Periddicamente se realizan medidas de una disolucion patrén de concentracion de

ion ferroso conocida. Ademas al comienzo de la reaccion foto-Fenton la concentracion de

i6n ferroso medida debe ser la misma que la requerida tedricamente (20 mg L™?).
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3.7.5. Medida de la concentracidon de peréxido de hidrégeno

3.7.5.1. Medida de la concentracién de peréxido de hidrégeno mediante

yodometria.

Fundamento teorico

En el presente trabajo el perdxido de hidrogeno se mide mediante yodometria
(Kormann y cols., 1988). El principio es que un exceso de yoduro es afiadido a la muestra
en disolucion acida. Entonces, el agente oxidante reacciona cuantitativamente con el
yoduro para formar una cantidad estequiométricamente equivalente de anion triyoduro
(Ecuacion 3.5). Mediante valoracion la cantidad de anién triyoduro formado es determinada
por adicion de tiosulfato, que reacciona cuantitativamente hasta formar tetrationato
(Ecuaciéon 3.6). El almidon forma un complejo coloreado con el idn triyoduro.
Consecuentemente, en presencia del almidén como indicador la completa desaparicién del
ion triyoduro puede ser observada visualmente porque el color de la mezcla cambia hasta

volverse transparente.

HO, +3T +2H 0 I, +2H,0 Ec. 3.5
I +2 SZO§' 0 3I' + S4O§' Ec. 3.6
Procedimiento

Se anaden 20 mL de H,SO4 1 My 25 mL de disolucién de KI 0.2 M a un volumen de
entre 1 a 50 mL de la muestra a medir. Si la muestra contiene perdxido de hidrégeno la
disolucién se torna color amarillo oscuro. La disolucion se mantiene durante 30 minutos a
temperatura ambiente en una botella cerrada y protegida de la luz. Entonces se afiaden 5-
10 cucharadas de almidén (disolucion comercial de almidén con yoduro de zinc) como
indicador y la disolucidon se oscurece. Posteriormente, se realiza la valoracién con una
disolucion 0.05 M de Na,S,03. La concentracion de perdxido de hidrégeno se puede

calcular con la Ecuacion 3.7 asumiendo que todo el yoduro se oxida a triyoduro.

V. .C. . PM
Cho, = —27 22— 1000, mg L Ec. 3.7

muestra
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donde Vy,so,€s €l volumen de tiosulfato consumido en la valoracion en mL,

C. esla concentracion de tiosulfato (mol L™), A es el volumen de la muestra
23

uestra

problema en mL y PM, o, €s el peso molecular del peréxido de hidrégeno.

Control y calidad de la medida

Periddicamente se realizan medidas de una disolucion patron de concentracion de
peroxido de hidrogeno conocida. Ademas al comienzo de la reaccidén foto-Fenton la
concentracion de peroxido de hidrégeno medida debe ser congruente con la cantidad de

peroxido anadida.

3.7.5.2. Medida de la concentracion de peréxido de hidrégeno mediante

reaccion con metavanadato.

Fundamento teorico

El peroxido de hidrogeno reacciona con el anidn metavanadato dando lugar al

Vo3+

cation Y“~2 de color rojo-anaranjado (Ecuacién 3.8).

VO,+ 4 H'+ H,0, 1 VO*+ 3 H,0 Ec. 3.8

La disolucion sigue la ley de Beer y se puede medir la absorbancia a 450 nm siendo
entonces la absorcidn proporcional a la concentracidon de perdxido de hidrégeno (Nogueira
y cols., 2005).

El cation formado en la reaccién es muy estable a temperatura ambiente (durante
180 h) para concentraciones de peréxido de hidrégeno menores de 3 mmol L. Para
mayores concentraciones, las muestras deben ser refrigeradas o diluidas. Ademas el
método no muestra interferencias con CI' (0.2-1.3 mmol L™*), NOs™ (0.3-1.0 mmol L™) ni
Fe** (0.2-1.2 mmol L™). Comparado con el método yodométrico, el método con vanadato
muestra una buena concordancia, sin embargo al tratarse de un método
espectrofotomético la medida de perdxido es inmediata frente a los 30 min necesarios para
la yodometria. Por ello, se decide cambiar a este método en los ultimos resultados

presentados en esta Memoria (apartado 4.3.2.1).
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Procedimiento

En un matraz aforado de 10 mL se afiaden 5 u 8 mL de muestra (dependiendo si se
espera una mayor o menor concentracion de peréxido de hidrégeno, respectivamente). Se
adicionan 1030 pL de metavanadato aménico (0.06 mol L en 0.36 mol L™ de &cido
sulfurico) y se enrasa con agua destilada hasta 10 mL. La absorbancia se mide a 450 nm
en un espectrofotdmetro (Hach Lange DR 5000) en el que se realiza un blanco preparado

de la misma forma pero con agua destilada. Asi se elimina la interferencia debido al color.

La concentracién de perdxido de hidrégeno se puede calcular con la Ecuacién 3.9

asumiendo que todo el metavanadato se oxida.

I/fina/ A b5450

= —*=0pM, , 1000, mg L*
0 I/muestra 283 a0 g e 39
donde V, ,es el volumen del matraz aforado (10 mL), V. ... €S €l volumen de

muestra problema (5 u 8 mL), Abs,., corresponde al valor de la absorbancia medida a 450

nm, 283 es el valor del coeficiente de extincién molar (Nogueira y cols., 2005) y PM, ., €s

el peso molecular del perdxido de hidrégeno.
Control y calidad de la medida

Periddicamente se realizan medidas de una disolucion patrén de concentracién de
peroxido de hidrogeno conocida. Ademas al comienzo de la reaccién foto-Fenton la
concentracion de peroxido de hidrégeno medida debe ser congruente con la cantidad de

perdxido afadida.
3.7.6. Medida de la concentracion de NH;-N
Fundamento tedrico
Los iones amonio reaccionan, a un pH de 12.6, con iones hipoclorito e iones

salicilato, en presencia de nitroprusiato sdédico como catalizador, formando azul de

indofenol. Este compuesto puede medirse espectrofotométricamente a 694 nm.
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Procedimiento

Se retira el precinto de papel de aluminio de la cubeta LCK 303 (rango de medida
2-47 mg L' NH4-N; 2.5-60 mg L™ NH,) y se desenrosca el tapén. Se pipetean 0.2 mL de
muestra, se introducen en la cubeta y se rosca inmediatamente el tapdn con la estria hacia
arriba. Una vez que se agita enérgicamente se esperan 15 min (la medida se puede realizar
solo entre estos 15 minutos y un maximo de 30 min; durante los cuales la absorbancia es
constante) y se limpia bien el exterior de la cubeta. Se introduce en el espectrofotometro
Hach Lange DR 5000 que lee el cddigo de barras, selecciona automaticamente la longitud
de onda de medida para el ensayo (694 nm) y ofrece el dato de nitrdgeno en forma de

amonio, en mg L™.

Control y calidad de la medida

Un exceso de amonio puede llevar a la indicacién de resultados dentro de la gama
de medicidn. En este caso se realiza un control de verosimilitud mediante dilucién de la
muestra. Asimismo, periddicamente se realiza la medida de una disolucion estandar
(Addista, LCA 700).

3.7.7. Medida de la concentracion de NOz-N

Fundamento teorico

Los iones nitrato de la muestra reaccionan con el 2,6-dimetilfenol presente en una
disolucion de 2,6-dimetilfenol, acido sulfdrico y fosférico, formando 4-nitro-2,6-dimetilfenol

que puede medirse espectrofotométricamente a 370 nm.

Procedimiento

Se pipetea lentamente sobre la cubeta LCK 339 (rango de medida 0.23-13.5 mg L
NOs-N; 1-60 mg L™ NO;) 1 mL de muestra. A continuacidn, se pipetea igualmente despacio
0.2 mL de solucion LCK 339 A y se cierra la cubeta invirtiéndola varias veces hasta
completa disolucién. Transcurridos 15 min se limpia bien el exterior de la cubeta. Se
introduce en el espectrofotdmetro Hach Lange DR 5000 que lee el cddigo de barras,
selecciona automaticamente la longitud de onda de medida para el ensayo (370 nm) y

ofrece el dato de nitrégeno en forma de nitrato, en mg L™.
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Control y calidad de la medida

Al igual que en el ensayo de amonio, periddicamente, se realiza un control de
verosimilitud de los resultados de medicion mediante dilucion de la muestra. Asimismo,

periddicamente se realiza la medida de una disolucion estandar (Addista, LCA 703).

3.7.8. Medida de la concentracion de biomasa de P. putida

Fundamento tedrico

La turbidimetria mide la cantidad relativa de sélidos suspendidos en agua o liquidos
similares siendo una medida del efecto de absorcion/dispersion que estos sdlidos tienen
sobre la luz. La cantidad de luz dispersada por cualquier particula depende del tamaino de

la particula, la forma, composicion e indice de refraccién.

Es un método rapido para estimar el nimero de bacterias en disolucién usando un
espectrofotometro, ya que la bacteria absorbe la luz en proporcidon a su concentracion
celular (tamafio o numero). Asi, cuando un microorganismo crece en tamafo o ndmero
provoca un aumento en la turbidez del cultivo. Dicha turbidez puede ser medida como
densidad dptica (absorcion de luz, normalmente medida a una longitud de onda entre 520
y 700 nm). De este modo, para cualquier microorganismo se puede construir una curva
estandar de crecimiento en la que se relacione concentracion de microorganismos
(determinados por peso seco) y la medida de densidad Optica (determinada mediante

espectrofotometria).

Las medidas en continuo de biomasa (en reactor) se realizan con un turbidimetro.
Este equipo proporciona la sefial en unidades nefelométricas de turbidez (NTU) que
también pueden relacionarse igualmente con la biomasa bacteriana (determinada mediante
peso seco). El turbidimetro contiene una lampara de infrarrojo y dos detectores, uno
colocado a 180° para medir la luz transmitida y otro perpendicular al anterior para medir la
luz dispersada. Asi, proporciona dos senales (luz transmitida y dispersada) y la relacion que
existe entre estas que es el ratio (R). Los datos de ratio se pueden convertir en unidades
nefelométricas de turbidez (NTU) ya que valores de 0 a 10 de ratio corresponden a 0 y
4000 NTUs. Utilizando el ratio como medida de turbidez el intervalo de trabajo y la

sensibilidad aumentan y disminuye el ruido.
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El turbidimetro Lange Ultraturb p/us SC (Figura 3.10) consiste en una célula de flujo
en la que se introduce medio de forma continua con una bomba peristaltica. Ademas posee
sistema de autolimpieza. La adquisicion de datos se lleva a cabo a través del puerto serie y

se registra en un ordenador.

dl

Figura 3.10. Turbidimetro Lange Ultraturb p/us SC para medida de la turbidez del medio.

Procedimiento

Se inoculan 800 pL de un stock de A. putida en un matraz Erlenmeyer de 1 L con
200 mL de medio de cultivo (extracto de buey, 1 g L?, extracto de levadura, 2 g L?,
peptona, 5 g L™, NaCl, 5 g L™y agar, 15 g L' a pH 7.2.) y se mantiene en agitacion (150
rpm) a 30°C durante 24 h. Se realizan 5 diluciones de modo que la disolucién mas
concentrada tenga una absorbancia en torno a 0.7 medida a 600 nm (Wang y Loh, 1999)
en un espectrofotometro Hach Lange DR 5000. Cada disolucion se filtra a vacio con un
equipo de filtraciébn a vacio Millipore a través de un filtro de 47 mm de didmetro
(previamente pesado) de 0.22 ym de tamano de poro. Una vez filtrada la muestra, la
biomasa se congela y posteriormente se liofiliza, en un liofilizador Edwards (Modulo-4K)
con lo que se deshidrata la biomasa congelada (por sublimacién a vacio). La biomasa debe
permanecer en el sistema por un periodo de, al menos 24 horas, transcurrido el cual la
biomasa resulta deshidratada. Se pesa el filtro con la biomasa liofilizada, se resta el valor
del filtro y de este modo se obtienen los gramos de biomasa seca por volumen de
disolucidn filtrada. Cada muestra se realiza por triplicado. El calibrado asi obtenido sigue la

Ecuacién 3.10, que relaciona la biomasa X con la densidad dptica (DO) medida a 600 nm:
X, g L't =0.4033D0gy0-0.0057, r*=0.988 Ec. 3.10

Mediante la utilizacién de un turbidimetro se sigue la biomasa en continuo de los

ensayos en biorreactor. Para ello se inocula un biorreactor NBS Bioflo III con 5 L del mismo
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medio de cultivo anterior con 5 mL de un stock bacteriano. El pH se ajusta a 7 y se lleva a
cabo el cultivo con una aireacién de 3 L min™ y con una agitacién de 400 rpm Se realizan 5
diluciones del mismo modo que en el calibrado con matraces y se mide el ratio R para cada
disolucion. De este modo se relaciona la biomasa bacteriana X (obtenida al igual que con
matraces mediante liofilizacion) con la sefial que proporciona el turbidimetro mediante la

Ecuacion 3.11.:

X, g L''=-0.6617R*+1.7867R-0.0997, r*=0. 999 Ec. 3.11

Control y calidad de la medida

De forma regular se mide la absorbancia a 600 nm y R de una disolucion estandar
de 100 NTU (StablCal® Standard, Hach Lange).

3.7.9. Medida de los s6lidos totales y volatiles en suspensiéon

La biomasa del fango activo se determina gravimétricamente (APHA-AWWA-WEF,
1992) midiendo los sdlidos totales en suspension (STS) y los sdlidos volatiles en suspension
(SVS).

Un volumen determinado de muestra se mezcla bien y se filtra a través de filtros
(previamente secados y pesados) de micro-fibra de vidrio (150 mm, Whatman®) que no
dejan cenizas en su ignicion. Después, el residuo retenido en el filtro se seca a 100°C hasta
peso constante. El incremento de masa corresponde a los STS, que incluyen todas las

particulas suspendidas retenidas en el filtro (Ecuacién 3.12).

(A— B)-1000
%

muestra

STS = Ec. 3.12

donde A es el peso del filtro mas el residuo seco y B es el peso del filtro, ambos en

g. El volumen de muestra se expresa en L por lo que las unidades de STS son g L.

El filtro y residuo se introducen en un horno-mufla (Nannetti FM 75) a 550°C hasta
peso constante. El peso perdido durante la combustidn equivale a los SVS (Ecuacién 3.13)

e incluye el contenido organico disuelto de la muestra.
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(A-C)-1000
%

muestra

SVS = Ec. 3.13

donde A es el peso del filtro mas el residuo antes de la igniciéon y C es el peso del
filtro mas el residuo después de la ignicion, ambos en g. El volumen de muestra se expresa
en L y unidades de STS se expresan g L. La ceniza solida que permanece, de naturaleza

inorganica, son los Solidos Totales Fijos (STF).
3.7.10. Medida de la radiacion UV
Descripcion y fundamento tedrico

En esta Memoria la medida de la irradiancia UV global inclinada a 37° (latitud local)
y orientada hacia el Ecuador (al igual que las plantas piloto solares) se considera la mas
apropiada para describir la irradiancia que llega al captador solar. La medida de la
radiacion global es mas adecuada que la medida de la radiacion directa por la naturaleza

de los captadores CPC, que son capaces de utilizar la radicacion global.

El radidmetro empleado es un radiémetro UV Zipp & Zonen CUV3 de banda ancha.
El instrumento tiene sensibilidad en el rango UV de 285 a 400 nm. El disefio esta basado
en una combinacién de difusor, filtro y fotodiodo, cuyo difusor asegura la respuesta
angular correcta. El fotodiodo genera un voltaje de salida proporcional al nimero de
fotones incidentes, pero cada longitud de onda tiene su propio factor de atenuacion

causado por el filtro.
Control y calidad de la medida

Una vez instalado, el radidmetro no requiere practicamente mantenimiento.
Unicamente se limpia semanalmente y se comparan los valores obtenidos con los
obtenidos en la misma época de afios anteriores. Debido a las dificultades de la medida su
error es de alredor del 5%. Se recomienda su calibracién cada 3 afos o cuando se
detecten errores en la medida mediante comparacion de datos tomados en las mismas

condiciones ambientales en anos sucesivos.
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4. RESULTADOS Y DISCUSION

4.1. Biodegradacion de intermedios modelo generados en los PPOA mediante
Pseudomonas putida CECT 324

El tratamiento parcial de un agua que contiene compuestos tdxicos mediante un
POA suele generar intermedios mas biodegradables. Sin embargo, se debe tener en cuenta
que algunos de estos intermedios pueden no ser biodegradables y ser también tdxicos o
inhibitorios del crecimiento de los microorganismos, en ocasiones incluso mas que el
compuesto original. Por tanto, es necesario evaluar la biodegradabilidad y toxicidad de la
mezcla de intermedios. De esta forma, se puede determinar si es posible acoplar
posteriormente un tratamiento bioldgico para conseguir la completa depuracion del agua

residual sin que los microorganismos empleados se vean afectados.

La mayoria de trabajos publicados a este respecto evallan variables globales como
DBOs, DQO, COD, EGCsy, etc. para estimar la biodegradabilidad o toxicidad de los
intermedios generados en los PPOA (Sarria y cols., 2002; Oller y cols., 2007c). Sin
embargo, son muy escasas las publicaciones que tienen en cuenta la cinética de
biodegradacion. Asimismo, debido a la complejidad del proceso, la mayoria de estudios
cinéticos realizados deben asumir en el modelo cinético que el sustrato es el COD o la DQO
(debido a la gran cantidad de intermedios existentes en el agua parcialmente tratada) y la
biomasa se cuantifica como los SVS dado que se realizan con fangos activos (Eckenfelder y
Musterman, 1995; Beltran y cols., 1999a; Ledakowicz y cols., 2001), por lo que no se
puede tener en cuenta como la biodegradacion de algunos intermedios puede afectar al

consumo de otros.

Por consiguiente, el objetivo de esta parte de la investigacion es estudiar los
efectos cinéticos sobre el proceso bioldgico a los que da lugar la degradacién de una
mezcla de intermedios modelo generados en una oxidacién parcial con un POA. Para
realizar el tratamiento bioldgico se emplea Pseudomonas putida CECT 324 como
microorganismo modelo, debido a que es una de las bacterias mayoritarias en los fangos

activos.

Para llevar a cabo la biodegradacién se parte de una disolucion donde la Unica
fuente de carbono viene dada por dos compuestos aromaticos, vanilina y fenol y dos acidos
carboxilicos de cadena corta, acido formico y oxalico (Figura 4.1). Estas sustancias se

encuentran frecuentemente en un agua contaminada con plaguicidas que es tratada

97



Memoria de Tesis Doctoral

parcialmente con un POA (Malato y cols., 2001; Konstantinou y Albanis, 2003; Herrmann,
2005; Pérez-Estrada y cols., 2005b; Pérez-Estrada y cols., 2007). Por tanto, esta disolucion
acuosa forma un agua residual sintética que simula el efluente de un tratamiento previo

con un POA.

on OH OH
RN :O\/O O)YO T
0 OH

Figura 4.1. Estructura quimica de vanilina, fenol, acido oxalico y acido formico.

Inicialmente se determina qué concentracién de los intermedios modelo puede
inhibir el crecimiento del microorganismo cultivando P. putida en matraces con diferentes
concentraciones de los compuestos seleccionados. Posteriormente, a la concentracion
seleccionada (en la que el crecimiento bacteriano es maximo) se lleva a cabo un estudio

del efecto del pH y la temperatura en el consumo de los intermedios modelo.

Debido a las condiciones acidas con las que se trabaja normalmente en el
pretratamiento con el POA seleccionado en este trabajo (foto-Fenton), el efluente se
genera con un pH en torno a 3 (Nogueira y Cuimaraes, 2000; Pérez-Estrada y cols., 20053;
Pignatello y cols., 2006) y es necesario realizar un ajuste del pH antes de pasar al
postratamiento bioldgico. Es pues crucial el estudio de la influencia del pH en el desarrollo
del tratamiento bioldgico para el disefio del biorreactor. Para ello, se realizaron dos ensayos
(@apH 5y pH 7) y un tercer experimento se llevd a cabo sin control de pH comenzando a
pH 6.

La temperatura seleccionada para el estudio de la influencia del pH fue 30°C,
referenciada como la dptima para la degradacién de fenol por A. putida (Hill y Robinson,
1975; Yang y Humphrey, 1975). En las mejores condiciones de pH, el efecto de la
temperatura se estudid a 25°C y 35°C, cubriendo un intervalo de 10°C alrededor del

optimo.

Finalmente, para cada valor de pH y temperatura ensayado se plantea el consumo
cinético de cada intermedio. Con el modelo cinético propuesto se tiene en cuenta la

interaccion entre especies quimicas y la cinética individual de cada sustrato.
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4.1.1. Estudio de la concentracion minima de intermedios modelo inhibitoria del

crecimiento bacteriano

Para caracterizar un proceso bioldgico es necesario determinar previamente qué
concentracién de sustrato puede ser degradada por el microorganismo, ya que elevadas

concentraciones pueden tener un efecto inhibitorio para este.

Las aguas provenientes del tratamiento mediante PPOA pueden contener un amplio
intervalo de concentracidn de intermedios; entre 40 y 300 mg L™ de COD (Garcia-Montafio
y cols., 2006a; Farré y cols., 2007; Oller y cols., 2007c; Malato y cols., 2007a). Los PPOA
suelen aplicarse a aguas que poseen un bajo contenido organico, siendo la concentracion
maxima admisible de unos 500 mg L't de COD (Ollis, 2001; Sarria y cols., 2002; Malato y
cols., 2007b). Consecuentemente, para evaluar si ésta u otras concentraciones inhiben el
crecimiento de P. putida es necesario realizar un ensayo previo, cultivando dicha bacteria

con diferentes cantidades de los intermedios modelo seleccionados.

Para realizar este estudio se cubre un intervalo amplio de concentracion desde 25 a
500 mg L™ de COD. Asi, se ensayan las siguientes concentraciones: 25, 50, 75, 100, 125,
150, 175, 200, 300, 400 y 500 mg L de COD del conjunto de intermedios modelo (fenol,
vanilina, acido férmico y acido oxalico) en 33 matraces Erlenmeyer de 100 mL (tres réplicas
para cada concentracién), conteniendo el medio mineral indicado en apartado 3.2. Los
cuatro intermedios se adicionan de modo que guardan una relacién molar 1:1:1:1 y esta
relacion se sigue en el resto de experimentos en los que se trabaja con los cuatro
intermedios. El indculo proviene de un stock mantenido a -70°C (preparado segln se
describe en los apartados 3.1 y 3.2) y se utiliza un volumen en cada matraz de 30 pL. Para

seguir la concentracién de biomasa se mide la absorbancia a las 24 h.

Para este experimento, se obtiene una grafica (Figura 4.2) en la que la
concentracion de biomasa bacteriana asciende al aumentar la concentracién de intermedios
desde 25 hasta 150 mg L™ con un rendimiento en biomasa en este punto de 0.93 + 0.08 g
g, debido a que la concentracién inicial de biomasa es de 35.4 mg L™ . A partir de un COD
de 175 mg L™ se aprecia una caida brusca en la concentracién de biomasa y en el
rendimiento de biomasa en sustrato que se mantienen practicamente constantes a
mayores concentraciones. Se puede deducir, por tanto, que ésta es la concentracion
minima de intermedios modelo inhibitoria del crecimiento de la bacteria. Asi, en los
experimentos posteriores en biorreactor tipo tanque agitado se trabaja como maximo con

concentraciones de 150 mg L™.
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La absorbancia se mide también a las 48 y 72 h obteniéndose a los dos tiempos la
misma tendencia en la concentracion de biomasa y la caida brusca en la biomasa a partir
de los 175 mg L de COD, por consiguiente, la concentracién minima inhibitoria no se ve

afectada por el tiempo de biodegradacion.
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Figura 4.2. Efecto de la concentracidn de la mezcla de vanilina, fenol, acido oxalico y acido férmico en el
crecimiento de P. putida CECT 324 después de 24 h de biodegradacion a 30°C. Las barras verticales
representan las desviaciones estandar de las muestras realizadas por triplicado.

4.1.2. Efecto del pH en la degradacion de los intermedios modelo mediante P.

putida

La neutralizaciéon es un paso imprescindible cuando se pretende acoplar un proceso
foto-Fenton, que se realiza a pH en torno a 2.8-2.9, con un tratamiento bioldgico. Para el
caso de un tratamiento bioldgico con la bacteria 2. putida cabria esperar que el pH al que
se debe ajustar el efluente tratado fotoquimicamente seria en torno a 7 puesto que se
considera un microorganismo neutrdfilo (apartado 1.5.1.1). Sin embargo resulta muy
interesante la posibilidad de abaratar los costes del proceso realizando un control de pH a
valores mas bajos (con el consecuente ahorro de disolucion basica) o incluso realizar el
ajuste de pH sdélo al comienzo del proceso bioldgico y proseguir la biodegradacion sin
realizar un control del pH (evitando complementar el reactor con un sistema de control de
pH). Para ello se realizaron dos ensayos controlando el pH mediante adicion de acido o
base a pH 7 y pH 5 y un tercer experimento se llevd a cabo sin control de pH comenzando
a pH 6.
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El estudio se realizd en un reactor tanque agitado New Brunswick Scientific Bioflo
III manteniendo una temperatura de 30°C. En todos los ensayos los intermedios modelo
son la Unica fuente de carbono; vanilina, 111.8 mg L (COD=70.6 mg L), fenol, 69.2 mg
L'! (COD=52.9 mg L), &cido oxalico, 66.2 mg L™ (COD=17.6 mg L) y &cido férmico, 33.8
mg L™ (COD=8.8 mg L"). De este modo el COD aportado por los intermedios es de 150
mg L.

En la Tabla 4.1 se muestra la secuenciacidn en los tiempos de consumo. Vanilina y
acido formico son consumidos de forma simultanea durante un periodo de tiempo muy
corto, entre 13y 18 h a pH 5, siendo la media de los tiempos de consumo de ambos 15.8
+ 1.9 h para los tres ensayos. Estos tiempos estan en el intervalo de los observados para
la biodegradacién de 40 mg L™ de tolueno y benceno mediante 2. putida F1 a 30°C y pH
6.7-6.9 (Reardon y cols., 2000).

Tabla 4.1. Efecto del pH en la degradacion de los sustratos acido formico, vanilina, fenol y acido oxalico
mediante A. putida CECT 324 a 30°C.

PH Acido férmico Vanilina Fenol Acido oxalico
Tiempo de consumo experimental (h)
5 13 18 32 46
7 17 17 28 22
6 (no controlado) 14 16 46 53

Para el consumo de fenol y acido oxalico la variacion en los tiempos de consumo es
mucho mas amplia. Asi, a pH 7 Unicamente se necesitan 28 h para degradar
completamente el fenol (siendo éste incluso el Gltimo intermedio en consumirse a este pH).
A pH 5 Unicamente son necesarias cuatro horas mas, sin embargo, el acido oxalico se
degrada 24 h después respecto al experimento a pH 7. Los tiempos de consumo de fenol
encontrados en bibliografia varian mucho dependiendo del pH, temperatura, concentracion
inicial, adaptacidn previa, etc. Asi, P. putida degrada 25 mg L de fenol en 15 h a 26°C
(Monteiro y cols., 2000), o concentraciones mayores (500 mg L™) en un mayor tiempo (35
h) a 25°C (Garcia Sanchez y cols., 1998). Si P. putida se adapta previamente puede
degradar 1000 mg L en tan sélo 24 h a 28°C (Pazarlioglu y Telefoncu, 2005) o 500 mg L™
si se inmoviliza en alginato calcico en menos de 20 h, a pH 7 y 30°C (Bandhyopadhyay y
cols., 2001).

En el experimento sin control de pH se observa un crecimiento significativamente
diferente a las de pH controlado, ya que cada variacion de pH sustancial en el transcurso

de la biodegradacion viene acompafiada de un cambio en la concentracion de biomasa.
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Cuando el acido férmico y vanilina estan siendo degradados, el pH comienza a bajar
descendiendo hasta 4.7 desde el valor inicial de 6. Posteriormente, el pH nuevamente
disminuye, siendo en este caso, el descenso mas lento que el anterior hasta pH 4; cuando
el fenol se ha degradado por completo a las 46 h. En Ultimo lugar, el pH recupera su valor
inicial al final del proceso, cuando concluye la biodegradacion del acido oxalico (53 h). El
cambio en dos unidades de pH no afecta a la molécula de vanilina (pK,=7.38 a 298 K), al
fenol (pK;=9.98 a 298 K) ni al acido féormico (pK;=3.77 a 298 K) ya que las dos sustancias
aromaticas permanecen en su forma alcalina hasta su consumo y el acido férmico se
encontraria disociado. Sélo el acido oxalico se afecta en su segunda disociacién cuando el
pH baja hasta 4 ya que se encuentra por debajo de su pKa, (pKa1=1.30, pK2=4.30 a 298
K). Esta podria ser la causa del consumo mas lento del acido oxalico que se produce en

estas condiciones de pH respecto a los otros experimentos.

Un estudio cualitativo de los resultados presentados provee un patrén de consumo
para un modelo matematico aproximado. De este modo, a todos los valores de pH
ensayados, vanilina y acido férmico son degradados en las primeras horas, dando lugar a
un crecimiento exponencial en la biomasa bacteriana. Una vez que ambos sustratos son
consumidos, se observa una fase de adaptaciéon a los nuevos sustratos, y finalmente, las

células son capaces de degradar el fenol y el acido oxalico.

Vanilina y acido férmico se consideran sustratos no inhibitorios del crecimiento,
puesto que se consumen rapidamente en los primeros estadios de la biodegradacion.
Ademas, como simplificacion, se considera que el crecimiento debido al consumo de estos

sustratos representa una cinética de Monod (Ecuacién 4.1):

_ /'lmax,/'sf
b= s Ec. 4.1

S,i i

donde la constante Ks; indica la habilidad del microorganismo para crecer a bajos

niveles de sustrato i.

Por el contrario, son numerosas las referencias que ponen de manifiesto la cinética
inhibitoria que conlleva el consumo de fenol por A. putida (Hill y Robinson, 1975; Reardon
y cols., 2000; Kumar y cols., 2005). Este mismo comportamiento es observado en los
experimentos realizados, y, puesto que el acido oxalico sigue unas pautas de degradacion
similares a las del fenol, se puede considerar también como inhibitorio del crecimiento.

Para obtener las velocidades de crecimiento especificas debido al consumo de dichos
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sustratos se emplea, por tanto, el modelo de Andrews (Andrews, 1968). Este modelo se
escogid por su simplicidad matematica y su amplia aceptacion para representar la cinética

del crecimiento con sustratos inhibitorios (Ecuacion 4.2):

_ :umax,/'S/'
== 2

/(5,,+5,+i

1,i

Ec. 4.2

donde K; es la constante de inhibicién, que indica el grado de inhibicidon que

produce un sustrato al crecimiento del microorganismo.

Ademas, para tener en cuenta la posibilidad de interacciones entre sustratos que
son estructuralmente similares, se incluye una nueva constante (I) que indica el grado en
que el sustrato j afecta a la biodegradacion del sustrato i (valores grandes indican una
fuerte interaccion). Esta constante se incluye en la ecuacidon que caracteriza el crecimiento
de las dos sustancias cuyo consumo pueda verse afectado, fenol y acido oxalico, por la
presencia de vanilina y acido férmico, respectivamente. De este modo la ecuaciéon de

Andrews se modifica como se presenta en la Ecuacion 4.3:

_ ﬂmax,/’S/
/’l/ - 52
Ks,/ +5/ + /(l ] +I/,j51'

I,/

Ec. 4.3

La Ecuacion 4.3 se emplea cuando existe inhibicion cruzada competitiva (Wang y
cols., 1996; Juang y Tsai, 2006), sin embargo, los datos experimentales se ajustan mejor a
un caso de inhibicién cruzada anticompetitiva por lo que la ecuacidn que define la
velocidad de crecimiento es la Ecuacion 4.4. También es inhibicion cruzada anticompetitiva
el consumo de fenol en presencia de glucosa y otras fuentes de energia (Baltzis y cols.,
1996; Ajbar, 2001). En esta ecuacioén, al incluir S; en el término multiplicativo no sdlo se
tiene en cuenta como afecta el consumo del sustrato que interacciona (S;) sino también el

propio consumo del sustrato en cuestion (S)).

_ :umax,/ 5 /
/u/‘ - 2

K .+5.+5’ +1..5S.
K L1

S,i i
I,/

Ec. 4.4
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Finalmente, para tener en cuenta el consumo de todos los sustratos podria ser
razonable el uso de una cinética sumatoria con interacciones entre sustratos. El modelo
que agrupa estas premisas es el modelo suma de cinéticas con parametros de interaccion
(SKIP, siglas en inglés de sum kinetics with interaction parameters) que fue propuesto por
Yoon (Yoon y cols., 1977) y ha sido empleado recientemente por otros autores (Reardon y
cols., 2000; Abuhamed y cols., 2004) para describir la cinética de biodegradacion de
benceno, tolueno y fenol como una mezcla de sustratos para P. putida. Dicho modelo tiene
en cuenta como el consumo de un sustrato por parte del microorganismo afecta a la
degradacién de otro y refleja la cinética global como una suma de cinéticas, por lo que la
velocidad especifica de crecimiento debido al consumo de la mezcla de los cuatro sustratos

se expresaria mediante la Ecuacion 4.5:

/umax,fasfa + /umax,vasva + /umax,fesf’ + :umax,a)( 50)(
Kso+Sn Ksyu+S, Ksp+Se+(SelKiw)+ 140550 Koo+ So +(So I Ks o)+ Lo 5Sh

Syva feva~ fe~va S,0x ox ,fo~ ox

u= Ec.4.5

donde fo, va, fe y ox representan al acido formico, vanilina, fenol y acido oxalico.

Para calcular los parametros del modelo se utilizaron las Ecuaciones 4.6 y 4.7 que

representan la variacién de concentracién de biomasa y sustrato con el tiempo:

ax
= (u—-k X

7 (u—k,) Ec. 4.6
& #X

a vy Ec.4.7

El efecto del pH en la capacidad de biodegradacion de AP. putida y el ajuste del
modelo propuesto para cada valor de pH se muestran en las Figuras 4.3-4.5. En estas se
observan diferentes patrones de consumo y se evidencia un consumo secuencial para cada

uno de los cuatro sustratos.
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Figura 4.3. Biodegradacion en discontinuo de la mezcla de acido férmico, vanilina, fenol y acido oxalico a
30°C y pH 5 mediante P, putida CECT 324. a) (¢) Acido férmico, (o) vanilina, (A) fenol y (o) acido oxalico.
b) (e) Concentracién de biomasa. Las lineas representan las estimaciones del modelo.
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Figura 4.4. Biodegradacion en discontinuo de la mezcla de acido férmico, vanilina, fenol y acido oxalico a
30°C y pH 7 mediante P, putida CECT 324. a) (¢) Acido férmico, (o) vanilina, (A) fenol y (o) acido oxalico.
b) (e) Concentracién de biomasa. Las lineas representan las estimaciones del modelo.
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Figura 4.5. Biodegradacién en discontinuo de la mezcla de acido férmico, vanilina, fenol y acido oxalico a
30°C mediante P. putida CECT 324. El pH inicial fue 6 y se mantuvo el cultivo sin control de pH. a) (¢)
Acido foérmico, (o) vanilina, (A) fenol y (o) acido oxalico. b) () Concentracion de biomasa y pH (linea
punteada). Las lineas representan las estimaciones del modelo.
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Los parametros del modelo se determinaron aplicando el criterio de minimos
cuadrados, ajustando las Ecuaciones 4.6 y 4.7 a los datos experimentales, mediante el
empleo del programa Matlab™ (ver. 6.5) con las funciones incluidas en su libreria de
optimizacion. Para acotar los valores inferiores y superiores de los parametros del modelo
se escogieron los mas representativos encontrados en bibliografia. La funcion objetivo
(Ecuacion 4.8) minimizada se definié empleando una funcién del espacio de estados, Xexp,
gue es un vector que se construye con la secuencia de las concentraciones de cada
sustrato y biomasa medidos experimentalmente (pudiendo tener un nimero de puntos
diferentes). Igualmente, los resultados de la simulaciéon se obtuvieron para los intervalos
de tiempo de los datos experimentales, formando el espacio de estado vectorizado con los
datos simulados, Xmo¢. La funcidn objetivo, J (Ecuacion 4.8), se define entonces como las
diferencias cuadradas promedio entre los valores experimentales y los obtenidos del

modelo y esta normalizada por los valores experimentales:

2
vX. - X
J= Z[F’X—md} Ec.4.8
i=1

exp

La Tabla 4.2 muestra los valores de los parametros del modelo para los
experimentos a distintos valores de pH. Con estos valores, un analisis general muestra que
las velocidades especificas maximas de crecimiento para cada sustrato son bajas, siendo el
mayor valor en todos los casos para el acido oxalico. A pH controlado (5 y 7) los
coeficientes de rendimiento de biomasa en sustrato son mayores para el acido formico y la
vanilina y decrecen para el fenol y el acido oxalico siendo particularmente mejores cuando
el pH es el éptimo referenciado. En el experimento sin control de pH Yys esta en torno a
0.5 independientemente del sustrato consumido. Ademas, los valores encontrados para Ks
se encuentran en el rango de los encontrados en bibliografia (Hill y Robinson, 1975;
Dikshitulu y cols., 1993; Seker y cols., 1997; Reardon y cols., 2000; Abuhamed y cols.,
2004) sin observarse tendencia general para ningun sustrato. A modo comparativo, la
constante de saturacién a 30°C para el fenol es menor a 1 mg L con A. putida ATCC
17484 (Hill y Robinson, 1975) en un cultivo en el que el fenol es la Unica fuente de
carbono, y 32 mg L™ con A. putida F1 (Reardon y cols., 2000) en una mezcla de tolueno,
fenol y benceno. Con la misma cepa Abuhamed y cols. (2004) obtuvieron un valor de Ks de
18 mg L! para el fenol. Las velocidades especificas de crecimiento maximas encontradas
en bibliografia también varian mucho; desde 0.051 h™* (Abuhamed y cols., 2004) hasta
0.534 h™* (Hill y Robinson, 1975). Las constantes de muerte son pequefias, en torno a

0.003 h y similares en los tres ensayos.
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Tabla 4.2. Valores de los parametros del modelo cinético SKIP para el estudio del efecto del pH en la
degradacion de los sustratos acido férmico, vanilina, fenol y acido oxalico mediante P. putida CECT 324 a

30°C.
ve:)::l:e?:i(:ipe o.:‘ct|;|ca Re;ﬂ::;::t:nde Constante de Constante Constante de Constante
maxima sustrato saturacion de inhibicion interaccion de muerte
(h) (ag?) (mg L) (mgL?) (L mg™) (h)

Mmax,fo 0.03 Yx/fo 0.26 KS,fo 6.43
Umaxva 005 Yena 034 Ksya 16.63

pH =5 Mmax,fe 0.09 Yx/fe 0.24 Ks,fe 1.67 KLfe 4.96 Ife,va 0.03 kq=0.002
tmaxox  0.14  Ygox  0.16  Ksox 2.52 Ko 1.61 Ipg — 10°

Mmax,fo 0.03 Yx/fo 0.98 Ks,fo 4.38
Umava 010 Yyue 065 Kgie 13.70

pH =7 Mmax, fe 0.09 YX/fe 0.29 Kslfe 4.44 KI’fe 4.43 Ife,va 0.03 kd=0003
bmaox 021 Yy 011 Ksox 1975 Kioe 1.00 I  0.01
Hmax,fo 0.03 Yx/fo 0.53 Ksro 1.29

pH=6 Hmax,va 0.07 Y></va 0.50 KS,va 4.10

no controlado~ Mmaxfe  0.09 Yy 050  Ksre 2.05 Kire 485 Iva 0.03  kg=0.004
Umax.ox 0.15 Yy/ox 048 Ksox 41.17 Kiox 1.80 It 518

Los principales parametros del modelo son la constante de inhibicién y el parametro
de interaccidn. Asi, a pH 7, los dos parametros de interaccion son muy bajos (Ireva = 0.03 y
Ioxfo = 0.01 L mg™) por lo que la interaccién entre sustratos es despreciable (Figura 4.3a)
de modo que A. putida puede comenzar a degradar fenol y acido oxalico sin necesidad de
consumir previamente vanilina y acido férmico, respectivamente. En general, a cualquiera
de los diferentes valores de pH ensayados, Irva = 0.03 L mg™ por lo que se puede concluir
que en el intervalo de pH ensayado el consumo de fenol no se ve afectado por la

degradacion previa de vanilina.

Aungue vanilina y fenol son similares estructuralmente, cabe esperar (como asi se
observa experimentalmente) que sean consumidos a diferentes tiempos y que el parametro
de interaccidn sea despreciable, puesto que la degradacién de ambos sigue rutas
metabdlicas distintas, y consecuentemente en su biodegradacion se ven involucradas
enzimas diferentes. La enzima responsable del paso inicial en el metabolismo del fenol
(Spain y Gibson, 1988; Spain y cols., 1989) por P. putida es la tolueno dioxigenasa (TDO),
que cataliza la monohidroxilacién del fenol al catecol (Figura 4.6). La transformacion de
vanilina (Figura 4.6) en protocatecuato es llevada a cabo por una aldehido deshidrogenasa

y una demetilasa (Jiménez y cols., 2002).

109



Memoria de Tesis Doctoral

OH 0
OCH,
H
OH
fenol vaiilina
-00C OCH,
OH \@
OH
vanilato
OH
catecol
-00C OH
l : :OH
o protocatecuato

COOH 00C ¢
‘ Z coor
7 OH X _COO"
S.emla.ldehltljo_ 2- B-carboxi-cis, Cis-
hidroximucénico muconato

\ /
\ Ciclo TCA /

Figura 4.6. Ruta catabdlica para vanilina y fenol en P. putida.

Sin embargo, a pH 5 y 6 (no controlado) I.f posee un valor muy elevado (muy
superior @ pH 5) provocando un retraso en el consumo de acido oxalico mientras
permanecen presentes concentraciones altas de acido formico. Por tanto, se puede deducir
que al alejarnos del valor éptimo de pH la interaccién acido oxalico-acido férmico se ve

incrementada considerablemente.

Por otra parte se confirma la hipdtesis inicial, el fenol y el acido oxalico causan
inhibicién ya que K es relativamente baja (Ki<5 mg L' y Ki=1-1.8 mg L) en
comparacién con las concentraciones de sustrato presentes. Un alto valor de K; indica que
la inhibicidn solo puede ser observada en un intervalo alto de concentraciones. En este
sentido, el acido oxalico inhibe el crecimiento de A. putida a menores concentraciones que
el fenol.

Las velocidades de consumo maximas se calculan mediante la Ecuacion 4.7 para

fenol y &cido oxalico, 12.3 y 15.7 mg L h}, respectivamente, siendo 9.6 mg L™ h™* para
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vanilina y 3.5 mg L™ h* para acido férmico a pH 7. Estos valores decrecen a pH 5 a 11.0,
9.2,5.8y2.8mgL!h'yapH 6 (sin control de pH) hasta 6.1, 6.0, 4.1y 3.6 mg L* h!
para fenol, acido oxalico, vanilina y acido formico, respectivamente. Para fenol se
encuentran velocidades de consumo en bibliografia, sin embargo, no se han publicado para
el resto de sustratos. Asi, las velocidades de degradacion de fenol con A. putida
CCRC14365 a 30°C fueron 28.1 y 19.4 mg L h para células libres e inmovilizadas,
respectivamente en un reactor en discontinuo (Chung y cols., 2003). En cultivos en matraz,
la bacteria P. pseudomallei degrada fenol a 13.8 mg L™ h™?, mientras que se obtiene una
velocidad de degradacién de 26.2 mg L™ h'! con A. aeruginosa. Ademés, el empleo de
otras sales hace que la velocidad de degradacion del fenol se incremente 1.53 veces con A.

aeruginosa (Afzal y cols., 2007).

4.1.3. Efecto de la temperatura en la degradacion de los intermedios modelo
mediante P. putida

Para estudiar si variaciones en la temperatura pueden afectar al consumo de
sustratos, se modificé la temperatura hasta 25°C y 35°C, cubriendo un intervalo de 10°C
alrededor del 6ptimo. Ambos ensayos se realizaron en las mejores condiciones de pH
(pH=7) determinadas anteriormente. Los experimentos se realizaron en el mismo reactor y

siendo el medio igual que en el estudio del efecto del pH.

En la Tabla 4.3 se muestran los tiempos de consumo para cada sustrato a las dos
temperaturas ensayadas. Aunque no se aprecian fuertes variaciones en los tiempos de
consumo para el acido formico y la vanilina, si se produce un marcado retraso en la
degradacién de fenol y acido oxalico, incluso siendo el pH éptimo en ambos ensayos. Este
efecto es mayor a 35°C en el que los tiempos de biodegradacion para el fenol y el acido

oxalico son 66 y 70 h, respectivamente.

Tabla 4.3. Efecto del la temperatura en la degradacion de los sustratos acido férmico, vanilina, fenol y
acido oxalico mediante P. putida CECT 324 a pH 7.

Temperatura (°C)

Acido férmico Vanilina Fenol Acido oxalico
Tiempo de consumo experimental (h)
25 15 14 54 46
35 14 18 66 70

Los valores de los parametros del modelo cinético SKIP para el estudio del efecto
de la temperatura se presentan en la Tabla 4.4. La velocidad especifica maxima de
crecimiento, los coeficientes de rendimiento de biomasa en sustrato y las constantes de

saturacion son consistentes con las encontradas a 30°C. Sin embargo, a 25°C y 35°C se
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produce un incremento en Ly que es muy superior @ 35°C como se discutié a pH 5. Este
incremento en el pardmetro de interaccidn justifica el marcado retraso en el consumo de
acido oxalico (70 h) que se produce a 35°C (Tabla 4.3). Al igual que en el apartado
anterior, el acido oxalico también causa a 25°C una mayor inhibicién que el fenol, excepto
a 359C, donde K; es similar para ambos sustratos inhibitorios. Ademas, analogamente a los
ensayos a diferentes pH, el valor de la constante de muerte estd en torno a 0.003 h'
aumentando, sin embargo, hasta 0.015 h™* a 35°C debido al caracter meséfilo de P. putida

(Margesin y cols., 2004).

Tabla 4.4. Valores de los parametros del modelo cinético SKIP para el estudio del efecto de la temperatura
en la degradacion de los sustratos acido férmico, vanilina, fenol y acido oxalico mediante P. putida CECT

324 apH7.
Veloadad_es_p ecifica Ren_d|m|ento de Constante de Constante de Constante de Constante
de crecimiento biomasa en . S A .
- saturacion inhibicion interaccion de muerte
maxima sustrato Lt Lt L ma h

Mmax,fo 0.05 Yx/fo 0.99 KS,fO 18.18

25°C tmava  0.09  Yya 098 Ky 15.29
tmacte  0.05  Yyre 049  Ksre 3.90 Ky 414 I, 0.03  kg=0.003
Umax,ox 0.15 Yxjox 0.24  Ksox 1991 Kiox 0.88 Inro 357

/

Hmax,fo 0.05 Yx/fo 0.78 Ks,fo 20.19

35°C Hmax,va 0.09 Yyva 0.92 KS,va 10.24
max,fe 0.06 Yy/re 0.66 Ksre 3.66 Ky 438 Irva 0.03 kq=0.015
Hmaxox 017 Yyox 043 Ksox 34.65 Kiox 496 Ipg  10°

Para los ensayos a diferentes temperaturas (Figuras 4.7 y 4.8) se observa un efecto
equivalente en la velocidad de degradacion de los sustratos. El hecho de disminuir en 50C
la temperatura respecto a la Optima supone un descenso en la velocidad maxima de
consumo de sustratos hasta 6.3, 8.1, 8.4 y 2.3 mg L™ h'.. Este descenso es incluso mas
acusado a 35°C con 3.6, 8.0, 7.2 y 2.1 mg L h! para fenol, &cido oxalico, vanilina y acido

férmico, respectivamente.

De los resultados mostrados en esta parte de la investigacién debe destacarse que
P. putida es capaz de degradar los cuatro sustratos seleccionados en un amplio margen de
valores de pH y temperatura, en 28 h en las mejores condiciones (30°Cy pH 7) y en 70 h
en las peores (35°C). Ademas, la cinética descrita revela la variedad de patrones de
consumo que tienen lugar durante la biodegradacién de mezclas complejas de sustratos
que simulan un efluente parcialmente oxidado de un POA. Asi, cambios en el pH o en unos
pocos grados en la temperatura, conllevan a un comportamiento muy diferente en el
patron de consumo de cada sustrato. Por consiguiente, el control de los tiempos de
residencia en una planta de oxidacion bioldgica debe considerar el cambio en la cinética de

biodegradacidon con las condiciones ambientales. El tiempo de tratamiento tipico en una
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depuradora convencional mediante fangos activos (~ 10 h) podria ser insuficiente para la

oxidacidn bioldgica de efluentes de una planta de tratamiento en la que se empleen PPOA.

140 + a
120
100 +
80 1
60 -
40

20 A

Concentracion de intermedios, mg L™

o
1

0 20 40 60 80 100

Tiempo, h

220
200 A b
180 1
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140 1
120 1

100 +

Biomasa, mg L™

80 +

60

40 A

20

O T T T T T
0 20 40 60 80 100

Tiempo, h

Figura 4.7. Biodegradacion en discontinuo de la mezcla de écido férmico, vanilina, fenol y acido oxalico a
259C y pH 7 mediante P. putida CECT 324. a) (¢) Acido foérmico, (o) vanilina, (A) fenol y (o) acido
oxalico. b) (e) Concentracién de biomasa. Las lineas representan las estimaciones del modelo.

Sin embargo, ademas del pH y la temperatura, lo que determina la cinética de
biodegradacion es el grado de oxidacion al que son sometidos en el POA los contaminantes

iniciales.
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Figura 4.8. Biodegradacion en discontinuo de la mezcla de acido férmico, vanilina, fenol y acido oxdlico a
350C y pH 7 mediante P. putida CECT 324. a) (¢) Acido férmico, (o) vanilina, (A) fenol y (o) acido oxalico.
b) () Concentracién de biomasa. Las lineas representan las estimaciones del modelo.

Dado que P. putida es un microorganismo capaz de biodegradar los potenciales
intermedios modelo que se puedan encontrar en un agua contaminada con plaguicidas
tratada mediante un POA en un amplio intervalo de condiciones, se empleara esta bacteria
para estudiar el efecto del tiempo de tratamiento en la cinética del proceso bioldgico
posterior. Determinar dicho tiempo de tratamiento es de maxima importancia puesto que
establecera la intensidad a la que se debe someter el agua contaminada mediante el POA

para que esta agua tratada sea biodegradable.

114



Resultados y Discusion

4.2. Determinacion del tiempo minimo de tratamiento mediante foto-Fenton de
un agua contaminada con plaguicidas para el acoplamiento con una oxidacion

bioldgica posterior

Dentro de los PPOA, la fotocatalisis solar con foto-Fenton y con UV/TiO, es una de
las técnicas mas empleadas para degradar plaguicidas y otros contaminantes persistentes.
Sin embargo, se ha demostrado que foto-Fenton es mas efectivo (Malato y cols., 2005;
Farré y cols., 2005) para tratar este tipo de sustancias ya que la velocidad de reaccién es
mucho mayor y la separacion del hierro no es siempre necesaria si se trabaja a
concentraciones bajas (en catalisis heterogénea con UV/TiO, el catalizador debe ser
separado del agua después del tratamiento). No obstante, el coste de estas técnicas para
la oxidacion completa de los contaminantes es muy alto (Esplugas y Ollis, 1997; Pulgarin y
cols., 1999; da Hora Machado y cols., 2004; Malato y cols., 2007a) si se compara con el de
un tratamiento bioldgico. Por tanto, su uso puede estar justificado si los intermedios
resultantes de la reaccidon son mas biodegradables que los contaminantes originales y

pueden ser posteriormente degradados por en un tratamiento bioldgico.

El tiempo de reaccion del proceso fotocatalitico es determinante cuando se
pretende acoplar posteriormente con una oxidacion bioldgica. Cuando la eliminacion del
contaminante se lleva a cabo Unicamente con el proceso foto-Fenton (y en general con
cualquier tipo de oxidacién quimica) tiempos largos producen un mayor grado de oxidacion
y una mayor eliminacion del contaminante. Sin embargo, para un sistema combinado, no
es necesario un tiempo de oxidaciéon con foto-Fenton largo. Es mas, cuando un proceso
bioldgico recibe un efluente pretratado quimicamente, el exceso de oxidacion quimica
puede generar productos altamente oxidados con poco valor metabdlico para los
microorganismos. Precisamente, dosis grandes de oxidantes podrian consumir intermedios
de reaccidon facilmente biodegradables resultando en una pérdida de eficiencia en el
sistema (Scott y Ollis, 1995).

Stowell y cols. (1992) estudiaron la degradacion de 2-clorofenol mediante oxidacién
quimica con ozono, en la que aparecian dos intermedios mayoritarios, acido clorosuccinico
y acido oxdlico secuencialmente durante la ozonizacién. Al combinar una oxidacion
bioldgica con A. putida observaron que el crecimiento era mucho mayor en la disolucién
que contenia el intermedio menos oxidado (acido clorosuccinico) y que, por tanto, no eran

necesarios mayores tiempos de ozonizacion.
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Por el contrario, tiempos cortos de oxidacion quimica pueden dar lugar a la
formacion de intermedios tdxicos (Sakkas y cols., 2004; Evgenidou y cols., 2006). Asi el
metabolito 2,6-dietilnilina proveniente de la degradacion fotocatalitica del plaguicida alaclor
es mas toxico que el plaguicida original (Osano y cols., 2002). Manilal y cols., 1992,
encontraron que un producto intermedio de la oxidacion fotocatalitica de pentaclorofenol y
2,4-diclorofenol causaba la inhibicién de un cultivo de fango activo. Sin embargo, este
efecto se eliminaba con mayores tiempos de oxidacién quimica. Numerosos resultados
remarcan que la desaparicién de los principios activos de plaguicidas es suficiente para
alcanzar una correcta biodegradabilidad (Oller y cols., 2007a; Oller y cols., 2007d; Lapertot
y cols., 2007).

La estimacion del tiempo minimo de tratamiento mediante foto-Fenton se puede
llevar a cabo como una medida de cuando el efluente del tratamiento fotocatalitico
comienza a ser biodegradable. Actualmente, la biodegradabilidad se mide principalmente
con fangos activos, determinando la relacion DBOs/DQO o empleando el método de Zahn
Wellens (Farré y Barceld, 2003; Guhl y Steber, 2006; Lapertot y Pulgarin, 2006; Garcia-
Montafio y cols., 2006b; Farré y cols., 2007). Sin embargo estos métodos no tienen en
cuenta la cinética del proceso bioldgico por lo que la informacidn que ofrecen es muy

limitada.

En esta parte de la investigacion se propone P. putida como un microorganismo
valido para realizar estudios de biodegradabilidad de efluentes tratados mediante PPOA con
el fin de determinar el punto minimo de tratamiento fototacatalitico. Mas aun, se presenta
como un método alternativo a los ya existentes que emplean fangos activos, en cuanto a
que puede proporcionar mayor informacion del proceso bioldgico, disminuciéon del tiempo

de andlisis y repetibilidad en los resultados.

Para ello, se estudia el tiempo minimo de tratamiento mediante foto-Fenton para
un agua contaminada con plaguicidas (alaclor y pirimetanil) de forma individual empleando
P. putida. Asimismo, se estudia el efecto de los intermedios de la reaccion fotocatalitica
(generados en el tratamiento de cada plaguicida) en la cinética de consumo de COD y en el
crecimiento bacteriano. Conjuntamente, para extender la aplicabilidad de los resultados se

lleva a cabo el mismo estudio en una mezcla de plaguicidas comerciales.
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4.2.1. Determinacion del tiempo minimo de tratamiento mediante foto-Fenton

de plaguicidas individuales (alaclor y pirimetanil) con P. putida

Los plaguicidas seleccionados para este estudio han sido alaclor y pirimetanil,
individualmente. El alaclor (Figura 4.9a), 2-cloro-2’,6'-dietil- \*metoximetil acetanilida, es un
herbicida comun en agricultura que se encuentra dentro de las 33 sustancias prioritarias

(http://ec.europa.eu/environment/water/water-framework/priority substances.htm) para la

Union Europea. Causa cancer a animales de laboratorio y se ha demostrado su
mutagenicidad (Horberg, 1990). Ademas, tiene efectos tdxicos y genotdxicos (Osano y
cols., 2002) y puede contribuir a la infertilidad (Grizard y cols., 2007). El pirimetanil, A+
(4,6-dimetilpirimidin-2-il)-anilina (Figura 4.9b) es considerado por la Union Europea
(Directiva 2000/60/EC) como un contaminante organico prioritario (POPs, siglas en inglés
de Priority Organic Pollutants) siendo de uso restringido como fungicida en agricultura.
Asimismo, aunque los estudios existentes no muestran evidencia de mutagenicidad,
genotoxicidad o potencial cancerigeno, si se ha observado un aumento de peso del higado
junto con cambios histopatoldgicos en higado y tiroides en estudios de toxicidad a corto
plazo en ratas y ratones (EFSA, 2006).

a) b)

Figura 4.9. Estructura quimica del alaclor (a) y del pirimetanil (b).

Existe una amplia variedad de técnicas para tratar aguas residuales que contengan
alaclor o pirimetanil (Koskinen y cols., 1994; Beltran y cols., 1999b; Agiiera y cols., 2000;
Pefiuela y Barceld, 1996; Oller y cols., 2006; Maldonado y cols., 2007). Entre ellas, los
PPOA son actualmente los mas extendidos para estos plaguicidas que no son tratables
mediante técnicas convencionales debido a su alta estabilidad quimica y a su baja
biodegradabilidad. Sin embargo, el coste de estas técnicas para la completa eliminacion de
alaclor y pirimetanil es muy elevado. Una alternativa para abaratar los costes del proceso
es realizar la oxidacion parcial del plaguicida hasta conseguir intermedios biodegradables

que puedan ser eliminados por completo en un tratamiento bioldgico.
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En este trabajo se aplican diferentes intensidades de tratamiento mediante foto-
Fenton a un agua contaminada con un plaguicida (alaclor o pirimetanil) y se estudia la
biodegradabilidad de los intermedios generados con P. putida. De este modo se puede
deducir el tiempo minimo de tratamiento para el acoplamiento foto-Fenton-tratamiento

bioldgico.

Debido a que el cultivo bacteriano es monoespecifico es mas sencillo plantear
cinéticamente cémo esta transcurriendo la biodegradacion de los intermedios que con los
métodos que emplean fangos activos. Para ello, se escala el proceso a una columna de
burbujeo en la que se realiza la biodegradaciéon con P. putida en las mejores condiciones
anteriormente estudiadas (pH 7 y 30°C). Asimismo, se compara el cambio en la actividad
metabdlica de las células causada por la presencia de los intermedios, contrastando los
parametros cinéticos y velocidades de consumo de sustrato y oxigeno con un cultivo blanco

(sin intermedios).
4.2.1.1. Alaclor

i) Estudio de la biodegradabilidad del plaguicida

Antes de considerar llevar a cabo un tratamiento fotocatalitico es necesario
comprobar que el contaminante no es biodegradable mediante P. putida. Asi, se realizaron
ensayos en matraz con diferentes concentraciones de alaclor sin tratar (0, 30, 60, 90 y 120
mg L™). La inoculacién se realizé con 80 pL de un indculo de A. putida que proviene de un
stock mantenido a -70°C y por lo que el propio stock bacteriano aporta una fuente de

carbono adicional al medio (COD=360 mg L aproximadamente).

Se mide el COD vy la concentracion de alaclor mediante HPLC cada 24 h y, después
de 96 h, se cuantifica que el consumo medio para las cinco muestras es de 330 + 20.9 mg
L' de COD y se observa que la concentracién de alaclor se mantiene constante en todos
los ensayos. Con estos datos se puede concluir que el crecimiento de P. putida no esta
influenciado por la concentracion de alaclor presente en el medio (en el intervalo

estudiado) pero tampoco es capaz de biodegradarlo.

Ensayos realizados con otros microorganismos mas sensibles muestran que el
alaclor afecta escasamente a su metabolismo; asi por ejemplo, los test de toxicidad
realizados con Vibrio fischeri muestran un ECsy para el alaclor de 105 mg L™ (Lapertot y

cols., 2007) y otros autores de 159 mg L™ (Osano y cols., 2002). Si se tiene en cuenta las
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categorias de toxicidad de la OECD (siglas en ingles de la Organizacion para la Cooperacion
y el Desarrollo Econdémico; OECD, 2003) en la que se considera muy tdxico para
organismos acudticos un ECsp<1 mg L™, téxico (ECsp=1-10 mg L), nocivo (ECsp=10-100
mg L) y poco nocivo (ECso>100 mg L), se puede determinar que el alaclor estaria dentro

de esta Ultima categoria.

Por otro lado, estudios previos de biodegradabilidad del plaguicida llevados a cabo
con el test de Zahn Wellens demuestran que concentraciones de 30 mg L™ de alaclor no
pueden ser degradadas por un fango activo (Lapertot y cols., 2007) lo que estd en

concordancia con los resultados presentados.
ii) Degradacion de alaclor mediante foto-Fenton

Una vez comprobado que el plaguicida no es biodegradable se realiza el
pretratamiento mediante foto-Fenton. Este tratamiento se ha llevado a cabo en la
Plataforma Solar de Almeria en los fotorreactores descritos en el apartado 3.6.1. La
concentracién inicial de plaguicida seleccionada es de 120 mg L™, aunque la concentracion
final medida por HPLC es de 123.4 mg L™. Para estudiar si la concentracién inicial de Fe**
empleada (20 mg L™) afecta al crecimiento bacteriano se realizaron cultivos de P. putida en
matraz Erlenmeyer de 100 mL con 20 mL de medio de cultivo (apartado 3.1), con una

concentracién de 20 mg L de Fe** y sin hierro, no observandose diferencias significativas.

El tiempo de reaccion en el proceso foto-Fenton (Malato y cols., 2003b) se mide
mediante el parametro tsow (Ecuacion 4.9), que es un tiempo de iluminacion normalizado
referido a una radiacién solar de 30 W m™ (radiacién solar UV tipica en un dia

perfectamente soleado alrededor del mediodia).

uv v
=t,,  +A, —L: At =t -t ; t,=0 (n=1 4.
30W.n-1 30 V n n n-1 0 ( ) EC 49

n
T

t

30W,n

donde UV es la radiacion solar ultravioleta promedio medida durante At,, t, es el
tiempo experimental para cada muestra, V; es el volumen total irradiado y Vr es el volumen

total de agua a tratar.

Como se puede observar en la Figura 4.10, la degradacion de alaclor se produce en

los primeros minutos, quedando 8.6 mg L™ cuando tsw= 61 min y desapareciendo por
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completo cuando el COD mineralizado es del 65% (Tabla 4.5). La concentracion de
plaguicida disminuye mas rapido que la de COD, como es habitual en los PPOA, debido a la
rapida oxidacion del compuesto original. Sin embargo, los intermedios generados en el
proceso con el tiempo de reaccion se oxidan parcialmente y generan otros intermedios mas

degradados, dando lugar a una progresiva disminucion del COD.
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Figura 4.10. Degradacién y mineralizacion de alaclor mediante foto-Fenton.

Tabla 4.5. Variacion de la concentracion de alaclor y COD con el tiempo de tratamiento mediante foto-
Fenton. Se incluye también el H,0, consumido.

Muestra 1 2 3 4 5 6 7 8 9
t3ow, Min 0 34 61 81 91 103 110 122 134
COD, mg L*! 105.0 98.4 86.7 84.1 78.4 73.1 63.4 54.5 36.7

Alaclor, mg L 123.4 26.0 8.6 4.8 1.3 1.4 1.0 1.3 0
Mineralizacion, % 0 6 17 20 25 30 40 48 65

H,0, consumido,
L1 1.1 3.1 23.1 50.0 91.8 126.9 162.0 207.0 287.0
mg

La degradacidn de este herbicida mediante foto-Fenton ya ha sido descrita
previamente (Gernjak y cols., 2006; Maldonado y cols., 2007) con una concentracion
menor de plaguicida (50 mg L) y con 2, 10, 20 y 55 mg L de Fe®*. En todos los casos, la
eliminacion de cloro fue mucho mas rapida que la disminucion del COD. Asi, para una
concentracién de catalizador de 20 mg L™, los 50 mg L* de alaclor eran completamente
eliminados durante la reaccion Fenton (sin luz solar), pero sin lograr ningun tipo de

mineralizacion. De hecho, mas del 90% de la mineralizacion se logrd sélo después de la
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iluminacién con un consumo de 1190 mg L de perdxido de hidrégeno, lo que indica que
con el empleo de bajas concentraciones de hierro la etapa Fenton no es muy relevante.
Ademas, el consumo de perdxido de hidrogeno al comienzo de la reaccion de foto-Fenton

no es significativo (Tabla 4.5).

iii) Analisis de la biodegradabilidad de los intermedios generados en la
degradacion de alaclor a diferentes tiempos de tratamiento mediante foto-

Fenton

El tratamiento fotocatalitico realizado previamente da lugar a modificaciones en la
estructura quimica del alaclor transformandolo en diversos intermedios que
presumiblemente seran mas biodegradables que el plaguicida. Para evaluar la
biodegradabilidad de los intermedios y determinar el tiempo minimo de tratamiento
mediante foto-Fenton, se realiza la biodegradacion por duplicado empleando A. putida en
matraces Erlenmeyer de 250 mL con 50 mL de la disolucién acuosa a tratar. Dicha
disolucion estd compuesta por cada muestra obtenida del tratamiento del plaguicida
mediante foto-Fenton a diversos tiempos llevado a cabo en el apartado anterior y la
inoculacion se realiza con 200 L de un stock de A. putida mantenido a -70°C. Para cada
matraz se mide el consumo de COD (aportado por la disolucion criogénica, alaclor e

intermedios) y la concentracion de plaguicida mediante HPLC cada 24 h (Figura 4.11).

En la Figura 4.11 se observa que hasta las 72 h no se produce un marcado
descenso en el COD. Dicho descenso se incrementa cuanto mayor es el tiempo de
tratamiento mediante foto-Fenton, con el consecuente aumento en la concentracion de
biomasa. Esto indica que la facilidad de biodegradacion por parte de P. putida aumenta al
incrementarse la intensidad de tratamiento fotocatalitico. De hecho, a las 96 h del
bioensayo el COD remanente desciende ligeramente a tsow mayores y sélo permanece por
encima de 80 mg L™ con menores porcentajes de mineralizacién (0 y 6%) a t.=0 y 34

min, cuando aun estan presentes elevadas concentraciones de alaclor.

Después de 96 h, cuando el consumo de COD se mantiene constante, la eficiencia

de biodegradacion (E) se calculd con la Ecuacion 4.10:

_ cop, - (Cop, - CoD,)

100
(COD,) X Ec. 4.10

£
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donde COD; es el COD inicial aportado por los intermedios de reaccién, CODs es el
COD medido al final del proceso bioldgico y COD,, es la concentracion remanente de
carbono organico disuelto procedente del medio criogénico que no puede ser degradada

por P. putida, y que se encuentra en torno a 30 mg L,
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Figura 4.11. Evolucion de la concentracion de P. putiday COD en muestras de alaclor fototratadas en
funcion de la intensidad de tratamiento mediante foto-Fenton. Los tiempos que aparecen en la leyenda
corresponden al ensayo bioldgico.

La biodegradabilidad de un agua contaminada con sustancias persistentes
normalmente se incrementa al aumentar el tiempo de tratamiento fotocatalitico. La Figura
4.12 muestra este incremento previsto en la eficiencia del tratamiento bioldgico desde un

34 a un 78% cuando la mineralizacion alcanzada con foto-Fenton esta entre el 6 y 25%
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(Tabla 4.5). Sin embargo, la biodegradacion del COD decae ligeramente a los 103 min de
tratamiento fotocatalitico, lo que conlleva a pensar que se genere a este tiempo algin

intermedio mas toxico.
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Figura 4.12. Evolucion de la eficiencia de biodegradacion (Er) en muestras de alaclor fototratadas en
funcion de la intensidad de tratamiento mediante foto-Fenton.

Durante el tratamiento mediante foto-Fenton del alaclor, se forman muchos
intermedios debido a la incorporacion de grupos hidroxilo en la estructura de alaclor,
eliminacion de grupos alquilo, apertura del anillo aromatico, etc. (Katsumata y cols., 2006).
Muchos de estos intermedios son principalmente derivados anilinicos (Farré y cols., 2005),
como es el caso del intermedio 2,6-dietilanilina (Osano y cols., 2002), que es incluso mas
téxico que el alaclor. Consecuentemente, es de suponer que este u otro intermedio toxico
de estructura similar se genere en pequefas concentraciones en este punto de la reaccion

y esta sea la causa de la disminucion de la eficiencia de biodegradacion a tzow = 103 min.

Después de este tiempo, la eficiencia de biodegradacién se incrementa desde 63 a
un 98% cuando se ha mineralizado un 65% del COD inicial mediante la reaccién foto-
Fenton (tzow = 134 min). En ese momento de la reaccion fotocatalitica practicamente todos
los intermedios son capaces de ser biodegradados. Estudios previos realizados con fangos
activos (test de Zahn Wellens) demostraron una alta biodegradabilidad (aproximadamente
un 80%) para los intermedios generados al mineralizar mediante foto-Fenton una

disolucién acuosa de unos 50 mg L™ de alaclor (Lapertot y cols., 2006).
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Al comienzo del fototratamiento (t;ow = 0) la eficiencia de biodegradacién es nula,
lo que estd de acuerdo con el estudio de biodegradabilidad del compuesto realizado
anteriormente. Por otra parte, P. putida es capaz de degradar los intermedios generados
incluso cuando el alaclor esta presente, a los 34, 61 y 81 min (Figura 4.12), aunque el
alaclor no se consume, como confirman medidas realizadas por HPLC cada 24 h de
tratamiento bioldgico (Figura 4.13). En algunos casos se detecta un ligero descenso en la
concentracién de alaclor (por ejemplo a los 61 0 a los 81 min) lo que puede atribuirse a un

efecto de adsorcion en la biomasa.

Con los resultados mostrados se puede deducir que, para tiempos de tratamiento
muy bajos (cuando la mineralizacidén no supera el 20%) el acoplamiento no podria llevarse
a cabo debido a que aun queda plaguicida sin tratar en el medio. No obstante, una vez que
se ha mineralizado el 25% del COD inicial, el plaguicida desaparece casi por completo y la
eficiencia de biodegradacion se incrementa con lo que podria considerarse el tiempo
minimo de tratamiento. Sin embargo, cuando la intensidad de tratamiento mediante foto-
Fenton se incrementa hasta una mineralizacion del 30% se deduce la presencia de
intermedios menos biodegradables debido al ligero descenso en E:; Por tanto, si se
pretende realizar el acoplamiento evitando la presencia de intermedios menos
biodegradables es necesario superar el 40% de mineralizacion del COD mediante el

tratamiento fotocatalitico.

125
120 I
30
- 251 [ ]
-
[@)]
E 20
S
®
=< 151
10 4
5 .
0 = T T T -\ -\ -\
0 34 61 81 91 103 110 122
t min

30w/
Figura 4.13. Concentracion de alaclor. Las columnas en negro representan los valores iniciales de
concentracion (antes del tratamiento bioldgico). Las columnas blancas indican las concentraciones de
alaclor después de las 96 h de tratamiento bioldgico.
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iv) Cinética de biodegradacion de los intermedios generados en la degradacion

de alaclor mediante foto-Fenton

Para estudiar la cinética de biodegradacion de los intermedios que se generan en la
reaccion de foto-Fenton se escoge escalar el punto en que la mineralizacién no es muy alta
(alrededor del 30%) pero el alaclor ha desaparecido casi por completo. Estas condiciones
coinciden con el momento en que se observa un ligero descenso en Ef; siendo ésta de
60%. Por tanto, se asume que se obtendrian mayores eficiencias si se incrementa el

tiempo de tratamiento fotocatalitico.

Para realizar el escalado se realiz6 un tratamiento mediante foto-Fenton, en primer
lugar, hasta conseguir una mineralizacion del 30% del COD inicial en el que la
concentracién final de plaguicida fue de 2.4 mg L. Posteriormente, el tratamiento
bioldgico se lleva a cabo en una columna de burbujeo de 12 L de capacidad en la que
también se realiza un experimento blanco (con la misma fuente de carbono biodegradable
y sin intermedios provenientes del tratamiento del plaguicida) para estudiar el efecto de los

intermedios en la cinética del proceso bioldgico.

La Figura 4.14 muestra los cambios en la concentraciéon de biomasa y el COD con el
tiempo de tratamiento bioldgico. Una vez que las células de P. putida se han adaptado a la
disolucion de alaclor tratada, el crecimiento se produce en 8 h, causando un marcado
descenso en el COD e incrementandose la velocidad de consumo de oxigeno por parte de
éstas. La velocidad de respiracidn especifica méaxima fue de 13.74 y 11.53 mmol 0, g* h?,

alas 16.3 y 27.5 h, en el experimento blanco y con alaclor fototratado, respectivamente.

En el proceso bioldgico se observa un decrecimiento en la actividad metabdlica de
las células causada por la presencia de los intermedios (Figura 4.14). Este cambio se pone
de manifiesto en el descenso de la velocidad maxima de consumo de COD, que baja desde
100 mg L* h'' en el ensayo blanco hasta 80 mg L™ h™ en el experimento con alaclor
tratado. La velocidad méaxima de consumo de COD se alcanza 12 h antes en el blanco
debido a que en el ensayo con alaclor la fase de adaptacion es mayor y la velocidad de
crecimiento es mas lenta, como se discutira al comparar los datos del modelo cinético. Por
tanto, P. putida es sensible a los intermedios generados en el tratamiento de alaclor
mediante foto-Fenton dando diferentes comportamientos; mayor fase de adaptacion y

velocidades de respiracion y de consumo de carbono mas lentas.
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Figura 4.14. Biomasa (o) y COD (e) para el experimento con alaclor tratado y biomasa (A) y COD (A)
para el ensayo en blanco en una columna de burbujeo. Las lineas representan las estimaciones del
modelo. En la gréfica anexa se representa la evolucion del porcentaje de oxigeno disuelto para ambos
ensayos.

Partiendo del modelo anterior (apartado 4.1.2), los datos experimentales se
ajustaron a un modelo de Andrews (Andrews, 1968) debido a que, por la multitud de
intermedios presentes, no se puede tener en cuenta la interaccién entre sustratos. Por
consiguiente, se definid la concentracién de sustrato S, como la cantidad de COD presente
(Ecuacion 4.11). Al igual que en el apartado anterior, el programa empleado para llevar a
cabo el ajuste de los datos experimentales al modelo propuesto fue Matlab™ (ver. 6.5) y
equivalente la sistematica utilizada. En este caso los datos fueron ajustados una vez que

comienza el crecimiento, después de la fase de adaptacion.

:umax,/' CO[)/
cop? Ec. 4.11

1,i

Hi =

K, +COD, +

En la Tabla 4.6 se presentan los valores de los parametros del modelo. Como se
muestra, la velocidad especifica de crecimiento depende de la presencia de los productos
de degradacion de foto-Fenton. Puede observarse que pmax €5 menor y Ks aumenta
considerablemente, lo que pone de manifiesto que las células tienen una menor afinidad

por el medio con alaclor tratado.
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Tabla 4.6. Valores de los parametros del modelo cinético de crecimiento para el ensayo con alaclor.
Comparacién con el ensayo en blanco.

Velocidad de crecimiento Constante de Constante de
especifica maxima, Hmax, saturacion, Ks, inhibicion, K;,
(h) (mgL™?) (mgL?)
Blanco 0.83 1.75 115
Alaclor 0.71 55.2 112

El efecto de un compuesto toxico en un tratamiento se puede cuantificar
empleando la constante de inhibicion, K;. Debe destacarse que cuando K; es muy grande la
ecuacion de Andrews se simplifica dando lugar a la ecuaciéon de Monod, lo que implica que
la bacteria es menos sensible a la inhibicion del sustrato (Marrot y cols., 2006). Valores
bajos de K; muestran que el efecto de inhibicion debe tenerse en cuenta a bajas
concentraciones de sustrato inhibidor. En el presente estudio las constantes de inhibicion
son menores que la concentracién inicial de COD (con valores en torno a 100 mg L para
K: frente a los aproximadamente 400 mg L iniciales de sustrato) lo que indica que el

fendmeno de inhibicion debe tenerse en cuenta incluso para el medio blanco.

Las velocidades especificas de crecimiento calculadas para el blanco y la disolucién
de alaclor fototratada fueron 0.30 h™* y 0.23 h, respectivamente, al tiempo en que las

velocidades de consumo de carbono fueron maximas, obteniéndose la Ecuacion 4.12.

u(BIanco) _ 030 ~ rCOD, max (Blanco) _ 100 - qOZ,max (Blanco) 1374

= ~ = ~1.25+0.06 Ec. 4.12
“(Alaclor) 0'23 rCOD, max (Alaclor) 80 qOZ, max (Alaclor) 1 1'53

Cada velocidad de consumo de sustrato y de oxigeno se determina
independientemente, midiendo el COD y el porcentaje de oxigeno en linea,
respectivamente y J se obtiene del ajuste del modelo de crecimiento. Pese a ello, la
relacion que existe entre estos valores para el cultivo blanco y el ensayo con alaclor tratado
es 1.25 = 0.06 (Ecuacion 4.12), lo que demuestra que el modelo propuesto ajusta bien los

datos experimentales.

La eficiencia de biodegradacion expresada segun la Ecuacién 4.10 fue 57% en los
experimentos en Erlenmeyer a 103 min (Figura 4.12) en 96 h. Sin embargo, la principal
diferencia en el experimento escalado a 12 L no fue la mayor eficiencia lograda (66%) sino
que Unicamente se requirieron 30 h para conseguirla. Asi, para unos resultados cualitativos
como determinar si las disoluciones fototratadas pueden ser compatibles con el crecimiento

bacteriano, los experimentos en matraz pueden ser recomendables pero no si se requiere

127



Memoria de Tesis Doctoral

una adecuada cuantificaciéon del crecimiento, consumo de COD, etc., que son parametros

claves para el propio disefio del biotratamiento.

4.2.1.2. Pirimetanil

i) Estudio de la biodegradabilidad del plaguicida

Al igual que en el apartado 4.2.1.1, para comprobar que el pirimetanil no puede ser
biodegradado por P. putida se realizaron ensayos en matraz con diferentes concentraciones
de plaguicida sin tratar (0, 30, 60, 90 y 120 mg L™). La inoculacién se realizd con 80 pL de
un indculo de P. putida que proviene de un stock mantenido a -70°C con lo que el propio
stock bacteriano aporta una fuente de carbono adicional al medio (COD=360 mg L*
aproximadamente). Se mide el COD y la concentracion de pirimetanil mediante HPLC cada
24 h y, en este caso, el consumo de carbono fue mas lento que para el alaclor, siendo,
después de 144 h, el consumo medio para las cinco muestras de 333.6 £ 14.3 mg L de
COD vy la concentracion de pirimetanil constante, e igual a la inicial, en todos los ensayos.
De este modo, analogamente al estudio de biodegradabilidad del alaclor, se puede concluir
que el crecimiento de P. putida no esta influenciado por la concentracion de pirimetanil

presente en el medio (en el intervalo estudiado) pero tampoco es capaz de biodegradarlo.

Sin embargo, el test de toxicidad realizado con Vibrio fischeri ofrece un ECsy de
36.1 mg L para el pirimetanil (Oller y cols., 2006) lo que demuestra que este plaguicida
puede ser nocivo (OCDE, 2003) para dicho microorganismo. Por tanto, con
microorganismos tan sensibles como Vibrio fischeri no se puede extrapolar el valor de
toxicidad para predecir si un contaminante sera téxico para un fango activo. De hecho,
Vibrio fischeri se emplea por su alta sensibilidad para realizar medidas de ecotoxicidad. Por
otro lado, cabe destacar que el retraso observado en el consumo de COD (144 h frente a

96 h de alaclor) puede ser debido a que el pirimetanil es mas tdxico que el alaclor.

Previamente ha sido estudiada la biodegradabilidad de pirimetanil con el test de
Zahn-Wellens (Oller, 2008). En este estudio se propone que el pirimetanil puede ser
considerado muy lentamente biodegradable ya que se alcanza un 74% de
biodegradabilidad en 28 dias. Sin embargo, se realiza la evaluaciéon de la adsorciéon del
plaguicida sobre la biomasa, y se obtiene un 68% respecto a la concentracion inicial de
contaminante. Por lo tanto, al pirimetanil adsorbido coincide practicamente con la
biodegradacion supuesta durante el ensayo de Zahn-Wellens. Debido a este fenémeno, el

porcentaje de biodegradacion obtenido no es real, sino que se corresponde con la
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desaparicién del compuesto por adsorcion sobre la biomasa. De estos resultados se deduce
la no biodegradabilidad del pirimetanil, lo que estd en concordancia con los resultados

presentados para P. putida.

ii) Degradacion de pirimetanil mediante foto-Fenton

La degradacién de pirimetanil mediante foto-Fenton se ha llevado a cabo dentro de
la colaboracion existente, en la Plataforma Solar de Almeria en los fotorreactores descritos
en el apartado 3.6.1. Igualmente, la concentracion inicial de plaguicida seleccionada es 120
mg L? (cercana al limite de solubilidad para pirimetanil) aunque en este caso la
concentracién final medida por HPLC fue de 103 mg L. Asimismo, la concentracion inicial

de Fe** empleada 20 mg Ly las adiciones de perdxido se realizan de forma controlada.

En este ensayo se degrada todo el pirimetanil en 108 min, cuando se ha

mineralizado mas del 30% del carbono organico inicial (Figura 4.15).
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Figura 4.15. Degradacion y mineralizacion del pirimetanil mediante foto-Fenton.

La degradacién con foto-Fenton (empleando 20 mg L™ de hierro) de este plaguicida
ya ha sido estudiada anteriormente (Oller y cols., 2006). En este estudio se concluye que
los 50 mg L™ de plaguicida iniciales son eliminados casi en su totalidad durante la reaccién
Fenton (sin luz solar) pero un 80% del COD inicial se mineraliza satisfactoriamente sdlo si
el fotorreactor esta iluminado, consumiendo alrededor de 1530 mg Lt de H,0,. En este

estudio no se obtenia ninguna mineralizacion apreciable del COD, lo que indica que, al
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igual que para el alaclor, la reaccién Fenton no es relevante para la mineralizaciéon de
pirimetanil. El bajo consumo de peroxido de hidrogeno obtenido en a tzpw = 0 min en
nuestro estudio durante la degradacién de 103 mg L incluido en la Tabla 4.7 corrobora

dicha afirmacion.

Tabla 4.7. Variacion de la concentracion de pirimetanil y COD con el tiempo de tratamiento mediante
foto-Fenton. Se incluye también el H,0, consumido.

Muestra 1 2 3 4 5 6 7 8 9
t3ow, Min 0 98 105 108 111 127 153 187 224
COoD, mg Lt 72.1 67.0 58.4 49.4 40.1 25.4 17.5 13.7 10.2
Pirimetanil, mg L 103 23 2.3 0 0 0 0 0 0
Mineralizacion, % 0 7 19 32 44 65 76 81 86
H,0, consumido, 2.1 44.9 88.0 148 208 263 330 407 480
mg L

iii) Analisis de la biodegradabilidad de los intermedios generados en la
degradacion de pirimetanil a diferentes tiempos de tratamiento mediante foto-

Fenton

Para evaluar la biodegradabilidad de los intermedios y determinar el tiempo minimo
de tratamiento mediante foto-Fenton, analogamente al ensayo con alaclor, se realiza la
biodegradacion con A. putida de las aguas obtenidas a diferentes intensidades de

tratamiento.

En la Figura 4.16 se ilustra la evolucion en la concentraciéon de biomasa y COD con
el tiempo de tratamiento bioldgico. En este experimento, a las 72 h el consumo de COD
aumenta conforme se incrementa la intensidad de tratamiento foto-Fenton, excepto a
t3ow=108 min (32% mineralizacion) donde el descenso en el COD es mas acusado por lo
que la biomasa alcanzada supera a la del resto de ensayos. 24 h después la tendencia es
equivalente (mayor consumo de COD a mayor tzw Yy mineralizacion) completandose el
consumo de COD a las 144 h.

Los intermedios generados en el tratamiento de pirimetanil mediante foto-Fenton
son mas biodegradables que el plaguicida (Figura 4.17) de partida. Dicha afirmacion esta
de acuerdo con lo observado por otros autores (Agiiera y cols., 2000) que realizaron un
estudio de degradacién de pirimetanil, empleando 6xido de titanio como catalizador, en el
que se formaban multitud de intermedios alifaticos (acetilurea, acetamida, formamida, etc.)

después de la apertura del anillo de pirimidina que no eran toxicos para Vibrio fischeri, mas
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aun, el porcentaje de inhibicién decrecia continuamente con el tiempo de tratamiento. Oller
y cols. (2006) también han estudiado la toxicidad usando Vibrio fischeri a diferentes

tiempos de tratamiento, demostrando que decrece durante el proceso foto-Fenton.
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Figura 4.16. Evolucion de la concentracion de P. putiday COD en muestras de pirimetanil fototratadas
en funcién de la intensidad de tratamiento mediante foto-Fenton. Los tiempos que aparecen en la
leyenda corresponden al ensayo bioldgico.

Hasta t3ow=105 min la eficiencia de biodegradacion es inapreciable (Figura 4.17) y
a los 108 min (32% de mineralizacion mediante foto-Fenton) la eficiencia es sdlo del 15%.
Después de esta intensidad de tratamiento, la eficiencia se incrementa hasta un maximo
del 91% a tzpw = 224 min cuando la mineralizacidn es casi completa, al final del proceso
fotocatalitico.
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Si se comparan estos datos con los obtenidos para el ensayo con alaclor se observa
que son necesarios tiempos de tratamiento fotocatalitico mayores para alcanzar eficiencias
similares y que es necesario que desaparezca totalmente el pirimetanil para que comience
la biodegradacién de los intermedios. Asimismo, al igual que ocurre con el alaclor, las
medidas de HPLC (Figura 4.18) confirman que el pirimetanil no es degradado en las
muestras en que se encuentra como compuesto puro (a tsow = 0, 98 y 105 min).
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Figura 4.17. Eficiencia de biodegradacion (Er) a las 144 h de tratamiento biolégico en muestras de
pirimetanil fototratadas en funcién de la intensidad de tratamiento mediante foto-Fenton.
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Figura 4.18. Concentracién de pirimetanil. Las columnas en negro representan los valores iniciales de
concentracion (antes del tratamiento bioldgico). Las columnas blancas indican las concentraciones de
pirimetanil después de las 144 h de tratamiento bioldgico.
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Por tanto, se puede deducir que el tiempo minimo para el acoplamiento es aquel en
el que se ha degradado mas de un 30% del carbono organico inicial (en este caso a tzow =
108 min). Para este tiempo la biodegradabilidad del efluente comienza a ser apreciable y

ha desaparecido por completo el plaguicida.

iv) Cinética de biodegradacion de los intermedios generados en la degradacion

de pirimetanil mediante foto-Fenton

Para realizar el estudio cinético se lleva a cabo un pretratamiento mediante foto-
Fenton hasta un 27% de mineralizacidn, cercano al tiempo minimo de tratamiento
fotocatalitico predicho en el apartado anterior. Como se muestra en la Figura 4.17, las
muestras comenzaron a ser biodegradables a partir de un 32% de mineralizacion. En este
caso, no ha sido posible alcanzar exactamente el mismo porcentaje de mineralizacion pero
esta ligera diferencia no influye en los resultados globales, como se demuestra

posteriormente.

Como se observa en la Figura 4.19 el crecimiento tiene lugar en 16 h una vez que

las células se adaptan a la disolucién de pirimetanil tratado.
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Figura 4.19. Biomasa (o) y COD (e) para el experimento con pirimetanil tratado y biomasa (A) y COD

(A) para el ensayo en blanco en una columna de burbujeo. Las lineas representan las estimaciones del

modelo. En la gréfica anexa se representa la evolucion del porcentaje de oxigeno disuelto para ambos
ensayos.
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Ademas, la velocidad de respiracion especifica maxima alcanzada a las 32 h tras la
inoculacion (7.34 mmol 0, g* h') y la velocidad de consumo de COD (50 mg L h'!) son
mucho menores que para el ensayo con alaclor. Al igual que para dicho ensayo, se observa
un decrecimiento en la actividad metabdlica de las células causada por la presencia de los

intermedios.
Los datos experimentales de biomasa y COD se ajustaron nuevamente a una

cinética tipo Andrews como se muestra en la Figura 4.19 obteniéndose los valores de los

parametros biocinéticos (Tabla 4.8).

Tabla 4.8. Valores de los parametros del modelo cinético de crecimiento para el ensayo con pirimetanil.

Velocidad de crecimiento Constante de Constante de
especifica maxima, pPmax, saturacion, K, inhibicion, K;,
(h) (mg L) (mg L)
Pirimetanil 0.59 55 110

El menor valor de umax alcanzado es acorde con un mayor tiempo para alcanzar la
concentracién de biomasa maxima (16 h, el doble que para el alaclor) como se ilustra en la
Figura 4.19, mientras que no existen practicamente diferencias en Ks y K; respecto al
ensayo con alaclor. Para ambos ensayos el coeficiente de rendimiento de biomasa en

sustrato (Yyss) fue 0.94 g g™.

Analogamente a la Ecuacidon 4.13 las velocidades calculadas para el blanco y el

experimento con pirimetanil son:

IJ(BIanco) _ 030 ~ rCOD, max (Blanco) _ 100 - qOZ,max (Blanco) _ 1374

= ~ ~1.85+0.17 Ec. 4.13
“(Pirimetanil) 0' 18 rCOD, max (Pirimetanil) 50 qOZ, max (Pirimetanil) 7'3

Por otra parte, la eficiencia de biodegradacion (Er) para los intermedios de la
reaccion con pirimetanil es del 45%, tres veces mayor que la alcanzada en matraces a tsow
de 108 min, que fue del 15%, y en un menor tiempo de tratamiento bioldgico de 32 h. De
este modo, las condiciones de biodegradacion tienen un fuerte impacto en el proceso de
biodegradacion, lo que debe tenerse en cuenta al considerar la biodegradabilidad de una

muestra ensayada en matraz.

Con los resultados mostrados se puede concluir que ni alaclor ni pirimetanil son

toxicos para AP. putida en las concentraciones ensayadas, pero tampoco son
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biodegradables. Esto pone de evidencia la necesidad de una etapa previa para aumentar la

biodegradabilidad de aguas que contienen estos contaminantes.

Asimismo, se ha comprobado que AP. putida es Util para determinar el tiempo
minimo de tratamiento mediante PPOA para el acoplamiento con una oxidacion bioldgica,
pudiendo ser una alternativa rdpida y sencilla a otros métodos de evaluacién de la
biodegradabilidad como DBO y Zahn-Wellens que emplean fangos activos. Dependiendo
del plaguicida ensayado el tiempo minimo de tratamiento mediante foto-Fenton puede
variar, asi como la eficiencia en el proceso bioldgico. También dependiendo del plaguicida
de partida las velocidades de respiracion y de consumo de carbono pueden ser muy

diferentes, debido a cambios en las cinéticas de crecimiento del microorganismo.

4.2.2. Determinacion del tiempo minimo de tratamiento mediante foto-Fenton
de un agua contaminada con una mezcla de cuatro plaguicidas comerciales

mediante P. putida

Si se pretende llevar a cabo la degradacion de plaguicidas en aguas residuales
reales es mas probable encontrar mezclas de plaguicidas que plaguicidas de forma
individual. Asimismo, como se ha comprobado en el apartado anterior, la intensidad de
tratamiento mediante foto-Fenton y la cinética del proceso bioldgico varian
considerablemente dependiendo del tipo de plaguicida presente en el agua a tratar. Por
tanto, para conseguir una mayor aplicabilidad de los resultados, se realiza el estudio del
tiempo minimo de tratamiento con mezclas de plaguicidas. Ademas, si se plantea una
estrategia de depuracién de un agua contaminada de forma mas generalizada, se debe
tener en cuenta que el modo en que se distribuyen los plaguicidas para su empleo en
agricultura es en su forma comercial y no como principio activo. Por consiguiente, se ha

escogido estudiar una mezcla de plaguicidas comerciales.

Se trabaja con una mezcla de cuatro plaguicidas comerciales (Laition, Metasystox,
Sevnol y Ultracid) con una concentracion inicial de COD de 180 mg L™. Al igual que en el
caso de los plaguicidas individuales, se determina el tiempo minimo de tratamiento con
foto-Fenton y se realiza un estudio cinético con P. putida con el fin de determinar los
cambios producidos en el metabolismo bacteriano por la presencia de los diversos

intermedios.

En la Figura 4.20 se presentan los principios activos (dimetoato, metiloxidemeton

carbaril y metidation) y su porcentaje en la formulacién de los insecticidas Laition,
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Metasystox, Sevnol y Ultracid, respectivamente. Como se observa en su estructura, el
plaguicida carbaril es un insecticida de la familia de los carbamatos y el resto de
compuestos son organofosforados. Los cuatro compuestos son considerados por la Union
Europea (Directiva 2000/60/EC) como contaminantes organicos prioritarios. Ademas, los
limites maximos de residuos en alimentos del dimetoato y metiloxidemeton estan también
regulados por la legislacion europea (Directiva 2002/71/EC) al igual que los de carbaril y
metidation (Directiva 2006/59/EC).
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Figura 4.20. Principios activos de los insecticidas Laition, Metasystox, Sevnol y Ultracid.

i) Degradacion de la mezcla de plaguicidas mediante foto-Fenton

Este tratamiento se ha llevado a cabo en la Plataforma Solar de Almeria por el
Departamento de Ingenieria Textil y Papelera de la Universidad Politécnica de Valencia. Se
pretende emplear para este ensayo 50 mg L™ de cada principio activo, sin embargo,
debido a la formacion de espumas (parte del principio activo se retiene en la espuma) al
comienzo de la reaccion y a una ligera hidrdlisis de los plaguicidas durante la
homogenizacion, la concentracién inicial de cada plaguicida difiere de este valor. De esta
forma la concentracion inicial de COD aportada por la mezcla de los cuatro plaguicidas es
de 180 mg L. Las concentraciones iniciales medidas por HPLC se muestran en la Tabla
4.9.

La degradacion de los cuatro plaguicidas se produce a tzpw=78 min (Figura 4.21),
aunque a este tiempo aln quedan 3 mg L de carbaril, cuando se ha mineralizado
practicamente el 20% del carbono organico inicial. Al igual que para los tratamientos con

foto-Fenton de alaclor y pirimetanil, en este caso la reaccion se detuvo antes de
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consumirse completamente el COD para poder llevar a cabo la posterior degradacion
bioldgica con A. putida en todas las muestras.

Tabla 4.9. Variacion de la concentracion de los cuatro principios activos de los plaguicidas y COD con el
tiempo de tratamiento mediante foto-Fenton. Se incluye también el H,0, consumido.

Muestra 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10
t3ow, Min 0 21 45 78 91 111 135 144 167 199
COD, mg Lt 180 163 161 146 128 120 95.6 73.8 46.2 37.7
Mineralizacion, % 0 9 11 19 29 33 47 59 74 79
H,0, consumido, mg L* 0 29.6 94.9 194 285 250 597 659 745 811
dimetoato, mg L! 474 144 0 0 0 0 0 0 0 0
metiloxidemeton, mg L 36.2 19.1 5.0 0 0 0 0 0 0 0
carbaril, mg L*! 448 229 129 3.1 0 0 0 0 0 0
metidation, mg L! 471 133 0 0 0 0 0 0 0 0
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Figura 4.21. Degradacion y mineralizacion de la mezcla de dimetoato, metiloxidemeton, carbaril y
metidation mediante foto-Fenton.

La degradacion de la mezcla de los cuatro plaguicidas seleccionados ya ha sido
realizada previamente (Vicente Candela, 2007) mediante foto-Fenton con 20 mg L de
hierro y partiendo de concentraciones de principio activo semejantes. En dicho ensayo son
necesarios 81 min para la completa degradacion de los cuatro plaguicidas cuando se ha
mineralizado el 37% del COD inicial. Igualmente, el Gltimo plaguicida en degradarse es el
carbaril debido a la ausencia de grupo tiofosfato que es el que mas rapido se elimina en el
resto de compuestos. Tras 224 min de tiempo de tratamiento aun sigue quedando COD
residual (19 mg L™).
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También existen ensayos previos realizados con foto-Fenton (20 mg L?) para
degradar 50 mg L™ del compuesto puro dimetoato (Oller y cols., 2007a) en los que son
necesarios 35 min para su completa eliminacién o para la degradacién de 136 mg L™ de
compuesto puro carbaril (Garcia-Ripoll y cols., 2008) que desaparece por completo cuando
se ha mineralizado el 25% del COD inicial. Estos ensayos estan en concordancia con los
realizados en esta Memoria siendo aqui necesarios 45 min para la desaparicién del
dimetoato y un 29% de la mineralizacién del COD inicial para degradar por completo el

carbaril.

Sin embargo, los estudios de degradacion de metiloxidemeton y metidation
existentes en bibliografia se han realizado mediante fotocatalisis con TiO,. Con esta técnica
se consiguen degradar 50 mg L™ del compuesto activo metiloxidemeton en 180 min
(Arqués y cols., 2007b) y 50 mg L™ de metidation en aproximadamente 100 min (Garcia-
Ripoll y cols., 2007), siendo la degradacion mucho mas rapida en el caso del compuesto

puro que en la formulacién comercial.

ii) Analisis de la biodegradabilidad de los intermedios generados en la
degradacion de la mezcla de cuatro plaguicidas a diferentes tiempos de

tratamiento mediante foto-Fenton

La Figura 4.22 ilustra los cambios en el crecimiento bacteriano y en la
concentraciéon de COD con el tiempo de tratamiento bioldgico a los diez tiempos de
tratamiento con foto-Fenton seleccionados. A bajos tiempos de fototratamiento, cuando
todos los plaguicidas estan aln presentes en las muestras (ensayos 1 y 2, Tabla 4.9) son
necesarias 72 h para que las células se adapten a los nuevos nutrientes, completandose el

crecimiento a las 120 h.

Por otra parte, a tiempos largos de fototratamiento (t3pw > 111 min) se obtiene la
maxima concentracion de biomasa a las 48 h, causando un descenso acentuado de la
concentracién de COD (Figura 4.22). Para tzow = 91 min el crecimiento comienza a las 48 h
completandose a las 72 h. De este modo, en todos los casos, las células fueron capaces de
adaptarse a la mezcla de intermedios y crecer sobre las fuentes de carbono biodegradables

disponibles.
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Figura 4.22. Evolucion de la concentracion de P. putida'y COD en muestras de la mezcla de cuatro
plaguicidas fototratadas en funcion de la intensidad de tratamiento mediante foto-Fenton. Los tiempos
que aparecen en la leyenda corresponden al ensayo bioldgico.

Teniendo en cuenta el alto contenido en COD proveniente de la disolucion
criogénica en la que esta contenida P. putida, los resultados de consumo de COD no son
concluyentes ya que el COD proveniente del tratamiento mediante foto-Fenton y de la
disolucion criogénica no pueden ser diferenciados. Sin embargo, comparando los datos de
biomasa y COD (Figura 4.22), y eficiencia de biodegradacién, E; (Figura 4.23), se puede
concluir que 91 min < t3w < 111 min es el punto critico para el tratamiento con foto-
Fenton. Después de este tiempo el crecimiento bacteriano se completa en 48 h y la

mayoria del COD disponible se consume. De hecho, en todos los casos en los que tzow es
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mayor de 91 min, las medidas de COD realizadas después de 72 h de tratamiento bioldgico

disminuyen drasticamente.
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Figura 4.23. Evolucion de la eficiencia de biodegradacion (Es) en muestras de una mezcla de cuatro
plaguicidas fototratada en funcion de la intensidad de tratamiento mediante foto-Fenton.

min

La eficiencia de biodegradacidon (Er) de los intermedios de la fotorreaccion se
calculd, al igual que para los plaguicidas individuales (Ecuacién 4.10), cuando el COD
consumido se mantiene constante, en este caso a las 120 h. Representando el valor de la
eficiencia de biodegradacion en funcion del avance de la reaccion (expresado como
mineralizacion o tzgw) se diferencian claramente dos regiones (Figura 4.23). Hasta t3ow=90
min la eficiencia fue constante (alrededor del 40%) y el COD remanente se mantuvo en
torno a 120 mg L™ y a tiempos mayores se observa un incremento lineal de la eficiencia de

biodegradacion, alcanzando un 97% a los 199 min.

Los resultados presentados por Vicente Candela (2007) muestran que para la
misma mezcla de cuatro plaguicidas existen también dos regiones claramente diferenciadas
dependiendo de la intensidad de tratamiento mediante foto-Fenton. Hasta t;ow = 95 min
(44% de mineralizacién) la inhibicion de la luminiscencia de Vibrio fischeri se encuentra por
encima del 85% vy, a partir de este tiempo la toxicidad disminuye con el tiempo de
tratamiento. Ademads, a partir de tsow = 95 min la relacion DBOs/DQO aumenta
drasticamente hasta situarse por encima de 0.5, por lo que a partir de este momento las
muestras pueden considerarse biodegradables. Para tow = 81 min (37% de

mineralizacion) se observa un 60% de biodegradabilidad mediante el test de Zahn Wellens.

140



Resultados y Discusion

Por tanto, P. putida puede emplearse para predecir la biodegradabilidad de las
muestras en tiempos mucho menores (en las primeras 48 h puede ya predecirse en las
muestras mas biodegradables) en comparacién con otros métodos como la relacion
DBOs/DQO o el test de Zahn Wellens. En el método Zahn Wellens son necesarios hasta 28
dias de tratamiento bioldgico en matraces agitados y para el estudio de la DBOs (de cinco
dias de duracién) es necesario realizar un blanco y, al menos tres ensayos con tres
diluciones diferentes de la muestra para tener unos resultados fiables, con lo que el tiempo
empleado puede incrementarse notablemente dependiendo de la disponibilidad de

unidades de medida.

Asimismo, los ensayos con P. putida pueden ofrecer una reproducibilidad de los
datos mas elevada, ya que se trabaja con un cultivo monoespecifico bacteriano empleando
un indculo estandar preparado a priori y no con la complejidad de microorganismos que
constituyen la biomasa de los fangos activos. En los ensayos de DBOs/DQO o el test de
Zahn Wellens el indculo proviene de una EDAR con fangos con diferente actividad
metabdlica dependiendo de las condiciones ambientales, vertidos tdxicos puntuales
(estacionalidad de los vertidos), problemas de esponjamiento filamentoso (bulking),
formacion de espumas (foaming), etc, con lo que pueden arrojar resultados variables.
Ademas, el estudio de la DBOs no siempre es representativo del comportamiento en una
EDAR, ya que las condiciones del bioensayo son muy restrictivas (Lapertot y Pulgarin,
2006).

La reproducibilidad en los ensayos con P. putida puede compararse evaluando las
eficiencias de biodegradacion en los ensayos para los plaguicidas individuales y la mezcla
de cuatro plaguicidas cuando el porcentaje de mineralizacidon alcanzado es el maximo. A
elevados tiempos de tratamiento mediante foto-Fenton, el COD aportado por el efluente de
dicho tratamiento es poco significativo y la eficiencia de biodegradacién es debida casi
exclusivamente al COD aportado por la disolucion criogénica. Comparando los tres
experimentos, la eficiencia de biodegradacion (al final del tratamiento bioldgico) para los

ensayos en los que la mineralizacion es maxima, fue del 95 + 4%.

En vista del valor de E; a t;ow = 0 (24%, aproximadamente), podria suponerse que
los plaguicidas fueran biodegradables sin necesidad de pretratamiento mediante PPOA o
estar adsorbidos en la biomasa. Por consiguiente, es interesante analizar la concentracion
del plaguicida, y no solo el COD durante el biotratamiento. La concentracidn de plaguicida
residual en los experimentos a menores tzow (Mmuestras 1 y 2 para dimetoato y metidation,

muestras 1-3 para metiloxidemeton y muestras 1-4 para carbaril, Tabla 4.9) demuestran
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que no se eliminan sustancialmente en ninguno de los ensayos, quedando una

concentracion apreciable al final de la degradacion bioldgica (Figura 4.24).
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Figura 4.24. Concentraciones de dimetoato, metiloxidemeton, carbaril y metidation. Las columnas en
color gris representan los valores iniciales (antes del tratamiento bioldgico) y las blancas son las
concentraciones después de 120 h de tratamiento bioldgico.

En todos los casos, a t;pw = 0 se observa una ligera eliminacion del principio activo.
Dimetoato y carbaril son mas dificiles de eliminar (con un 21% de eliminaciéon para
dimetoato y un 24% de degradacidn para carbaril en la muestra 1). No obstante, casi la
mitad de concentracion de metidation desaparece del medio y un 69% de metiloxidemeton
en la muestra 2. Estos resultados son consistentes con una importante adsorcion en la
biomasa y, por consiguiente, los datos obtenidos explican una Ef ~ 24% cuando tzgw = 0
(Figura 4.23).

En cualquier caso, los resultados mostrados en la Figura 4.22, evidencian que la
desaparicién de los plaguicidas no esta acompafiada de un crecimiento sustancial en la
concentracién de biomasa. Por consiguiente, la presencia de los plaguicidas es perjudicial
para el metabolismo bacteriano y deben degradarse con el proceso foto-Fenton antes de
acoplar el tratamiento bioldgico. Esta afirmacion es coherente con resultados previos
encontrados para estos plaguicidas en ensayos con un respirometro de fangos activos
provisto de un reactor bioldgico y sensor de oxigeno. En estos experimentos se registrd
una inhibicién importante de la respuesta del fango activo en todos los casos en los que la
muestra de plaguicidas no estaba tratada (tspw = 0 min): 55% para dimetoato (Garcia-
Ripoll y cols., 2007), 45% para metidation (Arqués y cols., 2007a), 59% para carbaril
(Garcia y cols., 2006) y 79% para metiloxidemeton (Arqués y cols., 2007b).
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A tiempos de fototratamiento mas largos E; es mucho mayor, y comienza a crecer
significativamente en las muestras en las que se ha fotodegradado por completo el
plaguicida. Esto demuestra que a tiempos cortos de tratamiento mediante foto-Fenton adin
estan presentes intermedios no metabolizables por P. putida. Por tanto, un analisis
conservativo para realizar un acoplamiento consideraria una intensidad de fototratamiento
minima en la que los plaguicidas son destruidos y Ef comienza a incrementarse, a partir de
tsow en torno a 100 min, alcanzandose una mineralizacion de un 30% del COD inicial

aproximadamente.

Otros investigadores obtuvieron resultados similares para la mezcla de plaguicidas
alaclor, atrazina, clorfenvinfos, diuron e isoproturon al integrar foto-Fenton y oxidacion
bioldgica con fangos activos (Lapertot y cols., 2007). En estos ensayos se determina que el
acoplamiento debe realizarse cuando se ha mineralizado el 40% del COD inicial mediante
foto-Fenton contribuyendo el tratamiento bioldgico en mas del 50% de la eficiencia global.
La diferencia en un 10% en la mineralizacion mediante foto-Fenton respecto a los
resultados mostrados en esta Memoria puede deberse a la mayor complejidad de la
muestra de cinco plaguicidas ensayados por Lapertot y cols. (2007) por lo que sea

necesario aplicar una mayor intensidad de tratamiento fotocatalitico.

iii) Cinética de biodegradacion de los intermedios generados en la degradacion

de la mezcla de cuatro plaguicidas mediante foto-Fenton

Para estudiar con mas detalle la respuesta de P. putida a los intermedios generados
en el fototratamiento se repite la biodegradacion pero aumentando de escala, de matraz a
biorreactor. Por tanto, la biodegradacion de la mezcla para un 30% de mineralizacion de
COD se escala en un biorreactor tipo columna de burbujeo de 12 L. Esta intensidad de
tratamiento representa un escenario conservativo, en el que puede asumirse que a

mayores tzow la eficiencia de biodegradacion sera mayor.

La Figura 4.25 muestra los cambios en la biomasa y COD con el tiempo de
tratamiento bioldgico para el experimento blanco y con los intermedios del tratamiento
mediante foto-Fenton de la mezcla de cuatro plaguicidas. Lo primero que cabe destacar es
la mayor extension de la fase de adaptacién debido a la presencia de los productos de
fotodegradacién. Una vez que las células se han adaptado, el crecimiento tiene lugar en
tan sélo 6-7 h, dando lugar a un fuerte descenso en la concentracion de COD y a una

intensificacion en la velocidad de respiracion. Ademas, la fase de adaptacion es mucho
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menor que en el ensayo realizado en matraz no estando los indculos previamente

adaptados en ninguno de los dos casos.
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Figura 4.25. Biomasa (o) y COD (e) para el experimento con la mezcla de cuatro plaguicidas tratada y
biomasa (A) y COD (A) para el ensayo en blanco en una columna de burbujeo. Las lineas representan
las estimaciones del modelo. En la gréfica anexa se representa la evolucion del porcentaje de oxigeno
disuelto para ambos ensayos.

La velocidad de respiracion especifica maxima, un importante parametro para el
escalado es de 13.74 y 6.02 mmol O, g* h™ y la velocidad de consumo de oxigeno méxima
de 7.5y 2.7 mM h! en el experimento en blanco y en la mezcla tratada, a las 16.3 y 27.1
h, respectivamente. Estos datos son similares a otros encontrados en bibliografia para la
hidroxilacién de tolueno mediante P. putida UV4, donde la velocidad de consumo de
oxigeno maxima se usa para controlar el suministro de sustrato tdxico (Keulen y cols.,
1998), y en la biotransformacion de terpenos por P. putida (Carraghera y cols., 2001). En
contraste con las medidas respirométricas, un decrecimiento en la velocidad de respiracion
no esta relacionado con la toxicidad de la mezcla, sino con cambios en la respuesta cinética
celular. Este detrimento en la actividad metabdlica celular causado por los intermedios de
la fotorreaccion es también acusado cuando se consideran las velocidades maximas de
consumo de COD, ya que disminuye de 100 a 55 mg L™ h™, en el blanco y en la mezcla

fototratada, respectivamente.

Los parametros cinéticos (Tabla 4.10) se obtuvieron, al igual que en caso de los
plaguicidas individuales, ajustando los datos experimentales a una cinética de Andrews.

Como se observa, la velocidad especifica de crecimiento depende de la presencia de los
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productos de degradacidn. La velocidad de crecimiento especifica maxima es menor que en
el experimento blanco y ademas, las células muestran menor afinidad para crecer sobre los
intermedios de la mezcla fototratada como se pone de manifiesto por su mayor Ks. En
ambos casos las constantes de inhibicion son relativamente bajas si se comparan con el
COD inicial por lo que la inhibicidn debe tenerse en cuenta para ambos ensayos, sin
embargo, esta inhibicion es mas acentuada en el experimento con intermedios. Para los

dos ensayos el coeficiente de rendimiento de biomasa en sustrato (Yys) fue 0.94 g g™*.

Tabla 4.10. Valores de los parametros del modelo cinético de crecimiento para el ensayo con la mezcla
fototratada. Comparacién con el ensayo en blanco.

Velocidad de crecimiento Constante de Constante de
especifica maxima, Pmax, saturacion, Ks, inhibicion, K;,
(h'h) (mgL™) (mgL?)
Blanco 0.83 1.75 115
Mezcla 0.65 23.5 84

Las velocidades de crecimiento especificas calculadas para el blanco y la mezcla
fototratada son 0.30 y 0.17, respectivamente, cuando las velocidades de consumo de COD

son maximas, dando:

u(BIanco) _ 030 ~ rCOD, max (Blanco) _ 100 - qOZ,max (Blanco) 1374

= ~1.96+0.28
55 6.02 Ec. 4.14

U(Mezda) - 0.17 ) rcoo, max (Mezcla) qOZ,max (Mezcla)

La eficiencia de biodegradacién, E;, para el ensayo en reactor fue del 60%,
ligeramente superior a la muestra 6 con un tzw = 111 min (Tabla 4.9). De nuevo, si se
compara con los resultados obtenidos para los plaguicidas individuales la principal
diferencia es que para el ensayo en matraz se necesitan en torno a 48-72 h para conseguir
la maxima biodegradaciéon y con el biorreactor la misma biodegradacién se alcanza en
menos de 30 h. El COD del efluente final tratado mediante foto-Fenton-oxidacion bioldgica
fue de 40 mg L. Otros autores obtuvieron resultados similares para la biodegradacion de
aguas residuales industriales fendlicas en un biorreactor de lecho fluidizado por Gonzalez y
cols., (2001) con A. putida y con aguas residuales industriales contaminadas con a-
metilfenilglicina en un biorreactor con fangos activos inmovilizados (Oller y cols., 2007c),

donde el COD final fue de 40 y 30 mg L™, respectivamente.

Con los resultados mostrados se concluye que el ensayo con A. putida para
determinar el tiempo minimo de tratamiento mediante foto-Fenton tiene una gran
aplicabilidad, ya que puede emplearse con una mezcla compleja de cuatro plaguicidas

comerciales con una concentracion inicial muy elevada de COD.
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Desde un punto de vista practico, estos ensayos realizados en matraz serian muy
Utiles para establecer el momento en que conviene detener el tratamiento mediante foto-
Fenton. Sin embargo, una vez que se ha seleccionado este tiempo, para determinar el
comportamiento cinético de la disolucion fototratada y conocer parametros de disefio como
velocidad de consumo de oxigeno, velocidad de consumo de COD, etc., el tratamiento

bioldgico debe realizarse en un biorreactor a escala planta piloto.

La presencia de productos de degradacion del tratamiento mediante foto-Fenton
causa una disminucion en la actividad bacteriana ya que las velocidades de crecimiento y
de consumo de carbono son mas lentas. Por ello, podrian ser necesarios tiempos de
tratamiento bioldgico mas largos que los habitualmente empleados en las EDAR para

reducir los niveles de COD por debajo de valores medioambientalmente aceptables.

4.3. Acoplamiento de tratamiento mediante foto-Fenton y oxidacion bioldgica

para la depuracion de efluentes contaminados con plaguicidas

Una vez que se determina el tiempo minimo al cual el efluente del proceso
fotocatalitico es biodegradado por P. putida, es necesario comprobar si un proceso
biolégico con fangos activos de depuradora es capaz de degradarlo de un modo eficaz,

para que se corrobore la biodegradabilidad predicha.

Para llevar a cabo el tratamiento biolégico se ha empleado un biorreactor
secuencial discontinuo (“secuencing batch reactor”, SBR). Son muchas las ventajas de este
sistema (Irvine y Ketchum, 1989), principalmente su simplicidad, flexibilidad de operacion y
bajo coste (EPA, 1999). Por ello, el SBR es considerado una alternativa a los sistemas
bioldgicos de tratamiento de aguas residuales convencionales ya que realiza el tratamiento
bioldgico y una clarificacién en un Unico tanque operando en un menor espacio. Asimismo,
estan especialmente disefiados para el tratamiento de pequefios caudales de aguas
residuales (EPA, 1999).

En este apartado se emplea un tanque agitado de 6 L de volumen de trabajo con el
que se opera en modo secuencial discontinuo. Se llena el tanque con 6 L de fangos activos
recogidos en la EDAR “El Bobar” de Almeria, se mantienen 24 h con aireacién vy,
transcurrido este tiempo, se dejan decantar. Dependiendo de la composicién del fango
(principalmente de la proporcion de bacterias filamentosas) la decantacién del fango puede
variar considerablemente. Asi, se retira el sobrenadante resultante después de

aproximadamente 30 minutos de decantacién y se reemplaza por un volumen igual de
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efluente del tratamiento mediante foto-Fenton. Se deja reaccionar y cuando el fango no es
capaz de degradar mas COD es que el ciclo ha concluido, se repite de nuevo la operacion

para proceder a realizar el segundo ciclo y asi sucesivamente.

Este método ha sido utilizado para la biodegradacion de aguas municipales e
industriales (Mace y Mata-Alvarez, 2002). Igualmente, se ha empleado con éxito en la
combinacién de un tratamiento previo con foto-Fenton para la eliminacién de colorantes
(Garcia-Montafio y cols., 2006a; Garcia-Montano y cols., 2006b) y plaguicidas (Farré y
cols., 2006; Farré y cols., 2007; Farré y cols., 2008). También se ha usado posterior al
tratamiento de aguas con Fenton con una DQO inicial muy elevada (Lin y Jiang, 2003; Lin
y Kiang, 2003; Tekin y cols., 2006) o procedentes de la industria textil (Fongsatitkul y cols.,

2004) y combinado con un tratamiento electro-Fenton previo (Lin y Chang, 2000).

4.3.1. Estudios preliminares. Degradacion de la mezcla de cuatro plaguicidas

comerciales Laition, Metasystox, Sevnol y Ultracid

Para realizar el acoplamiento con fangos activos se parte del efluente del
tratamiento mediante foto-Fenton de los cuatro plaguicidas, previamente estudiado con A.

putida, en el que se ha mineralizado el 30% del COD inicial.

El reactor con 6 L de fangos activos se deja decantar y se retira el sobrenadante
(aproximadamente 5 L) que se reemplaza por un volumen igual de efluente del proceso
foto-Fenton convenientemente acondicionado para el tratamiento bioldgico (apartado 3.4).
Una vez que todo el carbono organico se ha consumido, se repite la operacion, decantando
de nuevo y reemplazando el sobrenadante por el efluente fototratado. La operacién no
puede realizarse nuevamente ya que parte de la biomasa queda adherida en las paredes
del reactor y la concentracion de SVS resultante es insuficiente para realizar un tercer ciclo

discontinuo secuencial.

Durante el transcurso del experimento se sigue en linea la medida del pH (que
varia entre 6 y 8) y la temperatura siendo el valor promedio obtenido de 26.7°C. Asimismo,
se realiza un seguimiento del oxigeno disuelto para determinar la velocidad de consumo de

oxigeno (Figura 4.26).
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Figura 4.26. Evolucion del oxigeno disuelto, pH y temperatura en el tratamiento bioldgico SBR del
efluente del proceso foto-Fenton de la mezcla de 4 plaguicidas.

Como se ilustra en las Figuras 4.27 y 4.28 el COD se consume rapidamente siendo
la disminucion de DQO incluso mas rapida, sobretodo al inicio del experimento, de modo

que en 5 h se degradan mas de 50 mg L, y a partir de aqui disminuye muy lentamente
durante las siguientes 20 horas.
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Figura 4.27. Evolucion del COD (e) y DQO (o) en el primer ciclo discontinuo sobre los intermedios
generados en el fototratamiento de la mezcla de cuatro plaguicidas. En la grafica anexa se representa el
nitrogeno detectado en forma de amonio (a) y nitrato (2) frente al tiempo de biodegradacion.
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Figura 4.28. Evolucion del COD (e) y DQO (o) en el segundo ciclo discontinuo sobre los intermedios
generados en el fototratamiento de la mezcla de cuatro plaguicidas. En la grafica anexa se representa el
nitrogeno detectado en forma de amonio (a) y nitrato (2) frente al tiempo de biodegradacion.

Antes de comenzar el primer ciclo, la concentracion de sdlidos volatiles en
suspension (SVS) es de 0.61 g L™ y al concluir el ensayo la biomasa disminuye hasta 0.56
g L lo que se puede atribuir a una pérdida de biomasa a lo largo del experimento por
adhesion a las paredes del reactor y durante los ciclos por llevar a cabo la toma de
muestra. Asimismo, cuando concluye el segundo ciclo, SVS=0.49 g L™

La velocidad maxima de degradacion de COD en ambos ciclos es mucho menor que
para el cultivo monoespecifico de P. putida, con valores de 11.4 y 10.5 mg L* h?,
respectivamente, debido a que la Unica fuente de carbono proviene de los intermedios
generados durante el proceso de foto-Fenton. También es menor la velocidad maxima de
consumo de oxigeno (1.62 y 0.85 mM h™ a las 3 y 43 h en el cico 1 y 2,
respectivamente). Sin embargo, el consumo de intermedios con fangos activos es
inmediato y con P. putida son necesarias unas 30 h de tratamiento bioldgico. Los fangos
provienen de una EDAR y no son previamente aclimatados a la mezcla de intermedios por

lo que tiene mas relevancia el que no se observe de fase de adaptacion.

En ambos ciclos se mide la concentracion de nitrégeno en forma de amonio y
nitrato para garantizar que estd transcurriendo adecuadamente el proceso de nitrificacion
en los fangos. Como se puede observar en las Figuras 4.27 y 4.28, el consumo de amonio

(paralelo a la formacién de nitratos) se produce hasta alcanzar valores finales de 0.4-0.5
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mg L muy por debajo de los limites que impone la legislacién espafiola para aguas
residuales urbanas (Real Decreto 509/1996) y la andaluza (Decreto 14/1996) para aguas

litorales, siendo esta menos restrictiva.

Los valores de DQO al final del proceso de 63 y 49.6 mg L™ y los de COD (23.5 y
17.1 mg L™ en el ciclo 1 y 2, respectivamente) se encuentran tipicamente en un biorreactor
de una EDAR debido al metabolismo de los microorganismos que lo componen. Estos
valores de COD estan incluso por debajo de los valores iniciales de COD antes de afiadir el
efluente (32.1 y 19.6 mg L, para el ciclo 1 y 2, respectivamente). Por tanto, la eficiencia
de biodegradacién alcanzada en ambos ciclos, E;, es del 100% corroborandose que el
efluente es biodegradable tal y como predicen los ensayos de biodegradabilidad con A.
putida. En este caso la eficiencia final es mayor debido a que la capacidad de

biodegradacion de los fangos activos es muy superior a la de una Unica bacteria.

Las eficiencias de biodegradacion conseguidas en estos dos ciclos son superiores a
las encontradas en bibliografia. Asi, en un acoplamiento electro-Fenton-SBR para el
tratamiento de lixiviados de vertedero (Lin y Chang, 2000), el porcentaje de eliminacion de
DQO esta en torno al 90% en cinco ciclos partiendo de una DQO inicial de 295 mg L™ y
con una concentracion de sdlidos en suspensién de 10 g L. Sin embargo, este alto
porcentaje se debe a que el proceso fotocatalitico reduce el 85% de la DQO inicial. Otros
autores alcanzan una eliminacién de la DQO del 80% en la combinacién de foto-Fenton y
SBR para la depuracién de un agua contaminada con 250 mg L™ de colorante Cibacron Red
FN-R (Garcia-Montafio y cols., 2006a) o con 50 mg L' de COD provenientes de un agua
contaminada con los plaguicidas linuron y diuron (Farré y cols., 2006) y empleando un
fango con una concentracién de 0.56 y 0.60 g L. En estos casos los porcentajes de
eliminacion de COD con foto-Fenton son 50 y 36%, respectivamente, siendo superiores a
la mineralizacién del 30% aplicada a la mezcla de cuatro plaguicidas estudiados en esta

Memoria.

Con los resultados presentados se muestra que P. putida es un microorganismo
valido para realizar estudios de biodegradabilidad de efluentes tratados mediante PPOA y
determinar el punto optimo (tiempo minimo) de tratamiento fotocatalitico para una mezcla
compleja de plaguicidas. Mas aun, representa un método alternativo a los ya existentes
que emplean fangos activos, como Zahn Wellens o la relacion DBOs/DQO en cuanto a

disminucién del tiempo de analisis y repetibilidad en los resultados.

150



Resultados y Discusion

4.3.2. Efecto de la influencia de la concentracion inicial de COD. Degradacion de
la mezcla de cinco plaguicidas comerciales: Vydate, Metomur, Couraze, Ditimur

y Scala

Con los resultados anteriores ha quedado mostrado que P. putida es un
microorganismo valido para determinar el tiempo minimo de tratamiento fotocatalitico para
un agua contaminada con una mezcla compleja de plaguicidas a una concentracion inicial
elevada (COD = 180 mg L™), ya que un fango activo es capaz de biodegradar el efluente

obtenido a este tiempo de tratamiento.

Sin embargo, es necesario establecer si la concentracion inicial de carbono organico
proveniente de los plaguicidas en el agua es determinante en la seleccion del tiempo
minimo de tratamiento mediante foto-Fenton, y si pueden producirse variaciones
sustanciales en la biodegradacién del efluente cuando se lleve a cabo la combinacién del

proceso fotocatalitico con una oxidacién bioldgica con fangos activos de una EDAR.

Para realizar el estudio de la influencia de la concentracion se ha seleccionado una
segunda mezcla de cinco plaguicidas comerciales para ampliar la generalizacion de los
resultados. Esta mezcla contiene Vydate (insecticida carbamato), Metomur (insecticida
carbamato organoclorado), Couraze (insecticida neonicotinoide; piridilmetilamina), Ditimur
(insecticida organofosforado) y Scala (fungicida pirimidina) cuyos principios activos son
oxamilo, metomilo, imidacloprid, dimetoato y pirimetanil en los porcentajes que se

muestran en la Figura 4.29.

H /k H /4
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Figura 4.29. Principios activos de los plaguicidas Vydate, Metomur, Couraze, Ditimur y Scala.

Scala
(pirimetanil 40% p/v)
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En este caso se vuelve a emplear dimetoato pero con una formulacién comercial
diferente y pirimetanil, ya estudiado previamente como producto puro de forma individual.

Se trabajara a dos niveles de concentracion inicial de COD; a 500 y 200 mg L™.

Los cinco plaguicidas son considerados por la Unién Europea (Directiva
2000/60/EC) como contaminantes organicos prioritarios y el uso de los principios activos
oxamilo, metomilo, imidacloprid, dimetoato y pirimetanil estd regulado mediante las
Directivas 2006/16/EC, 2007/7/EC, 2006/26/EC, 2002/71/EC y 2006/74/EC.

Existen estudios previos (Oller y cols., 2006; Oller y cols., 2007a; Segura y cols.,
2008) que indican la toxicidad y/o baja biodegradabilidad de los plaguicidas oxamilo,
metomilo, imidacloprid, dimetoato y pirimetanil, por lo que seria adecuado realizar un
tratamiento mediante foto-Fenton para disminuir la toxicidad y elevar la biodegradabilidad
de los mismos antes de un tratamiento bioldgico. Los compuestos oxamilo (empleado como
Vydate) metomilo, dimetoato y pirimetanil a una concentracién de 50 mg L™ muestran una
elevada toxicidad en el test de Vibrio fischeri (Oller y cols., 2006) e igualmente,
imidacloprid (100 mg L) es tdxico para Dapnia magna (Segura y cols., 2008). Ademas,
estudios de biodegradabilidad con fangos activos demuestran que metomilo y dimetoato no
son biodegradables y que la biodegradabilidad de oxamilo y pirimetanil es baja (Oller y
cols., 2006). La biodegradabilidad del imidacloprid no ha sido previamente evaluada vy,
debido a su compleja estructura quimica (Figura 4.24), no se realiza estudio de

biodegradabilidad previa con P. putida ya que se prevé que sea poco o no biodegradable.

4.3.2.1. Degradacion de la mezcla de plaguicidas mediante foto-Fenton

i) Concentracién de COD inicial de 500 mg L™

A diferencia de los experimentos fotocataliticos anteriores, se fija un COD de
partida (500 mg L) que debe aportar la mezcla de plaguicidas. Por tanto, la concentracion
de COD de Vydate, Metomur, Couraze, Ditimur y Scala inicial es de 100 mg L™ cada uno.
Las concentraciones iniciales de cada principio activo (correspondiente a dicho COD)
medidas por HPLC se presentan en la Tabla 4.11. Al igual que en los experimentos
anteriores, la concentracion inicial de Fe?* es de 20 mg L™ y el peréxido de hidrégeno se
adiciona de forma controlada para obtener muestras a diferentes intensidades de
tratamiento. En el apartado 3.6.2 se describe la planta piloto empleada para la realizacion

de los experimentos de foto-Fenton con la mezcla de cinco plaguicidas disefiada y
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construida durante la realizacion de esta Tesis en el Centro de Investigacién en Energia
Solar (CIESOL) de la Universidad de Almeria.

Tabla 4.11. Variacion de la concentracion de los cinco principios activos de los plaguicidas y COD con el
tiempo de tratamiento mediante foto-Fenton (COD;=500 mg L?). Se incluye también el H,0, consumido.

Muestra 1 2 3 4 5 6 7 8 9
t3ow, Min 0 68 128 179 220 257 295 386 532
COD, mg L! 485.7 463.7 459.3 386.4 343.7 2949 2343 207.3 169.3

Mineralizacién, % 0 4 5 20 29 39 52 57 65

H,0, consumido,
0 128.6 300.0 6429 814.3 985.7 1157.1 1328.6 1500.0

mg L
oxamilo, mg L 1974 1343 82.7 1 0 0 0 0 0
metomilo, mg L! 51.3 35.6 21.7 0.4 0 0 0 0 0
imidacloprid, mg L*  48.6 305 182 0.1 0 0 0 0 0
dimetoato, mgL! 71.9 247 13.8 0.9 0 0 0 0 0
pirimetanil, mg L* 84.5 655 485 5.1 42 09 03 0 0
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Figura 4.30. Degradacién y mineralizacion de la mezcla de oxamilo, metomilo, imidacloprid, dimetoato y
pirimetanil mediante foto-Fenton con una concentracion inicial de COD de 500 mg L.

Los cinco plaguicidas se degradan por completo en el medio de reaccién cuando se
ha mineralizado el 57% del COD inicial (Figura 4.30), con un consumo de 1328.6 mg L™ de
peroxido de hidrégeno (Tabla 4.11). Sin embargo, cuando la mineralizacién es Unicamente
del 20% sdlo quedan unos pocos miligramos de plaguicidas, encontrandose 5.1 mg L de
pirimetanil, que es el Ultimo plaguicida en degradarse por completo (a tspw= 257 min).
Cabe destacar la rapida degradacion del oxamilo pese a encontrarse al inicio de la reaccion

en una concentracion mayor al doble respecto al resto de plaguicidas.
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Varios investigadores han llevado a cabo previamente la degradacion mediante
foto-Fenton de los principios activos de los cinco plaguicidas de forma individual. Para
oxamilo se ha empleado la formulacién comercial (Oller y cols., 2006), siendo éste el que
maés tarda en degradarse (aproximadamente 50 min para degradar 50 mg L'!). Metomilo se
degrada en los primeros minutos (Oller y cols., 2006) al igual que imidacloprid (Malato y
cols., 2002) y dimetoato y pirimetanil desaparecen en la etapa Fenton sin iluminacién (Oller
y cols., 2006).

También se ha estudiado la reaccién foto-Fenton con 20 mg L de hierro de una
mezcla de cinco plaguicidas (Oller y cols., 2007a) muy similares a la mezcla objeto de
estudio con 50 mg L™ de metomilo, dimetoato, oxamilo (Vydate), pirimetanil y cimoxanilo
(en lugar de imidacloprid). Para esta mezcla, se observa un efecto sinérgico en la
degradacién, de modo que los tiempos de degradacién de cada plaguicida aumentan
significativamente. El dimetoato se degrada en tan soélo 37 min frente a los 128 min
necesarios en este ensayo para disminuir la concentracién de plaguicida hasta 5 mg L?,
oxamilo a los 72 min, metomilo a los 168 min (similar a los 179 min necesarios en este
estudio para alcanzar una concentracién muy baja de 0.4 mg L) y pirimetanil a los 150

min.
ii) Concentracion de COD inicial de 200 mg L™

El ensayo se repite en las mismas condiciones del apartado anterior pero con una
concentracién inicial de COD de 200 mg L, por tanto, la concentracién de COD aportada

por cada plaguicida comercial es de 40 mg L (Tabla 4.12).

Al igual que ocurre en el experimento a 500 mg L?, el Gltimo plaguicida en
degradarse es el pirimetanil (Figura 4.31). Para ambos ensayos, cuando la mineralizacion
alcanzada es de aproximadamente el 20% Unicamente quedan unos pocos miligramos de
plaguicidas. Sin embargo para el ensayo a 200 mg L* se alcanza una mineralizacion
superior a menores tzw. Esto es debido a que, en general, para alcanzar cualquier
mineralizacion es necesario mucho mas tiempo de irradiacion cuando la concentracion de
COD inicial es mayor (Tabla 4.12).
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Tabla 4.12. Variacién de la concentracidn de los cinco principios activos de los plaguicidas y COD con el
tiempo de tratamiento mediante foto-Fenton (COD;=200 mg L). Se incluye también el H,0, consumido.

Muestra 1 2 3 4 5 6 7
tzow, Min 0 95 117 127 138 190 267
COD, mg L™ 199.3 1584 121.5 1050 884 67.8 49.9
Mineralizacion, % 0 21 39 47 56 66 75
H,0, consumido,
mg L 0 264.0 409.2 481.8 5544 699.6 871.2
oxamilo, mgL? 517 04 0 0 0 0 0
metomilo, mg L 105 0.1 0 0 0 0 0
imidacloprid, mg L 14.7 0 0 0 0 0 0
dimetoato, mg L 175 0 0 0 0 0
pirimetanil, mgL* 396 6.7 1.2 0 0 0 0
80 250
A A oxamilo
Vv metomilo
60 - o <& imidacloprid L 200
O dimetoato
- O pirimetanil
o . ® COD
€ 40 o F150 7,
c ()]
S E
£ o * g
§ 20 A v d L 100 S
5 o i
O
o °
0 - 6 Bo ° - 50
T T T T T T 0
0 50 100 150 200 250 300
tygn Min

Figura 4.31. Degradacién y mineralizacion de la mezcla de oxamilo, metomilo, imidacloprid, dimetoato y
pirimetanil mediante foto-Fenton con una concentracion inicial de COD de 200 mg L.

4.3.2.2. Determinacion del tiempo minimo de tratamiento mediante foto-Fenton

con P. putida

i) Concentracién de COD inicial de 500 mg L™

Al igual que en los apartados anteriores, la determinacion del tiempo minimo de

tratamiento se ha llevado a cabo afiadiendo a las aguas tratadas a diferentes intensidades

de foto-Fenton indculo de A. putida. Dicho indculo aporta un COD adicional de unos 360

mg L™ En la Figura 4.32 se muestran los consumos de COD respecto al COD inicial en el
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ensayo Y el crecimiento de biomasa asociado a dicho consumo para los diferentes tiempos

de tratamiento bioldgico en matraz.
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Figura 4.32. Evolucion de la concentracion de P. putiday COD en muestras de la mezcla de cinco
plaguicidas (COD inicial = 500 mg L) fototratadas en funcién de la intensidad de tratamiento mediante
foto-Fenton. Los tiempos que aparecen en la leyenda corresponden al ensayo bioldgico.

A las 48 h, P. putida no es capaz de degradar mas de 50 mg L' de COD desde tsow
= 0 min hasta tzpw = 179 min. Sin embargo, a los 220 min (momento en que la
mineralizacion mediante foto-Fenton es del 29%) si se observa un crecimiento de biomasa
apreciable debido al consumo de unos 230 mg L™ de COD, aunque a partir del 39% de
mineralizacién (t;ow = 257 min) la biomasa alcanzada no supera los 100 mg L. A las 72 h

se observa a t;ow = 0 y 68 min un crecimiento considerable, siendo el comportamiento a
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otros tzow similar al de las 48 h. A las 96 h el crecimiento es similar a partir del 39% de
mineralizacion y a las 132 h se alcanzan los maximos consumos de COD en todos los

matraces.

De estos datos se puede concluir que cuando se ha mineralizado el 5% del COD
inicial mediante foto-Fenton (t;pw= 128 min) se generan sustancias mas tdxicas que los
plaguicidas que forman la mezcla inicial (tsow= 0 min) ya que no se observa crecimiento
bacteriano al final del tratamiento bioldgico. Un efecto similar se observa con Vibrio fischeri
para una mezcla de metomilo, dimetoato, oxamilo, cimoxanilo y pirimetanil (Oller y cols.,
2007a) en el que, a diversos tiempos de tratamiento mediante foto-Fenton, con unos
minutos de diferencia, la toxicidad aumenta considerablemente en varias ocasiones y

consigue ser menor del 50% cuando se ha mineralizado el 65% del COD.

Una vez pasado este tiempo, a partir del 20% de mineralizacion, se generan en el
medio intermedios de diversa biodegradabilidad que provocan que la adaptacion de la
bacteria al nuevo medio sea rapida (48 h cuando la mineralizacién es del 29%), intermedia
(96 h para una mineralizacion de entre el 39 y 65%) o mas lenta (132 h cuando se ha

mineralizado el 20%).

Cuando los tiempos de fotocatdlisis son bajos y aun quedan elevadas
concentraciones de plaguicida en el medio (t;pw=0-128 min) la eficiencia de biodegradacion
es nula (Figura 4.33) aunque existe crecimiento bacteriano e incluso un consumo de COD
muy elevado (tzow=0 y 68 min después de 72 h de exposicidn a P. putida) como se ilustra
en la Figura 4.32. Esto es debido a que el crecimiento bacteriano se produce a partir de la
fuente de carbono biodegradable adicional (medio criogénico bacteriano) y no a los
productos resultantes del tratamiento de foto-Fenton. Es necesario que los plaguicidas
sean casi degradados por completo para comenzar a apreciar cierta biodegradabilidad de
los intermedios generados en el proceso foto-Fenton. Asi, cuando se ha mineralizado el
20% de COD mediante foto-Fenton, la eficiencia de biodegradacién alcanza Unicamente el

15%, siendo la concentracion de plaguicidas ya muy baja.

Cabe destacar que, posteriormente, la eficiencia se mantiene entre un 25 y un 30%
a t3pw=220-295 min cuando aun se detecta pirimetanil. Si se compara con los resultados
obtenidos para el estudio de la eficiencia de biodegradabilidad en aguas con pirimetanil
tratado mediante foto-Fenton (Figura 4.17), se observa que en la mezcla no es necesario
que desaparezca el pirimetanil completamente para que los intermedios comiencen a ser

biodegradables, puesto que estos provienen de otros plaguicidas ademas de pirimetanil.
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Por tanto, para determinar el tiempo minimo de tratamiento, no es necesario tener en

cuenta la total eliminacién del plaguicida.
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Figura 4.33. Evolucién de la eficiencia de biodegradacion (Er) en funcién de la intensidad de tratamiento
mediante foto-Fenton para una mezcla de cinco plaguicidas con un COD inicial de 500 mg L.

Sin embargo, una vez que el pirimetanil se degrada por completo la eficiencia de
biodegradaciéon alcanza su valor maximo (44%), cuando el 57% del COD ha sido
mineralizado mediante foto-Fenton y disminuye ligeramente a t;pw=532 min debido a la
aparicién de intermedios menos biodegradables o mas tdxicos. Ademas, si se comparan las
eficiencias alcanzadas con la mezcla de 4 plaguicidas (Figura 4.23) con las mostradas en
Figura 4.33 se puede observar que se necesitan tiempos mucho mayores para conseguir la
misma mineralizacion mediante foto-Fenton (57% de mineralizacion en 386 min frente a
los 144 necesarios para mineralizar el 59% en el ensayo con 4 plaguicidas (con un COD
inicial de 180 mg L) obteniéndose ademas efluentes mucho menos biodegradables como
se demuestra con los menores valores de E;. Por tanto, al aumentar la complejidad de la
mezcla y la concentracion inicial de COD la intensidad de tratamiento fotocatalitico debe

incrementarse para conseguir efluentes capaces de ser biodegradados por P. putida.

Oller y cols. (2007a) encontraron biodegradabilidades similares para una mezcla de
metomilo, dimetoato, oxamilo, cimoxanilo y pirimetanil tratada mediante foto-Fenton. Asi,
hallaron necesario mineralizar el 16% para conseguir que el efluente fuese ligeramente
biodegradable (70% en 12 dias) en un ensayo de Zahn Wellens con fangos activos. A partir

de un 29% de mineralizacion los efluentes se podian considerar biodegradables (con una
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biodegradabilidad mayor del 80% en 28 dias). Ademas, las variaciones de toxicidad
encontradas (mediante ensayos con la bacteria Vibrio fischeri) no se correlacionaban con la
biodegradabilidad calculada mediante Zahn Wellens ya que, en general, la
biodegradabilidad aumentaba con el tiempo de tratamiento. Por tanto, concluyeron que los

test de toxicidad convencionales no son buenos para predecir biodegradabilidad.

En la Figura 4.34 se muestran los valores de la concentracion de cada plaguicida
antes y después del tratamiento bioldgico. La eliminaciéon de los plaguicidas no es muy
significativa, a excepcion del plaguicida metomilo, que cuando se presenta en una alta
concentracidn (t;ow=0) después del tratamiento bioldgico se elimina un 35%. Como se ha
discutido previamente en el caso del experimento con cuatro plaguicidas, esta eliminacion
puede deberse a una adsorcion del plaguicida en la biomasa bacteriana. En este caso la
eliminacion de los plaguicidas no implica que la eficiencia de biodegradaciéon sea mayor que
cero, ya que para las cuatro primeras muestras el COD al final del tratamiento bioldgico es
mayor que el COD aportado por el efluente del proceso foto-Fenton (Ecuacion 4.9) debido
a que no se degrada todo el carbono organico facilmente biodegradable.
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Figura 4.34. Concentraciones de oxamilo, metomilo, imidacloprid, dimetoato y pirimetanil. Las columnas
en color negro representan los valores iniciales (antes del tratamiento bioldgico) y las blancas son las
concentraciones después de 132 h de tratamiento bioldgico.
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ii) Concentracion de COD inicial de 200 mg L™
En este experimento (Figura 4.35) se observa un marcado paralelismo, en cuanto a
consumo de COD y crecimiento bacteriano, respecto al experimento con una mayor

concentracién de plaguicidas (COD inicial de 500 mg L™, Figura 4.32).
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Figura 4.35. Evolucion de la concentracion de P. putiday COD en muestras de la mezcla de cinco

plaguicidas (COD inicial = 200 mg L) fototratadas en funcién de la intensidad de tratamiento mediante
foto-Fenton. Los tiempos que aparecen en la leyenda corresponden al ensayo bioldgico.

A las 48 h se produce un fuerte aumento en la concentracion de biomasa debido al

consumo de unos 300 mg L™ de COD cuando la mineralizacion es del 21% (29% para el
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experimento con 500 mg L™). A partir de este momento, P. putida consume Unicamente
entre 50 y 100 mg L™ de COD no observandose crecimiento a ts;ow=0 (Figura 4.35). A las
72 h la tendencia es similar, aunque en general la biomasa bacteriana se incrementa en
todos los ensayos, a excepcion de t;ow = 0 (agua sin fototratar). Sin embargo, a las 96 h,
al igual que para el experimento con 500 mg L™, los diferentes tsow presentan un consumo
equivalente de COD, estabilizandose a las 144 h. A este tiempo la bacteria también es

capaz de crecer en la disolucion con plaguicidas sin tratar (t;pw=0).

La principal diferencia entre ambos experimentos es que el crecimiento bacteriano
a tw=0 se produce a las 72 h y a las 144 h para el ensayo de 500 y 200 mg L%,
respectivamente. Esto puede ser debido a que en el ensayo de mayor concentracion el
crecimiento se vea favorecido por la presencia de una concentracion COD biodegradable

mas elevada, proveniente de los excipientes presentes en los plaguicidas comerciales.

Nuevamente se encuentra una gran similitud en los experimentos ensayados a las
dos concentraciones en cuanto a eficiencias de biodegradacion (Figuras 4.33 y 4.36) ya

que por debajo del 21% de mineralizacion mediante foto-Fenton el efluente no es

biodegradable.
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Figura 4.36. Evolucion de la eficiencia de biodegradacion (Ef) en funcién de la intensidad de tratamiento
mediante foto-Fenton para una mezcla de cinco plaguicidas con un COD inicial de 200 mg L™.

A t3ow= 95 min, cuando la concentracion de plaguicidas en el medio es muy baja,

los intermedios provenientes del tratamiento fotocatalitico comienzan a ser degradados por
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P. putida (E; es tres veces mayor en el ensayo a 200 mg L™ que en el de 500 mg L}). A
partir de este valor, la eficiencia de biodegradacion aumenta al incrementarse la intensidad
de tratamiento mediante foto-Fenton hasta alcanzar su valor maximo (E;=76%) cuando se
ha mineralizado el 66% del COD inicial, coincidiendo con la total desaparicion de los
plaguicidas. Finalmente, cuando se ha mineralizado un 75% se produce un leve descenso

en E; posiblemente debido a la generacién de algun intermedio mas toxico o menos
biodegradable.

En la Figura 4.37 se presentan las concentraciones de cada plaguicida antes y
después del tratamiento bioldgico. En este caso la eliminacion de los plaguicidas es menor
que para el ensayo con 500 mg L de COD inicial, e igualmente en este experimento el
descenso en la concentracidn del plaguicida metomilo es el mdas acusado (aunque no
supera el 15%) a tzw=0. Esto puede deberse a que la concentracion de biomasa
alcanzada a este tiempo es mucho menor que en el experimento a 500 mg L™ (con una

diferencia de mas de 200 mg L™) y por tanto, la adsorcidn del plaguicida sea mas reducida.
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Figura 4.37. Concentraciones de oxamilo, metomilo, imidacloprid, dimetoato y pirimetanil. Las columnas
en color negro representan los valores iniciales (antes del tratamiento bioldgico) y las blancas son las
concentraciones después de 144 h de tratamiento bioldgico.

Aungue la tendencia de E; frente al avance de reaccion fotocatalitica es similar para
ambas concentraciones de COD inicial, la seleccion de la intensidad o tiempo minimo de
tratamiento varia significativamente. Para el ensayo a 500 mg L™ (Figura 4.33) el tiempo
minimo de tratamiento seria aquel en que desaparece el pirimetanil (mineralizacion =

57%) ya que si se escoge el momento en el que la biodegradabilidad comienza a ser
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apreciable (mineralizacion=20%) y persistiendo en el agua 5.1 mg L de pirimetanil sin
degradar, E; podria ser demasiado baja (15%) para asegurar la posterior biodegradacion

del efluente fotocatalitico.

Para el ensayo a 200 mg L’ la seleccién del tiempo minimo de tratamiento se
realiza en base a las eficiencias de mineralizacion, debido a que estas son
considerablemente mayores que las obtenidas a 500 mg L. Cuando se ha mineralizado el
21% del COD inicial la eficiencia de biodegradacion es casi del 50% aunque queden en el
medio 6.5 mg L de pirimetanil. Para que desaparezca el plaguicida serfa necesario realizar
el proceso foto-Fenton hasta mineralizar un 47% del COD, logrando solamente un aumento
en la eficiencia del 10% y necesitando 271.8 mg L mas de peréxido de hidrégeno (casi el
doble que para el 21% de mineralizacion) con el consiguiente encarecimiento del proceso.
Ademas, esta concentracion de plaguicida no afecta considerablemente al crecimiento
bacteriano ya que las eficiencias de biodegradacién son muy similares, lo que no ocurre en
el ensayo a 500 mg L, en el que la diferencia en E; es del 20% si se compara la muestra
en la que aln quedan 4.2 mg L de pirimetanil y en la que todos los plaguicidas se han
degradado por completo. Por tanto, Unicamente si fuera necesaria la eliminacién completa
del plaguicida (por cuestiones de limitacién de vertido u otras consideraciones) deberia
llevarse a cabo la mineralizacidn hasta el 47%. Asi, los tiempos minimos de tratamiento de
foto-Fenton para la mezcla con concentracién 500 y 200 mg L™ de COD son aquellos en

gue se mineraliza un 57% y un 21%, respectivamente.

Otros autores (Oller y cols., 2007a) también encontraron (utilizando el
procedimiento de Zahn Wellens, de 28 dias de duracion) que el mejor momento para
acoplar el tratamiento de foto-Fenton y bioldgico era cuando ain quedaban pequenas
concentraciones de pesticidas en el efluente (2.4 mg L' de cimoxanilo, 3.4 mg L de
metomilo y 6.2 mg L de pirimetanil) cuando la mineralizacién de una mezcla inicial de

cinco plaguicidas era del 30%.
4.3.2.3. Acoplamiento de foto-Fenton y oxidacion empleando fangos activos
i) Concentracién de COD inicial de 500 mg L™
Se lleva a cabo la mineralizacion de la mezcla de cinco plaguicidas con foto-Fenton
hasta un COD de 222.8 mg L (mineralizacién = 55%) para lo que se emplea un tzow =

236 min. Si se observa la Tabla 4.11, cabria esperar que se necesitaran mas de 300 min

para conseguir la mineralizacion alcanzada. Esta diferencia de tiempos se debe a la distinta
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metodologia empleada para la adicion de perdxido de hidrégeno. En los experimentos
descritos en el apartado 4.3.2.1, el perdxido se afade en pequenas cantidades para que
sea limitante de la reaccién, de este modo, cuando se consume el perdxido no continda la
reaccion de oxidacion, por lo que las muestras tomadas son estables. En este caso, el
peroxido de hidrogeno necesario para alcanzar el 55% de mineralizacidn se afiade sin que
este llegue a ser limitante hasta el final del proceso. Consecuentemente, la diferencia en
los tratamientos radica en que en el primer caso hay una mayor limitacion por perdxido de
hidrégeno lo que conlleva un tiempo de tratamiento superior. EI momento seleccionado
para verter el agua pretratada con foto-Fenton al biorreactor conteniendo fangos activos
corresponde al determinado mediante la biodegradacion con A. putida que ocurriria entre

el 52 y 57% de mineralizacion.

Andlogamente al estudio preeliminar realizado con la mezcla de cuatro plaguicidas,
se lleva a cabo el tratamiento bioldgico con fangos activos con un reactor de 6 L de
volumen de trabajo empleando fangos suministrados por la EDAR “El Bobar” de Almeria. Se
deja decantar y se retira el sobrenadante que se reemplaza por un volumen igual de
efluente del proceso foto-Fenton. Sin embargo, en este caso los tiempos necesarios para
que el COD se consuma por completo son aproximadamente de 200 h (Figura 4.38), con lo
que el efluente no podra ser tratado en una depuradora convencional ya que los tiempos

de residencia en una EDAR varian entre 4 y 24 h.
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Figura 4.38. Evolucion del COD en los tres experimentos con fangos activos sobre los intermedios
generados en el fototratamiento de la mezcla de cinco plaguicidas con una concentracion inicial de 500
mg L.
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Este ensayo se repite tres veces (Figura 4.38) con distintos fangos recogidos en la
misma depuradora pero espaciados en el tiempo para descartar que la degradacién no se
esté produciendo por falta de actividad del fango. En cada ensayo el volumen de
sobrenadante retirado depende de la decantacién del fango empleado, por lo que en el
primer experimento se retiran 4 L y en los dos siguientes 3.5 L. En los dos primeros
ensayos son necesarias alrededor de 200 h para que E; alcance un valor de 91 y 95% y en
el tercero se consumen casi 100 h en alcanzar una E; del 86%, siendo la concentracion de

biomasa inicial en cada experimento de 0.97, 0.84y 1.4 g L.,

En el ensayo con cuatro plaguicidas practicamente todo el COD inicial es consumido
en las primeras 5 h de tratamiento bioldgico frente a las 200 h necesarias para los
experimentos con cinco plaguicidas. La diferencia entre los dos efluentes radica en que en
los ensayos con cuatro plaguicidas, a partir del 29% de mineralizacion, la eficiencia de
biodegradacion aumentaba linealmente con la intensidad de tratamiento fotocatalitico
(Figura 4.23) hasta lograr casi el 100%. Sin embargo, la biodegradabilidad de la mezcla de
intermedios proveniente del tratamiento de los cinco plaguicidas es como maximo un 44%
(Figura 4.33), lo que provoca que la biodegradacién de los intermedios mediante fangos

activos sea mas lenta a pesar de comenzar con concentraciones de SVS mayores.

Con el objetivo de mejorar la biodegradacion del efluente del fototratamiento,
simulando condiciones mas reales, se anade desde el principio una fuente de carbono
biodegradable de modo que el proceso se asemeje al de una EDAR. Para ello, el efluente
de foto-Fenton se mezcla con un agua residual simulada, se afaden las sales inorganicas y
el medio mineral mostrado en la Tabla 3.1 y se ajusta el pH a 7. El agua residual simulada
empleada tiene la misma composicion que la utilizada en el experimento blanco con A.
putida aportando una concentracion de COD de 360 mg L. Este COD est4 algo por encima
de los valores de concentracién de carbono organico (entre 80 y 290 mg L) del agua que
llega a una depuradora convencional de aguas residuales urbanas (Metcalf y Eddy, 1991).
Sin embargo, estas concentraciones pueden hacerse diez veces mayores cuando se trata
del lixiviado de vertederos urbanos (Ganigué y cols., 2007) incluso alcanzando valores
cercanos a 4000 mg L (Ziyang y cols., 2008). En estos experimentos no se realiza control
de pH ni temperatura, manteniéndose el pH entre 7 y 8 y siendo la temperatura promedio
de 21°C.

Una vez que los fangos han decantado, 4.5 L del agua residual preparada (efluente
del tratamiento mediante foto-Fenton y agua residual simulada) reemplazan al

sobrenadante, con lo que el COD inicial es de 417 mg L y se reduce hasta unos 59 mg L™
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en 45 h (Figura 4.39). Se continla 70 h mas consiguiendo Unicamente una reduccion
adicional de 5 mg L con lo que la eficiencia final es del 89%.
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Figura 4.39. Evolucion del COD (e) en los seis ciclos en discontinuo de fangos activos en modo secuencial
sobre los intermedios generados en el fototratamiento de la mezcla de cinco plaguicidas con un COD
inicial de 500 mg L. En la gréfica superior se representa el porcentaje de reduccién de nitrégeno total
(a) y el nitrégeno en forma de amonio frente al tiempo de tratamiento bioldgico.

Posteriormente, se vuelve a decantar el fango, se retira el sobrenadante (5 L) y se
afade la misma disolucién acuosa a tratar partiendo en este caso de un COD préximo a
500 mg L™ que se consume en 40 h quedando un COD residual de 63 mg L™ (E; = 85%).
Se repite la misma operacion pero en este caso el consumo del COD inicial se produce en
tan solo 14 h y en el cuarto experimento en 7.5 h quedando en ambos casos un COD final
de alrededor de 74 mg L™ y logréndose una eficiencia de biodegradacién del 81%. En el
quinto ciclo, la biodegradacion se produce en tan sélo 4.5 h con un 76% de eficiencia
(Figura 4.39).

Como se puede observar en la Figura 4.39, el tratamiento es cada vez mas rapido
debido a la adaptacidon de la biomasa al efluente de foto-Fenton, que sin embargo viene
acompanado de una ligera pérdida de eficiencia. Esta pérdida de eficiencia es posiblemente
debida a la pérdida de biomasa entre ciclos por la realizacion de la toma de muestra y la

adhesion de la biomasa en las sondas y paredes del reactor ya que al comienzo del primer
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ciclo SVS=1.40 g L™ y disminuye hasta 1.03 g L™ en este dltimo. Aunque también puede
ser debido a que se va acumulando en el biorreactor algunos metabolitos dificilmente
biodegradables. Esto, en todo caso, se solucionaria haciendo mas largo alguno de los ciclos

con el objetivo de degradar esos metabolitos algo biorrecalcitrantes.

Si se tiene en cuenta que en el proceso fotocatalitico se mineraliza el 55% del COD
inicial, y en el proceso bioldgico la eficiencia en el primer ciclo es del 89%, la eficiencia
global del tratamiento acoplado es del 95%. Otros autores (Oller y cols., 2007a) alcanzan
eficiencias similares eliminando el 92% del COD inicial con fangos activos inmovilizados
para la degradacién de un efluente del tratamiento mediante foto-Fenton de una mezcla de
los plaguicidas metomilo, dimetoato, oxamilo, cimoxanilo y pirimetanil (COD=113 mg L) y
glucosa (COD=142 mg L) como fuente de carbono adicional necesitando cinco dias de

tratamiento.

Igualmente la DQO se va reduciendo en todos los ciclos paralela al consumo de
COD (Figura 4.40) En los cinco ciclos en los que se emplea el efluente del tratamiento con
foto-Fenton junto con el agua residual simulada, el valor inicial de DQO es de unos 1200

mg L, quedando al final de cada uno una DQO residual de 95 mg L.
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Figura 4.40. Variacion de la DQO en los seis ciclos en discontinuo de fangos activos en modo secuencial
sobre los intermedios generados en el fototratamiento de la mezcla de cinco plaguicidas con un COD
inicial de 500 mg L.
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Como se ilustra el la Figura 4.41, existe una correlacidon entre la concentracion de
carbono inorganico presente y el pH. Cuando los microorganismos respiran generan didxido
de carbono, que se disuelve en el agua a tratar formando acido carbonico y bicarbonatos, y
por tanto, disminuye el pH del agua. Para cada ciclo se observa este descenso en el valor
de pH que viene acompainado del consecuente aumento en la concentracién de carbono

inorganico disuelto, CID.
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Figura 4.41. Evolucion del pH y el carbono inorganico en los ciclos SBR sobre el efluente del tratamiento
con foto-Fenton de una mezcla de 5 plaguicidas con una concentracion inicial de 500 mg L.

Los datos mostrados indican que el fango se ha adaptado a la biodegradacion del
efluente del tratamiento mediante foto-Fenton ya que el COD se elimina 10 veces mas
rapido en el quinto ciclo secuencial que en el primero. Como se puede observar en la Tabla
4.13, la adaptacion gradual se evidencia también en la velocidad méaxima de degradacion
de COD (calculadas en la zona lineal de consumo de COD) que se incrementa desde un
valor inicial de 10.6 mg L™* h'! hasta superar los 80 mg L™ h™. Asimismo, la velocidad de
consumo de DQO es cada vez mayor, incrementandose desde 63 hasta 219 mg L h en el

quinto ciclo.

Uno de los parametros de disefo mas importantes cuando la biodegradacion se
lleva a cabo en modo secuencial discontinuo es el tiempo de retencion hidraulico (TRH)

que se calcula mediante la Ecuacioén 4.15:
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N

i Ec. 4.15.

TRH = —
Q

donde Vr es el volumen total en L y Q es el caudal diario en L d?.

El TRH en ambos experimentos es alto en los primeros ciclos porque se mantiene la
reaccion un tiempo mayor esperando a que el COD residual pueda ser consumido por el
fango activo (Tabla 4.13). En los ciclos tercero y cuarto disminuye hasta 1.25 d, siendo
este valor mayor que las 6-14 h de TRH empleado en una depuradora convencional para el
tratamiento de un agua municipal mediante SBR, aunque para aguas residuales industriales
este valor puede variar (Mikkelson, 1995). Asimismo, para aguas urbanas la duraciéon de un
ciclo de tratamiento esta en torno a 4 h y varia entre 4 y 24 h para un agua industrial. Una
vez que el fango esta completamente adaptado, el quinto ciclo tiene un TRH mayor (2.5 d)
porque se continud la biodegradacion durante 24 h para asegurar que el fango no
biodegradaba el COD residual.

Tabla 4.13. TRH y velocidades maximas de consumo de COD y oxigeno para los cinco ciclos discontinuos
en modo secuencial de adaptacion al efluente del tratamiento con foto-Fenton de un agua contaminada
con cinco plaguicidas con una concentracidn inicial de COD de 500 mg L.

Velocidad maxima

Velocidad maxima de consumo de
Ciclo TRH, d de consumo de COD oxigeno
(cop, max), mg L™ b (To, max ) MM 2
1 6.3 10.6 (r’=0.99) 1.02
2 3.6 21.2 (r*=0.98) 0.53
3 1.25 48.1 (r*=0.96) 1.62
4 1.25 76.9 (r*=0.96) 2.96
5 2.5 82.5 (r’=0.98) 2.92

Cabe destacar que en el cuarto ciclo la velocidad maxima de consumo de carbono
es de 76.9 mg L' h'! incluso cuando el TRH es de Unicamente 1.25 d. Por tanto, la
adaptacion se logra en este cuarto ciclo, ya que en el siguiente ciclo la velocidad méaxima

de consumo de carbono se incrementa en menos de 6 mg L™ h™..

Asimismo, la adaptacién se pone de manifiesto comparando las velocidades
maximas de consumo de oxigeno (Tabla 4.13). En los dos primeros ciclos ro; max €S baja ya
que el consumo de COD se produce mas lentamente aumentando en el tercer ciclo, en el
que se produce un incremento significativo de la velocidad maxima de consumo de
carbono, y manteniéndose a partir del cuarto ciclo en un valor de aproximadamente 3 mM

h™l. Estos valores son superiores a los encontrados para el biotratamiento con fangos
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activos (a una concentracion de 1.30 g L? de sdlidos en suspensién) de un agua
contaminada con los éteres clorados bis (2-cloroetill-éter) y bis (2-cloroetoxi-metano)
tratadas con Fenton catalizado en superficie (Mutuc y cols., 2008) en los que la velocidad
méaxima de consumo de oxigeno es de 0.6 mM h™*, aunque son del orden de los hallados
para la biodegradacién de fenol mediante fangos activos adaptados (Contreras y cols.,

2008) con una velocidad méaxima de consumo de oxigeno de 4 mM h'.,

Con los datos presentados se muestra la capacidad de un fango de depuradora de
biodegradar el efluente del proceso foto-Fenton con una alta eficiencia cuando existen
otras fuentes de carbono adicionales debido a la adaptacion de éste a los diversos
intermedios presentes en el medio. Por tanto, si se compara con el ensayo para cuatro
plaguicidas (en el que la concentracion de biomasa es menor) cabe esperar que efluentes
provenientes del tratamiento de aguas contaminadas que sean menos biodegradables
necesiten ser combinados con aguas residuales urbanas (que contienen fuentes de carbono
facilmente biodegradables) para que la biodegradacién de los intermedios sea efectiva. La
combinacién del efluente del tratamiento con un POA y un agua urbana para realizar la
posterior degradacion bioldgica ya ha sido realizada por otros autores. Asi, Lin y Chan
(2000) combinaron un agua tratada con electro-Fenton con 295 mg L™ de DQO con un

agua residual urbana para eliminar el 90% de la DQO inicial.

Para comprobar la biodegradacion del efluente del tratamiento por foto-Fenton
(una vez que los fangos estan adaptados), se realiza un sexto ciclo en el que no se
adiciona la fuente de carbono biodegradable proveniente del agua residual simulada. Esta
vez, los fangos decantan peor y solo se retiran 3 L de sobrenadante, siendo el COD inicial
de 140.7 mg L™ (Figura 4.39). En este experimento, con un TRH de 1.9 d, son Unicamente
necesarias 11 h para consumir el COD frente a las mas de 200 h empleadas en los ensayos
sin adaptar. La velocidad méaxima de consumo de COD (8.2 mg L™ h™; r?=0.99) es menor
que para los cinco ciclos anteriores porque no esta presente la fuente de carbono adicional,
e igualmente, disminuye la velocidad maxima de consumo de oxigeno (0.48 mM h™).
También en este ciclo la DQO se reduce hasta 92.9 mg L™ (Figura 4.40) siendo la velocidad
de consumo de DQO de 51.3 mg L* h* del orden de la calculada por otros autores, que
determinaron que la velocidad de degradacién de un fango (SVS>5 g L) adaptado
durante 60 dias al efluente del tratamiento foto-Fenton de agua proveniente de la industria
textil era de 44.5 mg L h™! (Fongsatitkul y cols., 2004) o de 40 mg L'* h™®, en un fango con
una concentracion de SVS de 3 g L, degradando un agua con una DQO inicial de 430 mg

L'! con acetato y amonio como fuentes de carbono y nitrégeno (Bernat y cols., 2008).
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La eficiencia de biodegradacion obtenida es del 82%, debido a que parte del
carbono no es biodegradable (un 11% tampoco se degrada en el primer ciclo) y la
debilitacion de la biomasa procedente del fango que se evidencia en una peor decantacion
y un decaimiento en el porcentaje de reduccion del nitrégeno total en el que el nitrégeno

en forma de amonio deja de nitrificarse (Figura 4.39).

A su vez se realizd un ensayo con un fango activo con una concentracion inicial de
sdlidos volatiles en suspension de 1.21 g L™ proveniente de la misma EDAR, en el que la
Unica fuente de carbono proviene del agua residual simulada (Figura 4.42). Para este
experimento se retird el sobrenadante (5 L) y se adiciond el mismo volumen de agua
residual simulada de modo que el COD inicial sea similar al experimento blanco de P~.

putida, en este caso de unos 370 mg L™.
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Figura 4.42. Evolucion del COD en el ensayo con agua residual simulada en un reactor tipo tanque
agitado de 6 L.

Para este ensayo, el COD se degrada en 9 h, quedando 36.6 mg L* que el fango no
degrada y que se corresponde con el COD metabdlico comin en sistemas de fangos
activos. En este caso, la velocidad maxima de consumo de oxigeno es de 7.7 mM ht
mayor que para los ciclos con mezcla de efluente de foto-Fenton y agua residual simulada.
Asimismo, al igual que en los ensayos con A. putida, la diferencia en la velocidad maxima
de consumo de oxigeno pone de manifiesto un decrecimiento en la actividad metabdlica de
los microorganismos, causada por la presencia de intermedios, en los experimentos donde

se anade efluente del tratamiento mediante foto-Fenton.
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Sin embargo, la velocidad maxima de consumo de COD esta en torno a la calculada
para el tercer y cuarto ensayo (62.4 mg L h™'; r?=0.99). Esto es asi porque aunque la
proporcion de carbono biodegradable es superior en el ensayo con agua residual simulada

como unica fuente de carbono, en el cuarto ciclo en discontinuo el fango esta adaptado.

ii) Concentracion de COD inicial de 200 mg L™

El acoplamiento se realiza nuevamente, partiendo de un agua contaminada con la
mezcla de cinco plaguicidas con una concentracién inicial de COD de 198.3 mg L™. En este
caso, el momento seleccionado para verter el agua pretratada con foto-Fenton al
biorreactor conteniendo fangos activos corresponde al determinado mediante la

biodegradacion con P. putida que ocurriria entre el 21 y el 39 % de mineralizacion.

Por tanto, se lleva a cabo un ensayo de foto-Fenton sobre 50 L de esta agua
consiguiendo una mineralizacién del 33% del COD y detectdndose Unicamente 1.4 mg L*
de pirimetanil para lo que se consumen aproximadamente 360 mg L' de perdxido de
hidrégeno. De este modo, el acoplamiento se realiza cuando practicamente los plaguicidas
han sido fotodegradados vy la eficiencia de biodegradacidn estimada con A. putida seria del
50% (Figura 4.36). Igual que en el apartado anterior, no se realiza control de pH ni

temperatura siendo la temperatura promedio de 23.7°C y los valores de pH entre 6.5y 7.5.

De nuevo, el efluente de foto-Fenton (con un COD inicial de 132.5 mg L) se
mezcla con el agua residual simulada, en concordancia con la biodegradacion que se
produciria en una EDAR vy verificar la biodegradabilidad real del agua pretratada. Esta
disolucion acuosa (2.6 L) reemplaza el sobrenadante una vez que los fangos activos han
decantado en el tanque agitado de 6 L. Para este primer ciclo, el COD inicial es de 207.2
mg L* y se reduce en 23 h hasta 32.7 mg L consiguiéndose una eficiencia de
biodegradacion del 98% (Figura 4.43). Si ademas se tiene en cuenta que en el proceso
fotocatalitico se mineraliza el 33% del COD inicial la eficiencia global del tratamiento

acoplado es del 99%.

La mayor eficiencia de biodegradacién y el menor tiempo para el consumo del
carbono organico presente respecto al ensayo con 500 mg L?, pone de manifiesto la mayor

biodegradabilidad de este efluente. Este aumento de biodegradabilidad se puede predecir
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mediante el ensayo con A. putida, ya que se obtiene una mayor E; para la mezcla de
plaguicidas a 200 mg L™ con igual grado de mineralizacién que para ésta a 500 mg L
(Figura 4.36).

El ensayo se repite nuevamente con el mismo volumen de disolucién acuosa y con
una eficiencia del 93% (Figura 4.43). Esta pérdida de actividad estd asociada a la
disminucién de concentracién de biomasa por adhesion a las paredes y sondas y a la toma
de muestra. De hecho, la concentracién inicial de SVS es de 2.54 g L™ y después del primer
y segundo ciclo se reduce hasta 2.23y 1.91 g L™.
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Figura 4.43. Evolucion del COD (e) en los cinco ciclos en discontinuo de fangos activos en modo
secuencial sobre los intermedios generados en el fototratamiento de la mezcla de cinco plaguicidas con
COD= 200 mg L™. En la grafica superior se representa la variacion de DQO (o) frente al tiempo.

Al igual que para el ensayo con 500 mg L™ a partir del tercer ciclo el tiempo para el
consumo de COD disminuye drasticamente. En los ciclos tercero y cuarto la decantacion es
mas rapida pudiéndose reemplazar 3.1 y 3.6 L de medio, respectivamente, por lo que la
concentracién de COD inicial es mayor que en los anteriores (Figura 4.43). La adaptacién a
la mezcla de efluente de foto-Fenton y el agua residual simulada es completa,
consumiéndose en menos de 5 h con una E de 89 y 82% habiendo disminuido los SVS
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hasta 1.66 g L. En todos los ciclos el consumo de COD es paralelo a la variacién de la
DQO en cada ciclo y al final del ensayo la DQO disminuye hasta 66.4 mg L™ (Figura 4.43).

En la Tabla 4.14 se presentan las velocidades maximas de consumo de COD vy
oxigeno para los cuatro ciclos. La adaptacién se pone de nuevo de manifiesto en los
aumentos en las velocidades maximas de consumo de COD (rcop, max) Y de 0xigeno (roz,max)

en los dos ultimos ensayos.

Tabla 4.14. TRH y velocidades maximas de consumo de COD y oxigeno para los cinco ciclos discontinuos
en modo secuencial de adaptacion al efluente del tratamiento con foto-Fenton de un agua contaminada
con cinco plaguicidas con una concentracidn inicial de COD de 200 mg L.

Velocidad maxima

Velocidad maxima de consumo de
Ciclo TRH, d de consumo de COD oxigeno
(Fcop, max), mg L™t bt (roz,max ), MM ht
1 4.5 6.6 (r*=0.99) 1.5
2 2.4 7.7 (r*=0.98) 1.5
3 2 35.2 (r’=0.99) 3.8
4 1.7 40.7 (r*=0.99) 4.5

El consumo de COD sigue la misma tendencia que la observada en el experimento
con 500 mg L, ya que una vez realizados los dos primeros ciclos la velocidad méaxima de
consumo de COD aumenta drasticamente. Sin embargo, cuando concluye la adaptacion, la
velocidad de consumo de carbono es mayor en el experimento de mas concentracion
(Tablas 4.13 y 4.14), incluso habiendo una diferencia en ambos de 0.63 g L de biomasa.
Esto puede deberse a que existe una mayor proporcién de agua residual simulada en el
experimento a 500 mg L%, en el que el volumen de influente es de 5 L frente a los 3.6 L de

disolucién que se emplean en el de 200 mg L.

Para comprobar que el fango adaptado es capaz de degradar el efluente sin una
fuente de carbono adicional se realiza un quinto ciclo reemplazando el sobrenadante del
fango decantado (2.8 L) por efluente del tratamiento mediante foto-Fenton durante un
TRH=2.1 d. El COD inicial es de 83.2 mg L y en media hora se reduce en 28 mg L™
siendo después de 11 h el COD final de 44 mg L™ con lo que se consigue una eficiencia del
83%. En este caso las velocidades maximas de consumo de COD y oxigeno son de 57.7 mg

Lh'ly 2.7 mM h?, respectivamente.

La mayor diferencia con el experimento a 500 mg L™ es que se ha controlado la

adiciéon de sal de amonio, de forma que sélo se afade cuando desaparece del medio de
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reaccion (Figura 4.44). Como se observa en la Figura 4.44, en el primer ciclo se adiciona la
sal amdnica junto con el resto de compuestos que forman la disolucién acuosa, de modo
que al comienzo del primer ciclo la concentracién de nitrégeno en forma de amonio es de
70 mg L™. El amonio se va transformando en nitrato hasta una concentracién final de 6.5
mg L?, que se reduce en el segundo ciclo por efecto de dilucidn concluyéndose la
desnitrificacion en este experimento. Una vez que todo el nitrdgeno se ha consumido, se
vuelve a adicionar sal amoénica en el tercer ciclo y nuevamente el nitrdgeno en forma de
amonio y nitrato se degrada en el cuarto ciclo. Al final del proceso, la dificultad para llevar
a cabo la nitrificacion-desnitrificacion pone de manifiesto la disminucion de actividad del
fango, aunque los valores finales de nitrégeno amoniacal estan dentro de los establecidos
por la legislacién para aguas residuales urbanas, en torno a 20 mg L.

NH,-N, mg L™

NO,-N, mg L™
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Tiempo, h

Figura 4.44. Evolucion del NH4-N (o) y NO3-N (o) en los cinco ciclos en discontinuo de fangos activos en
modo secuencial sobre los intermedios generados en el fototratamiento de la mezcla de cinco plaguicidas
con un COD inicial de 200 mg L.

Al igual que para el ensayo a 500 mg L se encuentra una correspondencia entre el
carbono organico disuelto y el pH (Figura 4.45). Asimismo, la variacion de la concentracion
de CID es muy similar, partiendo de concentraciones muy elevadas al comienzo del primer

ciclo que se reducen al finalizar el tratamiento bioldgico.

Sin embargo, el cambio en el valor de pH durante un ciclo en un sistema bioldgico

responde a todas las reacciones llevadas a cabo por los microorganismos, siendo por tanto,
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un buen indicador de que el tratamiento bioldgico se desempeiia correctamente. Debido a
que en este primero ciclo si se produce una correcta nitrificacion-desnitrificacion, la
variacion de pH también se ve influenciada por dichas reacciones. Si sélo se produce
biodegradacion de la materia organica, bajo condiciones aerobias, el pH se ve Unicamente
afectado por la desorcion del CO, generado en la respiracion. Sin embargo, cuando
también se elimina el nitrégeno, se pueden observar dos puntos criticos en la curva de pH:

el valle amonio y la cima nitrato (Chang y Hao, 1996).
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Figura 4.45. Evolucion del pH y el carbono inorganico en los ciclos SBR sobre el efluente del tratamiento
con foto-Fenton de una mezcla de 5 plaguicidas con una concentracién inicial de 200 mg L™.

Cuando se esta produciendo la nitrificacion el pH decrece hasta alcanzar un minimo
(valle amonio) correspondiéndose al final de la nitrificacion (Figura 4.46). Después el pH
comienza a incrementarse debido a la desorcion del CO,. Este aumento de pH suele ser
mas destacado en sistemas que carecen de una fuerte capacidad tamponadora
dependiendo la variacion del pH de la alcalinidad del agua residual. Finalmente, bajo
condiciones andxicas la desnitrificacion incrementa el pH del sistema alcanzando un punto
de inflexion (cima nitrato) y decreciendo después levemente con la completa

desnitrificacion.
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Figura 4.46. Evolucion del pH en un sistema bioldgico en el que se produce biodegradacion de la materia
organica (MO), nitrificacién y desnitrificacién.

En la actualidad existen tres generaciones de modelos de la IWA (International
Association of Water Quality), el ASM1 y ASM3, capaces de predecir la degradacion de la
materia organica, nitrificacion y desnitrificacion en fangos, y el ASM2 y su versidn
modificada ASM2d que incluyen ademas la eliminacién bioldgica del fésforo (Henze y cols.,
2000; Gernaey y cols., 2004). Son utilizados para modelar y calibrar las plantas de
tratamiento por fangos activos, pudiendo asi predecir la calidad del efluente, la demanda
de oxigeno y la produccion de lodo en respuesta a las fluctuaciones en tiempo real de la
carga y el caudal del influente. Sin embargo, cabe destacar la necesidad de realizar
estudios anteriores para calibrar los modelos, asi como la complejidad de datos empleados
(por ejemplo, el ASM1 cuenta con 13 componentes en total: 7 disueltos y 6 de particulas y
9 procesos: 3 de crecimiento, 2 de decaimiento y 4 de hidrdlisis), siendo aplicables a aguas
residuales urbanas. Ademas, la bibliografia existente respecto a la aplicacién de estos
modelos en aguas industriales es muy escasa (Coen y cols., 1998; Petersen y cols., 2002)
ya que son aplicables a aguas residuales municipales y deben ser adaptados para ser
empleados en efluentes industriales (Gernaey y cols., 2004) por lo que quedan fuera del

objetivo de esta Tesis.

Otros autores centran sus estudios de biodegradacion con fangos activos en
determinar los pardmetros cinéticos para un agua residual industrial concreta basandose en
modelos mucho mas sencillos, como cinéticas de Monod (Bertola y cols., 1999; Ozbelge y
cols., 2007), Contois (Beltran-Heredia y cols., 2001; Beltran y cols., 2008) o Andrews
(Sahinkaya y Dilek, 2005; Marrot y cols., 2006).
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El consumo de sustrato limitante por parte de un microorganismo viene definido

por la Ecuacion 4.16:

as

at Ec. 4.16

m\>:<|><

Normalmente, la cinética que describe el crecimiento del microorganismo responde
al modelo de Monod (Ecuacion 4.17), si bien cuando existe inhibiciébn se utiliza

comunmente la ecuacion de Andrews (Ecuacion 4.18):

a5 _ X eSS
at Y, K, +S Ec. 4.17

s

_£=1M

2
& Vg 5.5 Ec. 4.18
s K

I

En un fango activo, la biomasa esta constituida por un grupo muy diverso de
microorganismos y es usualmente expresada como sdlidos voldtiles en suspension
(Eckenfelder y Musterman, 1995; Cabrero y cols.,, 1998; Henze y cols., 2002). Sin
embargo, con la configuraciéon del reactor empleado, parte de la biomasa queda adherida
en las paredes, lo que imposibilita conseguir una medida fiable de biomasa con el tiempo.
A pesar de ello, se puede suponer que la concentraciéon de biomasa permanece
practicamente constante en cada ciclo (Quesnel y Nakhla, 2006) debido a que la
concentracién de biomasa inicial es mucho mayor que la concentracion de COD disponible
y ademas los rendimientos de sustrato en biomasa suelen ser bajos para fangos activos, en
torno a 0.5 (Ledakowicz y cols., 2001; Al-Malack, 2006), lo que supone que el consumo de
carbono genera poca biomasa. Si ademds, se supone el rendimiento y la velocidad
especifica de crecimiento maxima constantes en todo el ciclo, se puede introducir el
parametro K que engloba dichas constantes, por lo que el consumo de sustrato con el
tiempo se expresaria segun las Ecuaciones 4.19 o 4.20, siguiendo una cinética tipo Monod
o tipo Andrews:

as S

P _k
& Kk s Ec. 4.19
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at S? Ec. 4.20

X .
donde K =ﬂ’“)j‘—X representa la velocidad de consumo de sustrato cuando la
X

s

velocidad de crecimiento es maxima y tiene unidades de mg COD L™ h™..

Para introducir los valores de concentracion de sustrato se emplean las
concentraciones de COD, al igual que se realiza en los ensayos bacterianos. La mayoria de
los autores cuando se refieren a fangos activos emplean la DQO en lugar del COD (Blok,
2001; Al-Malack 2006) pero también se utiliza el COD (Furukawa y cols., 1994; Liu, 2000;
Huang y cols., 2008). En la presente Memoria se elige el COD porque la medida es mas
rapida, fiable y econdmica. Asimismo, los parametros del modelo fueron determinados
ajustando estas ecuaciones diferenciales a los datos experimentales empleando el

programa Matlab™

(ver. 6.5) con las funciones incluidas en su libreria de optimizacion. En
los ciclos que presentan fase de adaptacion los datos fueron ajustados una vez que dicha

fase concluye.

En los ciclos 3, 4, 5y 6 para el experimento a 500 mg L™ y en todos los ciclos para
200 mg L™ se observa que el descenso de COD varia linealmente con el tiempo. Si estos
datos experimentales de consumo de sustrato se ajustan a una cinética tipo Monod y Ks es
mucho menor que la concentracién inicial de carbono organico disuelto, entonces la
velocidad de consumo de sustrato se simplificaria resultando igual al pardmetro K del

modelo propuesto (Ecuacion 4.21) mediante una cinética de orden cero:

as S

S
N ~K2 K
a "K.+s5 s Ec. 4.21

De este modo, al representar la concentracion de S frente al tiempo se obtiene una
linea recta de pendiente K, corroborandose que el modelo propuesto puede ajustar los
datos experimentales obtenidos. Otros autores también emplean cinéticas de orden cero
para el ajuste de los datos experimentales de consumo de sustrato en aguas con alto
contenido de aceite y grasas (Liu y cols., 2004; Nakhla y cols., 2006).

Para que los valores de K obtenidos en ensayos con diferentes concentraciones de

COD inicial sean comparables deben realizarse ensayos con lotes iguales de fangos con la
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misma cantidad de SVS inicial y actividad metabdlica, lo que incluye el mismo

comportamiento frente a la decantacion.

Como se observa en la Figura 4.39, en los dos primeros ciclos del experimento a
500 mg L' existe una fase de adaptacion a los nuevos sustratos de unas 25 h
aproximadamente. En estos dos ciclos los datos experimentales se pueden ajustar segun el
modelo propuesto anteriormente a una cinética de inhibicion tipo Andrews (Ecuacion 4.18),
en la que la velocidad de consumo de sustrato, K, aumenta en el segundo ciclo 1.6 veces
respecto al primero, la afinidad por el sustrato también es mayor (con un valor de Ks de
0.19 mg L™) y la inhibicién es menos acusada (Figura 4.47, Tabla 4.15) por lo que en el

segundo ciclo se produce una cierta adaptacion del fango a los distintos sustratos.

600
Vv ciclo1
A ciclo 2
500 O ciclo3
X ciclo 4
O ciclo5
400 O ciclo6
o
o
€ 300 -
[a)
o
O
200 A
100 A
0 T T T T T

0 10 20 30 40 50
Tiempo, h

Figura 4.47. Ajuste de los datos experimentales para los seis ciclos en discontinuo de fangos activos en
modo secuencial sobre los intermedios generados en el fototratamiento de la mezcla de cinco plaguicidas
con COD= 500 mg L. Las lineas en los ciclos 1 y 2 representan el ajuste del modelo de Andrews y en los

ciclos 3-6 del modelo de Monod.

En bibliografia se encuentran valores de K; similares para la biodegradacion de 2500
mg L de fenol con fangos adaptados partiendo de una concentracién de sélidos en
suspension de 10 g L™ operando a temperatura ambiente (Marrot y cols., 2006) y en la
biodegradacion de 2-clorofenol y 2,4-diclorofenol operando en SBR con una concentracion
de fangos de 3-3.2 g L (Nalbur y Alkan, 2007). Asimismo, Buitron y cols., (1998)
encontraron bajos valores de Ks al degradar fenol con fangos activos adaptados pero
partiendo de concentraciones iniciales de sustrato bajas (40 mg L) con un efecto de
inhibicién menos acusado (Ki=217 mg L™?).
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Tabla 4.15. Valores de los parametros del modelo cinético para el ensayo con la mezcla fototratada de
cinco plaguicidas a un concentracién inicial de 500 mg L. *Efluente de foto-Fenton como Unica fuente

de carbono.
Velocidad de consumo de Constante de Constante de
Ciclo sustrato, K saturacion, Ks, inhibicion, K;,
(mgL*h™) (mg L) (mgL?)
1 51.4 6.91 63.4
2 81.1 0.19 74.1
3 44.5 0.25 -
4 70.6 0.62 -
5 75.6 0.20 -
6* 11.7 19.5 -

La aclimatacion a la mezcla efluente de foto-Fenton-agua residual simulada se hace
evidente cuando se realiza el tercer ciclo, en el que no se aprecia fase de adaptacion vy la
velocidad de consumo de carbono maxima (rcop, max) €S Casi cinco veces mayor que la del
primer ciclo (Tabla 4.13). Asimismo, el modelo de Andrews no es adecuado para ajustar los
datos experimentales, que si se ajustan a una cinética tipo Monod (Figura 4.47), por lo que

el sustrato ya no produce inhibicién, poniéndose de manifiesto la adaptacion.

En los ciclos cuarto y quinto, el consumo de carbono se ajusta nuevamente a una
cinética tipo Monod (Figura 4.47), siendo mayor que en los ciclos anteriores, observandose
igualmente un incremento en el valor de K hasta 75.6 mg L h™! (Tabla 4.15). Sin embargo,
la afinidad del fango por el sustrato es similar desde el segundo ciclo, siendo Ks en todos
los casos del mismo orden de magnitud e inferior a 0.62 mg L. Dado que en tercer,
cuarto y quinto ciclo Ks<<S, se cumple la Ecuacién 4.21 y los datos de velocidad de
consumo de sustrato maxima (rcop, max) S€ asemejan a los valores de K que ofrece el
modelo cinético (Tablas 4.13 y 4.15).

Una vez que el fango se ha adaptado, se realiza el sexto ciclo en el que la Unica
fuente de carbono proviene del efluente tratado mediante foto-Fenton. Para este ensayo,
como cabria esperar, la cinética también es de tipo Monod (Figura 4.47) puesto que el
fango se ha adaptado previamente, y no debe observarse inhibicién. En este ciclo la
afinidad del sustrato disminuye, puesto que no se afade la fuente de carbono
biodegradable, obteniéndose un valor de Ks=19.5 mg L*. Igualmente disminuye la
velocidad de consumo de sustrato, siendo K = 11.7 mg L™ h*}, similar al valor obtenido por
regresion lineal asumiendo orden cero al inicio del primer ciclo (Tabla 4.13). En general, los
datos de K estan dentro de los intervalos encontrados en bibliografia. Asi, para un agua

contaminada con altas concentraciones de aceite y grasas que es pretratada con flotacién
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por aire disuelto se obtienen valores de K entre 18.3 y 92.4 mg L™ h™ para fangos
adaptados con una concentracidn de SVS=7-9.13 g L™ (Nakhla y cols., 2006).

Cuando la concentracién inicial de COD es de 200 mg L no se aprecia fase de
adaptacioén, por lo que la concentracidn de sustrato empieza a disminuir inmediatamente
después de iniciarse el primer ciclo. Sin embargo, al igual que para el experimento a 500
mg L™, en los dos primeros ciclos el consumo de carbono es méas lento que en el resto de
ciclo. Para este ensayo, el consumo se ajusta a una cinética tipo Monod (Figura 4.48), no
observandose inhibicion en ninguno de los ciclos. Para los dos primeros ciclos, la constante
de saturacién es muy baja (Ks=0.22 mg L), lo que se traduce en una gran afinidad del
fango por los sustratos presentes, aunque la velocidad de consumo de COD es baja (Tablas

4.14 y 4.16) ya que son necesarias 20 h para consumir todo el COD presente.

La adaptacioén a las nuevas fuentes de carbono se produce en el tercer ciclo, siendo
Ks del mismo orden y aumentando en cinco veces el valor de K respecto al ciclo 1 (Tabla
4.16). En el cuarto experimento el valor de Ks permanece invariable respecto al ciclo
anterior aunque la velocidad de consumo de carbono aumenta un 35%. Para todos los
ciclos Ks<<S, y, andlogamente al ensayo a 500 mg L™ se cumple la Ecuacién 4.21 y los
datos de velocidad de consumo de sustrato maxima se asemejan a los valores de K que

ofrece el modelo cinético (Tablas 4.14 y 4.16).
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Figura 4.48. Ajuste de los datos experimentales para los cinco ciclos en discontinuo de fangos activos en
modo secuencial sobre los intermedios generados en el fototratamiento de la mezcla de cinco plaguicidas
con COD= 200 mg L. Las lineas representan el ajuste del modelo de Monod.
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Tabla 4.16. Valores de los parametros del modelo cinético para el ensayo con la mezcla fototratada de
cinco plaguicidas a un concentracién inicial de 200 mg L. *Efluente de foto-Fenton como Unica fuente

de carbono.
Ciclo Velocidad de consumo de sustrato, K Constante de saturacion, K,
(mgL*h™) (mg L)
1 6.8 0.22
2 8.4 0.22
3 34.2 0.31
4 46.2 0.31
5* 60.1 0.92

Si se comparan los ciclos a 500 y 200 mg L™ de COD inicial para foto-Fenton, 222.8
y 132.5 mg L™ de COD inicial en el proceso bioldgico, se observa que, segin se predice
con los ensayos mediante P. putida, ambos efluentes son biodegradables, aunque es
necesario la adaptacion previa para que la biodegradacion pueda llevarse a cabo en

tiempos aceptables para una EDAR urbana.

En el ultimo ciclo (sin adicion de agua residual simulada), la velocidad de consumo
de carbono méxima, K, es de 60.1 mg L™ h™* para la menor concentracién de plaguicidas,
siendo necesarias 0.5 h para la eliminacién del COD. En el ensayo a la mayor concentracion
de plaguicidas, fueron necesarias 11 h para la eliminacién del COD, siendo K cinco veces
menor (K=11.7 mg L h™). Este resultado estd en concordancia con los ensayos con A.
putida, dado que los valores de E; fueron mayores al disminuir la concentracién inicial de
plaguicidas. La diferencia observada en los valores de K no puede atribuirse sdlo a la
mayor carga de biomasa en el ensayo a 200 mg L, (SVS = 2.54 g L'!) 1.8 veces mayor
que los 1.40 g L™ de SVS en los ensayos de 500 mg L. En este sentido, la mayor afinidad
del fango por los intermedios generados a la menor concentracion de plaguicidas se
muestra al aumentar Ks de 0.92 a 19.5 mg L al pasar de 200 a 500 mg L de COD inicial

de plaguicidas en el tratamiento mediante foto-Fenton.
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5. CONCLUSIONES

De la discusion de los resultados presentados en esta Memoria, se destacan las siguientes

conclusiones como respuesta a los objetivos planteados en esta investigacion:

1. La bacteria Pseudomonas putida es capaz de degradar, en el intervalo de pHentre 5y 7,y
de temperatura entre 25°C y 35°C, cuatro intermedios modelo (vanilina, fenol, acido oxalico y
acido formico) de aquellos muy frecuentes en el tratamiento parcial mediante un POA de un

agua contaminada con plaguicidas.

2. Para el intervalo de condiciones ensayadas, el crecimiento de P. putida sobre los cuatro
sustratos se ha ajustado mediante suma de cinéticas con parametros de interaccion, siguiendo
vanilina y acido férmico una cinética tipo Monod, y fenol y &cido oxalico una cinética tipo

Andrews.

3. Se propone el empleo de P. putida como alternativa a otros métodos que emplean fangos
activos (DBO, Zahn Wellens) para la estimacion de la biodegradablilidad mediante la medida
de la eficiencia de biodegradacion. Al tratarse de un cultivo monoespecifico, los resultados son
reproducibles, fiables y rapidos. Asimismo, permite estudiar el efecto de las sustancias de

interés en la cinética del proceso bioldgico.

4. Tanto con plaguicidas tratados individualmente (alaclor o pirimetanil) como con una mezcla
de cuatro plaguicidas comerciales (Laition, Metasystox, Sevnol y Ultracid), se ha demostrado
que la medida de la eficiencia de biodegradacion con A. putida permite estimar el tiempo

minimo de tratamiento mediante foto-Fenton que hace viable un posterior proceso biolégico.

5. El estudio cinético realizado con P. putida a los tiempos minimos de tratamiento
seleccionados revela que, dependiendo del plaguicida de partida, las fases de adaptacion y las
velocidades de respiracién y de consumo de carbono pueden ser muy diferentes, debido a

cambios en las cinéticas de crecimiento del microorganismo.

6. Para una mezcla de cinco plaguicidas comerciales (Vydate, Metomur, Couraze, Ditimur y

Scala) al aumentar la concentracién inicial de COD aportado por éstos (de 200 a 500 mg L™),
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la intensidad del tratamiento fotocatalitico debe incrementarse para conseguir el mismo grado

de mineralizacion con menores eficiencias de biodegradacion.

7. Se ha comprobado que a la intensidad de tratamiento mediante foto-Fenton seleccionada
con P. putida para la mezcla de cuatro plaguicidas con un COD inicial de 180 mg L™, el
efluente es biodegradado por fangos activos de una EDAR, en reactores tanque agitado
operados en modo discontinuo secuencial, consiguiéndose una eficiencia de biodegradacién
del 100%. Al aumentar la complejidad de la mezcla (cinco plaguicidas con COD inicial de 200 y
500 mg L™), es necesario afiadir una fuente de carbono biodegradable (agua residual

simulada) al efluente del tratamiento mediante foto-Fenton para favorecer la biodegradacion.

8. Combinando foto-Fenton (con una mineralizacion del 55%) y tratamiento biolGgico
discontinuo secuencial (con una biodegradacién del 89%), se ha logrado degradar una mezcla
de cinco plaguicidas comerciales con una concentracién de COD de hasta 500 mg L™ con una

eficacia total del 95%.

9. La biodegradacion mediante fangos activos de la mezcla de cinco plaguicidas pretratada
mediante foto-Fenton con concentraciones iniciales de carbono de 200 mg L™ y 500 mg L™ se

ajusta al modelo:

_dcop _ . cop
at K, +COD

X . .
donde K = M"ya—x representa la velocidad de consumo de COD cuando la velocidad de
X

S

crecimiento es maxima y Ks indica la afinidad del fango activo por los sustratos presentes.

10. La aplicacion del modelo a la biodegradacion de los intermedios del proceso foto-Fenton
predice que, al aumentar el nimero de ciclos en un proceso discontinuo secuencial, se
incrementa la velocidad de consumo de COD (K), obteniéndose valores de la constante de
afinidad (Ks) menores a la unidad. Asimismo, el valor de estos parametros depende de la

naturaleza del fango y de su concentracion.
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6. NOMENCLATURA

COD Carbono orgénico disuelto (mg L™Y)

COD¢ COD medido al final del proceso bioldgico (mg L™)

COD; COD inicial aportado por los intermedios de reaccién (mg L™)

COD,, COD procedente del medio criogénico que no puede ser degradado por 2. putida (30 mg L™)
DBO Demanda biolégica de oxigeno (mg O, L)

DO, Oxigeno disuelto (%)

DQO Demanda quimica de oxigeno (mg O, L)

E¢ Eficiencia de biodegradacién (%)

Iy Constante de interaccién (L mg™)
J Funcién objetivo

Velocidad de consumo de sustrato cuando la velocidad de crecimiento es maxima

(mg L™ h™)
Kqg Constante de muerte
Ki Constante de inhibicién (mg L)
Ks Constante de saturacion (mg L™)
W Radiacion solar ultravioleta promedio (W m?)
Q Caudal diario (L d™%)
Uo,, max Velocidad especifica maxima de consumo de oxigeno (mmol g h'%)

fcoD, max Velocidad méaxima de consumo de COD (mg L™ hY)

rOZ,max Velocidad maxima de consumo de oxigeno (mM h'l)
S Concentracién de sustrato (mg L™Y)

STS Sélidos totales en suspension (g L™)

SVS Sélidos volatiles en suspension (g L)

taow Tiempo de iluminacién normalizado (min)

TRH Tiempo de retencion hidraulico (d)

Vi Volumen total irradiado (L)

Vr Volumen total de agua a tratar (L)

X Biomasa (mg L™)

Xexp Espacio de estado vectorizado de los datos experimentales
Xinod Espacio de estado vectorizado de los datos simulados
Yyss Rendimiento biomasa-sustrato (gX gS™)

LETRAS GRIEGAS

A Longitud de onda (nm)
p Velocidad especifica de crecimiento (h™)
Mimax Velocidad especifica de crecimiento maxima (h™)
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