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Resumen

La contaminacion de las aguas constituye un problema prioritario en materia de
medio ambiente, ya que se trata de un bien escaso que se ha utilizado de manera
intensiva durante las ultimas décadas. Existen contaminantes que, por su amplia
presencia en las aguas residuales industriales, se han estudiado extensamente,
desarrollandose métodos efectivos para su eliminacion. Entre estos compuestos
destacan el fenol y sus derivados clorados, asi como ciertos intermedios generados
en su tratamiento tanto por procesos de oxidacién quimica (hidroquinona, p-
benzoquinona, catecol), como de reduccién catalitica (ciclohexanol,

ciclohexanona).

El avance que las técnicas analiticas han experimentado en los ultimos afos ha
permitido detectar la presencia en las aguas de una serie de compuestos,
denominados contaminantes emergentes, cuyo efecto en el medio ambiente ha
comenzado a suscitar inquietud. Entre estos contaminantes se incluyen pesticidas,

farmacos, productos de higiene personal y fitoquimicos.

Los pesticidas, en especial los mas apolares, se han estudiado durante décadas y
en consecuencia existe un razonable conocimiento sobre su presencia y efecto en
el medio ambiente acuatico. Algunos de ellos, como el diurdn, el alacloro y la
atrazina, se encuentran incluidos en la Lista de sustancias prioritarias en el ambito

de la politica de aguas de la Union Europea (UE) (Directiva 2008/105/CE).
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Resumen

De todos los grupos de contaminantes emergentes, los que probablemente suscitan
mayor preocupacion, y por ello se han estudiado en mayor medida en la tltima
década, son los farmacos. El consumo de estas sustancias en los paises de la UE se
cifra en toneladas por afio, liberandose tras su uso al sistema integral de
saneamiento en concentraciones traza. Por lo general, las estaciones depuradoras
de aguas residuales (EDAR) no estadn disefiadas para eliminar este tipo de
contaminantes, por lo que acaban dispersandose en los sistemas acuaticos

naturales, entrando en las cadenas alimentarias de los distintos ecosistemas.

El desarrollo de métodos efectivos para el tratamiento de estos compuestos es
esencial dado que suelen ser recalcitrantes a la biodegradacién, e incluso pueden
ejercer efectos toxicos e inhibitorios cuando se encuentran en una concentracién
determinada en el influente de una EDAR, causando el mal funcionamiento de los
biorreactores. Por ello, resulta conveniente evaluar el impacto potencial de un
compuesto sobre la biomasa antes de llevar a cabo su tratamiento mediante un

sistema biolégico.

Existen métodos estandarizados para analizar la toxicidad y biodegradabilidad de
compuestos quimicos, basados en diferentes variables indicativas de la actividad
microbiana, como velocidad de crecimiento, consumo de sustrato, luminiscencia
bacteriana y velocidad de respiracion. El test Microtox®, que analiza la
ecotoxicidad a partir de la disminucidn de la bioluminiscencia de la bacteria Vibrio
fischeri, es uno de los métodos mas utilizados debido a su simplicidad y
reproducibilidad. Sin embargo, diferentes estudios han puesto de manifiesto la
inadecuada utilidad de este ensayo a la hora de determinar el impacto potencial de
un compuesto sobre el fango activo de una planta de tratamiento de aguas
residuales, puesto que la interpretacién de los resultados puede llevar a error,
generalmente sobreestimando el posible impacto sobre la biomasa. Para predecir
el efecto inhibitorio de un compuesto sobre el sistema biolégico de una EDAR

deberia utilizarse fango activo como organismo diana.

El test de inhibicion de fango activo de la Organizacion para la Cooperacién y el
Desarrollo Econémico (OECD) evalua el efecto de una sustancia sobre la biomasa a

partir de la medida de la velocidad de respiracién en condiciones definidas y en

Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y
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Resumen

presencia de diferentes concentraciones del compuesto a evaluar. Sobre las bases
de este ensayo, en el presente trabajo se ha empleado un método respirométrico
que determina la ECso como la concentracién de compuesto capaz de causar un
50% de reduccion de la velocidad especifica de consumo de oxigeno (VECO) del
fango activo cuando se encuentra en contacto con un sustrato biodegradable de
referencia. La determinacién de los valores de ECso a partir de los datos
respirométricos se llevd a cabo empleando dos tipos de ajuste. El primero
corresponde a la funcién logistica, utilizada ampliamente en la determinacion de
parametros de inhibicién, y un segundo, desarrollado en el presente trabajo, que

utiliza un procedimiento de ajuste lineal.

La posibilidad de tratamiento de un compuesto mediante un proceso biolégico
debe considerar no sélo la inhibicién causada en la actividad microbiana sino
también su biodegradabilidad, ya que compuestos poco inhibitorios pero con
biodegradabilidad baja o casi inexistente pueden ocasionar un efecto acumulativo
en un sistema biologico hasta alcanzar una concentracion inhibitoria. En este
contexto, la caracterizaciéon de una sustancia como peligrosa para un sistema de
tratamiento biolégico incluye la combinacién de bajos valores de ECso y/o baja o

nula biodegradabilidad en un periodo de tiempo reducido.

La OECD ha publicado una serie de tests de biodegradabilidad estandarizados,
basados en la evolucion de parametros globales como demanda quimica de
oxigeno (DQO), carbono organico total (COT) y demanda biolégica de oxigeno
(DBO), entre los que destacan los tests de biodegradabilidad inmediata (OECD 301
1993) y el test Zahn Wellens de biodegradabilidad inherente (OECD 302 B 1992).
Ambos ensayos tienen una duracion de 28 dias, difiriendo en la concentracién de
in6culo empleada. Los tests de biodegradabilidad inmediata son mas restrictivos,
ya que utilizan una relacién biomasa/sustrato menor, al ser empleados
normalmente para predecir el riesgo potencial de un compuesto quimico en el
cauce receptor. El test Zahn Wellens de biodegradabilidad inherente es menos
restrictivo, pero no resulta util a la hora de predecir el comportamiento en una
planta de tratamiento biologico, ya que su duraciéon, muy superior al tiempo de
retencion hidraulico (tru) empleado en procesos biologicos, permitiria la

aclimatacion de la biomasa.

Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y Xl
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Resumen

Un conocimiento realista del comportamiento de un compuesto de cara a un
tratamiento bioldgico en una planta de tratamiento de aguas residuales requiere
que los ensayos de biodegradabilidad se lleven a cabo utilizando fango activo y en
condiciones de operacion similares. En el presente trabajo se ha desarrollado un
meétodo respirométrico en el cual, empleando una relaciéon biomasa/sustrato de
acuerdo con la carga masica (Cm) que suele recibir un rector biolégico, puede
adecuarse el tiempo de ensayo al try, aproximandose en lo posible a las
condiciones reales de operacion. Este método, rapido y sencillo, permite conocer si
un compuesto se degradaria en un sistema convencional de fangos activos a través

de la determinacién de la biodegradabilidad rapida.

En el capitulo II se ha llevado a cabo la evaluaciéon del efecto inhibitorio y la
biodegradabilidad de diferentes grupos de compuestos (clorofenoles, intermedios
de oxidacion quimica y reduccion catalitica de éstos, herbicidas y fArmacos), con el
objetivo de determinar la viabilidad del empleo de sistemas biolégicos
convencionales para la eliminacion de los compuestos rapidamente
biodegradables o técnicas de aclimatacién de biomasa para el tratamiento de los

compuestos que presenten biodegradabilidad inherente.

Los valores de ECso y de los parametros estadisticos obtenidos mediante los dos
métodos de ajuste de datos respirométricos empleados no mostraron apenas
diferencias entre si. Esto permitié validar el método de ajuste lineal desarrollado
en el presente estudio, el cual, al no precisar una concentracion de compuesto
suficiente para conseguir un 100% de inhibicion como valor limite superior,
permitié evaluar la inhibiciébn para compuestos de reducida solubilidad o

ligeramente inhibitorios, como diurdn y alacloro.

Los resultados mostraron que los clorofenoles con un mayor nimero de atomos de
cloro son capaces de ejercer un mayor efecto inhibitorio, el cual se incrementa
cuando el atomo de cloro ocupa posiciones meta- y para- frente a los compuestos
sustituidos en posicidon orto-. Hidroquinona y p-benzoquinona mostraron una
toxicidad muy elevada, por lo que su presencia en el influente de un sistema de
fangos activos puede ocasionar una inhibicion importante de la biomasa, haciendo

inefectivo el tratamiento biolégico. En cuanto a los intermedios del tratamiento de
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clorofenoles mediante hidrodecloracién catalitica, se ha observado que, pese a que
el fenol es tres veces mas inhibitorio que la ciclohexanona y nueve veces mas que
el ciclohexanol para un fango activo, en concentraciones por debajo de la ECso se

degrada a una mayor velocidad empleando biomasa no aclimatada.

Los herbicidas y fairmacos estudiados presentaron un menor efecto inhibitorio que
los clorofenoles, incluso que el 4-clorocatecol. Sin embargo, los ensayos de
biodegradabilidad mostraron que 4-clorocatecol y 4-clorofenol pueden eliminarse
en bajas concentraciones utilizando un fango activo no aclimatado en un periodo
de tiempo similar al try normalmente utilizado en una EDAR, mientras que
compuestos aparentemente menos inhibitorios como los farmacos y herbicidas

deberian tratarse utilizando fango activo aclimatado.

En el capitulo III se ha optimizado un método respirométrico para la evaluacién
de la cinética de degradacion biolégica de algunos de los compuestos mas
facilmente biodegradables, como fenol, ciclohexanol y ciclohexanona, empleando
fango activo aclimatado a cada uno de ellos. El procedimiento se basé en la relacién
existente entre los conceptos de consumo de oxigeno y energia metabdlica en un
sistema biolégico aerobio, que permite el uso del consumo de oxigeno como
parametro de descripcidon del crecimiento de la biomasa o la degradaciéon de
sustrato, y ofrece la posibilidad de emplear modelos de crecimiento de biomasa en

el ajuste de datos respirométricos.

El estudio cinético mediante respirometria consistio en la determinacion del perfil
de VECO al anadir concentraciones crecientes de sustrato (de 5 a 300 mg L1) a
diferentes temperaturas (de 15 a 35°C) empleando una concentraciéon de biomasa
en torno a 650 mg SSV L-1. La representacion de los valores iniciales de VECO
frente a la concentracion inicial de sustrato permitié obtener el valor de los
parametros cinéticos (VECOmax y Ks) en el caso de aplicar un modelo de
crecimiento bacteriano tipo Monod con ausencia de inhibicién por sustrato, y los
correspondientes (VECOmax, Ks y Kj) al aplicar un modelo tipo Haldane en el caso

de aparecer inhibicién por sustrato.

El modelo de Haldane se ajusté adecuadamente a los datos experimentales en el

caso de fenol, ciclohexanol y ciclohexanona, obteniéndose valores del coeficiente
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de determinacion superiores a 0,975. El modelo de Monod se emple6 para el
estudio cinético del sustrato de referencia, acetato sdédico. El aumento de
temperatura hasta 35°C originé un aumento de la VECOmax y una disminucioén de la
inhibicién, excepto en el caso del fenol, en el cual se produjo un punto de inflexién
a partir de 30°C. Para una misma temperatura, el fenol fue el compuesto mas
inhibitorio, pero también el que presenté un mayor valor de VECOnax. Los valores
de Ks obtenidos variaron en torno a 10, 7 y 3 mg DQO LI para fenol, ciclohexanol y

ciclohexanona, respectivamente.

Los datos respirométricos se emplearon también para evaluar el rendimiento
biomasa/sustrato (Yxs). En este caso, se representé el consumo acumulado de
oxigeno exégeno (CAOex), calculado a partir de la integraciéon de la curva de
evolucion temporal de la VECO, frente a la concentracién de sustrato inicial,
obteniéndose Yxs a partir de la pendiente del ajuste lineal de los datos. Los
resultados obtenidos mostraron un aumento del rendimiento biomasa/sustrato
con el incremento de la temperatura, variando de 0,48 a 0,58 para fenol, de 0,56 a

0,71 para ciclohexanol y de 0,58 a 0,75 para ciclohexanona.

Una vez estudiada la degradacion biologica de compuestos facilmente
biodegradables, se evalu6 la posibilidad de tratamiento de los herbicidas
estudiados empleando sistemas biologicos (capitulo IV). El estudio se realiz6
empleando reactores de alta eficacia, como los reactores secuenciales
discontinuos (SBR) o los reactores secuenciales bioldgicos de membrana (SB-
MBR). Ambos sistemas presentan la ventaja, frente a los procesos convencionales
de fangos activos, de requerir un menor espacio gracias a la aplicacién de las
etapas de reaccién y separacion del fango en un solo reactor. Los reactores SBR
permiten la eliminacién de nutrientes gracias a la sucesion de etapas anoéxicas y
aerobias, y presentan una elevada flexibilidad de operacion y control. La principal
ventaja del empleo de membranas en estos sistemas de tratamiento bioldgico es la
obtencién de un efluente clarificado mediante filtracién sin necesidad de llevar a
cabo la sedimentacidn del fango activo. Ademas, permiten operar con una mayor
concentracion de biomasa y un mayor tiempo de residencia celular, lo que facilita

la aclimatacién del fango activo.
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El tratamiento bioldgico de diurén, atrazina, 2,4-D y MCPA se llevé a cabo de forma
paralela en cuatro reactores SBR, en los cuales se trat6 una carga de herbicida de
1,25 g kg -1 SSV d-1 para diurén y atrazina y de 2,08 g kg -1 SSV d-! para 2,4-D y
MCPA. Como sustrato biogénico se afladié glucosa hasta proporcionar una Cn de
0,20 kg DQO kg -1 SSV d-1. El tratamiento de 2,4-D se estudi6 ademas en un SB-MBR
de fibra hueca. Los dos sistemas operaron en ciclos de 24 h con un try de 6 d,
utilizando una concentraciéon de biomasa de 4 g SSV L-1 y un tiempo de retencion

celular (trc) de 30 d en el caso de los SBR, y de 8 g SSV L-1y 60 d para el SB-MBR.

El tratamiento biolégico de diurén y atrazina en sistemas SBR presenté una
primera fase de latencia de mas de 30 d, en la que tuvo lugar la acumulacién de los
herbicidas en el interior del reactor. Una vez la biomasa fue capaz de degradar
estos compuestos, se observd un aumento progresivo de los valores de conversién
obtenidos, hasta alcanzar una concentracion residual en los efluentes por debajo
de 10 mg L1 después de 186 d de tratamiento. La degradacion biolégica de MCPA
presenté una fase de latencia de menos de 4 d, observandose valores de
conversion ascendentes durante los 112 d de experimentacidn. En el caso del 2,4-D
tuvo lugar un periodo de 15 d hasta apreciarse una eliminacion significativa del
compuesto, alcanzandose una concentracion residual inferior a 5 mg L1 después

de 125 d de tratamiento.

El empleo de un SB-MBR para el tratamiento de 2,4-D permiti6 la completa
eliminacion del herbicida en 81 d para una carga de 2,08 g kg -1 SSV d-1. El aumento
de la carga hasta 4,16 g kg -1 SSV d'! ocasion6 la acumulacién del compuesto en el
interior del reactor durante los siguientes 12 ciclos, aunque pudo eliminarse por
completo pasados 53 d. La degradaciéon de materia organica lograda empleando
este sistema de tratamiento fue notablemente superior a la obtenida utilizando los

SBR, con un valor promedio del 91%.

La eficacia de eliminacion de compuestos recalcitrantes como los contaminantes
emergentes puede mejorarse a travées del empleo de tratamientos combinados. El
acoplamiento de sistemas puede ir destinado a aumentar la biodegradabilidad del
influente, sometiéndolo posteriormente a un tratamiento por fangos activos, o bien

a la eliminaciéon de los compuestos persistentes una vez el agua residual se ha
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tratado en un sistema biolégico, en funcién de la toxicidad y biodegradabilidad del

influente a tratar.

En concreto, los Procesos de Oxidacién Avanzada (AOPs) se han utilizado
ampliamente en combinaciéon con sistemas biologicos para la eliminacién de
contaminantes. Entre los AOPs habitualmente empleados, la oxidacién Fenton,
basada en la descomposicion catalitica del per6xido de hidrégeno por medio de
Fe2* a pH acido para dar lugar a radicales hidroxilo (OH-), ha mostrado ser muy
efectiva en el tratamiento de aguas residuales industriales. El uso eficiente del
peréxido de hidrégeno resulta critico para la optimizacién econémica del proceso,
dado que los intermedios de reaccion, que se encuentran en un estado cada vez
mas oxidado, tienden a ser refractarios a la oxidaciéon quimica. La utilizacion de
una dosis 6ptima de reactivo Fenton, empleado como tratamiento previo a un
proceso bioldgico, permitiria reducir la toxicidad y aumentar la biodegradabilidad
del agua residual, logrando un mayor grado de mineralizacion de la materia
organica en un sistema biol6gico. Sin embargo, un tratamiento quimico insuficiente
daria lugar a intermedios estructuralmente similares al compuesto de partida,
pudiendo ser incluso mas téxicos y recalcitrantes. Por ello, a la hora de determinar
la dosis de reactivo Fenton que debe emplearse en un tratamiento combinado con
un sistema biolégico, resulta necesario evaluar la toxicidad y biodegradabilidad de

los efluentes del proceso quimico.

En el capitulo V se estudio6 la aplicaciéon de la oxidaciéon Fenton en combinacién
con un sistema bioldgico con el objetivo de eliminar una serie de contaminantes
emergentes empleando la menor dosis de peroxido de hidrégeno posible. En el
caso de los herbicidas, al ser sometidos a tratamiento en una concentracién mayor
que los farmacos, se evalu6 la viabilidad del empleo del proceso Fenton como
tratamiento previo al sistema bioloégico a través de ensayos de toxicidad y
biodegradabilidad, sometiendo los efluentes de oxidacién Fenton seleccionados
para cada compuesto a un sistema de tratamiento biolégico en un reactor SBR. El
tratamiento de los farmacos mediante reactivo Fenton estaria orientado a la
eliminacion de estos compuestos en el efluente de una EDAR para poder realizar su

vertido a cauce de forma que no causen dafio ambiental.
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Las dosis de reactivo empleadas variaron en el intervalo del 20 al 100% de la
proporcién estequiométrica de H20; respecto de la DQO teérica, manteniendo una
relacion molar 10/1 de H20;/Fe2+. El andlisis de la composicion de los efluentes
obtenidos revel6 la presencia de concentraciones residuales de cafeina, alacloro y
atrazina en los ensayos realizados en condiciones subestequiométricas, y de H20>
en los efluentes de tratamiento de cafeina y atenolol. Sin embargo, la mayor parte
del carbono presente en los efluentes se encontré en forma de acidos organicos de
cadena corta, especialmente al emplear elevadas dosis de H202, observandose

elevadas concentraciones de acido oxalico, sustancia refractaria al tratamiento.

La aplicacién de reactivo Fenton a soluciones acuosas de los farmacos estudiados
origind una disminucién de la ecotoxicidad y una mejora de la biodegradabilidad
en términos de indice de biodegradabilidad (DBOs/DQO), obteniéndose efluentes
aptos para el vertido a cauce, incluso utilizando dosis subestequiométricas de
peroxido de hidrogeno. En el caso de los herbicidas, los efluentes generados
resultaron en su mayoria ligeramente mas téxicos que el propio compuesto de
partida, aunque se observé un incremento considerable de la biodegradabilidad. La
concentracion de H»02 requerida para optimizar el tratamiento combinado fue
relativamente baja en el caso de diurén (40% de la dosis estequiométrica) y para
alacloro, atrazina y MCPA (60% de la dosis estequiométrica), mientras que en el
tratamiento de 2,4-D result6 necesario emplear condiciones mas oxidantes (80%

de la dosis estequiométrica).

El tratamiento biolégico de los efluentes del proceso Fenton se llevé a cabo
empleando un reactor secuencial discontinuo (SBR), que operé en secuencias de
8 h utilizando un tru de 0,5 dias. Se tomaron muestras durante el proceso bioldgico
para la determinaciéon de la concentracion de intermedios, formas nitrogenadas
inorganicas, COT y DQO, y se registro el perfil de VECO durante la fase de reaccion.
Los resultados obtenidos en el tratamiento biolégico del efluente de oxidacién
Fenton de 2,4-D mostraron una importante reduccién de materia organica gracias
a la aclimatacion de la biomasa. Para atrazina, alacloro y MCPA, la eliminacién de
materia organica se mantuvo aproximadamente constante a lo largo de los ciclos
de tratamiento, mientras que los efluentes finales de tratamiento de diurén

mostraron un incremento de la concentracion residual de COT y DQO. A partir de
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los resultados obtenidos se concluyé que el tratamiento acoplado mediante
reactivo Fenton y un sistema biol6gico permite la eliminacién de alacloro, 2,4-D y
MCPA, con una importante optimizaciéon del empleo de reactivos en el proceso
quimico y un aumento de la eficacia del sistema, mientras que el tratamiento
Fenton aplicado de manera individual resulta suficiente para lograr la completa
eliminacién de diur6n, atrazina, atenolol y cafeina, incluso empleando dosis

subestequiométricas de H;0..

Una vez estudiados diferentes tipos de procesos para la eliminacién de
contaminantes emergentes en soluciones acuosas se llevé a cabo el tratamiento de
un agua residual procedente del lavado de tanques de fabricacién de productos
fitosanitarios (capitulo VI). El andlisis de la composicion del agua residual objeto
de estudio mostré una amplia heterogeneidad, con un elevado contenido en
pesticidas, entre ellos varios herbicidas (terbutilazina, MCPP, metamitrona),
insecticidas (clorpirifos) y fungicidas (procloraz), asi como una gran cantidad de
disolventes organicos (derivados de xileno, benceno y tolueno) y otros compuestos
organicos como ciclohexanona. La viabilidad de tratamiento de este agua residual
mediante procesos biologicos se estudié a través de ensayos de biodegradabilidad
rapida empleando diluciones 1:20, 1:50 y 1:100 de la muestra inicial, obteniéndose
valores de conversion de DQO y COT del 35% para la dilucién 1:100, mientras que
en los otros dos ensayos se observo un aumento del contenido en materia organica
debido a la lisis celular provocada por la elevada toxicidad de los componentes del
agua residual. A partir de los resultados anteriores, se planted la necesidad de
llevar a cabo un tratamiento preliminar para reducir la toxicidad del agua residual.
La elevada concentracion de materia organica (en torno a 20 g DQO L-1) hizo
inviable la aplicacion de reactivo Fenton como tratamiento preliminar ya que, al
tratarse de un método no selectivo, una importante fraccion de los radicales

hidroxilo actuarian en la oxidacion de materia organica biodegradable.

El agua residual se someti6 a un proceso de adsorciéon empleando bentonita, un
tipo de arcilla caracterizada por una extensa area superficial, una importante
capacidad de intercambio cationico y una elevada superficie interlaminar, lo que le
otorga la capacidad de adsorber cantidades significativas de compuestos organicos

y metales pesados. El empleo de 4 g L1 de bentonita permitié6 obtener una
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eliminacién del 72% de DQO y el 68% de COT, con una reduccion del 96 y 91% de
metamitrona y terbutilazina, respectivamente, y la completa eliminacién del resto
de pesticidas. Ademas, la ecotoxicidad se redujo de 975 a 21 UT y el indice de
biodegradabilidad aument6 de 0,28 a 0,38. El efluente del proceso de adsorcién se
sometio a un ensayo respirométrico de biodegradabilidad rapida empleando una
diluciéon 1:10, observandose una conversion del 60%, tanto en términos de DQO

como de COT.

El efluente de adsorcién con bentonita se sometié a un proceso de degradacion
biolégica en un SBR, utilizando una C de 0,53 kg DQO kg -1 SSV d-1. Se analizé la
composicion de los efluentes en términos de DQO, COT y concentracién de
pesticidas. Tras la acumulacion de materia organica durante los primeros ciclos, la
biomasa se aclimat6 progresivamente, logrando un incremento en la eliminacién
de DQO y COT e incluso una importante degradacién de metamitrona, uno de los

pesticidas presentes en mayor concentracion.
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[. Introduccion

1.1. Las aguas residuales

La Tierra, el Planeta Azul, contiene cerca de 1386 millones de km3 de agua, de los
cuales el 97,5% es agua salada. Del total de agua dulce, el 68,9% se encuentra en
los hielos polares y glaciares, el 30,8% es subterranea, y el 0,3% es superficial, la
mas accesible para su consumo. Esta falta de disponibilidad, sumada a la
desigualdad en su distribucion, hace necesaria una gestion adecuada del agua
como recurso. En este sentido, resulta esencial un control preventivo en su
aprovechamiento y un tratamiento después de su uso que reduzca al maximo la
contaminacion causada por su vertido al cauce natural. Esta contaminacion puede
ser de diferente naturaleza en funcién de la procedencia del vertido. Las aguas
residuales domésticas suelen presentar un alto contenido en solidos en
suspensidn, materia organica, nitrégeno amoniacal, fosfatos y tensioactivos i6nicos
debido al uso de detergentes. Las aguas de origen agropecuario contienen
sélidos gruesos, materia organica, fosfatos, nitrégeno amoniacal, pesticidas y otras
sustancias quimicas. Las aguas residuales industriales presentan caracteristicas
muy diversas, variando el caudal y la composicién en funcién de la industria que
las genera, por lo que su tratamiento, en la mayoria de las ocasiones, no puede

realizarse mediante tecnologias convencionales.

Durante décadas, la comunidad cientifica ha centrado sus esfuerzos en el estudio
de contaminantes quimicos con una extendida presencia en las aguas residuales

industriales, desarrollando métodos efectivos para su eliminacion. Los fenoles y
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sus derivados clorados son probablemente los contaminantes organicos mas
importantes presentes en las aguas residuales de origen industrial, por lo que su
presencia en el medio ambiente se ha regulado mediante diferentes disposiciones
legislativas, y algunos de ellos (2-clorofenol, 2,4-diclorofenol, 2,4,6-triclorofenol,
2,4,5-triclorofenol, 2,3,4,6-tetraclorofenol) son contaminantes prioritarios segtn la
Agencia de Proteccion Ambiental de Estados Unidos (USEPA) (Yuan et al. 2003).
Sin embargo, en los ultimos afios, el desarrollo de técnicas analiticas mas sensibles
ha permitido alertar de la presencia de otros compuestos, potencialmente
peligrosos, denominados emergentes. Estas sustancias se definen como
contaminantes previamente desconocidos o no reconocidos como tales, cuya
presencia en el medio ambiente no es necesariamente nueva, pero si lo es la
preocupacion por las posibles consecuencias de la misma, ya que el conocimiento
sobre su presencia e impacto en el medio ambiente es relativamente escaso.
Ademas, se trata de compuestos cuya elevada produccién y consumo provoca su
continua introduccién en el medio ambiente, por lo que no necesitan ser

persistentes para ocasionar efectos negativos (Petrovic et al. 2003).

La lista de contaminantes emergentes incluye una amplia variedad de productos
de uso diario con aplicaciones tanto industriales como domésticas. Algunos de
ellos, como los pesticidas, ya estaban sujetos a legislacion en el medio acuatico,
pero el descubrimiento de intermedios téxicos de degradacion en el medio natural
ha renovado el interés por los mismos (Kolpin et al. 2000). En otros casos, como en
el de los farmacos, la toma de conciencia del riesgo que ocasiona su presencia en
el medio ambiente es relativamente reciente, y no se tienen atun datos suficientes

para una valoracién apropiada de su impacto.

1.1.1. Fenol y derivados clorados

El fenol es la unidad estructural basica para una amplia variedad de compuestos
organicos sintéticos. Posee una gran relevancia en el campo de la investigacion,
puesto que se encuentra entre los contaminantes mas comunes tanto en agua
como en aire y, por ello, se ha elegido frecuentemente como modelo de estudio

(Busca et al. 2008).
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Anualmente se producen alrededor de 6 millones de toneladas de fenol en el
mundo, con tendencia creciente (Jordan et al. 2002). Como sustancia pura, el fenol
se utiliza como desinfectante, antiséptico interno y anestésico gastrico en
veterinaria, agente peptizante en la fabricacién de pegamento, solvente en
refineria y produccion de lubricante, reactivo en analisis quimico e intermedio
primario en petroquimica (Weber et al. 2004). Su uso mas importante, en torno a
un 35%, es para la produccion de resinas fendlicas, utilizadas como resinas de
termosellado en adhesivos de contrachapado, construcciéon, automocion e
industrias de electrodomésticos (Busca et al. 2008). Puede transformarse en
xilenoles, alquilfenoles, clorofenoles, anilina y otros intermedios secundarios en la
producciéon de surfactantes, fertilizantes, explosivos, pinturas, tejidos, caucho,
plasticos, etc. También se utiliza para la produccién de ciclohexanona y mezclas de
ciclohexanona y ciclohexanol mediante hidrogenacién catalitica (Neri et al. 1994).
La ciclohexanona se transforma posteriormente en e-caprolactama, el monémero
del nylon 6, lo cual supone un 16% de la produccién de fenol. La mezcla
ciclohexanona-ciclohexanol se oxida con acido nitrico a acido adipico, uno de los

monodmeros para la produccién de nylon 66 (Busca et al. 2008).

La contaminacién por fenol y sus derivados puede ser de procedencia natural o
artificial, ya que se encuentran presentes en los efluentes de muchos procesos
industriales como refinerias (Wake 2005), acerias (Bagg et al. 1995), produccién
de resinas fendlicas (Correia et al. 2003), explosivos (Rajagopal et al. 2001),
pinturas y barnices (Korbahti et al. 2009), industrias textiles (Berryman et al.
2004), plantas de recuperacion de caucho (Ozbelge et al. 2002), procesado de fibra
de vidrio (Fletcher et al. 1972), destilerias de vino (Borja et al. 1993), extraccion y
tratamiento de aceite de oliva (Aggelis et al. 2002), produccién de corcho (del
Castillo et al. 2012) y café (Brand et al. 2000). Se trata de un compuesto téxico
incluso en bajas concentraciones y su presencia en el agua puede dar lugar a la
formacién de compuestos sustituidos durante procesos de desinfeccién y

oxidacion.

Los clorofenoles constituyen un grupo de particular interés, ya que algunos de

ellos, como el pentaclorofenol, se encuentran incluidos en la lista de sustancias
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prioritarias de la Unién Europea (UE) (Directiva 2008/105/CE) y la USEPA (Keith
et al. 1979, Hayward 1998). Estos compuestos se introducen en el medio ambiente
como resultado de diversas actividades antropogénicas. Debido a sus propiedades
antimicrobianas de amplio espectro, los clorofenoles se utilizan como agentes
preservadores de madera, pinturas, fibras vegetales y cuero, y como
desinfectantes. Ademas, se emplean en la industria como intermedios de sintesis o
materias primas en la producciéon de pesticidas, farmacos y tintes. Pueden
generarse durante la incineracion de residuos, el blanqueo de pulpa de papel con
cloro y la cloracion del agua potable (Ahlborg et al. 1980). Ademas de actividad
bactericida, los clorofenoles presentan fitotoxicidad y capacidad de bioacumularse
en organismos debido a su lipofilicidad (Pedroza et al. 2007). Se califican como
perjudiciales para la salud humana debido a su potencial actividad carcinogénica y
mutagénica y su toxicidad (ATSDR 2007), y son recalcitrantes a la biodegradacion,

por lo que se consideran persistentes en el medio ambiente.

1.1.2. Pesticidas y herbicidas

Los pesticidas se emplean para el control de plagas en la agricultura intensiva
desde los afios 50 y su uso ha ido en aumento del 6-8% por afio en los ultimos afios
(Sreenivasulu et al. 2001). En concreto, la agricultura en invernaderos, que
requiere aproximadamente 200 veces mas cantidad de pesticidas que la
agricultura tradicional, ha crecido de manera exponencial en los paises del area
Mediterranea en los ultimos afios. Diferentes estudios en paises de la UE han
mostrado la presencia de pesticidas en aguas superficiales, incluyendo desde
acequias y arroyos adyacentes a campos de cultivo (Liess et al. 2005) hasta rios y
lagos (Environmental Agency 2009). Parte de la contaminacién a gran escala
resulta de fuentes puntuales y de usos no agricolas de pesticidas (Skark et al.
2004), incluyendo el lavado de envases (10-100 mg L), efluentes de industrias
agricolas (10-100 mg L-1) y de plantas de fabricacion (1-1000 mg L-1) (Malato et al.
2001). La contaminacién difusa también es importante, procedente principalmente
de la aplicacién en forma de aerosol en los campos de cultivo, la escorrentia

superficial y el filtrado a los colectores.
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Los beneficios del uso de agroquimicos son evidentes en términos de incremento
de la productividad agricola y mejora de salud publica en el control de
enfermedades (malaria, fiebre amarilla y dengue). Sin embargo, la presencia de
residuos de pesticidas en suelo, agua y aire ha generado riesgos potenciales tanto
para la salud humana como desde una perspectiva medioambiental, debido a que
se trata de compuestos toxicos y no biodegradables (DeLorenzo et al. 2001, Barron
et al. 2003, Otto et al. 2007). Entre los posibles efectos crdénicos de estos
compuestos se encuentran la carcinogénesis, la neurotoxicidad, y los efectos en la
reproduccion y desarrollo celular, particularmente en los primeros afios de vida
(Jett 2011), dafios que pueden producirse incluso a bajas concentraciones. Ademas,
el uso indiscriminado de pesticidas ha generado problemas de resistencia y
resurgimiento de antiguas plagas. A esto se suma la contaminacién de las aguas
subterraneas, grave problema ya que la vida media de estos compuestos suele ser
de varios afos, suponiendo una amenaza para la mitad de la poblacién mundial,
que se abastece del agua procedente de acuiferos (Pimentel 1996). Por todo ello,
algunos pesticidas se encuentran incluidos en la lista de sustancias prioritarias de

la UE (Directiva 2008/105/CE).

Los pesticidas pueden clasificarse como herbicidas, fungicidas, acaricidas e
insecticidas, de acuerdo con la actividad bioldgica especifica que desempefian
sobre la especie frente a la que actian. También pueden clasificarse en funcién de
su composicion quimica distinguiéndose numerosos grupos, como fenilureas,
amidas, triazinas, derivados del acido fenoxiacético, sustancias clorofendlicas y

carbamatos, entre otros.

Desde su descubrimiento en los afios 50, los compuestos derivados de la fenilurea
se han utilizado ampliamente para prevenir el crecimiento de plantas indeseadas.
El diurdn (3-(3,4-diclorofenil)-1,1-dimetilurea) es un inhibidor de la fotosintesis
que se emplea en baja concentracion como herbicida selectivo para controlar la
germinacion de herbaceas y hierbas de hoja ancha en numerosos cultivos como
cafia de azucar, pina, alfalfa, uvas, algodén y hierbabuena, mientras que a mayor
concentracion actia de manera no selectiva. Estd considerado como sustancia
prioritaria por la UE (Directiva 2008/105/CE) y tiene una vida media de 300 dias

cuando se aplica en suelos (Malato et al. 2003).
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Las anilinas se utilizan de manera generalizada para el control preventivo de
hierbas en cultivos de maiz, soja y cacahuete. El alacloro, 2-cloro-2,6-dietil-N-
metoximetil acetanilida, es una anilina clorada de uso extendido para el control de
herbaceas anuales y hierbas de hoja ancha. Esta clasificado como posible
carcinogénico humano por la USEPA (Charizopoulos et al. 1999) y tiene un efecto
altamente toxico, siendo la concentracién maxima permitida en el agua potable de
2 pg L-1. También esta considerado como sustancia prioritaria por la UE (Directiva

2008/105/CE).

Las triazinas cloradas son herbicidas destinados al control selectivo de hierbas
antes y después de su germinacién. La atrazina es el principal representante de las
s-triazinas, ya que ha sido uno de los herbicidas mas empleados en todo el mundo
en las ultimas décadas (U.S. Department of Agriculture 1995) y es el segundo
herbicida mas empleado en Estados Unidos, el mayor consumidor de este tipo de
plaguicidas del mundo (Figura 1.1). Se suele utilizar, en combinacién con otros
herbicidas, para combatir hierbas tipo césped o de hoja ancha en cultivos de maiz,
sorgo y cafia de azucar. Pertenece a la lista de sustancias prioritarias de la UE
(Directiva 2008/105/CE), dada su baja biodegradabilidad y su elevada vida media
en agua (entre 30 y 100 dias) (Balci et al. 2009) y esta clasificada como posible

carcinogénico humano por la USEPA.

35

Superficie agricola (10° ha)

Fig. 1.1. Uso agricola de herbicidas en Estados Unidos en 2001 (Fuente: USDA).
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Los herbicidas de la familia de los acidos clorofenoxi se han empleado desde
mediados de los afios 40 para erradicar las hierbas de hoja ancha de los campos de
cereal en todo el mundo. Estos compuestos suelen aplicarse en formulas mixtas
para optimizar su actividad frente a las hierbas mas persistentes. Dentro de este
grupo se encuentran el MCPA (acido 4-cloro-2-metilfenoxiacético) y el 2,4-D
(acido 2,4-diclorofenoxiacético), siendo este ultimo uno de los herbicidas mas
utilizados en el mundo. Por su modo de accidén, se les incluye dentro de los
herbicidas hormonales, pues actian de manera similar a la auxina, una hormona
natural de crecimiento de las plantas, pero que en su forma sintética y en una
concentracion mucho mayor provoca la muerte de la planta, ya que no encuentra
un mecanismo de control interno. Estos herbicidas muestran una toxicidad
moderada, aunque pueden provocar carcinoma de tejido blando en humanos

(Lynge 1985, Vineis et al. 1986) y embriotoxicidad en animales (Hood et al. 1979).

1.1.3. Farmacos

En la ultima década ha tenido lugar un aumento exponencial del nimero de
estudios sobre los denominados PPCPs (firmacos y productos de cuidado
personal) (Kolpin et al. 2002, Tixier et al. 2003, Ashton et al. 2004), que han
suscitado un gran interés cientifico al revelar la presencia de estos compuestos
tanto en aguas superficiales y subterraneas (Andreozzi et al. 2003a, Andreozzi et
al. 2003b, Perez-Estrada et al. 2005), como en agua para consumo (Ternes et al.
2002, Buffle et al. 2006), agua de grifo (Halling-Sorensen et al. 1998, Doll et al.

2003), océanos, sedimentos y suelos (Halling-Sorensen et al. 1998).

Dentro del grupo de los PPCPs, los farmacos representan una fracciéon de especial
interés dado que estan disefiados para desempenar, incluso en concentraciones
traza, un determinado efecto fisiol6gico en seres humanos y animales. El elevado
consumo mundial de estas sustancias supone una liberaciéon continua tanto del
propio compuesto como de sus metabolitos, principalmente a través de
excreciones humanas o animales (Ashton et al. 2004). Los efluentes de industrias
farmacéuticas y hospitales se suman a este problema, asi como los farmacos de uso
veterinario, que contaminan directamente el suelo a partir del estiércol y las aguas

superficiales y subterraneas por lixiviaciéon (Khetan et al. 2007). En una EDAR, los
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farmacos pueden mineralizarse, no degradarse, retenerse parcialmente en el fango

o metabolizarse en

liberandose a las aguas naturales.

intermedios

incluso mas refractarios que acabarian

La Tabla 1.1 establece una clasificacion de los diferentes grupos de farmacos mas

comunes en funcion de su actividad terapéutica, asi como el intervalo de

concentracion en el que suelen encontrarse en las aguas residuales.

Tabla 1.1. Farmacos detectados con mayor frecuencia en las aguas residuales (Al-

Rifai et al. 2007, Gomez et al. 2007, Santos et al. 2007, Vieno et al. 2007).

Uso terapéutico

Farmaco (intervalo de concentracion, pg L-1)

Antibioticos

Sulfametoxazol (0,02-0,58), ofloxacina (0,006-
0,052), ciprofloxacina (0,006-0,06),
trimetoprima (0,11-0,37), penicilina (< 0,025)

Analgésicos / Analgésico,
Acetaminofeno (10-23,3)
Antipiréticos antipirético
Antiinflamatorios Diclofenaco (0,01-510), naproxeno (0,5-7,84),
no esteroideos ibuprofeno (0,49-990), ketoprofeno (0,13-3),
Medicamentos  Antiepilépticos =~ Carbamazepina (0,1-1,68)
que afectan al
sistema nervioso Estimulantes Cafeina (3,2-11,4)
central
Medicamentos  Beta-bloqueantes Propanolol (0,05), atenolol (0,01-0,73),
cardiovasculares metoprolol (0,01-0,39)
Reductores de ;
Acido clofibrico (0,47-170), gemfibrozilo (0,3-
colesterol y
3), bezafibrato (0,1-7,60)
triglicéridos
Tratamientos Hormonas 17a-etinilestradiol (0,001), estrona,
endocrinolégicos esteroideas 17B-estradiol, estriol (<0,01)
Hal6genos Contraste iodado
lopromida (0,026-7,5), iomeprol (1,6)
organicos de rayos-X
Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y 8

su acoplamiento con procesos de oxidacion avanzada



l. Introduccion

Los farmacos estdn diseflados para ejercer su funcién sobre un organismo diana
(humano o animal), pero pueden darse efectos secundarios en otros seres vivos.
Aunque algunos estudios han mostrado el potencial téxico de determinados
compuestos farmacéuticos, el conocimiento en este campo es audn limitado,
especialmente considerando que coexisten en mezclas junto con otros compuestos
quimicos, pudiendo desarrollarse efectos sinérgicos (Halling-Sorensen et al. 1998,
Chatzitakis et al. 2008). Algunos de estos compuestos se consideran disruptores
endocrinos, sustancias capaces de alterar el equilibrio hormonal, pudiendo
desarrollar actividad estrogénica y antiestrogénica aun en concentraciones muy
bajas. Ademas, dada su elevada lipofilicidad, pueden bioacumularse en los seres
vivos (Tanabe 2005), siendo sus efectos particularmente alarmantes en
organismos acudticos, ya que se encuentran expuestos de manera
multigeneracional (Halling-Sorensen et al. 1998). En humanos, se han detectado
concentraciones de hasta 4,1 pg L1 de galaxolida en sangre, una sustancia
contenida en ciertos perfumes, cosméticos, jabones y detergentes, y otras
fragancias (Hutter et al. 2005). En el caso de los antibioticos, su uso generalizado
estd ligado a un aumento de la resistencia bacteriana, con la reapariciéon de
enfermedades previamente erradicadas, como la tuberculosis (Goebel et al. 2007).
La presencia de estos microcontaminantes también afecta a la posible reutilizacion
del agua residual tratada, una de las soluciones pretendidas para conseguir una

gestion sostenible del ciclo del agua (Munoz et al. 2009).

1.2. Marco legislativo en materia de aguas residuales

El concepto de calidad de agua hace referencia a un conjunto de caracteristicas
fisicas, quimicas y biolégicas, que la hacen adecuada para un uso determinado, por
lo que no existe en Espafia una unica ley que indique una serie de parametros y los
valores a partir de los cuales un agua se consideraria contaminada. La normativa
vigente en materia de aguas se encuentra dispersa en una amplia variedad de
herramientas legislativas que presentan distintos niveles de competencia -europeo
(directivas, decisiones), nacional (reales decretos, leyes) o autonémico (leyes,

decretos legislativos)-, aspectos a regular (parametros de calidad, frecuencias de
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muestreo y andlisis, etc.) y ambitos de aplicaciéon (aguas de consumo humano,

aguas subterraneas, aguas destinadas a la produccion de agua potable, etc.).

La politica en materia de aguas se sustenta, con caracter general, en la Directiva
Marco del Agua (Directiva 2000/60/CE), creada con el ambicioso objetivo de
retornar los sistemas acuaticos a un estado ecoldgico adecuado y promover un uso
sostenible del agua. Esta Directiva fue modificada por la Decision n2
2455/2001/CE, mediante la cual se aprobd la lista de sustancias prioritarias en el

ambito de la politica de aguas.

La Directiva 96/61/CE, traspuesta al ordenamiento juridico espafiol como la Ley
16/2002, de prevencion y control integrado de la contaminacion, establece
medidas para evitar las emisiones de actividades contaminantes en el agua con
objeto de alcanzar un nivel elevado de proteccion del medio ambiente. En su Anexo
[Il recoge una lista de las principales sustancias contaminantes tomadas en
consideracidn, entre las que se incluyen los compuestos organohalogenados con

una mencion especifica.

En materia de aguas residuales, la Directiva 91/271/CEE, relativa al tratamiento
de las aguas residuales urbanas, sefiala la necesidad de que los vertidos
industriales que entren en los sistemas colectores e instalaciones de tratamiento
de aguas residuales urbanas se sometan a un tratamiento previo para garantizar
que no provoquen efectos nocivos sobre las personas y el medio ambiente. En este
contexto, la Comunidad Auténoma de Madrid aprobd la Ley 10/1993, que tiene por
objeto regular los vertidos industriales al sistema integral de saneamiento, fijando
limites de vertido de concentracién de materia organica (1750 mg DQO L-1), de
determinados compuestos como fenoles (2 mg L1) y de toxicidad biolégica, con un
valor maximo de 25 unidades de toxicidad (UT). En el articulo 4 de esta Ley se
establece la necesidad de tratar las aguas residuales procedentes de vertidos
industriales que no se ajusten a las caracteristicas recogidas antes de ser
incorporadas a la red de alcantarillado o incluso la obligacién de disminuir los
procesos de fabricacion si el tratamiento no consigue bajar los niveles de

sustancias contaminantes hasta los limites establecidos.
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1.3. El tratamiento de las aguas residuales industriales

Dada la gran variedad de aguas residuales, se hace necesario adecuar el tipo de
tratamiento a las caracteristicas del influente, teniendo en cuenta los parametros
establecidos en la legislacion, como la demanda quimica de oxigeno (DQO), la
demanda bioldgica de oxigeno (DBO), la ecotoxicidad, el pH, etc., buscando siempre

la mayor eficiencia posible en términos econémicos.

Los sistemas de tratamiento de aguas residuales industriales pueden clasificarse
como no destructivos, o de separacion, y destructivos, que engloban
incineracion, oxidacién quimica, reduccién catalitica y degradacién biolégica, entre
otros. La principal desventaja de los métodos no destructivos es que requieren un
tratamiento posterior para eliminar o recuperar el contaminante. En cuanto a los
métodos térmicos de oxidacién, como la combustiéon y la pirdlisis, han sido
desechados para el tratamiento de clorofenoles y otros compuestos clorados

debido a que en estos procesos se generan dioxinas policloradas.
1.3.1. Tratamientos de oxidacién quimica

Los procesos de oxidacién quimica se clasifican en funcién del tipo de agente
oxidante utilizado y las condiciones de presién y temperatura a las que operan. Los
procesos de oxidacion humeda (WAO) emplean una fuente gaseosa de oxigeno,
ya sea aire u oxigeno puro, en elevadas condiciones de presién (0,5-20 MPa) y
temperatura (125-300°C) (Mishra et al. 1995), basandose en el aumento de la
reactividad del oxigeno o de su capacidad oxidante a elevadas temperaturas. En
condiciones de presion y temperatura cercanas al punto critico del agua (374°C, 22
MPa), el proceso se conoce como oxidacion hiimeda supercritica, y tanto el gas
como el liquido forman una tUnica fase homogénea. Este sistema puede ser de
interés en el tratamiento de aguas industriales con una carga organica moderada o
alta (10-100 g DQO L1) (Levec et al. 2007). Sin embargo, las condiciones de
elevada presion y temperatura hacen que estos procesos no sean, por lo general,
una opcién econdémicamente viable. La introduccién de un metal noble como
catalizador permite utilizar condiciones de presion y temperatura
significantemente menores, en un proceso conocido como oxidacion humeda

catalitica (CWAO) (Qin et al. 2001, Santos et al. 2004). Las tecnologias basadas en
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oxidaciéon humeda (Quintanilla et al. 2006, Garcia-Molina et al. 2007) y catalitica
(Qin et al. 2001, Suarez-Ojeda et al. 2005, Quintanilla et al. 2007) se han estudiado
en profundidad para el tratamiento de fenol y diversos derivados fenélicos, como 2

y 4-clorofenol, o-cresol y p-nitrofenol.

Los procesos de oxidacion avanzada (AOPs) estdn basados en la utilizaciéon de
oxidantes fuertes, que permiten llevar a cabo el tratamiento en condiciones de
temperatura y presion cercanas a las ambientales. Gran parte de los AOPs emplean
radicales hidroxilo (OH-), dado que se trata de oxidantes muy reactivos (E°= 2,8 V)
y no selectivos, lo cual es util para el tratamiento de aguas residuales que
contienen contaminantes organicos muy variados. Los radicales hidroxilo
reaccionan rapidamente mediante la adicién a un doble enlace o por sustraccién de
un atomo de hidrégeno de la cadena alifatica de la molécula (Buxton et al. 1988), y
los radicales organicos resultantes inician a su vez series de reacciones de
oxidacion que dan lugar a la mineralizacion de los compuestos organicos,
produciendo finalmente CO2 y H20 (Legrini et al. 1993). Debido a su extremada
reactividad, los radicales hidroxilo son muy inestables y deben generarse de
manera continua, produciéndose in situ mediante reacciones quimicas o

fotoquimicas.

El uso de reactivo Fenton es uno de los mecanismos mas efectivos para la
generacion de radicales hidroxilo. El proceso, que se ha estudiado extensamente
(Chen et al. 1997, De Laat et al. 1999, Kang et al. 2002, Neyens et al. 2003), consiste
en la descomposicidn catalitica del H20; por medio de Fe2+ a pH acido, de acuerdo
con la ecuaciéon 1.1. El Fe3* puede reaccionar con el H202, también a pH 4&cido,

regenerando el catalizador (ecuacidén 1.2).

Fe2++ H202 = Fe3+ + OH- + OH- (1.1)
Fe3* + H,02 - Fe2+ + HOO- + H* (1.2)

La eficiencia del proceso Fenton depende de las condiciones de temperatura, pH,
concentracion de peroxido de hidrogeno y catalizador, y de la reduccion del Fe3+* a
Fe2+, Existen intermedios de reaccién capaces de reducir el Fe3* y regenerar el
catalizador, pero también los hay que secuestran el Fe3*, generando complejos y
retrasando o inhibiendo el proceso de oxidacién. El proceso Fenton presenta su
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maxima actividad catalitica a pH 2,8-3,0, disminuyendo drasticamente al alejarse
de este intervalo. A pH mayor que 3, el Fe3* comienza a precipitar en forma de
Fe(OH)3 y la molécula de H20; se transforma preferentemente en Oz y H20 en vez
de en radicales hidroxilo (Szpyrkowicz et al. 2001). Ademas, la formaciéon de
complejos de Fe2* a pH alto provoca una disminucion del catalizador disponible
(Benitez et al. 2001). Por otra parte, a pH demasiado acido se inhibe la
regeneracion del Fe2* mediante la reaccion de Fe3* con H20; (Pignatello 1992). La
temperatura de la reaccién es otro parametro crucial en el proceso Fenton ya que,
en principio, un aumento de ésta mejora la cinética del proceso, pero también
favorece la descomposicion del H20; en Oz y H20 a razén de 2,2 veces cada 10°C en

el intervalo de 20-100°C (Jones 1999).

Las concentraciones iniciales de H20; y Fe?* son dos factores relevantes que
afectan al proceso Fenton y que se encuentran relacionados. La dosis de peréxido
de hidrégeno debe establecerse de acuerdo con la concentracién inicial de
contaminante, siendo frecuente utilizar la dosis correspondiente a la cantidad
estequiométrica tedrica para la demanda quimica de oxigeno (Bautista et al. 2008),
aunque depende de la respuesta de cada compuesto a la oxidacién y el objetivo de

reduccion de la carga de contaminante.

Una de las ventajas del proceso Fenton frente a otros tratamientos de oxidacidon es
que no se necesita una fuente de energia externa para activar la descomposiciéon
del H202. Ademas, requiere tiempos de reaccion relativamente cortos y utiliza
reactivos faciles de manejar. Las principales desventajas son el alto coste del
perdxido de hidrogeno y que el catalizador, en fase homogénea afadido como sal
de hierro, no puede retenerse en el proceso, requiriendo una separacién posterior

o bien el empleo de un soporte para introducir el catalizador en fase heterogénea.

La eficiencia del proceso Fenton puede mejorarse si la reaccién tiene lugar bajo
irradiacién UV, en un proceso conocido como foto-Fenton (Shemer et al. 2006,
Rizzo et al. 2008, Kusic et al. 2009). Bajo irradiacién a una longitud de onda
superior a 300 nm en el intervalo ultravioleta-visible (Andreozzi et al. 1999), el
Fe3* producto de la reaccion Fenton puede reducirse a FeZ* regenerando el

catalizador sin consumo de per6xido de hidrégeno y originando OH- de manera
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adicional (ecuaciéon 1.3). El proceso foto-Fenton puede llevarse a cabo bajo

radiacion solar, lo que supone una significativa reduccion de costes.
Fe(OH)2* + hv - Fe2* + OH- (1.3)

La oxidacién de compuestos organicos mediante ozonizacidon puede ocurrir via
ozono, radicales hidroxilo o la combinacién de ambos (Von Gunten 2003). La ruta
de oxidacién viene determinada por la relacion 03/OH- y las cinéticas
correspondientes. En condiciones acidas se favorecen las reacciones de ozono,
mientras que a pH basicos la formacién de radicales hidroxilo aumenta, influyendo
positivamente en la eficiencia del proceso (Beltran et al. 2001, Muthukumar et al.
2004, Coca et al. 2005). El tratamiento puede mejorarse mediante la combinacion
con luz UV (Amat et al. 2005, Rivas et al. 2009) y peréxido de hidrégeno (Balcioglu
et al. 2003, Rosal et al. 2008).

La fotocatalisis consiste en la aceleraciéon de la reaccién fotoquimica mediante la
adicion de un catalizador. Cuando éste es irradiado por un flujo de luz cuya energia
es igual o mayor que la energia de banda del fotocatalizador, los electrones se
mueven de la banda de valencia a la banda de conduccion, creAndose vacantes o
huecos de electrones en la banda de valencia. Los pares electron/hueco (e - h*)
creados migran a la superficie del catalizador, donde se recombinan o participan
en reacciones redox (Ohtani 2010). Por lo general, el catalizador empleado se
encuentra en una fase diferente que el medio de reaccién, por lo que se conoce
como fotocatdlisis heterogénea. Aunque se han investigado diferentes
catalizadores en la aplicacién de estos procesos en el tratamiento de aguas
residuales (ZnO, ZrOz, CdS, MoS;, Fe203, W03, entre otros), el TiOz es el mas
utilizado debido a su fotoactividad, capacidad para utilizar radiacién visible o UV
cercano, resistencia a la fotocorrosion, estabilidad quimica y biolégica, toxicidad

reducida y bajo coste (Agrios et al. 2005).

La degradaciéon mediante ultrasonidos (US) o sonolisis se basa en la aplicacion de
ondas acusticas de elevada intensidad a frecuencias que provocan cavitacion en
liquidos (tipicamente en el intervalo de 20-1000 Hz). La cavitacién consiste en la
formacidn, crecimiento y subsecuente colapso de microburbujas en intervalos de
tiempo extremadamente pequefios, generando una gran cantidad de energia y
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radicales reactivos (Gogate 2002). La degradacion u oxidacién de contaminantes
mediante cavitacion se ve afectada por diferentes factores, como la frecuencia e
intensidad del ultrasonido, geometria del reactor, tipo y naturaleza del compuesto
y temperatura (Gogate et al. 2004a). La utilizacion de peroéxido de hidrégeno u
ozono puede mejorar el proceso a través de la generacién adicional de radicales
libres, la mejora en la difusién del ozono gracias al ultrasonido y la lisis de H20>
mediante ultrasonido para producir radicales hidroxilo (Gogate et al. 2004b,

Tezcanli-Guyer et al. 2004, Kidak et al. 2007).

Los procesos de oxidacion electroquimica, que consisten en la formaciéon de
radicales hidroxilo en los sitios activos del anodo, se han utilizado para la
eliminacién de diversos contaminantes, tanto organicos como inorganicos
(Comninellis et al. 2008, Matilainen et al. 2010). La eficiencia del proceso
electroquimico depende del electrodo y el electrolito, la corriente aplicada, el pH y
la naturaleza y concentraciéon del contaminante. Se han investigado diferentes
materiales que actian como anodo en presencia de un electrolito adecuado,
normalmente NaCl, como grafito, Pt, TiOz, IrO2, PbO;, diamante dopado con boro,

entre otros (Comninellis et al. 2008).

Los AOPs suelen utilizarse para el tratamiento de aguas residuales industriales con
una DQO relativamente baja (< 5 g L'1), ya que cargas mayores requieren un
consumo de reactivos demasiado alto (Andreozzi et al. 1999). Pueden distinguirse
diferentes areas de aplicacion de los AOPs para el tratamiento de aguas residuales

(Comninellis et al. 2008):

- Tratamiento de efluentes industriales incluyendo, entre otros, de
destilerias, agroquimicas, blanqueamiento de papel, colorantes textiles,
aceites, metales...

- Tratamiento de efluentes peligrosos como los de hospitales y mataderos.

- Eliminacion de patégenos y residuos persistentes, disruptores endocrinos y
farmacos en las plantas de tratamiento de aguas municipales.

- Eliminacién de microcontaminantes como pesticidas y metales pesados (As,

Cr, entre otros).
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Los AOPs se han aplicado satisfactoriamente para la eliminacién de clorofenoles en
agua empleando diferentes técnicas, como reactivo Fenton (Chamarro et al. 2001,
Munoz et al. 2011), foto-Fenton (Al Momani et al. 2006), H202/UV (Ghaly et al.
2001, Poulopoulos et al. 2008), 03 (Boncz et al. 1997), 03/H202 (Pi et al. 2007),
03/UV (Benoit-Guyod et al. 1994) y fotocatalisis heterogénea (Vijayan et al. 2009).
De entre estas técnicas, la ozonizacion parece ser la mas eficaz en la eliminacion de
clorofenoles en agua, aunque los procesos basados en peréxido de hidrégeno
(Fenton, foto-Fenton y H202/UV) también consiguen degradar estos compuestos
en un corto periodo de tiempo y con un menor coste que la ozonizacion (Pera-Titus
et al. 2004). Aunque los procesos de oxidacion quimica se han convertido en
tecnologias prometedoras para el tratamiento de clorofenoles, la oxidacién parcial
de los compuestos fendlicos puede generar intermedios de toxicidad mas elevada,
como hidroquinona y p-benzoquinona (Zazo et al. 2007, Suarez-Ojeda et al. 2010),

por lo que deben vigilarse las condiciones bajo las que se llevan a cabo.

Entre los diferentes métodos de eliminacién de pesticidas en aguas residuales
basados en AOPs, se incluyen los procesos de degradacion fotoquimica (O3/UV y
H202/UV) (Andreozzi et al. 2003a, Chelme-Ayala et al. 2010), fotocatalisis
(TiO2/UV), Fenton y foto-Fenton (Legrini et al. 1993, Fallmann et al. 1999, Kitsiou
et al. 2009), ozonizacion (Ternes et al. 2003, Cokgor et al. 2004, Andreozzi et al.
2005, Deborde et al. 2005, Dantas et al. 2008), oxidacién con ultrasonidos
(Stavarache et al. 2002, Abu-Hassan et al. 2006, Jiang et al. 2006, Naddeo et al.

2010) y procesos de oxidacion electroquimica (Brillas et al. 2003).

La utilizacion de AOPs en la eliminacion de compuestos farmacéuticos se ha
desarrollado de manera exponencial en la Gltima década, siendo los métodos mas
utilizados la fotocatdlisis heterogénea empleando semiconductores, ozonizacidn,

oxidacion Fenton y foto-Fenton (Figura 1.2).
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Fig. 1.2. Distribucion de los AOPs empleados para la degradaciéon de compuestos

farmacéuticos (Klavarioti et al. 2009).

1.3.2. Tratamientos de reduccion catalitica

Estos procesos se basan en el empleo de un agente reductor en presencia de un
catalizador, normalmente en condiciones de presion y temperatura moderadas. La
hidrogenacién, que utiliza hidrégeno como agente reductor, es el tratamiento de
reduccion mads utilizado en la eliminacién de compuestos xenobidticos
halogenados en aguas residuales. Dentro de los procesos de hidrogenacion, la
hidrodecloracidon consiste en la rotura de enlaces carbono-cloro de moléculas
organicas mediante una fuente de hidrégeno en presencia de un catalizador,
siendo los mas utilizados los de metales nobles (Pd, Pt, Rh) (Urbano et al. 2001,
Calvo et al. 2006, Diaz et al. 2008). Los tratamientos de hidrogenacion no buscan la
mineralizacion final sino que dan lugar a intermedios generalmente menos toxicos
y mas biodegradables. Una de las ventajas mas significativas de estos procesos es
su elevada selectividad hacia compuestos clorados. Sin embargo, cuentan con
importantes desventajas, como el empleo de hidrégeno como agente reductor, lo
que exige tomar medidas de seguridad especiales, y la pérdida de actividad
progresiva que suelen sufrir los catalizadores, lo que aumenta de manera
significativa los costes del proceso (Felis et al. 1999, Keane 2005, Padilla et al.
2005).
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Los procesos de reduccién catalitica se han empleado principalmente utilizando
hidrégeno como agente reductor del enlace carbono-cloro de clorofenoles en
presencia de diferentes catalizadores, sobre todo metales nobles como Pd (Hoke et
al. 1992, Calvo et al. 2004), Rh (Diaz et al. 2009) o Pt (Molina et al. 2009). La
liberacion de los atomos de cloro mediante la ruptura del enlace origina fenol, que
a su vez se hidrogena produciendo ciclohexanol y ciclohexanona. La distribucion
de los productos depende del catalizador empleado y de las condiciones de
reaccidon, empleandose generalmente aquéllos que presentan elevada selectividad
hacia ciclohexanol, ya que es el menos téxico de los tres productos principales de la
reaccion (Diaz et al. 2007). En cuanto al tratamiento de aguas residuales con
pesticidas, aunque por lo general se ha centrado en procesos de oxidacion, la
hidrodecloracién catalitica se perfila como una buena alternativa, especialmente
en el caso de herbicidas clorados como alacloro (Calvo et al. 2008), diurén (Calvo

et al. 2010) y clorofenoxi-herbicidas (Zinovyev et al. 2005).

1.3.3. Tratamientos bioldgicos

Los tratamientos biologicos engloban todas las tecnologias que utilizan seres vivos,
principalmente bacterias, para la depuracion de las aguas residuales. Se
caracterizan por un bajo coste de aplicacién y operacién, ademas de una gran
versatilidad tanto por el caudal como por la concentracion de materia organica que

pueden tratar.

El metabolismo microbiano es un proceso de conversién de energia sustentado por
reacciones redox, entre las cuales se pueden distinguir, en funcién del aceptor de
electrones, la respiracion aerobia, que emplea oxigeno, la respiracion
anaerobia, en la que se utiliza un compuesto inorganico diferente al oxigeno,
como nitrato o sulfato, y la fermentacion, si se trata de un compuesto organico. De
esta forma, pueden diferenciarse los tratamientos aerobios, en los que los
microorganismos transforman la materia organica a biomasa y CO2 de los
tratamientos anaerobios, en los que los compuestos organicos se degradan a
metano, CO2 y H;0 a través de tres pasos basicos (hidrolisis, acidogénesis y

metanogénesis) en ausencia de oxigeno (Chan et al. 2009).
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La Tabla 1.2 establece una comparacién de diferentes aspectos de los tratamientos
biolégicos aerobios y anaerobios. En general, los sistemas aerobios son adecuados
para el tratamiento de aguas residuales con DQO por debajo de 1 g L1, mientras
que los anaerobios son capaces de tratar concentraciones incluso por encima de
los 4 g L1 (Chan et al. 2009). Los reactores anaerobios suelen ser mas apropiados
para el tratamiento de aguas residuales industriales altamente contaminadas,
debido al alto nivel de DQO, el potencial de recuperacion de energia y la menor
producciéon de fango. Sin embargo, en la aplicacidon practica, los tratamientos
anaerobios presentan una baja velocidad de crecimiento de microorganismos, una
pobre sedimentacion, elevada inestabilidad y suelen necesitar un tratamiento
posterior. Los sistemas aerobios consiguen una mayor eliminaciéon de la materia
orgadnica biodegradable y suelen producir una biomasa bien floculada, lo que

resulta en una calidad del efluente mayor que en los sistemas anaerobios.

Una de las desventajas de los tratamientos bioldgicos, generalmente mas comun en
los tratamientos aerobios, es la resistencia de ciertos compuestos a la
biodegradacion. Se conoce una amplia variedad de microorganismos capaces de
metabolizar muchos de los contaminantes organicos generados en los procesos
industriales (Koboyashi et al. 1982, Wu et al. 2012), pero aunque una especie
determinada sea capaz de mineralizar un compuesto especifico, a veces la

degradacién cuenta con limitaciones como pueden ser:

- Inhibicién por sustrato. A partir de una determinada concentracién del
compuesto, su velocidad de degradacién disminuye pudiendo aparecer
incluso efectos téxicos.

- Periodo de aclimatacion. Es el tiempo que transcurre desde que se pone en
contacto una poblaciéon microbiana con un compuesto organico hasta que
comienza la degradacion.

- Crecimiento diduxico. Ante varias fuentes de carbono, una poblacion
microbiana no suele degradarlas de forma simultanea, sino que emplea en
primer lugar la que mas velocidad de crecimiento le aporte y, tras una fase

estacionaria, consume el sustrato adicional.
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- Biodegradabilidad. Puede ocurrir que la degradacién de algunos
compuestos organicos no sea completa y el compuesto se transforme en

intermedios no biodegradables, al menos, mediante el mismo organismo.

Tabla 1.2. Comparacidn de tratamientos aerobios y anaerobios (Yeoh 1995, Grady

etal. 1999).

Aerobios Anaerobios
Eficiencia en la eliminacién de
Alta Alta
compuestos orgdnicos
Calidad del efluente Excelente De moderada a pobre
Carga orgdnica Moderada Alta
Produccion de fangos Alta Baja
Requerimiento de nutrientes Alto Bajo
Requerimiento de alcalinidad Bajo Alto para ciertas ARI
Requerimiento de energia Alto De bajo a moderado
Sensibilidad a la temperatura Baja Alta
Tiempo de puesta en marcha 2-4 semanas 2-4 meses
Problemas de olor
Olor Nivel bajo
potenciales
Recuperacion de energia y nutrientes No Si
Esencialmente como
Modalidad de tratamiento Total

pre-tratamiento

A pesar de estas limitaciones, ciertos microorganismos expuestos a compuestos en
principio recalcitrantes pueden desarrollar la habilidad de degradarlos
promoviendo transformaciones fisioldgicas en el metabolismo microbiano, como
mutaciones y cambios en los niveles, regulacion y produccion de enzimas, por los
cuales se selecciona y multiplica una poblaciéon especializada (Wiggings et al.
1987). Gracias a este hecho, aunque el tratamiento bioldgico se vea dificultado por
el efecto inhibitorio de un compuesto sobre la poblacidbn microbiana, la
biodegradacion se puede mejorar mediante una correcta estrategia de

aclimatacién (Buitron et al. 1998, Kim et al. 2002). En este contexto, los
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denominados sistemas bioldgicos avanzados, como los reactores secuenciales
discontinuos (SBR) y los reactores biol6gicos de membrana (MBR), han mostrado
una importante capacidad para llevar a cabo la eliminacién de compuestos

resistentes a la biodegradacion.

1.3.3.1. Reactor secuencial discontinuo

Un SBR es un sistema de crecimiento suspendido en el que el agua residual se
mezcla con un lodo bioldgico existente en un medio aireado. A diferencia de los
sistemas de fangos activos convencionales, en los que se requieren distintos
tanques para realizar cada una de las etapas de tratamiento de forma simultidnea y
en continuo, en los SBR todas las operaciones tienen lugar en un solo tanque
modificando las condiciones de operacién (Mace et al. 2002). Los sistemas SBR
tienen en comun cinco etapas que se realizan de forma secuencial: llenado,

reaccidn, sedimentacion, vaciado y reposo, tal y como se recoge en la Figura 1.3.

L
i
\

I L Aeracidn/mezcla

Llenado

Reposo

e

Vaciado Sedimentacion

Fig. 1.3. Etapas del proceso SBR.

Durante la etapa de llenado se introduce el influente en el reactor, estableciendo
contacto con la biomasa que permanece del ciclo anterior, pudiendo ser andxico
(sin oxigeno y con agitaciéon) o dindmico (con oxigeno y agitacion). En la fase de
reaccion se lleva a cabo la eliminaciéon de la materia organica mediante la
introduccién de aire y la mezcla continua del medio de reaccién. Tras la parada del
sistema de aereacion y agitacién, el fango activo comienza a sedimentar por

gravedad, separandose del agua clarificada, que se extrae durante la etapa de
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vaciado. La purga del fango es otro paso importante en el funcionamiento de los
SBR, ya que es necesario controlar la concentracién de microorganismos que
permanecen en el reactor asi como la edad del fango, factores que afectan de

manera importante a la eficacia del tratamiento.

La flexibilidad en cuanto a la eleccion de una estrategia determinada de aereacion-
anoxia-anaerobiosis, asi como la duracion de cada una de las fases, es una de las
grandes ventajas de los SBR, ya que la combinaciéon de etapas aereadas con etapas
de sélo agitacién permite lograr la eliminacién de nitrégeno y fésforo (Kuba et al.
1993, Tora et al. 2011). Sin embargo, los SBR también cuentan con desventajas
tales como la necesidad de un alto nivel de sofisticaciéon y mantenimiento, y
problemas como el envejecimiento de los lodos, la carga excesiva del influente, el
bulking (o esponjamiento de fangos), o el foaming (elevada espumosidad
superficial). En la actualidad, las mejoras en los dispositivos de aereacion y control
han permitido el desarrollo de este tipo de sistemas hasta alcanzar un mayor nivel
de eficacia, que permite que la tecnologia de los SBR compita con éxito con los

sistemas convencionales.

1.3.3.2. Reactor biolégico de membrana

El MBR combina la oxidacién bioldgica con la filtracién, de modo que en un solo
reactor se produce la biodegradacién de los contaminantes y la extraccion del agua
tratada a través de una membrana, obteniéndose un efluente ausente de sélidos
suspendidos. Los tipos de membranas mas empleadas en los MBR son las de placa
plana y fibra hueca (Figura 1.4), y presentan un tamafio de poro entre 0,03 y 0,5
um, por lo que se situan entre los intervalos de micro y ultrafiltracién. Este tipo de
reactores opera con concentraciones elevadas de biomasa, de 4 a 15 g L1,
permitiendo un aumento significativo en la capacidad de tratamiento. El aporte de
aire en los MBR se hace necesario no solamente para cubrir las necesidades de
oxigeno de los microorganismos, sino también por las ventajas que se obtienen en
la limpieza de la superficie de la membrana. El ensuciamiento de la membrana o
fouling, el mayor problema al que se enfrenta la implantacién de estos reactores,

viene determinado por las condiciones hidrodindmicas de operacién del sistema,
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que obliga a la limpieza periédica de la membrana para desprender los sélidos

adheridos mediante retrolavados con agua filtrada, lavado quimico, o ambos.
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(a) Médulo de placa plana (b) Médulo tubular de fibra hueca
Fig. 1.4. M6dulos de membrana para MBR.

Los sistemas biologicos se han utilizado ampliamente en el tratamiento de fenoles
y clorofenoles en agua, a pesar de ser compuestos que presentan cierta toxicidad y
resistencia a la biodegradacion. Mediante la tecnologia SBR se han logrado
rendimientos elevados (>90%) en el tratamiento de clorofenoles en
concentraciones por debajo del intervalo 0,1-0,2 g L-1 para evitar problemas de
toxicidad e inhibicion (Moreno-Andrade et al. 2004, Martin-Hernandez et al. 2009,
Monsalvo et al. 2009). Utilizando la tecnologia MBR se han conseguido eficiencias
de eliminacion superiores al 95% en el tratamiento bioldgico de elevadas
concentraciones de fenol (4,9-8,5 g L-1) (Marrot et al. 2008). Vargas et al. (2008)
observaron un aumento del 50% de la capacidad degradativa en el tratamiento de
4-clorofenol tras la incorporacién de un sistema de membranas a un reactor

bioldgico.

Los tratamientos biol6gicos también se han empleado en el tratamiento de aguas
residuales con pesticidas. Se ha observado la eliminaciéon completa de 2,4-D, hasta
500 mg L1, después de un periodo de aclimatacién de 30 dias en un SBR (Celis et
al. 2008). Ademas, la biomasa aclimatada a este compuesto puede utilizarlo como
unica fuente de carbono (Mangat et al. 1999). Sin embargo, la degradacion de
pesticidas mediante métodos bioldgicos suele ser complicada, requiriéndose

técnicas como la bioaugmentacion, que consiste en la introduccion en el reactor de
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una determinada especie bacteriana capaz de degradar el compuesto a tratar con
el objetivo de transmitir al sistema la informacién genética necesaria para
aumentar la capacidad de degradaciéon. Mediante esta técnica se ha logrado
eliminar pesticidas derivados de la s-triazina, consiguiéndose un 53% y 58% de
degradacidn de atrazina y simazina, respectivamente, mediante la inoculacion de
Rhodococcus rhodochrous y Acinetobacter junii en reactores de lecho fijo con

carbon activo granular (Feakin et al. 1995a).

1.3.4. Acoplamiento de sistemas

Los diferentes sistemas de tratamiento de aguas residuales industriales presentan
ciertas limitaciones, ya sean econémicas o bien porque determinados compuestos
o sus intermedios de reaccién resultan recalcitrantes al proceso. En este contexto,
en los ultimos afios ha surgido la necesidad de acoplar diferentes tipos de
tratamiento buscando la mayor eficiencia posible, tal y como refleja el numero de

articulos publicados en este campo (Figura 1.5).
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Fig. 1.5. Articulos publicados en la ultima década sobre el tratamiento combinado

de aguas residuales industriales (Fuente: Isi Web of Knowledge).

Los procesos mas empleados en el acoplamiento de sistemas para el tratamiento
de aguas residuales han sido los AOPs, aunque las estrategias utilizadas son
variables en funcion del influente a tratar y el tipo de tratamiento requerido. La

aplicacion de diferentes AOPs de manera simultanea tiene por objetivo aumentar
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la velocidad de oxidacion, ya que de este modo se promueve la generaciéon de una
mayor cantidad de especies reactivas en comparaciéon con el uso del proceso
individual. En este sentido, pueden emplearse diferentes combinaciones, como
H20,/UV, 03/UV, 03/H202, UV/H202/03, UV/H202/TiO2, US/Fenton, UV/Fenton,
electrolisis/Fenton y oxidacién humeda catalitica con perdxido de hidrégeno
(CWPO), lograndose, por lo general, una eficacia mayor mediante el uso combinado
de estos tratamientos que a partir de la suma de las obtenidas aplicando los
tratamientos por separado (Comninellis et al. 2008). Un ejemplo de esta relacion
sinérgica es el acoplamiento de ultrasonidos con fotocatalisis empleando TiO>
como catalizador (proceso conocido como sonofotocatalisis). La aplicacion de
ultrasonidos genera un aumento en la produccién de radicales hidroxilo mediante
la sonolisis del agua y un incremento en el area superficial del catalizador,
acelerando la transferencia de materia de los reactivos sobre la superficie del TiO:
y eliminando impurezas de dicha superficie, lo cual aumenta su capacidad de

degradacién (Berberidou et al. 2007, Kaur et al. 2007).

La aplicacion de diferentes AOPs puede realizarse de manera secuencial si el
objetivo es aumentar la selectividad, lo cual puede ser conveniente en el
tratamiento de efluentes industriales que contienen diferentes clases de
compuestos organicos mas o menos faciles de oxidar. Un ejemplo de esta
combinacion es el tratamiento de alpechines mediante oxidacién Fenton seguido
de un proceso electroquimico utilizando electrodos de diamante dopado con boro
(Canizares et al. 2006). Los radicales hidroxilo generados mediante el proceso
Fenton redujeron la DQO del influente a 1 g L-1. Esta fraccion refractaria pudo ser
mineralizada mediante oxidacion sobre la superficie del electrodo de diamante por
medio de reacciones secundarias inducidas por otros compuestos generados

electroquimicamente.

Los métodos de separacién también se han aplicado como tratamiento previo a un
proceso de oxidacion quimica o bioldégica con el fin de transferir contaminantes a
una nueva fase, de manera que puedan eliminarse mas facilmente y no interfieran
en el tratamiento posterior. Los efluentes con compuestos organicos volatiles o

solidos pueden someterse a procesos de desorcion, coagulacidn, floculacion,
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sedimentacidn o filtraciéon para eliminar estas sustancias antes de llevar a cabo el
tratamiento. Ademas, la filtracion por membranas y las técnicas de adsorcion
pueden emplearse también para separar contaminantes que necesitan tratarse de

manera individual o que pueden recuperarse para su valorizacion.

Otra potencial alternativa es aplicar el proceso de oxidacion quimica como
tratamiento previo para convertir los compuestos organicos persistentes en
intermedios mas biodegradables para que puedan ser mineralizados empleando
un sistema biolégico, con un coste considerablemente menor (Mantzavinos et al.
1999, Pulgarin et al. 1999, Parra et al. 2000, Sarria et al. 2003, Khare et al. 2007).
Sin embargo, si el tratamiento quimico es insuficiente, los intermedios generados
podrian ser aun estructuralmente similares a los compuestos originales, pudiendo
resultar téxicos y no biodegradables. Por otra parte, la oxidacién quimica
orientada a la completa mineralizacion puede llevar consigo un coste
extremadamente alto, ya que los intermedios cada vez mas oxidados tienden a ser
mas refractarios al tratamiento, por lo que consumen mas energia (radiacion,
ozono, etc.) o reactivos (catalizadores, oxidantes) y aumentan el tiempo de
reaccién (Munoz et al. 2005). Teniendo en cuenta la facilidad de escision del enlace
C-C mediante oxidacidon quimica y biolédgica, existe un punto de inflexion en el cual
el tratamiento biolégico es mas eficiente en términos de oxidacién que el

tratamiento quimico (Figura 1.6).

AOP/ WAO Biodegradacion
Efluente e Intermedios sy Productos

biogénicos
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Fig. 1.6. Concepto de integraciéon de tratamientos AOPs y sistemas bioldgicos

(Fuente: Mantzavinos et al. 2004).

Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y 26
su acoplamiento con procesos de oxidacion avanzada



l. Introduccion

La Figura 1.7 recoge las diferentes posibilidades de acoplamiento de AOPs y
sistemas biologicos en el tratamiento de aguas residuales industriales basandose
en analisis biolégicos (toxicidad y biodegradabilidad) y quimicos (DQO, COT y
concentracion de compuestos no volatiles). La eleccion de la combinacién mas
favorable debe resolverse teniendo en cuenta los limites de descarga y realizarse a
un coste razonable, lo cual viene determinado por el tipo de efluente a tratar, su
composicion, concentracién de materia organica, biodegradabilidad y toxicidad. Si
el agua residual es biodegradable, debe aplicarse un tratamiento bioldgico, ya que
es la opcion mas econdmica y compatible con el medio ambiente. Si no es
biodegradable y su contenido en carbono es alto (COT > 0,1 g L-1), deberia llevarse
a cabo un AOP seguido de un tratamiento biol6gico. Si el agua residual no es
biodegradable y su contenido organico es bajo (COT < 0,1 g L'1) pero su toxicidad
es elevada, debe disefniarse un AOP destinado a reducir esa toxicidad. En este caso,
el tratamiento biolégico no tiene por qué ser siempre necesario si se cumplen los
limites de vertido. Por ultimo, si el agua residual no es biodegradable, su contenido
organico y toxicidad son bajos, pero no se cumplen determinados requerimientos
fisicoquimicos (por ejemplo si el efluente tiene color), puede aplicarse un AOP sin

tratamiento biolégico, revisando la calidad del efluente antes de verter a cauce.

La combinacion de AOPs y sistemas bioldgicos se ha empleado en el tratamiento de

cuatro tipos de aguas residuales (Oller et al. 2011):

- Aguas residuales que contienen compuestos recalcitrantes, como grandes
macromoléculas, que no son biodegradables debido a su gran tamano y
ausencia de centros activos (Somich et al. 1990, Kiwi et al. 1993).

- Efluentes industriales con una fraccion biodegradable que requieren un
tratamiento terciario, pues estdn formadas por una cierta cantidad de
compuestos organicos biodegradables y pequefias concentraciones de
compuestos recalcitrantes (Adams et al. 1994, Sierka et al. 1994).

- Aguas residuales con compuestos inhibitorios, que pueden ser toxicos para
un cierto porcentaje de biomasa (Manilal et al. 1992).

- Aguas residuales con intermedios inertes, como metabolitos especificos,
que no se degradan de manera efectiva y se acumulan en el medio
inhibiendo el crecimiento de los microorganismos (Hapeman et al. 1994).
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La combinacion de procesos de oxidacion y sistemas bioldgicos se ha empleado en
el tratamiento de fenoles y sus derivados obteniendo resultados satisfactorios. La
oxidacion himeda como tratamiento previo a un sistema biolégico para la
eliminacion de elevadas concentraciones de fenol en aguas residuales permitié
obtener efluentes con un 25% de fracciéon organica rapidamente biodegradable
(Suarez-Ojeda et al. 2008). El empleo de procesos de CWAO en combinacién con
sistemas bioldgicos permiti6 aumentar la biodegradabilidad de un agua residual
contaminada con elevadas concentraciones de para p-nitrofenol en un 50%
(Martin-Hernandez et al. 2012). Goel et al. (2010) lograron un 96% de
mineralizacién de 4-clorofenol tratando una concentracion inicial de 400 mg L-1
mediante fotocatalisis con TiO; seguida de un tratamiento biolégico aerobio. Este
mismo compuesto también pudo eliminarse empleando reactivo Fenton como pre-
tratamiento (Kastanek et al. 2007). Molina et al. (2010) estudiaron la optimizacion
del tratamiento combinado CWPO-bioldgico para la eliminacién de 4-clorofenol. El
empleo de un 30% de la cantidad estequiométrica de peréxido de hidrégeno
permitioé un 30% de eliminaciéon de COT en el proceso quimico y la transformacién
del 4-clorofenol en acidos de cadena corta, eliminando posteriormente el 99,8%

del COT mediante tratamiento biologico.

La eliminacion de fenol en elevadas concentraciones se ha estudiado empleando
AOPs en combinacién con procesos biolégios. Edalatmanesh et al. (2008) aplicaron
un pre-tratamiento mediante H202/UV, logrando la mayor optimizaciéon de costes
al emplear un tiempo de retencién de 15,5 h en el proceso fotoquimico y de 90 h en
el reactor biol6gico. Martin et al. (2011) estudiaron la optimizacién del tratamiento
de elevadas concentraciones de fenol mediante la aplicaciéon de reactivo Fenton
con oro soportado en diamante seguido de un sistema biolégico, de manera que la
aplicaciéon de condiciones suaves en el pre-tratamiento permitié la completa
detoxificacion de la solucion inicial. Rubalcaba et al. (2007), estudiaron diferentes
procesos de oxidacion (WAO, CWAO, CWPO y Fenton) como tratamiento previo a
la oxidacion biolégica de efluentes industriales contaminados con fenol. Los
efluentes obtenidos mediante oxidacion CWAO y CWPO estuvieron compuestos

entre un 5 y un 36% por una fraccion facilmente biodegradable, mientras que la
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biodegradabilidad de aquéllos obtenidos mediante WAO y oxidacién Fenton en las

condiciones seleccionadas resultoé inferior al 4%.

Los AOPs se han empleado en numerosos estudios como tratamiento preliminar
con el objetivo de aumentar la biodegradabilidad de aguas residuales
contaminadas con pesticidas. La Figura 1.8 muestra la distribucion de los
diferentes tipos de AOPs utilizados en combinacién con sistemas biolégicos para el
tratamiento de estos contaminantes. La mayoria de los estudios se basan en
procesos Fenton y foto-Fenton, especialmente en este ultimo. Farre et al. (2006)
llevaron a cabo el tratamiento de los herbicidas diurén y linurédn,
transformandolos en intermedios biodegradables y no téxicos aplicando un
proceso foto-Fenton, para posteriormente aplicar la tecnologia SBR. El mismo
tratamiento de oxidaciéon quimica se utilizé para tratar una mezcla de 5 pesticidas
(alacloro, atrazina, clorfenvinfos, diurdn e isoproturén) empleando posteriormente
un biorreactor de lecho fijo, en el cual se logro el 50% de reduccion de COT
(Lapertot et al. 2007). También se han llevado a cabo estudios con altas
concentraciones de pesticidas (200-500 mg DQO L-1) integrando foto-Fenton y SBR
(Ballesteros Martin et al. 2009a) o bien reactores con biomasa inmovilizada

(Zapata et al. 2010).

44%

0,75%
0,75%

3%

28%

23,5%

I Fotocatélisis I Ozonizacion M Fenton, foto-Fenton
I Sonolisis [ UV/H,0, Il Electrolisis

Fig. 1.8. Empleo de diferentes AOPs en combinacién con sistemas biolégicos para

el tratamiento de pesticidas (Fuente: Isi Web of Knowledge).
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La oxidacién foto-Fenton también se ha utilizado como tratamiento inicial para la
eliminacién de PPCPs. Serra et al. (2007) emplearon un tratamiento combinado
mediante un sistema fotocatalitico solar y un reactor biolégico a escala piloto para
la degradacién de a-metilfenilglicina (500 mg L-1), un precursor farmacéutico
comun, logrando una eliminacion del 95% de COT. Esta misma tecnologia
combinada se utiliz6 en el tratamiento de un agua residual procedente de una
industria farmacéutica, consiguiendo una eliminacién del 33% del COT en el
tratamiento fotoquimico y del 62% en el bioldégico (Sirtori et al. 2009). La
ozonizacidn también se ha aplicado como tratamiento previo en la eliminacion de
microcontaminantes, acoplada a un biorreactor de lecho fluidizado para el
tratamiento de sustancias estrogénicas (Gunnarsson et al. 2009). La combinacion
inversa (bioldgico-ozonizacién) se ha empleado para la eliminacién de 84
contaminantes emergentes (entre ellos atenolol, eritromicina, diclofenaco,
omeprazol y cafeina) en concentraciones de 20 ppb (Rosal et al. 2010). Los valores
de conversién alcanzados para los firmacos en el tratamiento por fangos activos se
encontraron por debajo del 20%, lograndose la completa eliminacién de la mayoria
de los compuestos mediante el proceso de ozonizacién empleando dosis de O3z por

debajo de 90 mM.

El acoplamiento de sistemas de tratamiento quimico y biolégico requiere llevar a
cabo estudios previos de viabilidad que permitan no sélo determinar la posibilidad
del tratamiento combinado sino también su optimizacién. Estos estudios de
viabilidad deben incluir ensayos de toxicidad y biodegradabilidad para determinar
la influencia de la composicién de los efluentes obtenidos en el tratamiento

preliminar sobre el sistema biolégico que intensificara su degradacion.

1.4. Toxicidad y biodegradabilidad

La poblacion microbiana de un fango activo es una comunidad heterogénea
aparentemente en equilibrio que permite, dentro de unos limites, cierta
flexibilidad frente a cambios operacionales y de temperatura, y variaciones en el
caudal y la composicion del agua residual. Sin embargo, la presencia de

compuestos tdéxicos en el influente de un reactor biolégico puede originar la
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inhibicién del fango activo, disminuyendo la eficiencia del tratamiento e incluso
paralizando el proceso (Meric et al. 2003, Tamer et al. 2006). En Europa, este
problema es especialmente relevante porque a partir de la promulgacién de la
Directiva de tratamiento de aguas residuales urbanas (Directiva 91/271/CEE) se
permite la descarga de efluentes industriales que cumplan determinadas
condiciones dentro del sistema colector urbano, por lo que las EDAR suelen recibir
mezclas de descargas urbanas e industriales. Por ello, es necesario determinar el
impacto potencial de un agua residual a través de su caracterizacion fisicoquimica,

de ensayos ecotoxicolégicos y de inhibicion de fango activo (Gutierrez et al. 2002).

Estos bioensayos tienen en cuenta diferentes criterios como muerte,
inmovilizacién, reproduccién, crecimiento, funciones fisiolégicas, comportamiento,
genotoxicidad, etc. El objetivo principal es determinar un valor numérico que
proporcione informacion sobre el efecto inhibitorio, utilizandolo a modo de indice
para predecir el impacto esperado de la sustancia sobre el medio natural en el caso
de descargas al medio ambiente o sobre fango activo en el caso del influente de un

reactor biologico.

La Tabla 1.3 recoge los grupos de organismos empleados con mayor frecuencia en
los bioensayos de caracterizacion de toxicidad de aguas residuales, los principales
organismos de cada grupo, los métodos estandarizados y algunas aplicaciones
(Rizzo 2011). Organismos de niveles tréficos diferentes (Ribo 1997, Shoji et al.
2000) e incluso dentro del mismo nivel tréfico (Codina et al. 1993) presentan
respuestas diferentes frente a un toxico individual o a mezclas complejas, por lo
que el organismo debe elegirse de acuerdo con el uso final de la matriz de agua
tratada. Los test de inhibiciéon con Daphnia magna pueden ser aptos para evaluar la
toxicidad del efluente de una planta de tratamiento de aguas residuales antes de su
descarga al medio natural. Los bioensayos con plantas pueden ser validos para
caracterizar la toxicidad del efluente de una planta de tratamiento de aguas
residuales antes de su reutilizacion agricola. En el tratamiento biologico de aguas
residuales, los microorganismos son diferentes a los que se encuentran en el medio

natural, por lo que el bioensayo deberia llevarse a cabo empleando fango activo.

Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y 32
su acoplamiento con procesos de oxidacion avanzada



l. Introduccion

Tabla 1.3. Ensayos de toxicidad habitualmente empleados después del

tratamiento del agua residual.

Grupo Organismos Método Aplicaciones
Invertebrados USEPA Tratamiento de lixiviados de
(2002), vertederos (Marttinen et al.
2002), aguas residuales
[50 6341 urbanas (Hernando et al. 2005),
(1996) industriales (Oral et al. 2007) y
agua potable (Rizzo et al. 2005).
Algas ISO 8692 Tratamiento de aguas
(1989) residuales industriales (Walsh
et al. 1980, Tisler et al. 2004,
Oral et al. 2007)
Selenastrum
capricornutum
Plantas OECD 208  Tratamiento de aguas
(1984), residuales industriales (Palacio
USEPA etal. 2009)
(1989)
Semillas de
lechuga (Latuca
sativa)
Microorganismos [ISO 11348  Tratamiento de aguas
(1998) residuales urbanas (Hernando
et al. 2005) e industriales
(Tisler et al. 2004)
[SO 8192 Tratamiento de aguas
(2007), residuales urbanas (Dalzell et
al. 2002a, Pagga et al. 2006) e
OECD 209 industriales (Burgess et al.
(1984) 1999, Mert et al. 2010)
Peces OECD 203  Efluentes de tratamiento de
(1992) aguas  residuales  urbanas
Trucha arco iris (Gagne. et ol 2006) ¥
tratamientos avanzados de
(Oncorhynchis aguas  residuales  urbanas
mykiss) (Stalter et al. 2010)
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Los ensayos basados en microorganismos se han utilizado ampliamente en la
evaluacion de la toxicidad debido a factores como el corto tiempo de exposicion, la
facilidad del manejo y la reproducibilidad de los resultados. Se han desarrollado
una serie de ensayos basados en diferentes variables indicativas de la actividad
microbiana (Ricco et al. 2004): velocidad de crecimiento (viabilidad de células,
consumo de sustrato), actividad enzimatica (deshidrogenasa, ATP), luminiscencia
bacteriana  (Microtox®), producciébn de calor metabdlico (técnicas
microcalorimétricas) y velocidad de respiracion. El test de inhibicion de la
bioluminiscencia de V. fischeri es uno de los métodos mas utilizados debido a que
es rapido, simple, conlleva un gasto relativamente bajo (Giesy et al. 1989), requiere
una cantidad pequeila de muestra (Kaiser et al. 1991) y puede llevarse a cabo para
una gran variedad de sustancias (Ribo et al. 1987). Sin embargo, algunos autores
han cuestionado este método a la hora de determinar el impacto de un compuesto
sobre el fango activo de una planta de tratamiento de aguas residuales, puesto que
la interpretacion de los resultados generalmente sobreestima el posible impacto

sobre la biomasa (Ricco et al. 2004).

La clave para la determinacién del efecto téxico en una planta de tratamiento de
aguas residuales es el comportamiento de los microorganismos, por lo que la
adecuada estimacion del efecto toxico de un influente sobre el fango activo debe
incorporar un sistema que imite las condiciones de la planta de tratamiento. Esto
se debe a que la respuesta de los microorganismos cambia en funcion de las
condiciones ambientales y es altamente dependiente del estado fisiologico de la
biomasa. En la evaluacion del impacto de un compuesto sobre la biomasa de un
reactor biolégico deben tenerse en cuenta no sélo las condiciones de operacion,
sino también la precision y repetitividad de los resultados, tiempo de ensayo,
robustez, coste y mantenimiento del equipo, asi como la capacidad de detectar una
gran variedad de compuestos de manera que la respuesta sea concreta para cada

uno.

La evaluacion del impacto potencial de un agua residual sobre la biomasa de un
reactor biolégico debe incluir no sélo estudios de toxicidad sino también de

biodegradabilidad, puesto que una toxicidad baja no esta necesariamente ligada a
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una biodegradabilidad elevada (Oller et al. 2007, Lapertot et al. 2008), y la
acumulacién de compuestos no biodegradables puede generar la desestabilizacion
del sistema biolégico. Sin embargo, biodegradabilidad y toxicidad son términos
considerados equivalentes con frecuencia en la literatura, de manera que en
muchos estudios sobre el tratamiento de aguas residuales la calidad del efluente se
evalia unicamente a través de estudios de toxicidad, los cuales, para resultar
utiles, deben utilizarse como una técnica complementaria a los ensayos de

biodegradabilidad.

Los ensayos de biodegradabilidad deben tener en cuenta diferentes factores que
influyen en la degradacion bioldgica, como la concentracion de la sustancia objeto
de estudio. Esta debe ser lo suficientemente elevada como para permitir su analisis
cuantitativo, pero lo suficientemente baja en el caso de sustancias téxicas para que
no ejerza efectos negativos sobre la biomasa. Se ha observado que compuestos
inhibitorios que no se degradan en una concentraciéon determinada pueden
eliminarse utilizando una concentracién menor que no ejerza un efecto téxico
sobre la biomasa (Pagga 1997). Los ensayos de biodegradabilidad también deben
tener en cuenta las propiedades fisicoquimicas de los xenobiéticos, como su
volatilidad o solubilidad en agua, que determinan su biodisponibilidad. Ademas,
deben analizar la posible eliminacion abiotica y la presencia de otras sustancias
biodegradables que puedan dar lugar a procesos cometabodlicos. Otras
caracteristicas a tener en cuenta son la composicidn y concentracion de nutrientes
inorganicos en el medio de ensayo, especialmente de nitrégeno y fosforo, el
volumen de muestra, la utilizacion de botellas abiertas o cerradas, la temperatura,

la homogeneizacion de la mezcla, la fuente de oxigeno y la duracién del ensayo.

Las condiciones en las que se llevan a cabo los anadlisis de biodegradabilidad deben
estandarizarse en lo posible, siendo especificos para cada test en funcién de su
objetivo. Sin embargo, existen factores que no pueden estandarizarse, como la
fuente de indculo. Este se define por su origen y la posibilidad de exposicién previa
a la sustancia estudiada para conseguir una mejor respuesta. Los ensayos de
biodegradacién que utilizan cepas puras sélo tienen sentido en casos especiales,

como el estudio de rutas metabolicas, pero la mayoria de procesos de degradacién
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bioldgica se llevan a cabo por poblaciones mixtas de microorganismos. Los ensayos
estandarizados normalmente emplean fango activo procedente de una planta de
tratamiento de aguas residuales urbanas, no de plantas industriales, ya que en ellas
la biomasa se encuentra especializada, y de esta forma se evita cualquier

aclimatacidn previa a la sustancia objeto de estudio.

Existen tres tipos de ensayos estandarizados de biodegradabilidad segun la
clasificacion establecida por la Organizacidon para la Cooperacién y el Desarrollo
Econdémico (OECD): biodegradabilidad inmediata, biodegradabilidad inherente y
tests de simulacion. Los ensayos de biodegradabilidad inmediata (OECD 301
1993) son los mas restrictivos, ya que su objetivo es determinar si un compuesto
es biodegradable en el medio natural. Existen seis métodos diferentes para
determinar la biodegradabilidad inmediata en medio aerobio: evolucién de CO,
respirometria manométrica, botellas cerradas, MITI (Ministerio internacional de
comercio e industria, Jap6n), disminucién de carbono organico disuelto, y una
modificacion de éste ultimo. Por lo general, estos ensayos pueden servir a efectos
comparativos entre diferentes xenobidticos, pero tienden a subestimar el potencial
de degradacion de los sistemas medioambientales. Una sustancia que no presenta
biodegradabilidad inmediata puede, sin embargo, presentar biodegradabilidad
inherente, pudiendo eliminarse en el medio ambiente a largo plazo (Pagga 1997).
Por ello, cuando el resultado de un ensayo de biodegradabilidad inmediata es
negativo, se requiere estudiar la biodegradabilidad inherente o potencial mediante
ensayos como el test Zahn Wellens (OECD 302 B 1992), que emplean una mayor
concentracion de biomasa para favorecer el proceso de aclimatacién. Por ultimo,
los tests de simulacion (OECD 303 1993) se llevan a cabo en régimen continuo
durante 12 semanas, estudiando la capacidad de degradacién de la biomasa

aclimatada.

Los ensayos de biodegradabilidad y toxicidad sobre fango activo suelen basarse en
el andlisis de mecanismos microbianos como el metabolismo. El efecto de una
sustancia inhibitoria suele expresarse como una accién represiva sobre el
metabolismo de la biomasa. Asimismo, si una sustancia presenta

biodegradabilidad, puede observarse un aumento en la actividad metabdlica
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microbiana. En el caso de un fango activo aerobio, ambos fenémenos quedan
reflejados en el consumo de oxigeno por parte de los microorganismos, variable

que puede analizarse facilmente mediante respirometria.

1.5. Larespirometria

La respirometria consiste en la evaluacién del consumo de oxigeno por parte de
microorganismos que degradan un sustrato organico. Esta técnica se basa en la
relacién directa que existe entre el crecimiento de biomasa, degradacion de
sustrato y consumo de oxigeno (Gaudy et al. 1988, Smets et al. 1996), y resulta de

gran utilidad para el estudio y control de procesos con fango activo.

La variable mas comuUn de medida de la respiraciéon bacteriana es la velocidad de
consumo de oxigeno (VCO), que se obtiene a partir de la disminucién de la
concentracion de oxigeno disuelto con el tiempo. A partir de los valores de VCO y
concentracion de biomasa como sélidos en suspension volatiles (SSV), puede
determinarse la velocidad especifica de consumo de oxigeno (VECO). En
ausencia de sustrato externo, la VECO se denomina enddgena, y es indicativa de la
concentracion de biomasa activa. La presencia de una fuente de carbono externa
resulta en un aumento de la VECO y en crecimiento de la biomasa. Esta nueva
velocidad de consumo de oxigeno engloba la respiraciéon endégena y exégena y es
funcion de la concentracién de materia organica biodegradable. Si ésta es lo
suficientemente elevada y no existe inhibicidn, la velocidad de consumo de oxigeno

alcanzara un valor maximo, conocido como VECOmax.

La VECO es, por tanto, una expresién visual y directa de la actividad de la biomasa,
por lo que la respirometria tiene aplicaciones tanto en el campo de la cinética de
los procesos de tratamiento biologico de aguas contaminadas como en el estudio
de la toxicidad y biodegradabilidad de los influentes introducidos al reactor. En

concreto, la respirometria se ha empleado en las siguientes areas:

- Determinacion de la influencia toxica y el poder inhibitorio de algunos

vertidos sobre las poblaciones microbiolégicas en plantas de tratamiento de
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aguas residuales (Ren 2004, Ricco et al. 2004, Batista et al. 2005, Suarez-
Ojeda et al. 2007).

- Anadlisis de las caracteristicas de biodegradacion de compuestos quimicos
especificos (Tomei et al. 2003).

- Evaluaciéon de la efectividad de la degradacién biolégica de altas
concentraciones de fenol en un SBR (Yoong et al. 2000).

- Estudio de la cinética de degradacion biolégica de fangos activos (Goi et al.
2006, Pramparo et al. 2012).

- Evaluaciéon de la influencia de la temperatura en la cinética de
biodegradacion de un efluente industrial (Tremier et al. 2005).

- Andlisis de la influencia del pH sobre la cinética de degradacién bioldgica
aerobia de p-nitrofenol (Carrera et al. 2011).

- Célculo de los parametros cinéticos de las reacciones de biodegradacién
para el control de biorreactores aerobios en el tratamiento de aguas
residuales industriales (Moreno et al. 1998).

- Control de la puesta en marcha de reactores biolégicos aerobios para el
tratamiento de aguas residuales con un elevado contenido en amonio
(Jubany et al. 2008).

- Estudio de la biodegradabilidad y cinética de biodegradaciéon de
contaminantes organicos en suelos para su biorremediacion in situ (Tabak
etal. 1997, Fiuza et al. 2005).

- Medida de la actividad de bacterias nitrificantes (Jubany et al. 2005).

- Seguimiento de la estabilidad en procesos de compostaje (Dios et al. 2009,
Sanchez Arias et al. 2012).

- Caracterizaciéon de la composicion organica de efluentes industriales
(Tremier et al. 2005).

- Estudio de los procesos de degradacion aerobia de compuestos carbonados
y su almacenamiento por parte de los microorganismos (Pratt et al. 2004).

- Estudio de la viabilidad del tratamiento acoplado de sistemas biol6gicos con
procesos de oxidacion quimica (Suarez-Ojeda et al. 2007, Ballesteros-Martin

etal. 2010).
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Existen diferentes tipos de respirémetro segun la clasificaciéon establecida por la
IWA (International Water Association) en funcion de tres pardmetros, que se
designan mediante tres letras. La primera indica la fase en la que se realiza la
medida de oxigeno (Gas o Liquido). Las otras dos letras indican la introduccién en

continuo (F) o de manera estatica (S) del gas o la fase liquida, respectivamente.

En un respirémetro continuo (GFS) se mide caudal y concentraciéon de oxigeno en
el aire a la entrada y salida, determinando por diferencia el consumo de oxigeno.
En un respirometro discontinuo (LSS), el aporte de oxigeno depende de dos
valores, maximo y minimo, de concentracién de oxigeno en el medio de reaccion.
Habitualmente, se inyecta aire hasta alcanzar el valor maximo, analizandose la
disminucién de la concentracién de oxigeno en el medio de reaccién hasta llegar al
valor minimo, a partir del cual vuelve a comenzar la aereaciéon. Por ultimo, el
respirémetro manométrico o de Warburg (GSS) determina la VECO a partir de la
disminucién de presién en el recipiente donde se lleva a cabo la respirometria, a

temperatura y volumen constante.

Un sistema respirométrico permite obtener datos de gran calidad con un input de
esfuerzo experimental y analitico relativamente pequefio. Su principal ventaja,
ademas de su sencillez y robustez operacional, es que aporta gran informacion
para la caracterizacion del proceso de degradacion bioldgica. Sin embargo, para la
validacion del método respirométrico es necesario que las condiciones
ambientales (temperatura, mezcla, etc.) sean constantes y tan homogéneas como

sea posible, ya que afectan directamente a la velocidad de consumo de sustrato.

1.6. Objetivos y alcance del trabajo

La presencia de contaminantes emergentes en las aguas residuales constituye un
problema cuya relevancia se ha puesto de manifiesto de manera reciente, ya que
bajo esta denominacion se engloba una infinidad de compuestos de uso comun y
ampliamente extendido, cuyo efecto sobre el ser humano y el medio natural atin no

es del todo conocido. En este sentido, resulta necesario el desarrollo de
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tratamientos eficaces para su eliminacién, que deben disefnarse teniendo en cuenta

las condiciones en las que estas sustancias se encuentran en las aguas residuales.

Las aguas residuales producidas en el lavado de tanques de fabricacion y envases
de pesticidas contienen elevadas concentraciones de estos compuestos,
generalmente cercanas a su limite de solubilidad en agua. Estos efluentes suponen
una seria amenaza para el medio ambiente, y deben tratarse mediante sistemas
avanzados antes de descargarse a cauce (Directiva 91/271/CEE), o bien al
influente de una EDAR, de acuerdo con la Ley 10/1993 de la Comunidad de
Madrid. Entre las diferentes estrategias que pueden emplearse para el tratamiento
de estos compuestos, se encuentra la aclimatacién de biomasa para su eliminacién
mediante sistemas biolégicos (Chong et al. 2007, Stasinakis et al. 2009), o bien el
acoplamiento de procesos de oxidaciéon avanzada y biolégicos (Mantzavinos et al.

2004, Oller et al. 2011).

Los farmacos y sus metabolitos se liberan a la red de alcantarillado urbano, con lo
que las depuradoras reciben una gran cantidad de materia organica biodegradable
en presencia de trazas de estos compuestos, que suelen ser recalcitrantes a los
tratamientos convencionales de fangos activos. La completa eliminaciéon de este
tipo de contaminantes requiere una mejora sustancial de la eficacia del proceso
biolégico. Una posibilidad para su eliminacién puede ser la aplicaciéon de un
tratamiento terciario mediante oxidacién quimica antes de verter a cauce (Ternes

et al. 2003, Rosal et al. 2010).

Existen otros contaminantes, entre los que destacan fenoles y clorofenoles, que
se han estudiado en mayor profundidad debido a su extendida presencia en las
aguas residuales. En este sentido, se han desarrollado métodos eficaces para su
eliminacién, empleando tanto procesos quimicos de oxidacion (Pera-Titus et al.
2004) o reduccion catalitica (Hoke et al. 1992) como sistemas biolégicos (Moreno-
Andrade et al. 2004, Monsalvo et al. 2009, Tobajas et al. 2012). Dadas las
limitaciones econémicas de los tratamientos quimicos, la utilizacién de reactores
biolégicos para la degradacion de estos compuestos resulta de gran interés. Sin

embargo, al tratarse de compuestos con baja biodegradabilidad, es esencial el
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empleo de biomasa aclimatada, asi como llevar a cabo el tratamiento en

condiciones que favorezcan el proceso bioldgico.

El objetivo del presente trabajo es el estudio de diferentes tratamientos para la
eliminacidn de una serie de contaminantes presentes en las aguas residuales, tanto
de origen industrial (compuestos fenoélicos y herbicidas) como urbano (farmacos).
La evaluacién de la toxicidad y biodegradabilidad de los compuestos estudiados
permitird determinar si pueden eliminarse a través de un proceso biolégico
empleando fango activo aclimatado, o si es necesario llevar a cabo un tratamiento
previo mediante oxidacién quimica. Este objetivo principal se particulariza en los

siguientes objetivos concretos:

- Estudio de la viabilidad de emplear tratamientos biolégicos para la
eliminaciéon de compuestos fenolicos y contaminantes emergentes
(herbicidas y farmacos). El analisis comprendera la evaluacion del efecto
inhibitorio, determinando la ECso de los compuestos estudiados mediante
medidas respirométricas utilizando fango activo no aclimatado, y de su
biodegradabilidad a través de ensayos respirométricos
(biodegradabilidad rapida) y el test Zahn-Wellens (biodegradabilidad

inherente).

- Estudio de la cinética de degradacién biologica de fenol, ciclohexanol y
ciclohexanona a diferentes temperaturas para un fango activo aclimatado,
determinando los parametros cinéticos mediante el empleo de técnicas
respirométricas, asi como la concentracion maxima a tratar para evitar la

aparicion de efectos inhibitorios en la biomasa.

- Evaluacién de la degradacién bioldgica de herbicidas (diurén, atrazina,
2,4-D y MCPA) empleando reactores avanzados como los reactores
secuenciales discontinuos (SBR) y los reactores biologicos secuenciales de

membrana (SB-MBR).

- Aplicacion de la oxidacion Fenton en combinacion con sistemas biolégicos
avanzados para la eliminaciéon de compuestos emergentes (herbicidas y

farmacos). Se optimizara la dosificacion de reactivo Fenton, analizando los
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intermedios principales de oxidacién quimica, asi como la toxicidad y
biodegradabilidad de los efluentes obtenidos, que se someteran a

tratamiento bioldgico empleando un SBR.

- Tratamiento de aguas residuales procedentes de la fabricaciéon de
productos fitosanitarios mediante el acoplamiento de un proceso de
adsorcion con bentonita y un sistema biol6gico avanzado (SBR). Se evaluara
la composicidn, toxicidad y biodegradabilidad de los efluentes resultantes
del proceso de adsorcién y se determinard la viabilidad del tratamiento

combinado.
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[I. Determinacion del efecto
inhibitorio y la biodegradabilidad
de compuestos xenobioticos

2.1. Introduccion

La Directiva de tratamiento de aguas residuales urbanas (Directiva 91/271/CEE)
permite la descarga de efluentes industriales que cumplan determinadas
condiciones dentro del sistema integral de saneamiento, por lo que las plantas de
tratamiento de aguas residuales suelen recibir influentes complejos en los cuales
coexisten compuestos recalcitrantes y biogénicos. La presencia de determinados
compuestos en el influente de un sistema biolégico puede inhibir la actividad del
fango activo, disminuyendo la eficiencia del tratamiento e incluso paralizando el
proceso (Meric et al. 2003, Tamer et al. 2006). En este sentido, resulta necesario
conocer como afecta la presencia y concentracién de ciertos compuestos en la
eliminacion de la materia organica biodegradable que recibe una planta de

tratamiento bioldgico de aguas residuales.

El efecto de una sustancia téxica sobre la degradacién biolégica en sistemas de
fangos activos suele expresarse como una accién represiva sobre diferentes
mecanismos microbianos, pudiendo afectar a la reproduccién, crecimiento y
funciones metabdlicas, llegando incluso a causar un dafio irreparable en la
biomasa. La medida de la toxicidad suele expresarse en términos de ECso, definida
como la concentracion de compuesto capaz de generar el 50% de efecto tdxico
sobre un determinado organismo. Existen una serie de bioensayos para

determinar la toxicidad de compuestos quimicos sobre diferentes tipos de
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microorganismos, como el test de inhibicién del crecimiento de Pseudomonas (I1SO
10712 1995) o fango activo (ISO 15522 1995), inhibicién de enzimas (McNicholl et
al. 2007), luminiscencia ligada al ATP (Dalzell et al. 2002b), tests de toxicidad
aguda (Daphnia magna y Vibrio fischeri) o ensayos de inhibiciéon de consumo de
oxigeno (OECD 209 1984, ISO 8192 1986). Uno de los mas usados, debido a su
elevada sensibilidad, repetitividad y precision es el test Microtox® (Dalzell et al.
2002a), que determina la toxicidad a partir de la reduccidn de la bioluminiscencia
de la bacteria marina Vibrio fischeri. Sin embargo, el valor de ECso establecido
mediante este método no tiene relevancia real en términos del efecto que pueda
tener un compuesto sobre la biomasa de un sistema bioldgico en una planta de
tratamiento de aguas. Para conocer este efecto, la toxicidad deberia determinarse a
través de la inhibicidon de la biomasa del reactor bioldgico (Rizzo 2011), mediante
el andlisis de la velocidad de crecimiento, degradacién de sustrato o, en un sistema
aerobio, consumo de oxigeno mediante técnicas respirométricas, ya que las tres
variables estdn directamente relacionadas (Gaudy et al. 1988, Grady et al. 1999,

Smets et al. 1996).

La valoracion del impacto potencial de un compuesto en un reactor bioldgico debe
incluir no sélo el estudio de la inhibicién de la actividad de la biomasa, sino
también la evaluacién de la biodegradabilidad, ya que una baja toxicidad no tiene
porqué conllevar una elevada biodegradabilidad (Oller et al. 2007, Lapertot et al.
2008) y la acumulacién de compuestos no biodegradables puede provocar la
desestabilizacién del reactor bioldgico. La OECD ha publicado una serie de tests de
biodegradabilidad estandarizados, basados en la evolucién de pardmetros globales
como demanda quimica de oxigeno (DQO), carbono organico total (COT) y
demanda biolégica de oxigeno (DBO). Pueden distinguirse tres tipos de test en
funcién del objetivo para el cual se han diseflado: tests de biodegradabilidad
inmediata (OECD 301 1993), test Zahn Wellens de biodegradabilidad inherente
(OECD 302 B 1992) y tests de simulacién (OECD 303 1993). Tanto los ensayos de
biodegradabilidad inmediata como el de biodegradabilidad inherente tienen una
duracion de 28 dias, difiriendo en la concentracién de in6culo empleada (Pagga
1997). Los tests de biodegradabilidad inmediata son mas restrictivos, ya que

utilizan una menor relacion biomasa/sustrato (Reuschenbach et al. 2003), al ser
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empleados normalmente para predecir el riesgo potencial de un compuesto
quimico en el cauce receptor. El test Zahn Wellens de biodegradabilidad inherente
es menos restrictivo, ya que su objetivo es determinar la posibilidad de
aclimataciéon de un fango activo a un compuesto determinado de manera que su
eliminaciéon pueda llevarse cabo mediante procesos bioldgicos (Pagga 1997). Sin
embargo, este tipo de test no resulta ttil a la hora de predecir el comportamiento
en una planta de tratamiento biolégico, ya que conlleva demasiado tiempo, al igual
que los tests de simulacion, que se llevan a cabo en régimen continuo normalmente
durante 12 semanas, con el objetivo de estudiar la capacidad de biodegradacion de

biomasa aclimatada.

En el presente capitulo se pretende estudiar el efecto inhibitorio y la
biodegradabilidad de diversos grupos de contaminantes, clorofenoles y algunos de
sus productos de degradacién, por considerarse compuestos modelo, y
contaminantes emergentes, que se han estudiado en menor medida ya que su
potencial peligrosidad se ha descubierto de manera reciente. Los clorofenoles son
conocidos por su toxicidad y persistencia en el medio ambiente, que suele
aumentar con el nimero de sustituciones cloradas de la molécula. El tratamiento
de estos compuestos suele conducir a la obtenciéon de compuestos menos
inhibitorios al eliminar &tomos de cloro de la molécula original. Asi, el tratamiento
de fenoles policlorados mediante hidrodecloraciéon catalitica suele generar
efluentes con diferentes concentraciones de fenol, ciclohexanol y ciclohexanona.
Hoke et al. (1992) llevaron a cabo un estudio sobre la hidrodecloracién de
diferentes clorofenoles utilizando hidrégeno como agente reductor y catalizadores
de Pd soportado en carbon activo, obteniendo elevadas conversiones a fenol bajo
condiciones suaves de presion y temperatura. El empleo de catalizadores de Pd
sobre carbon activo (Calvo et al. 2006) y Pd, Pt y Rh sobre alimina (Diaz et al.
2008) para el tratamiento de 4-clorofenol mediante hidrodecloracion permitié
obtener diferente selectividad a fenol, ciclohexanona y ciclohexanol en funcion del

catalizador utilizado.

Los procesos de oxidacién quimica de fenol y clorofenoles pueden generar
intermedios de reaccién en diferentes estados de oxidacion, lo cual implica la

obtencion de efluentes con una mayor o menor toxicidad. Hidroquinona y p-
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benzoquinona, que aparecen como productos de la oxidaciéon incompleta de 4-
clorofenol (Munoz et al. 2011) y fenol (Zazo et al. 2005) utilizando reactivo Fenton
o bien mediante procesos de oxidacion hiumeda (WAO) (Suarez-Ojeda et al. 2008),
son intermedios con un particular interés ambiental ya que su toxicidad es
significativamente mayor que la del compuesto de partida. El catecol, que aparece
tanto en los efluentes tratados empleando reactivo Fenton (Zazo et al. 2005) como
por WAO (Suarez-Ojeda et al. 2008) y oxidacidon electroquimica (Iniesta et al.

2001), resulta mas inocuo.

Entre los compuestos emergentes, los firmacos han suscitado gran interés por sus
posibles efectos sobre los seres vivos y porque se vierten continuamente al sistema
de alcantarillado a través de la orina y las heces, siendo en su mayoria no
biodegradables, por lo que no pueden eliminarse de manera efectiva mediante los
procesos biologicos convencionales utilizados normalmente en las estaciones
depuradoras de aguas residuales (EDAR). La cafeina, un conocido estimulante, se
ha detectado en diversas corrientes acuosas en concentraciones de hasta 23 pug L1
(Ternes et al. 2001, Heberer 2002) y es uno de los contaminantes emergentes con
mayor presencia en las aguas residuales urbanas (Wilcox et al. 2009). El atenolo],
un medicamento utilizado como betabloqueante para el tratamiento de
enfermedades cardiovasculares, también es uno de los farmacos mas detectados
en las aguas residuales, apareciendo en concentraciones variables de 10 hasta 730

ng L1 (Klavarioti et al. 2009).

Los herbicidas utilizados cominmente en la agricultura pueden alcanzar el medio
acuatico a través de diferentes rutas, incluyendo vertidos de los campos de cultivo,
lixiviacion, almacenamiento incontrolado de contenedores o lavado de envases y
equipos. Alacloro, atrazina y diurén se encuentran dentro de la lista de sustancias
prioritarias de la UE (Directiva 2008/105/CE), por lo que su uso esta siendo
reemplazado por otros compuestos, como clorofenoxi-herbicidas, entre los cuales
el MCPA y el 2,4-D son los mas representativos, a pesar de su potencial toxicidad

hacia humanos y animales (Hoar et al. 1986).
Los métodos utilizados normalmente para la eliminacion de este tipo de

compuestos se basan principalmente en procesos de oxidacion, tal y como se
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recoge en los trabajos de Pera-Titus et al. (2004) para clorofenoles, Chiron et al.
(2000) para pesticidas y Klavarioti et al. (2009) para farmacos. Sin embargo, estos
tratamientos suelen llevar asociado un alto coste, por lo que determinados autores
han empleado procesos biologicos para su eliminacion. Las estrategias a seguir son
variadas, desde la bioaugmentacion con cepas especialistas como Rodococcus
rhodochrous y Acinetobacter junii para la eliminacién de atrazina (Feakin et al.
1995b, Quan et al. 2004), al empleo de reactores de alta eficacia a través de la
introducciéon de modulos de membrana en el tratamiento biolégico en EDAR
(Abegglen et al. 2009). Una de las estrategias mas exitosas en el tratamiento
bioldgico de xenobidticos es la aclimatacion de la biomasa, como demuestran los
trabajos de Buitron et al. (1998) para compuestos fenélicos y de Mangat et al.
(1999), Gonzalez et al. (2006) y Celis et al. (2008) para la eliminacién de 2,4-D y

otros herbicidas.

En el presente capitulo se estudia el efecto inhibitorio y la biodegradabilidad de
diferentes grupos de contaminantes empleando métodos respirométricos con el
objetivo de evaluar el efecto que tendrian sobre el sistema bioldgico de una EDAR.
Se propone un procedimiento de evaluacion de biodegradabilidad rapida, en el que
se emplea fango activo como organismo diana, en una relacién biomasa/sustrato
cercana a la carga masica que suele recibir un reactor bioldgico, adaptando el
tiempo de ensayo al tiempo de retenciéon hidraulico habitual en este tipo de
tratamiento. Los procedimientos desarrollados en el presente trabajo pretenden
determinar la viabilidad del empleo de sistemas biolégicos convencionales para la
eliminacién de compuestos rapidamente biodegradables o técnicas de
aclimatacién de biomasa para el tratamiento de compuestos con biodegradabilidad

inherente.

2.2. Materiales y métodos
2.2.1. Reactor secuencial discontinuo

El mantenimiento de la biomasa utilizada como inéculo en los ensayos de

inhibicién y biodegradabilidad se llevé a cabo empleando un reactor de seccién
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rectangular con fondo inclinado de 15 L construido en polimetacrilato de metilo,
aereado mediante compresores y difusores ceramicos, agitado mecdnicamente
mediante rotores tipo hélice y equipado con toma de muestras y llave inferior de
purga de lodos. La alimentacion y extraccion de influente y efluente del reactor, asi
como la adicién de NaOH (12 M) para controlar el pH, se realiz6 mediante bombas
peristalticas (Seko PR4). Se trabajo a temperatura ambiente, con un tiempo de
retencion hidraulico (tru) de 5 d y un tiempo de retencion celular (trc) de 20 d. La

concentracion de biomasa se mantuvo entre 3y 4 g SSV L1,

El SBR se program¢ en ciclos de 12 h, con las siguientes cuatro etapas: llenado
anoxico (1 h), reacciéon aerobia (9,5 h), decantacién (1 h) y vaciado (0,5 h). El
reactor operd ininterrumpidamente llevando a cabo ciclicamente las etapas
establecidas gracias a la automatizaciéon de los diferentes componentes mediante

el empleo de programadores con temporizador (Bricolux).

La disolucion alimentada al reactor de mantenimiento de biomasa contenia acetato
sédico y glucosa como fuentes de carbono en relacion 1:1 de DQO tedrica
(calculada conforme a lo establecido en el Anexo IV del método OECD 301 (1993)),
junto con una fuente de nitrégeno, fésforo y otros micronutrientes necesarios para
llevar a cabo eficientemente el proceso biologico de degradacion. Se establecié una
relacién optima en términos de DQO:N:P:micronutrientes de 100:5:1:0,05. En la

Tabla 2.1 se recoge la composicion en nutrientes del influente alimentado.

Tabla 2.1. Composicién en nutrientes del influente del SBR.

Compuesto Concentracion en influente
Sulfato amonico 100:5 (DQO:N)
Acido fosférico, 85% 100:1 (DQO:P)
Cloruro de hierro (III) 6-
hidrato
Cloruro calcico anhidro 100:0,05 (DQO:catién)

Cloruro potasico
Sulfato magnésico

pH 7-8
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2.2.2. Inoculo

El indculo empleado en el SBR se tomé del reactor biolégico de fangos activos de

una planta de tratamiento de aguas residuales urbanas.

2.2.3. Respirometro

Los ensayos de inhibicion de biomasa y biodegradabilidad rapida se llevaron a
cabo utilizando un respir6metro discontinuo de medida en fase liquida (LSS)
(Chica et al. 2007). El aporte de aire en el sistema depende de dos valores, maximo
y minimo, de concentracidn de oxigeno disuelto en el medio de reaccién, que deben
establecerse lo suficientemente elevados para impedir limitacion de oxigeno en el
mismo. Se inyecta aire hasta llegar al valor maximo, y una vez alcanzado, se detiene
la aereacién y se registra la disminucién de la concentraciéon de oxigeno disuelto
debida al metabolismo microbiano, hasta llegar al valor minimo, a partir del cual

comienza de nuevo la aereaciéon en un proceso ciclico (Figura 2.1).

INICIO

* Aerear
* No tomar datos

éConcentracién de O,
mayor o igual que la
consigna maxima?

st

*No aerear
* No tomar datos

¢Concentracion de O,
menor o igual que la
consigna maxima?

*No aerear
* Tomar datos

¢Concentracion de O,
menor o igual que la
consigna minima?

s

Fig. 2.1. Diagrama de flujo basico del funcionamiento del respirémetro (Fuente:

Dios 2008).
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La disminucién de oxigeno disuelto en el tiempo por unidad de biomasa determina
la velocidad especifica de consumo de oxigeno (VECO), de acuerdo con la ecuacién
2.1.

VECO = 1 do, 2.1
T SSV dt 2D

El respirémetro utilizado consta de dos reactores independientes para operar de
manera simultadnea y garantizar la reproducibilidad de los resultados a través de
ensayos por duplicado (Figura 2.2), realizados a temperatura fija y constante
empleando un bafio termostatizado. Los recipientes de reaccidn de vidrio de 1 L se
encuentran cerrados herméticamente para poder descartar la transferencia de
oxigeno del aire a la fase liquida, conteniendo en su interior las sondas de oxigeno
y las conducciones de aire, ambas controladas mediante una interfase que registra
la concentracion de oxigeno a tiempo real, y un agitador magnético para

homogeneizar el medio de reaccion.
— -
&, i |t

r"'r

Fig. 2.2. Imagen del respirémetro.
2.2.4. Ensayos de inhibicion

La inhibicién del fango activo se determin6 de acuerdo con el método OECD 209
(1984) y la modificacién propuesta por Ricco et al. (2004), que evalua la actividad
de un fango no aclimatado (en términos de VECO) en contacto con un sustrato de
referencia (acetato sdédico) y en ausencia o presencia de diferentes

concentraciones del compuesto a evaluar. El intervalo de concentraciones
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estudiado varié para cada compuesto, en funcién de su efecto inhibitorio sobre el
fango y su solubilidad. Los ensayos se llevaron a cabo a una temperatura
controlada de 25°C y utilizando una concentracién de biomasa de 350 mg SSV L-1.
La cantidad de biomasa se optimizé para evitar problemas de limitaciéon de

oxigeno.

El ensayo comienza con el registro del valor de VECO enddégena de los
microorganismos en ausencia de sustrato. La adicién de una disolucién de acetato
sédico (100 mg DQO L) provoca un aumento en la actividad de la biomasa,
obteniéndose por correccién, teniendo en cuenta la respiraciéon endégena, la
velocidad exégena de consumo de oxigeno debida a la degradacion del sustrato de
referencia (VECOexr). El experimento se repite afiadiendo a la disolucién de
acetato concentraciones crecientes del compuesto a evaluar, obteniéndose un
valor de VECO debida a la degradacion del sustrato de referencia para cada
concentracion de toxico (VECOext). La relacion entre VECOexr y VECOexr permite
determinar la inhibiciéon de la biomasa para cada concentracion de compuesto

estudiada.

El proceso de nitrificacion se inhibié mediante la adicién de N-aliltiourea en
concentracion de 0,5 mg L-1. Se determiné la concentracién del compuesto al final
de cada experimento para descartar la degradacién biolégica del mismo,
asegurando de esta forma que el consumo de oxigeno sélo se debe a la degradacién
del sustrato de referencia. Ademas, en cada ensayo se renovo el fango para evitar
una aclimatacion parcial de los microorganismos al compuesto a evaluar, con la

posible subestimacion de los efectos toxicos.

La inhibicién se estimd en términos de ECso, definida como la concentracion de
toxico capaz de causar un 50% de reduccién de la VECOexr. El valor de la ECso se
calcul6 empleando dos procedimientos matemadticos. El primero define el
porcentaje de inhibicién a partir de la relacién establecida entre VECOexr y VECOext
mediante la ecuacién 2.2. La representacion grafica de los valores del porcentaje
de inhibicion obtenidos a partir de los datos respirométricos frente al logaritmo
neperiano de la concentracion del compuesto a evaluar permite obtener el valor de

la ECso mediante el ajuste de datos a un modelo logistico (Ricco et al. 2004),
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definido por la ecuacién 2.3, donde w es un pardmetro de ajuste sin sentido

biologico.
VECO
Inhibicién (%) = (1 _ WOZD -100 (2.2)
. . L4 0 100
Inhibicion (%) = 1T o-w@t—InECs) (2.3)

El método anterior requiere conocer la concentracién de compuesto que ejerce un
100% de inhibicién para poder calcular el valor de la ECsy, lo cual resulta imposible
para ciertos compuestos, en los que a concentraciones préximas al limite de
solubilidad no se observa inhibicion total de la biomasa. Asi, se empleé un método
matematico basado en el procedimiento de calculo habitualmente utilizado en el
ensayo Microtox®, en el que se defini6 un nuevo parametro (y), cuyo valor se

obtiene a partir de los datos respirométricos de acuerdo con la ecuacion 2.4.

VECO .z

~ VECO,.r (2.4)

14

La representacion grafica del logaritmo neperiano de y frente al logaritmo
neperiano de la concentracién de téxico permite realizar un ajuste lineal de los

datos, definido por la ecuacion 2.5.
Iny=a+ - -LnC (2.5)

Cuando la concentracion de toéxico es igual a la ECso, el valor de VECOext es la mitad
de la VECOexg, y €l parametro y toma el valor de 1. De esta forma, puede obtenerse
la ECsp a partir de la pendiente de la recta de ajuste () y la ordenada en el origen

(a) (ecuacion 2.6):

ECsy = e_(%) (2.6)

La validez del modelo propuesto se evalu6 comparando los resultados obtenidos
mediante los dos procedimientos de cdalculo y se determindé la ECso de un
compuesto control, el 3,5-diclorofenol, comparandose su valor con el establecido

en el test de inhibicion de fango activo de la OECD (OECD 209 1984).
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2.2.5. Ensayos de ecotoxicidad

La ecotoxicidad se determind siguiendo el test Microtox® de toxicidad aguda (ISO
11348-3 1998), utilizando el analizador Microtox® M-500 de SDI. Este método
calcula el efecto toxico a través de la disminucion de la emision de luz de la
bacteria marina Vibrio fischeri tras 5 y 15 min de incubacién a 15°C. Los resultados
se expresan en términos de ECso, definida como la concentracién de téxico que

causa un 50% de reduccion de la bioluminiscencia.
2.2.6. Ensayos de biodegradabilidad rapida

La biodegradabilidad se determiné a partir del desarrollo de un procedimiento
respirométrico basado en el empleo de condiciones de operacion proximas a las
utilizadas en los procesos de fangos activos, con la finalidad de determinar si el
compuesto objeto de estudio podria eliminarse mediante un sistema bioldgico
convencional. Una disoluciéon de la sustancia test preparada en medio mineral
(APHA 1992) y tampén fosfato se pone en contacto con el fango activo durante 24-
48 h a una temperatura de 25°C. La concentracién de compuesto utilizada debe ser
menor a la ECso determinada previamente en los ensayos de inhibicién, mientras
que la concentraciéon de biomasa se fijéo en 350 mg L1, manteniendo una relacién
biomasa/sustrato en el intervalo de 50:1 a 100:1 mg1 SSV mg-1 COT, mucho mayor
que la empleada en los métodos estandarizados de biodegradabilidad (OECD 301
1993). La biodegradabilidad se determin6é a partir de la evolucién de la
concentracion del compuesto a evaluar, la eliminaciéon de COT y el perfil de VECO

obtenido a lo largo del experimento.
2.2.7. Ensayos de biodegradabilidad inherente

La biodegradabilidad inherente se evalué mediante el test Zahn Wellens (OECD
302 B 1992), que consiste en la determinacién de la evolucién de la concentracién
de la sustancia objeto de estudio y el COT en una mezcla acuosa del compuesto,
nutrientes y una cierta cantidad de fango activo no aclimatado. La concentracién
inicial del compuesto a evaluar debe ser menor a la ECso para evitar problemas de
inhibicién de la biomasa. El sistema se mantiene en aereacién y agitacion continua

a temperatura ambiente y en oscuridad durante 28 dias, debiéndose tomar una
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muestra 3 h después de la adicion de la sustancia test para estimar la posible
adsorcion por parte del fango activo, al menos en 4 ocasiones en el intervalo entre

el inicio del ensayo y el dia 27, y en el penultimo y ultimo dia.

Los ensayos se llevaron a cabo por duplicado, afiadiendo la cantidad apropiada de
sustancia a evaluar e in6culo para lograr una relaciéon biomasa/sustrato de 4/1 mg
SSV mg1 COT y enrasando a un volumen final de 2 L con medio mineral,
compuesto de tampon fosfato y CaClz, MgS04-7H20 y FeCl3-6H20 en concentraciéon
de 27,5, 22,5 y 0,25 mg L1, respectivamente. Para obtener informacion sobre la
degradacidn abiodtica del compuesto, se prepar6 una solucion estéril sin indculo,
afladiendo soélo la sustancia test en medio mineral. Paralelamente, se prepar6 un
ensayo en blanco conteniendo sélo fango activo y medio mineral, y un ensayo
control utilizando etilenglicol como compuesto de referencia en lugar de la

sustancia test.

Los resultados se analizaron calculando el porcentaje de biodegradacion tanto de
sustrato como de COT (segun la ecuacion 2.7), representandose los valores
obtenidos frente al tiempo para obtener la curva de biodegradacion.

, ./ _ Ct — Cop
Biodegradacion (%) = (1 — ————

- 100 (2.7)
CtO - CabO)

Donde C: la concentracion media del compuesto a evaluar observada en los
ensayos realizados con inéculo Cap es la concentracién en el ensayo abidtico y el

subindice “0” se refiere a los valores al inicio del test.
2.2.8. Compuestos quimicos

En el estudio se seleccionaron los siguientes compuestos: 4-clorofenol (4CP), 4-
clorocatecol (4CC), 2,4-diclorofenol (24DCP), 3,5-diclorofenol (35DCP), 2,4,6-
triclorofenol (246TCP) y pentaclorofenol (PCP) como cloroaromaticos
representativos; y fenol, catecol, hidroquinona (HQ), p-benzoquinona (BQ),
ciclohexanol (C-OL) y ciclohexanona (C-ONA) como derivados procedentes de la
oxidacion e hidrogenacién de fenol o clorofenoles. Como herbicidas se
seleccionaron 3-(3,4-diclorofenil)-1,1-dimetilurea (diurén), 2-cloro-2’,6’-dietil-N-

(metoximetil)acetanilida (alacloro), 2-cloro-4-etilamina-6-isopropilamina-1,3,5-
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triazina (atrazina), acido 2,4-diclorofenoxiacético (2,4-D) y acido (4-cloro-2-
metilfenoxi)acético (MCPA); y como farmacos (RS)-2-[4-[2-hidroxi-3-[1-
metiletilamino]propoxi]fenilletanamida  (atenolol) y  1,3,7-trimetilxantina

(cafeina). La Tabla 2.2 recoge la férmula y estructura molecular de cada uno ellos.

Tabla 2.2. Férmula quimica y estructura molecular de los compuestos estudiados.

Formula Estructura Formula Estructura

acc CeHsClO; f\@\t 35DCP  CeHaCl,O Jf:L
cl . H |
4CP CeHsCIO Q 246TCP  CoHsCl;0 ‘ﬁj’

HO Cl
OH OH
Cl Cl, Cl
24DCP CeHaCl20 PCP CeHCls0
Cl “ Cl °
OH
Fenol CeéHeO © BQ CeH402 ﬁ)
o
HQ, oH
Catecol ~ CsHe02 @ C-OL CeH120 @
OH o
HQ CeHs02 @ C-ONA CeH100 é
OH
HN/KD H°_<—0 Cl

Diuron CoH10CI2N20 /@ 2,4-D CsHsCl203 G

Alacloro Ci14H20CINO- /\é/\c MCPA C9oHoClO3 Hac\©

Atrazina CsH14CINs L

Atenolol Ci14H22N»03 $ Cafeina CgH10N204 %ﬂ\"‘/m’
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2.2.9. Métodos analiticos

Las muestras procedentes de los diferentes ensayos se filtraron previamente a su

andlisis utilizando filtros de fibra de vidrio (Albet FV-C).

La concentracién de carbono organico total (COT) se cuantific6 mediante un
equipo COT-Vcsh, de Shimadzu, que permite determinar la concentracién de
carbono total (CT) y carbono inorganico (CI), calculando por diferencia el carbono
organico total de la muestra analizada. La determinacion de la DQO se llevé a cabo
siguiendo el protocolo 5220A (APHA 1992). La biomasa se analiz6
gravimétricamente midiendo los sélidos en suspension volatiles, de acuerdo con lo
establecido en el método 2540E (APHA 1992), empleando una estufa
(GALLENKAMP, Hotbox Oven with Fan, size 1) para el secado hasta peso constante.

La cuantificacion de fenol, C-OL y C-ONA se llevé a cabo mediante cromatografia de
gases con detector de ionizacion de llama (GC/FID), empleando un equipo Varian
GC3900 y una columna CP-Wax 52 CB de 30 m x 0,25 mm. El método de analisis se
detalla en la Tabla 2.3.

Tabla 2.3. Método utilizado para el analisis de fenol, C-OL y C-ONA mediante
GC/FID.

INYECTOR Split: 10  T: 150°C Caudal gas portador (N2): 25 mL min-!
COLUMNA T (°C) Rampa (°C min-1)  tmantenimiento (IMinN) tiotal (Min)
130 1
146 4 1 6
170 12 1 9
210 12 1 13

DETECTOR T:300°C Caudal (Hz): 30 mL min?  Caudal (aire): 300 mL min-!

El resto de compuestos se cuantificaron mediante cromatografia liquida de alta
resolucion (HPLC) utilizando un equipo Varian que dispone de un muestreador
automatico Prostar 410, un modulo interfase Star 800, un moédulo de bombeo
Prostar 230 y un detector UV-visible Prostar 325. La Tabla 2.4 recoge los métodos
y columnas empleados para la determinacién de los diferentes grupos de

compuestos.
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Tabla 2.4. Columnas y métodos de cuantificacion de los diferentes grupos de

compuestos analizados mediante HPLC.

Caudal
Columna Fase movil A (nm)
(mL min-1)
Clorofenoles, clorocatecol y catecol
Varian
Microsorb C18
Acetonitrilo:Agua (1:1, v/v) 1 280
(250 x 4,6 mm,
Sum)
HQy BQ
Varian
Microsorb C18 ;
Acido acético (75 mM) 1 289
(250 x 4,6 mm,
5um)
Herbicidas
Teknokroma
Mediterranea Acetonitrilo:Agua 264
Seal8 80-65% (15 min)* 0,60 280
(250 x 4,6 mm, 65-25% (15 min)* (alacloro)
S5um)
Farmacos
Phenomenex ) ;
Acido férmico (0,1%): Acido férmico
Luna C18
(0,1%) + Acetonitrilo (5%) 0,35 270
(150 x 3,0 mm,
90 - 0% (40 min)**
5um)

* Los porcentajes se refieren a la proporcién de acetonitrilo.

** Los porcentajes se refieren a la proporcion de dcido férmico (0,1%).
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2.3. Resultados y discusion
2.3.1. Estudio de inhibicion de compuestos puros

Los ensayos respirométricos permitieron obtener los perfiles de caida de
concentracion de oxigeno para la degradacion de acetato so6dico de manera
individual y en presencia de diferentes concentraciones de cada compuesto a
evaluar. Los perfiles de concentraciéon de oxigeno disuelto obtenidos para cada
compuesto estudiado se recogen en el Anexo I. A modo de ejemplo, la Figura 2.3
muestra los resultados obtenidos para 35DCP, seleccionado como compuesto
control siguiendo la recomendacion del protocolo 209 de la OECD (1984). La
comparacion entre la curva de referencia y la respuesta en presencia de tdxico
muestra una progresiva disminuciéon de la velocidad de consumo de oxigeno al
aumentar la concentracion de 35DCP, tendencia que evidencia el efecto inhibitorio

sobre la actividad de la biomasa.

8,5
— " s mman, s %
E', 8,04 A < é g * %
S ] 2} © o F o,
= o
o
g 757 o ‘
7 rao
'g 70 m  endogena + 4 N ° 4
s 1 + referencia T, o
2 o 12mgL” ! I
O 654 2 15mgL* T
o 18 mgL™ +
x 20 mgL™”
6,0 T T g T T T T T T T T T
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Tiempo (min)

Fig. 2.3. Perfiles de concentracion de oxigeno disuelto obtenidos para 35DCP.

La Figura 2.4 muestra la curva del ajuste logistico realizado a partir de la
representacion del porcentaje de inhibicion frente al logaritmo neperiano de la
concentracion de 35DCP (Ln C) (Figura 2.4.a) y la correspondiente al ajuste lineal
de los datos de Ln y frente a Ln C (Figura 2.4.b). La curva de porcentajes de

inhibicién tiene forma de S, lo cual se corresponde con la distribucién tipica de la
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respuesta de la respiracion de los microorganismos a la variacion de la

concentracion de téxico (Ricco et al. 2004).

100 - @
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Inhibicién (%)

20 -
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Fig. 2.4. Curvas de ajuste logistico (a) y lineal (b) obtenidas a partir de los valores

de consumo de oxigeno hallados para 35DCP.

Los valores de ECso obtenidos para los diferentes compuestos estudiados se
muestran en la Tabla 2.5, asi como el intervalo de concentraciones analizadas, en
funcién de la solubilidad en agua a temperatura ambiente de cada sustancia y el
efecto inhibitorio producido en la biomasa. Tanto la ECso como los parametros
estadisticos obtenidos mediante ambos métodos de ajuste tomaron valores

similares, lo que permitié validar el procedimiento desarrollado en el presente
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estudio. El método de ajuste lineal no requiere una concentracién de compuesto

suficiente para conseguir un 100% de inhibicién como valor limite superior, y

puede llevarse a cabo empleando un menor ndmero de datos. Este hecho resulta de

gran utilidad en el estudio de la ECso de compuestos de reducida solubilidad o

ligeramente inhibitorios, ya que los datos pueden ser extrapolados.

Tabla 2.5. Valores de ECso para fangos activos obtenidos a partir de las medidas

respirométricas.
N¢ ensayos Ajuste Logistico Ajuste Lineal
Solubilidad [concentr.] ECso ECso
(mgL-1) (mgL-1) (mgL1) R? (mgL1) R®
4CC 14000 8 [50-400] 118 0,957 111 0,999
4CP 27100 8 [25-500] 95,0 0,998 97,4 0,998
24DCP 4500 10 [5-330] 69,5 0,983 67,1 0,985
35DCP 2600 9 [8-30] 14,6 0,990 14,2 0,978
246TCP 800 9 [5-90] 27,9 0,828 30,5 0,984
PCP 14 7 [10-75] 21,1 0,956 21,3 0,982
Fenol 82800 9 [25-4000] 486 0,988 450 0,990
Catecol 461000 11[100-4500] 718 0,977 711 0,985
BQ 11100 10[0,02-0,5] 0,46 0,991 0,56 0,977
C-OL 42000 9[400-20000] 4167 0,985 4243 0,976
C-ONA 25000 10[500-1000] 1313 0,973 1377 0,941
Diurén 42 3[10-35] - - 37,0 0,999
Alacloro 200 5[15-200] - - 217 0,922
Atrazina 35 3 [5-35] - - NI -
2,4-D 350 8 [100-350] 208 0,969 213 0,982
MCPA 300 7 [5-275] 136 0,957 144 0,996
Atenolol 13300 5[75-275] 150 0,973 145 0,971
Cafeina 21600 8 [25-500] 147 0,984 141 0,986
NI = No inhibitorio
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Los valores de ECso obtenidos para los clorofenoles permitieron verificar que un
mayor nimero de atomos de cloro en la molécula se relaciona con una mayor
inhibicién. Ello es consecuencia de que el contenido en cloro aumenta la
lipofilicidad, favoreciendo la penetracion del compuesto en la membrana celular
(Pera-Titus et al. 2004). Sin embargo, el 35DCP no sigue esta tendencia, resultando
mas inhibitorio que el 24DCP, el 246TCP e incluso que el PCP. Esto se debe a que el
efecto de los clorofenoles sobre los microorganismos se ve reducido cuando el
cloro ocupa las posiciones orto- frente a los sustituidos en meta- y para- (Liu et al.
1982), puesto que la presencia de cloro en posicidon orto- parece proteger el grupo
fenol, que aparentemente interacciona con el sitio activo en organismos acuaticos
(Grimwood et al. 1997). Esto ocurre no sélo en bacterias (Beltrame et al. 1984),
sino también en zooplancton (Daphnia magna) y organismos superiores como las

ratas (Pera-Titus et al. 2004).

El ensayo de inhibicién por respirometria no pudo llevarse a cabo para la HQ, ya
que la pendiente de caida de concentracién de oxigeno no presenté linealidad
(Figura 2.5). Durante los primeros minutos tras la adiciéon de acetato sédico no se
observo inhibicién de la actividad microbiana, pero la VECO fue disminuyendo
progresivamente hasta alcanzar un valor proximo a cero. La adiciéon de la mezcla
de HQ y acetato a la disolucién de fango activo y tampén fosfato provocéd su
neutralizacion, ocasionando la transformacién del compuesto analizado en BQ, lo
cual aumenté significativamente la inhibicién de la biomasa. La transformacion de
HQ en BQ se observé a través de un cambio en la coloracién, de incoloro a amarillo
en las etapas iniciales, debido a la formaciéon de BQ, que contiene grupos
cromoéforos en el anillo bencénico. Posteriormente, la formacién de quinhidronas,
complejos organicos formados por HQ y BQ, otorgaron un color marrén oscuro a la
disolucion (Mijangos et al. 2006). Zazo et al. (2007) observaron este equilibrio
quimico dependiente del pH al neutralizar una disolucién de HQ (50 mg L-1) a pH 3
que no presentaba BQ, apareciendo, a pH de 6,5, una concentraciéon de BQ de 5,2
mg L-1. La elevada toxicidad de la BQ supone un riesgo a tener en cuenta en los
procesos de oxidacion de compuestos fendlicos, ya que una oxidacion parcial de
estas sustancias puede llevar a la aparicion de HQ y BQ como intermedios,

generando efluentes de toxicidad muy elevada (Santos et al. 2004, Zazo et al. 2007,
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Suarez-Ojeda et al. 2010). La aparicién de catecol en este tipo de muestras parece
menos problematica, ya que resulté ser el menos inhibitorio para fango activo de
los tres compuestos estudiados en el presente trabajo que pueden aparecer en los
efluentes de oxidacidon de fenol. En cuanto a los intermedios de hidrogenacién
catalitica de dicho compuesto, se obtuvieron valores de ECso tres y nueve veces

superiores a la del fenol en el caso de C-ONA y C-OL, respectivamente.
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Fig. 2.5. Evolucién temporal de la concentracion de oxigeno disuelto durante el

ensayo de inhibicién realizado para HQ (2 g L'1).

La determinaciéon de la ECso mediante el método de ajuste logistico no pudo
llevarse a cabo para diurdn, alacloro y atrazina, ya que para concentraciones
proximas al limite de solubilidad no se alcanzé el 100% de inhibicién. En el caso de
la atrazina, pese a no poder establecerse un valor de ECso, no se apreci6
disminucién de la VECO a la maxima concentracién soluble analizada (35 mg L1),
por lo que se considerd no inhibitorio. Los herbicidas y farmacos estudiados, a
excepcion de diurén, mostraron un efecto inhibitorio significativamente bajo, por
lo que, en principio, el tratamiento biologico de los contaminantes emergentes no
se veria impedido por la inhibicién del fango activo, ya que por lo general suelen

encontrarse en concentraciones inferiores a la ECsp.

La Tabla 2.6 recoge los valores de ECso sobre fango activo publicados en la

literatura para los compuestos estudiados. La evaluacion de la inhibicién de fangos
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activos suele llevarse a cabo siguiendo las directrices del test OECD 209 (1984), o
su homoélogo, el procedimiento ISO 8192 (1986), aunque ciertos autores han
desarrollado métodos diferentes. Beltrame et al. (1984) estudiaron la inhibicién de
cloro y nitrofenoles sobre la degradacion de fenol a través de ensayos cinéticos en
discontinuo, mientras que Neumegen et al. (2005) emplearon como sustrato de
referencia un agua sintética compuesta por lactosa y leche en polvo, analizando
como variable la DBOs del fango activo en presencia de diferentes concentraciones

de fenol.

Tabla 2.6. Valores de ECso recogidos en la literatura para los compuestos

estudiados determinados a través de ensayos con fango activo.

ECso (mg L'1) Método empleado Referencia
acP 710 ﬁgf;i?fnigéticas en Beltrame et al. 1984
35DCP 13,3 ISO 8192 Gutierrez et al. 2002
6,3 OECD 209 modificado Gendig et al. 2003
2,2 OECD 209 modificado Ricco et al. 2004
PCP 0,8 [SO 8192 Gutierrez et al. 2002
Fenol 270 DBO Neumegen et al. 2005

Los resultados obtenidos muestran una amplia divergencia con los valores
publicados, especialmente significativa en el caso de PCP y fenol, por lo que incluso
utilizando un método similar, los resultados son altamente dependientes de las
condiciones en las que se llevan a cabo los andlisis y del in6culo utilizado. Los
valores de ECso publicados en la literatura para 35DCP varian de 2,2 a 13,3 mg L1,
estando aceptados por la OECD los valores que se encuentren entre 5 y 30 mg L-1.
Este intervalo, significativamente amplio, asume las divergencias que puedan

existir debido al origen del in6culo empleado.

La Tabla 2.7 muestra los resultados de ECso obtenidos mediante el ensayo
Microtox® a 5 y 15 minutos, asi como el intervalo de valores publicados en la
literatura. Excepto para 2,4-D, MCPA y cafeina, los valores experimentales de ECso

se encuentran en concordancia con los encontrados en la bibliografia, si bien es
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cierto que dicho intervalo es bastante amplio en algunos casos. En la mayoria de
los compuestos clorados, el valor de ECsp a los 15 min es menor que a los 5 min, lo
cual refleja que el efecto provocado depende del tiempo de exposicién de la
bacteria al xenobidtico, siempre en términos de toxicidad aguda, ya que este tipo

de test no predice efectos crénicos a largo plazo (Crane et al. 2006).

Los valores de ECso obtenidos utilizando el método Microtox® resultaron
notablemente inferiores a los observados para fango activo. Esta diferencia en la
respuesta se debe al empleo de microorganismos distintos. Vibrio fischeri es una
cepa pura de una bacteria marina, mientras que el fango activo es una comunidad
heterogénea, lo que le confiere una mayor flexibilidad frente a variaciones
ambientales y choques toxicos (Gutierrez et al. 2002). La mayor sensibilidad de V.
fischeri, observada también por otros autores (Gutierrez et al. 2002, Ricco et al.
2004), llevaria a la sobreestimacion del efecto real de los compuestos estudiados
en caso de que el agua residual se sometiera a un tratamiento bioldgico antes de su

vertido a un cauce receptor.

La tendencia de los valores de ECso obtenidos mediante Microtox® tampoco
coincidié con la observada empleando fangos activos. Esto pudo deberse a
diferencias en las membranas celulares, que pueden hacer que unos compuestos
penetren en la célula mdas facilmente que otros. La discrepancia result6
especialmente significativa en relacién al nimero y posiciéon de &tomos de cloro en
el anillo fenodlico, ya que en el caso de Vibrio fischeri, 1a posicidn para- del cloro en
el 4CP ejercid un efecto toxico mas importante que en fango activo, presentando un
valor de ECso menor que los clorofenoles con 2 y 3 atomos de cloro. Kaiser (1988)
obtuvo valores de ECso para 2CP, 3CP y 4CP de 39,7, 13,16 y 9,06 mg L1,
respectivamente, lo que confirma que la posicion orto- reduce considerablemente
la toxicidad de los clorofenoles. Aunque algunos autores han encontrado una
buena correlacion entre la respuesta a diferentes xenobioticos de V. fischeri y otros
microorganismos presentes en el agua, como Ceriodaphnia dubia (Doherty et al.
1999), Daphnia magna (Vasseur et al. 1984) y Tetrahymena pyriformi (Cronin et al.
1991), algunos otros han concluido que para ciertos grupos de compuestos, V.
fischeri no representa un buen modelo para evaluar la inhibicién de la biomasa

(Dalzell et al. 20023, Gutierrez et al. 2002, Ricco et al. 2004, Rizzo 2011).
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Tabla 2.7. Resultados de ECso obtenidos por Microtox® en el presente trabajo y en

la literatura.

Microtox® 5min Microtox® 15min Otros autores
ECSO EC50 ECSO
2 2 Ref .
(mg L'l) (mg L'l) (mg L'l) eierencias
4CC 195 0990 161 0974
4CP 21 0990 19 0983 11.9 Haiser 1988, Jennings
etal. 2001
Kaiser 1988, Drzewi
24DCP 42 0996 37 0993 1261 . rzewicz
etal. 2004
Kaiser 1988, i
35DCP 68 0993 60 0999 2841 Jennings
etal. 2001
Kaiser 1988, S
246TCP 120 0974 107 0930 6082 . venson
etal. 1995

Kahru et al. 1996,
Bogaerts et al. 2001

Fenol 245 0,966 17.6 0,970  16,0-42,0 Kaiser 1988, Zazo et

PCP 0,6 0,973 0,6 0,981 0,7-1,1

al. 2007
Catecol 175 0986 175 0972  7,0477 ser 1988 Zazo et
al. 2007
Kaiser 1988, Z t
HQ 0,036 0,993 0,032 0,989 0,038_0,042 alser , Lazo e
al. 2007
Kaiser 1988, Z t
BQ 0018 0968 0018 0974 0,009-002 . oo , Zazo e
al. 2007
C-OL 124 0985 122 0,954 115  Kaiser 1988

CONA 273 0992 263 0986 105-187 cuser 1988, Calvo et
al. 2004
Bogaerts et al. 2001,
Lapertot et al. 2008
Alacloro 114 0966 105 0926 105-206 oonnet et al 2007,
Lapertot et al. 2008
Bogaerts et al. 2001,
Lapertot et al. 2008
2,4-D 20,5 0,995 21,1 0,999 59,0 Zona et al. 2003
Vismara et al. 1997,
MCPA 12,0 0,997 11,6 0,994 75,6-121 Bojanowska-Czajka et

al. 2006

Diuroén 54,1 0,997 42,7 0,973 58,0-86,0

Atrazina 103 0,999 87,5 0,884 89,0-150

Atenolol 36,8 0,987 38,1 0,998
Cafeina 25,1 0,980 26,3 0,939 317 Jennings et al. 2001
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El andlisis de la toxicidad de un compuesto debe tener en cuenta la funcién celular
sobre la que se ejerce el efecto. Los herbicidas provocan el bloqueo de la
fotosintesis y el transporte de electrones en los tilacoides, organulos propios de
células vegetales. Por ello, ni el fango activo ni V. fischeri son sensibles en la
determinacion de la toxicidad de estos compuestos, lo cual se refleja en la
obtencion de valores de ECso mucho mayores (en torno a tres ordenes de
magnitud) que los alcanzados utilizando especies fotosintéticas como algas
(Lapertot et al. 2008). Sin embargo, en el presente estudio, la toxicidad no se
estudié como una caracteristica intrinseca del compuesto sino como el impacto
que pudiera tener sobre el sistema bioldgico de una planta de tratamiento de aguas
residuales, por lo que el empleo de fango activo queda justificado, ya que se trata
del organismo diana (Rizzo 2011). Los valores de ECso determinados mediante el
método Microtox® pueden ser validos en el caso de que los compuestos fueran a
verterse al medio natural. Ademas, el sistema Microtox® tiene la ventaja de estar
estandarizado, por lo que es util a modo comparativo, mientras que los métodos
respirométricos no suelen llevarse a cabo en unas condiciones estandar, por lo que
los resultados son muy dependientes de factores ambientales y del propio in6culo

utilizado.
2.3.2. Estudio de biodegradabilidad rapida de compuestos puros

La evaluacion de la biodegradabilidad de los compuestos estudiados se llev6 a cabo
mediante ensayos respirométricos, utilizando una concentracién inicial de sustrato
de 10 mg L1, siendo siempre inferior a la ECso para fango activo determinada en
los ensayos previos. El test no se llevd a cabo para HQ y BQ debido a la elevada
toxicidad de ambos compuestos, ya que la concentracion para la cual no

presentaron efectos inhibitorios result6 ser demasiado baja.

El test de biodegradabilidad rapida resulté positivo para 4CP, 4CC, catecol, fenol, C-
OL y C-ONA. La Figura 2.6 muestra los resultados obtenidos en los ensayos
respirométricos de dichos compuestos, ademdas del alacloro como ejemplo de

compuesto no biodegradable.
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Fig. 2.6. Evolucidon de la concentracion de compuesto y perfil respirométrico
Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y

obtenidos en los ensayos de biodegradabilidad rapida para catecol (a), C-OL (b), C-

ONA (c), fenol (d), 4CP (e), 4CC (f) y alacloro (g).
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La degradacion de los compuestos estudiados mostré tres tendencias diferentes.
En los ensayos realizados con catecol (Figura 2.6.a), C-OL (Figura 2.6.b) y C-ONA
(Figura 2.6.c) se observo una degradacion progresiva desde el comienzo del
ensayo, acompanada de un aumento gradual de la VECO, recuperando los valores
basales una vez consumido el sustrato. En las figuras correspondientes a fenol
(Figura 2.6.d), 4CP (Figura 2.6.e) y 4CC (Figura 2.6.f), pudo apreciarse una fase de
latencia inicial, en los 3 casos con una duracién aproximada de 5 h, en la que la
biomasa experimenté un periodo de aclimatacién previo a la degradaciéon de

sustrato.

El sustrato pudo eliminarse completamente tras 24 h en la mayoria de los ensayos
anteriores, excepto en el caso de 4CP, que se prolongé hasta las 30 h. La conversién
de COT para los compuestos no clorados alcanzé valores en el intervalo de 80 a
87%, mientras que la mineralizacion fue significativamente menor en los ensayos

realizados con 4CC y 4CP, lograndose tan s6lo un 47 y un 50%, respectivamente.

El ensayo realizado con alacloro (Figura 2.6.g) revel6 la ausencia de degradacién
de sustrato tras 24 h, observandose una disminucién progresiva de la VECO que
puso de manifiesto que parte de la biomasa resulté afectada de manera
irreversible por la presencia del compuesto a modo de toxicidad a largo plazo. Este
efecto se observé también en los ensayos realizados con 24DCP, 246TCP, atrazina

y diurén.

La biodegradabilidad de fenol y sus productos de hidrogenacién, C-OL y C-ONA, se
estudio, ademas, empleando una concentracion de sustrato mayor (50 mg L-1), con
objeto de determinar cual de ellos resultaria mas factible tratar mediante un
sistema bioldgico (Figura 2.7). Los resultados obtenidos empleando como sustrato
C-OL (Figura 2.7.a) y C-ONA (Figura 2.7.b) presentaron una clara similitud en la
evolucion de la concentracion y el perfil respirométrico con los ensayos realizados
previamente utilizando una concentracion inicial de sustrato de 10 mg L1 En el
caso del fenol (Figura 2.7.c), pese a conservarse la etapa de aclimatacién, la VECO
alcanz6 un valor maximo en torno a 75 mg Oz hl g1 SSV, mas de dos veces
superior al obtenido en los ensayos realizados con C-OL y C-ONA. Ademas, el perfil

respirométrico mostré una inhibicién por sustrato significativamente baja, ya que,

Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y 68
su acoplamiento con procesos de oxidacion avanzada



Il. Determinacion del efecto inhibitorio y la biodegradabilidad de compuestos xenobiéticos

una vez iniciado el consumo de fenol, la VECO maxima se alcanzé en un corto
intervalo de tiempo, lograndose la completa eliminacién de fenol después de tan
s6lo 10 h de ensayo. Por tanto, la degradacién biolégica de fenol por un fango
activo no aclimatado se vio favorecida con el incremento de la concentracion inicial

de sustrato hasta 50 mg L1, puesto que una dosis de 10 mg L-! resulté insuficiente

para alcanzar la velocidad maxima de consumo.
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Fig. 2.7. Evolucién de la concentracion de compuesto y perfil respirométrico

obtenidos en los ensayos de biodegradabilidad rapida realizados con C-OL (a), C-

ONA (b) y fenol (c).

Los clorofenoles con mas de un atomo de cloro, herbicidas y farmacos, no pudieron
degradarse en las 24 h de duracion del ensayo de biodegradabilidad rapida. Esto
sugiere que dichos compuestos no podrian eliminarse empleando métodos
biolégicos convencionales, incluso en concentraciones bajas, ya que

permanecerian en el efluente en el caso de un reactor en continuo o se
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acumularian en un reactor discontinuo, pudiendo alcanzar concentraciones
superiores a la ECso, lo que desestabilizaria el sistema. Por ello, pese a que algunos
de estos compuestos no resultaron significativamente inhibitorios, la Unica
posibilidad de tratamiento biolégico conllevaria previamente la aclimatacion de la

biomasa.
2.3.3. Estudio de biodegradabilidad inherente de compuestos puros

El test Zahn Wellens de biodegradabilidad inherente se llevé a cabo para todos los
compuestos con resultado negativo en el ensayo de biodegradabilidad rapida, con
la finalidad de determinar la posibilidad de aclimatacion de la biomasa para llevar
a cabo su tratamiento. La concentracion inicial ensayada fue de 10 mg L-1 para los
compuestos fenolicos policlorados y los farmacos estudiados, de 30 mg L-1 para
diurén y atrazina y de 50 mg L-1 para los demas herbicidas. En el ensayo realizado
con alacloro se observo la adsorcidon del herbicida a los difusores ceramicos
empleados en la introduccién de aire al sistema dentro de las 3 primeras horas de
experimentacion, por lo que se llevo a cabo un nuevo montaje introduciendo el aire

a través de un tubo metalico perforado.

La Figura 2.8 recoge los resultados obtenidos para los herbicidas, en términos de
conversion de sustrato (a) y COT (b). El 2,4-D y el MCPA mostraron una mayor
biodegradabilidad inherente que los demas herbicidas estudiados, presentando un
valor de conversién cercano al 100%. Sin embargo, la eliminaciéon de COT fue
diferente en ambos casos, resultando mucho mayor la alcanzada en el ensayo
realizado con 2,4-D (79%). En el caso de los herbicidas que contenian nitrégeno en
su composicion (diurdn, alacloro y atrazina), se obtuvieron valores de conversion
en el intervalo del 20 al 30%, mientras que la eliminacién de COT alcanzé el 10%.
Lapertot et al. (2006a) estudiaron la biodegradabilidad de sustancias prioritarias
mediante diferentes métodos, analizando, entre otros compuestos, diurén
mediante el test Zahn-Wellens, alacloro segin el método de respirometria
manomeétrica y atrazina mediante el ensayo DBOzs o “Closed Bottle Test”, ambos
recogidos en el método (OECD 301 1993). Segln estos autores, se consiguié
eliminar la atrazina por completo tras 28 dias, pero diurén y alacloro no pudieron

degradarse por causas de lisis celular e inhibiciéon de la biomasa, respectivamente.
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Fig. 2.8. Evolucion de la conversion de compuesto (a) y COT (b)observada en el

ensayo de biodegradabilidad inherente para los herbicidas.

La Figura 2.9 recoge los resultados obtenidos, en términos de conversién de
sustrato (a) y COT (b), para los demas compuestos estudiados que mostraron una
respuesta positiva al test. S6lo dos clorofenoles presentaron biodegradabilidad
inherente, el 24DCP, que se eliminé de forma moderadamente rapida con una
conversion final de COT del 38%, y el 246TCP, en el que la curva de degradacién
mostrd una clara tendencia de adaptacion del microorganismo hasta alcanzar una
degradacidn total de compuesto, aunque tan sélo se elimin6 un 35% de COT. Los

demas clorofenoles (35DCP y PCP) se mostraron refractarios a un tratamiento
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biolégico aerobio. La cafeina se elimin6é por completo, y el atenolol en un 78%,
alcanzandose una conversion de COT del 70 y 40%, respectivamente. La
concentracion de cafeina fue indetectable a los 18 dias de ensayo, lo cual se acerca

al valor de 22 dias establecido en la literatura (BASF AG 2000).
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Fig. 2.9. Evolucién de la conversiéon de compuesto (a) y COT (b) observada en el

ensayo de biodegradabilidad inherente para 24DCP, 246TCP, cafeina y atenolol.

En la Tabla 2.8 se clasifican los compuestos estudiados en funcién de la inhibicién
que causan sobre fango activo como poco inhibitorios (PI) (ECso > 1000 mg L1),

moderadamente inhibitorios (MI) (100 mg L1 < ECso < 1000 mg L-1), inhibitorios
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(I) (10 mg L1 < ECs50 < 100 mg L1) y extremadamente inhibitorios (EI) (ECs0 < 10
mg L1), y de su biodegradabilidad para una concentracién inferior a la ECso, como

rapidamente biodegradables (RB), con biodegradabilidad inherente (BI) o no
biodegradables (NB).

Tabla 2.8. Clasificacion de los compuestos estudiados.

Inhibicion Biodegr. Inhibicién Biodegr.
4CC MI RB 35DCP I NB
4CP I RB 246TCP | BI

24DCP [ BI PCP I NB
Fenol MI RB BQ El -
Catecol MI RB C-OL PI RB
HQ EI - C-ONA PI RB
Diuroén | BI 2,4-D MI BI
Alacloro MI BI MCPA MI BI
Atrazina PI BI
Atenolol MI BI Cafeina MI BI

2.3.4. Estudio de inhibicion y biodegradabilidad de mezclas de compuestos

Los métodos respirométricos de inhibicién y biodegradabilidad rapida utilizados
en el andlisis de compuestos individuales se emplearon también para la evaluacién
de mezclas sintéticas de productos de hidrodecloracién catalitica de 4CP, con el
objetivo de estudiar la posible ocurrencia de efectos sinérgicos o antagoénicos
cuando estos compuestos se encuentran formando parte de mezclas acuosas. Las
disoluciones se prepararon de acuerdo con la composicion de los efluentes
obtenidos en el tratamiento de 100 mg L1 de 4CP utilizando catalizadores de Pd y
Rh soportados sobre alimina y carbones activos de diferente procedencia (Diaz et

al. 2009, Diaz et al. 2011).

La inhibicion de las mezclas sintéticas se evalué determinando la ICso, definida
como la dilucién de la mezcla inicial capaz de provocar una disminucion del 50%

de la actividad del fango activo medida como VECO. El procedimiento para la
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determinacion de la ICso fue el mismo que el utilizado en la ecuacién 2.5, pero
empleando el porcentaje de dilucion de la muestra inicial en lugar de la
concentracion de compuesto como variable. Con el objetivo de llevar a cabo el
menor numero de determinaciones posibles, se utilizo el método de ajuste lineal,
calculando el parametro y a partir de los valores de VECO obtenidos en cuatro
diluciones diferentes de la mezcla inicial (30:100, 50:100, 75:100 y 95:100). Los
resultados se expresaron en unidades de toxicidad (UT), calculandose a partir de

los valores obtenidos de ICso, de acuerdo con la ecuacién 2.8.

100

UT = —
ICsg

(2.8)
Los ensayos de biodegradabilidad rapida realizados con las mezclas de
compuestos se prolongaron durante 70 h atendiendo al caracter recalcitrante de

las muestras, analizandose evolucion del COT y perfil respirométrico.

La Figura 2.10 muestra los resultados de inhibicion (UT) y biodegradabilidad
(conversion de COT) obtenidos en los ensayos realizados para los efluentes
sintéticos de hidrodecloracion de 4CP, en funcién de su composicion en 4CP, fenol,

C-OL y C-ONA en forma de carbono.
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Fig. 2.10. Valores de inhibicion (UT) y biodegradabilidad (Xcor) obtenidos para las

mezclas de productos de hidrodecloracién de 4CP.
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El incremento de la concentracién de 4CP en la mezcla provocé, en general, un
aumento de su efecto inhibitorio y una disminucién de su biodegradabilidad. Estos
resultados concuerdan con los obtenidos para compuestos individuales, ya que el
4CP fue el componente de la mezcla que presentd la ECso mas baja. La muestra
compuesta principalmente por C-OL, si bien resulté ser la menos inhibitoria para la
biomasa, fue la menos biodegradable, debido a que el fenol, que en los ensayos
individuales mostré una mayor biodegradabilidad que el C-OL, estuvo presente en

mayor proporcién en el resto de efluentes analizados.

La Figura 2.11 muestra la relacion entre la inhibicibn determinada
experimentalmente para las mezclas de compuestos y la UT teorica calculada a
partir de la suma de la inhibicién causada de manera individual por los
componentes de la mezcla, calculada segtin la ecuacion 2.9. Puede apreciarse cierta
relaciéon entre ambas variables, ya que los valores de UT mas altos determinados
experimentalmente se correspondieron con una mayor inhibicién teérica. Sin
embargo, los valores calculados a partir de la suma de las ECso individuales fueron
en torno a tres veces menores que los hallados experimentalmente, lo cual indica la
existencia de efectos sinérgicos cuando estos compuestos se encuentran formando
mezclas. Este tipo de respuesta, bien sea en forma de interacciones sinérgicas o
antagodnicas, ha sido observada con anterioridad (Nirmalakhandan et al. 1994,
Fernandez-Alba et al. 2002) y pone de manifiesto que, aunque la informacién
proporcionada por el efecto inhibitorio de los compuestos individuales es valida a
efectos comparativos, el impacto real de un agua residual sobre el sistema
bioldgico de una EDAR debe determinarse evaluando la inhibicién sobre la
biomasa con el propio agua residual. Por ello, el desarrollo de métodos sencillos y
rapidos para el andlisis in situ, como los empleados en el presente estudio, resulta
de gran interés para la mejora de los procesos biolégicos en el tratamiento de

aguas residuales industriales.

C;
UTtesrica = Z ECsy; (2.9)
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Fig. 2.11. Relacién entre la UT medida experimentalmente y la esperada a partir

de la suma de los valores de ECso de los compuestos de la mezcla.

Los respirogramas obtenidos en los ensayos de biodegradabilidad rapida
permitieron estudiar la actividad de la biomasa durante el proceso de degradacion
biolégica de las diferentes mezclas de compuestos. La Figura 2.12 muestra la
evolucion de la VECO para dos disoluciones con diferente composicién, una
formada principalmente por fenol y C-ONA (mezcla 4) y otra con C-OL como
componente mayoritario (mezcla 7). En el primer caso, pudo observarse un
aumento progresivo de la VECO durante las 30 primeras horas, reflejo del consumo
de fenol, apareciendo un segundo pico menos pronunciado a las 60 h debido a la
degradaciéon de C-ONA. El consumo preferente de fenol frente a C-ONA sugiere que
en estas condiciones su degradacion aporta mas energia a los microorganismos,
dando lugar al crecimiento diduxico de la biomasa. En el ensayo realizado con el
efluente compuesto principalmente por C-OL, el consumo de sustrato resulté mas
lento, ddndose valores de VECO mads bajos. Por lo tanto, de nuevo pudo apreciarse
que, en estas concentraciones, el fenol se degrada a una mayor velocidad que C-OL
y C-ONA, por lo que en el tratamiento de 4CP mediante hidrodecloracién deberian
utilizarse catalizadores con selectividad hacia fenol, en contradiccion con los
criterios de ecotoxicidad, que sugieren selectividad hacia C-OL como producto
principal (Calvo et al. 2004, Diaz et al. 2008), siempre que los efluentes vayan a ser

objeto de tratamiento bioldgico.
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Fig. 2.12. Evoluciéon de la VECO obtenida en los ensayos de biodegradabilidad
realizados con productos de hidrodecloraciéon de 4CP en distinta concentracidn,

correspondientes a las mezclas 4 (color verde) y 7 (color cian).

2.4. Conclusiones

El estudio de inhibicién y biodegradabilidad mediante respirometria permiti6
determinar la viabilidad de la eliminacién de compuestos xenobiéticos mediante
un sistema de tratamiento bioldgico a través de métodos que por su sencillez,
reproducibilidad y rapidez podrian emplearse para la evaluaciéon in situ del

impacto de un agua residual sobre el reactor biolégico de una EDAR.

En concentraciones por debajo de su ECso, 4CC, 4CP, fenol, catecol, C-OL y C-ONA
podrian eliminarse empleando un tratamiento convencional de fangos activos. Los
herbicidas y farmacos estudiados, 24DCP y 246 TCP podrian a su vez degradarse en
un sistema bioldgico empleando biomasa aclimatada. El tratamiento biolédgico
aerobio resulté inviable en ausencia de un tratamiento previo que reduzca la
toxicidad de BQ e HQ, o incremente la biodegradabilidad en el caso de 35DCP y
PCP.
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[1I. Estudio de la cinética de
degradacion biologica de fenol,
ciclohexanol y ciclohexanona
mediante respirometria

3.1. Introduccion

El fenol es la unidad estructural basica de numerosos compuestos quimicos, por lo
que representa uno de los contaminantes mas importantes en aguas residuales
industriales de diferente procedencia, desde refinerias a industrias farmacéuticas,
fabricas de pintura y barnices, entre otros (Kumar et al. 2005). Se han estudiado
una gran variedad de tratamientos para la eliminacién de fenol y sus derivados de
aguas residuales, pudiendo clasificarse en métodos no destructivos y métodos
destructivos. Entre los métodos no destructivos destaca la adsorcion,
especialmente empleando carbon activo (Dabrowski et al. 2005), que ademas
permite su recuperacion posterior. Los métodos destructivos mas utilizados para
el tratamiento de fenol son la oxidaciéon humeda y su version catalitica (Joglekar et
al. 1991, Suarez-Ojeda et al. 2005), los procesos de oxidacién avanzada como
ozonizacidon, Fenton o foto-Fenton (Esplugas et al. 2002), los tratamientos
biolégicos (Buitron et al. 1998) y la hidrogenacién catalitica. Esta tltima suele
utilizarse no so6lo para la transformaciéon de fenol en compuestos mdas inocuos
(Diaz et al. 2007), sino también para la produccién de derivados hidrogenados,
como ciclohexanol y ciclohexanona (Talukdar et al. 1993, Neri et al. 1994), para su

utilizacion en procesos industriales como la sintesis de nylon.
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La eliminacién de compuestos fenélicos empleando sistemas biol6gicos suele ser la
opciéon mas econdémica y, ademas, conlleva un menor impacto ambiental frente al
uso de procesos fisicoquimicos. Sin embargo, los tratamientos biolégicos pueden
resultar demasiado lentos en ciertas ocasiones, cuando se tratan de degradar
sustancias refractarias, e incluso inhibitorias, si se encuentran en concentraciones
elevadas. El empleo de biomasa aclimatada permite mitigar estas desventajas,
aumentando considerablemente la eficacia del tratamiento (Buitron et al. 1995). La
optimizaciéon del proceso bioldgico pasa por el estudio de la cinética de
degradacidon microbiana para conocer las condiciones mas favorables en las que
llevar a cabo el tratamiento, evitando en la medida de lo posible la inhibicion del

metabolismo microbiano.

En la literatura existen numerosos trabajos centrados en el estudio de la
degradacién microbiana de fenol (Yang et al. 1975, Marrot et al. 2006, Nair et al.
2008) y evaluar su cinética de biotransformaciéon (Agarry et al. 2008). La
degradacidn bioldgica de sus principales productos de hidrogenaciéon catalitica,
ciclohexanol y ciclohexanona, se ha estudiado en menor medida (Babu et al. 1999,
Iwaki et al. 2003) y su cinética aiin no ha sido descrita. La mayoria de los estudios
cinéticos de degradacion bioldgica de fenol se basan en el analisis conjunto del
crecimiento microbiano y la disminucién de la concentracion de sustrato
utilizando cepas puras, generalmente bacterias del género Pseudomonas (Goudar
et al. 2000, Monteiro et al. 2000, Reardon et al. 2000, Kumar et al. 2005, Oboirien
et al. 2005). La cinética de degradacion biolégica de fenol también se ha estudiado
empleando fangos activos (Nuhoglu et al. 2005), aunque sélo algunos autores han
utilizado técnicas respirométricas para determinar los parametros cinéticos

(Orupold et al. 2001, Tomei et al. 2004, Contreras et al. 2008).

La respirometria permite utilizar el consumo de oxigeno como parametro de
descripcion del crecimiento de la biomasa o la degradacion de sustrato (Gaudy et
al. 1989), ya que consumo de oxigeno y energia metabdlica son conceptos
directamente relacionados en sistemas bioldgicos aerobios (Gaudy et al. 1988).
Este hecho ofrece la posibilidad de utilizar modelos de crecimiento de biomasa en

el ajuste de datos respirométricos. El empleo de técnicas respirométricas permite
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obtener coeficientes cinéticos como la velocidad maxima de crecimiento (Kappeler
et al. 1992), la velocidad de consumo endoégena (Avcioglu et al. 1998) o el
rendimiento biomasa/sustrato (Dircks et al. 1999) de manera rapida y sencilla en
comparacién con el andlisis de la concentraciéon de sustrato o el crecimiento de
biomasa, puesto que el proceso puede automatizarse y no necesita toma de

muestra.

En el presente capitulo se evalua el uso de la respirometria para el estudio de la
cinética de degradacion y el rendimiento biomasa/sustrato de fenol, ciclohexanol y
ciclohexanona, utilizando como compuesto de referencia acetato sédico y un fango
activo previamente aclimatado. Los ensayos se realizaron a diferentes
temperaturas para estudiar la influencia de dicha variable sobre la degradacion

bioldgica.

3.2. Materiales y métodos

3.2.1. Reactores secuenciales discontinuos

La aclimatacion y mantenimiento de la biomasa empleada en los ensayos
respirométricos se llevo a cabo en reactores secuenciales discontinuos de 5 L
construidos en polimetacrilato de metilo, aereados mediante compresores y
difusores mecanicos y agitados mecanicamente mediante rotores tipo hélice. Los
reactores operaron a temperatura ambiente, con un tiempo de retencion
hidraulico (tru) de 5 dias y un tiempo de retencidn celular (trc) de 15 dias. La
alimentacion y extraccion de influente y efluente, asi como la adicién de NaOH 12
M para controlar el pH, se realiz6 utilizando bombas peristalticas (Seko PR4). La

concentracion de biomasa se mantuvo entre 3y 4 g SSV L-1.

Los SBR operaron en secuencias de 8 h, con las siguientes cuatro etapas: llenado
anoéxico (0,5 h), reaccién aerobia (6 h), sedimentacién (1 h) y vaciado (0,5 h). Los
reactores operaron ininterrumpidamente gracias a la automatizacién de los
diferentes componentes mediante el empleo de programadores con temporizador

(Bricolux).
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3.2.2. Indculo

El fango activo utilizado como in6culo se obtuvo a partir de una mezcla de lodos
procedentes de los reactores biologicos de dos plantas de tratamiento de aguas
residuales industriales (RECASA y Wyeth Pharma), y de la EDAR de Alcala de
Henares (Madrid).

3.2.3. Aclimatacion del lodo

La aclimatacién de la biomasa se llevé a cabo para cada uno de los compuestos
estudiados, introduciéndolos en el reactor como Unica fuente de carbono y energia
previamente a su empleo en los ensayos respirométricos. En el caso del acetato
sédico (AcNa), el fango activo se mantuvo con la misma concentracién de sustrato
(300 mg Lt en el interior del reactor) desde la puesta en marcha del reactor,
puesto que no preciso de un periodo de aclimatacién. En los demas compuestos, se
empleod una estrategia de aclimatacion, que consistio en el aumento progresivo de
la concentracién de fenol y ciclohexanol (C-OL) y ciclohexanona (C-ONA) hasta

alcanzar 300 mg L1,

El influente se preparé disolviendo cada uno de los compuestos (AcNa, fenol, C-OL
y C-ONA) en agua destilada, a la que se afiadi6 una fuente de nitrégeno, fésforo y
diversos micronutrientes (CaClz, FeCls, KCl y MgS04), empleando una proporcién

masica DQO:N:P:micronutrientes de 100:5:1:0,05.
3.2.4. Ensayos cinéticos

Los ensayos cinéticos se llevaron a cabo empleando un respirémetro discontinuo
de tipo LSS, cuya composicién y funcionamiento se detallaron en el capitulo II

(apartado 2.2.3).

El estudio cinético mediante respirometria se basd en la determinacion del perfil
de velocidad especifica de consumo de oxigeno (VECO) al afiadir concentraciones
crecientes de sustrato (de 5 a 300 mg L-1) a diferentes temperaturas (de 15 a
35°C). La concentracién de biomasa se fij6 en 650 mg SSV L1, cuantificada
utilizando el procedimiento estandar (APHA 1992), para evitar que el consumo de
oxigeno debido a la actividad microbiana sobrepasara la velocidad de transferencia
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de oxigeno a la disolucién. Se afiadi6 un medio nutritivo, tampén fosfato y N-
aliltiourea como inhibidor de la nitrificacién a la disolucién de partida, de acuerdo
con lo establecido en el método estandarizado de determinacién de la Demanda

Bioldgica de Oxigeno (DBOs) (APHA 1992).

Los experimentos comenzaron con el registro de la VECO endb6gena (en ausencia
de sustrato), que se considerd constante a lo largo de la duracion del ensayo y se
utilizé para la correccion de los valores de VECO medidos al afiadir el pulso de
sustrato, obteniéndose la VECO ex6gena. Los parametros cinéticos se
determinaron a partir de los datos obtenidos de VECO exdgena de acuerdo con el
procedimiento descrito por Tomei et al. (2004), basado en el empleo de modelos

de crecimiento de biomasa para el ajuste de datos respirométricos.

La relacion entre la concentracion de sustrato y la velocidad de crecimiento de los
microorganismos se estableci6 mediante la ecuacién de Monod (ecuacién 3.1),
donde pmax es la velocidad maxima de crecimiento del microorganismo, S es la
concentracion de sustrato y Ks es la constante de saturacion de Monod, que
representa la concentraciéon de sustrato para la cual la velocidad de crecimiento

del microorganismo es la mitad de la maxima.

S

— 3.1
Ks+S G

U = Umax

La Figura 3.1 muestra la influencia de la concentracién de sustrato sobre la
velocidad de crecimiento de los microorganismos. En ausencia de inhibicién, la
velocidad especifica de crecimiento aumenta con la concentracién de sustrato
hasta llegar a un valor maximo constante. Cuando el sustrato es inhibitorio, la
velocidad especifica de crecimiento aumenta con la concentracién de sustrato
hasta alcanzar un umbral por encima del cual una mayor concentracion de sustrato
disminuye la velocidad de crecimiento (Garcia 1999). Este tipo de cinética puede
describirse mediante el modelo de Haldane (ecuacion 3.2), que introduce un nuevo

parametro a la ecuacién de Monod, Kj, conocida como constante de inhibicion.
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U= Umax ° —Sz (3-2)

Hmax

1 (h)

— Sin inhibicion
Con inhibicion

S@LY
Fig. 3.1. Crecimiento microbiano en presencia de un sustrato inhibitorio y no

inhibitorio.

La utilizacion de datos respirométricos para la estimacion de la cinética de
biodegradacion es posible debido a que la degradacién de sustrato, el crecimiento
de la biomasa y el consumo de oxigeno estan estequiométricamente ligados a
través de la ecuacion 3.3 (Gaudy et al. 1988, Smets et al. 1996), donde Yxs es el
rendimiento biomasa/sustrato, rs la velocidad de consumo del sustrato y p la

velocidad de crecimiento de la biomasa.

VECO

=
m = —Ts (33)

YX S

Utilizando la relacién entre el crecimiento de biomasa y el consumo de oxigeno, y
asumiendo que la concentraciéon de biomasa permanece constante a lo largo del
experimento, se pueden obtener las ecuaciones de los modelos de Monod y
Haldane adaptadas para llevar a cabo el ajuste de datos respirométricos
(ecuaciones 3.4 y 3.5, respectivamente). La representacion de los valores

obtenidos de VECO inicial para cada concentraciéon de sustrato empleada permite
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obtener los parametros cinéticos VECOmax, Ks y Ki empleando ambas ecuaciones en

el ajuste de datos respirométricos.

(A-Yyg) (A =Tys)
‘Ll_ =

VECO = =VECO —_— 3.4
YXS YXS umax KS + S max KS + S ( )
(1 — Yxs) (1 —Yxs) S S
VECO = 5t = =l 3= VECOpax———c5  (35)
xs Xs Ks+S+% Ks+S+%
l L

El rendimiento biomasa/sustrato se determiné de acuerdo con el procedimiento
descrito por Dircks et al. (1999), que consiste en el calculo del consumo acumulado
de oxigeno (CAO) a partir de la integracion de la curva de VECO frente al tiempo. La
representacion de los datos de CAO ex6geno para cada concentracion inicial de

sustrato permite obtener el valor de Yxs a través de un ajuste lineal (ecuacion 3.6):
CAO,, = (1 —Yxs5)S (3.6)
3.2.5. Métodos analiticos

La cuantificacion de fenol, C-OL y C-ONA se llevé a cabo mediante cromatografia de
gases con detector de ionizacion de llama (GC/FID, Varian) utilizando el método

recogido en el apartado 2.2.9 del capitulo IL

3.3. Resultados y discusion

3.3.1. Cinética de la degradacion biologica de fenol, ciclohexanol y

ciclohexanona

Los respirogramas obtenidos empleando concentraciones crecientes de los
compuestos estudiados a las diferentes temperaturas ensayadas se recogen en el
Anexo II. La Figura 3.2 muestra la evolucién de la VECO observada para diferentes
concentraciones de AcNa (a), fenol (b), C-OL (c) y C-ONA (d) a una temperatura de
20°C. A bajas concentraciones de sustrato o en ausencia de inhibicidn, la VECO
tomo su valor maximo inmediatamente después de ponerse en contacto el sustrato

con la biomasa. Una vez consumida la fuente de carbono, la VECO disminuyd,
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volviendo a tomar valores basales correspondientes al metabolismo end6geno. En
el caso de fenol, C-OL y C-ONA (Figura 3.2 b-d), una concentracién de 200 mg L1
resulté inhibitoria, aprecidndose en el respirograma una pendiente ascendente
debida al aumento de VECO producido por la disminucién de la concentracién de
sustrato en el medio de reaccion. En el respirograma obtenido para C-OL y en
menor medida en el de C-ONA, aparecié un segundo pico después de haberse

alcanzado la VECOmay, indicando la degradacion de intermedios metabdlicos.
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Fig. 3.2. Respirogramas obtenidos para AcNa (a), fenol (b), C-OL (c) y C-ONA (d)

para concentraciones de sustrato de 5, 20 y 200 mg L1 a 20°C.

La evolucién de la velocidad de consumo de oxigeno y la degradacion de sustrato
se estudié empleando una concentracion inicial de compuesto de 200 mg L1 a una
temperatura de 30°C. Los resultados obtenidos para fenol, C-OL y C-ONA se
muestran en la Figura 3.3. En el ensayo realizado con fenol (Figura 3.3.a) no se

observd fase de latencia, a diferencia de los experimentos realizados con fango
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activo no aclimatado (capitulo II). Sin embargo, la degradacién de sustrato mostré
un claro perfil inhibitorio, con un aumento de la velocidad conforme disminuyé la
concentracion de fenol en el medio de reaccién, alcanzandose la VECOmax una vez
se encontré por debajo de los 50 mg L-1. La velocidad de degradacién fue mayor en
el ensayo realizado con C-OL (Figura 3.3.b), alcanzandose los valores mas altos de
VECO a pesar de que el perfil mostré una tendencia inhibitoria. Se detectaron en
torno a 12 mg L1 de C-ONA tras 1 h de ensayo, que no se eliminaron por completo
hasta que la concentracién de C-OL en el medio de reaccién fue indetectable,
correspodiéndose con el segundo pico de VECO observado en el respirograma. En
la literatura existen referencias acerca de la apariciéon de C-ONA como intermedio
de la transformacion de C-OL en la ruta metabdlica de degradacion de ciclohexano

por Acinetobacter (Cheng et al. 2000) y Rhodococcus (Yi et al. 2011).
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Fig. 3.3. Evolucion de la VECO y concentraciéon de sustrato e intermedios
metabolicos detectados para una concentracion inicial de 200 mg L1 de fenol (a),

C-OL (b) y C-ONA (c) a 30°C.
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En la Figura 3.3.c, tanto el perfil respirométrico como la evoluciéon de la
concentracion de C-ONA mostraron una inhibicién casi inexistente de la biomasa
en las condiciones de ensayo. El compuesto se eliminé en un 80% tras la primera
hora, sin embargo, los valores de VECO alcanzados no resultaron
significativamente elevados en comparaciéon con los obtenidos en los ensayos
realizados con los otros dos compuestos. Este hecho implica que la desaparicion
inicial de C-ONA fue debida a su transformacién en intermedios metabdlicos no
identificados, que se degradaron posteriormente, manteniéndose la actividad de
los microorganismos hasta las 6 h de ensayo pese a que el compuesto inicial no se

detect6 después de 4 h.

Los valores iniciales de VECO (VECO;) obtenidos a partir del perfil respirométrico
se representaron para cada una de las concentraciones de sustrato a cada
temperatura ensayada. La Figura 3.4 muestra la representacion de los resultados

obtenidos para fenol, C-OL y C-ONA a 30°C.
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Fig. 3.4. Valores de VECO inicial obtenidos para cada concentracion de sustrato a

30°C y ajuste de los datos respirométricos al modelo de Haldane.

La evolucién de los valores de VECO; con la concentracién de sustrato mostré una
tendencia caracteristica de inhibicién, disminuyendo con la concentraciéon de
sustrato a partir de un valor determinado. Los valores mas elevados de VECO; se

obtuvieron en los ensayos realizados con concentraciones intermedias de fenol. Sin
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embargo, el aumento de la dosis de sustrato originé un fuerte efecto inhibitorio en
la biomasa, significativamente superior al observado para C-OL y C-ONA. Los
resultados se ajustaron a un modelo de crecimiento de biomasa en presencia de
sustrato inhibitorio para la obtencién de los parametros cinéticos, selecciondndose

el modelo de Haldane debido a su simplicidad matematica.

Los resultados de los ajustes realizados se recogen en la Tabla 3.1. A partir de los
parametros estadisticos obtenidos se comprobd que el modelo de Haldane se
ajusté adecuadamente a los datos respirométricos obtenidos para fenol, C-OL y C-
ONA. Los datos experimentales obtenidos con el sustrato de referencia se

ajustaron adecuadamente al modelo de Monod.

Tabla 3.1. Parametros cinéticos obtenidos para los compuestos estudiados a

diferentes temperaturas.

T (°C) VECOmax Ks Ki R2
(mg02g1SSVh1) (mgDQOL1) (mgDQOL1)
AcNa
20 31,54 0,48 - 0,984
30 61,13 3,53 - 0,981
Fenol
15 91,25 9,88 33,12 0,998
20 131,64 12,58 68,56 0,998
25 135,80 10,15 67,67 0,991
30 177,37 10,06 106,40 0,991
35 98,95 3,66 165,69 0,998
Ciclohexanol
15 46,14 9,10 99,12 0,999
20 63,80 3,72 198,22 0,975
25 68,06 7,15 337,56 0,969
30 76,61 10,69 407,48 0,978
35 81,48 4,76 881,16 0,976
Ciclohexanona
15 24,70 2,12 343,76 0,999
20 42,97 6,83 1320,72 0,993
25 44,12 3,76 1887,20 0,996
30 48,59 2,26 2163,31 0,996
35 70,77 0,55 3670,93 0,999
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El aumento de la temperatura en el intervalo ensayado origin6 un aumento del
valor de VECOmay, por lo que el tratamiento de los compuestos estudiados se ve
favorecido a la temperatura mas elevada ensayada, logrdndose una mayor
velocidad de degradacion. En el caso del fenol, el aumento de la temperatura de 30
a 35°C ocasiono, sin embargo, una disminucién de la velocidad maxima de
consumo de oxigeno. El efecto inhibitorio disminuy6é con la temperatura,
favoreciendo a su vez la degradacion bioldgica. El fenol resulté ser el compuesto
mas inhibitorio, mientras que los resultados obtenidos para la C-ONA mostraron
un escaso efecto de inhibicion por sustrato, especialmente a las temperaturas mas
elevadas. Sin embargo, el empleo del modelo de Monod proporcioné valores de los
parametros de ajuste menos satisfactorios que los obtenidos con el modelo de
Haldane. Los valores obtenidos de Ks se encontraron en torno a 10, 7 y 3 mg DQO
L1 para fenol, C-OL y C-ONA respectivamente, aunque el intervalo de variabilidad

fue bastante amplio.

Las Tablas 3.2 y 3.3 recogen los parametros cinéticos de la degradacién aerobia de
fenol publicados en la literatura. A pesar de que la cinética de degradacién
biolégica de este compuesto se ha estudiado ampliamente, el empleo de técnicas
respirométricas para la obtencion de los pardmetros cinéticos se encuentra poco
extendido. Ademas, las condiciones en las que se llevan a cabo los ensayos,
determinantes en los resultados obtenidos, no se encuentran estandarizadas, por

lo que la variabilidad en los valores de los pardmetros cinéticos es significativa.

Orupold et al. (2001) y Lepik et al. (2011) emplearon concentraciones iniciales de
sustrato inferiores a 10 mg L1, por lo que los resultados obtenidos por ambos
autores se corresponden con una cinética de degradaciéon de fenol en ausencia de
inhibiciéon (Tabla 3.2). Contreras et al. (2008) llevaron a cabo estudios
respirométricos de degradacion de fenol empleando concentraciones iniciales de
sustrato hasta 4000 mg L-1. Sin embargo, los valores de velocidad maxima de
consumo de oxigeno aportados no estan referidos a la concentraciéon de biomasa
empleada, por lo que no puede establecerse una comparacion con los resultados de

VECOmax obtenidos en el presente trabajo.
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Tabla 3.2. Valores de los parametros cinéticos obtenidos mediante respirometria

para la degradacion bioldgica de fenol empleando fangos activos.

T [Fen()l]max VCOmax KS Ki
Referencias
(oc) (mgL1) (mgO:h1) (mgDQOL?) (mgDQOLY)
20 5 8,4* 0,3 - Lepik et al. 2011
- 10 52,2-128,0 1,9-3,8 - Orupold et al. 2001
30 4000 146,0 33,4 453 Contreras et al. 2008

* VECOmax (mg Oz g1 SSV h-1)

Tabla 3.3. Valores de los parametros cinéticos para la degradacion bioldgica de

fenol empleando fangos activos y Pseudomonas sp.

T [Fenol]max Mmax Ks Ki
Referencias
) (mgLY) (b))  (mgDQOL1) (mgDQOL?Y)
Fangos activos
15 40 0,258 9,3 517 Buitron et al., 1998
30 500 0,359 72,4 870 Kumaran et al. 1997
30 500 0,418 70,0 882 Livingston et al. 1989
28 900 0,260 60,5 412 Palowsky et al.1973
30 1300 0,251 26,2 829 Goudar et al. 2000
25 1450 0,143 208,4 256 Nuhoglu et al. 2005
25 2000 0,177 174,0 250 Rozich et al. 1985
Pseudomonas sp.
26 100 0,436 14,8 129 Monteiro et al. 2000
21 170 0,325 19,5 405 Okaygun et al. 1992
10 200 0,119 5,27 377 Kotturi et al. 1991
25 400 0,569 44,2 237 Seker et al. 1997
30 500 0,567 5,7 253 Yang etal. 1975
30 1000 0,305 86,6 309 Kumar et al. 2005
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El estudio de la biodegradaciéon de fenol se ha llevado a cabo principalmente
mediante el andlisis del crecimiento de biomasa, empleando fangos activos o bien
cepas puras de Pseudomonas putida (Tabla 3.3) por ser la especie predominante en
los sistemas biolégicos aclimatados a fenol (Saravanan et al. 2008). Tanto en el
caso de emplear fango activo como P. putida, la velocidad maxima de crecimiento
de biomasa presentd una fuerte dependencia con la concentracidn inicial de fenol
empleada, obteniéndose valores crecientes hasta 500 mg L1, y disminuyendo por
encima de dicha dosis de sustrato. La temperatura también resulté ser un factor
determinante sobre pmax, observandose valores significativamente menores al

llevar a cabo los ensayos por debajo del intervalo de 25-30°C.

El empleo de P. putida permiti6 obtener una mayor afinidad por el sustrato,
aunque la degradacién de fenol presenté un mayor efecto inhibitorio, gracias a la
flexibilidad que aporta el empleo de comunidades mixtas frente a cepas puras. Los
valores de Ks y Ki presentaron una amplia variabilidad, especialmente los
obtenidos empleando fangos activos, ya que, pese a emplearse biomasa aclimatada,
las diferentes condiciones en las que se llevé a cabo la aclimataciéon (concentracion
de fenol, empleo de cosustratos) influyeron de manera determinante en el
comportamiento del fango activo (Moreno et al. 2004). A pesar de la variabilidad
de los resultados publicados, el empleo de concentraciones iniciales de sustrato
hasta 500 mg L-1 y una temperatura de 30°C favorecen la degradacion bioldgica de

fenol.

3.3.2. Rendimiento biomasa/sustrato

Los valores de VECO obtenidos mediante respirometria se utilizaron, ademas, para
evaluar el rendimiento biomasa/sustrato. La Figura 3.5 muestra los valores
obtenidos de consumo acumulado de oxigeno exdgeno (CAOex) para cada
concentracion inicial de sustrato a una temperatura de 30°C, asi como el ajuste

lineal realizado a partir de la representacion de dichos datos.
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Fig. 3.5. Evolucién del consumo acumulado de oxigeno en funcion de la

concentracion inicial de sustrato a 30°C.

Los valores del coeficiente Yxs obtenidos para cada compuesto a las diferentes
temperaturas ensayadas se recogen en la Tabla 3.4, junto con los parametros de
ajuste. El aumento de la temperatura hasta 30°C origindé un aumento significativo
del rendimiento biomasa/sustrato. Para una misma temperatura, el coeficiente Yxs
presenté el valor mas bajo para el fenol, mientras que en el caso de la C-ONA se

lleg6 a alcanzar un valor superior incluso al obtenido para el AcNa.

Tabla 3.4. Valores del rendimiento biomasa/sustrato para fenol, C-OL y C-ONA a

diferentes temperaturas.

AcNa Fenol Ciclohexanol Ciclohexanona
T (°C)
Yxs R2 Yxs R2 Yxs R2 Yxs R2
15 048 0998 0,58 0,993 0,58 0,998
20 0,68 0,998 0,50 0999 0,57 0,999 0,59 0,999
25 0,55 0,998 0,56 0,995 0,69 0,995
30 0,73 0,999 058 0993 0,71 0999 0,75 0,998
35 058 0996 0,64 0,999 0,66 0,997
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Los valores de rendimiento biomasa/sustrato obtenidos para fenol en el presente
trabajo se encontraron en concordancia con los publicados en la literatura para
fangos activos, que se encuentran entre 0,48 (Kumaran et al. 1997) y 0,60
(Nuhoglu et al. 2005). Diferentes autores han estudiado la influencia de la
concentracion inicial de fenol sobre el coeficiente Yxs para P. putida, obteniendo
valores entre 0,94 y 0,43 para concentraciones iniciales de fenol de 25 a 800 mg L1
(Wang et al. 1999) y en el intervalo de 0,80 a 0,52 al emplear de 54 a 700 mg L1
(Reardon et al. 2000).

3.4. Conclusiones

El estudio respirométrico de la cinética de degradacion biolégica de fenol, C-OL y
C-ONA mostré que el fenol se degrada a una mayor velocidad que sus derivados
hidrogenados, aunque se trata del compuesto mas inhibitorio para la biomasa y
presenta un menor rendimiento biomasa/sustrato. En general, el aumento de la
temperatura permitié un aumento de la VECOmax y €l Yxs, retrasando la aparicion
de efectos inhibitorios al emplear concentraciones iniciales de sustrato elevadas.
Los ensayos realizados con C-ONA a las temperaturas mds altas mostraron una
inhibicién de la biomasa notablemente baja, incluso empleando concentraciones
elevdas. Aunque los tres compuestos estudiados pueden eliminarse de las aguas
residuales en una concentracion del orden de 300 mg L1 empleando un
tratamiento bioldgico con biomasa aclimatada, puede ser recomendable llevar a
cabo un tratamiento previo mediante hidrogenacion para transformar el fenol a C-
OL y C-ONA, que, al ser menos inhibitorios para la biomasa aclimatada, facilitarian

el tratamiento bioloégico.
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IV. Degradacion de herbicidas
mediante reactores biologicos
avanzados

4.1. Introduccion

En la naturaleza existe una gran variedad de compuestos organicos que, por sus
caracteristicas, pueden degradarse a través de diferentes procesos, quimicos,
fotoquimicos o biolégicos. La introduccion por parte del hombre de compuestos de
sintesis cuya estructura quimica en la naturaleza es poco frecuente o inexistente,
denominados xenobidticos, ha generado problemas de contaminacién debido a
que, dada su estructura inusual, algunos de estos compuestos pueden llegan a
persistir en la biosfera durante largos periodos de tiempo, siendo recalcitrantes a
la biodegradacién. La razén fundamental de que muchos de estos compuestos
sintéticos no sean facilmente biodegradables radica en la gran estabilidad de su
estructura quimica, e incluso aquellos que tienen estructuras similares a las
naturales pueden sufrir modificaciones que los hacen muy estables (Kolpin et al.

2000, Quintana et al. 2005).

A pesar de la complejidad de su estructura quimica, algunos xenobio6ticos pueden
ser degradados por determinados microorganismos (Horvath 1972). Cuando una
poblaciéon microbiana se pone en contacto por primera vez con un Xenobiotico,
tiene lugar un determinado periodo de induccién o ajuste bioquimico, en un
proceso conocido como aclimatacidn, tras el cual el compuesto puede degradarse

(Buitron et al. 1996, Mangat et al. 1999, Chong et al. 2007). La aclimatacion de la
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biomasa en un reactor biolégico puede explicarse a partir de la selecciéon natural
de microorganismos especializados (Wiggings et al. 1987, Hu et al. 1998), lo cual se
puede facilitar mediante el empleo de condiciones de operacién que favorezcan el
desarrollo de los microorganismos capaces de degradar el compuesto a tratar

(Martin-Hernandez et al. 2009).

La duracion de la fase de aclimatacién puede variar de horas a semanas e incluso
meses. Por lo general, cuando el proceso de aclimatacion implica la presencia de
enzimas inducidas, ocurre en periodos relativamente cortos, de minutos a dias,
pero cambios mas significativos, como la modificacion de la estructura de las
enzimas o la apariciéon de mutantes, suelen conllevar mucho mas tiempo (Buitron
et al. 1995). La duracion de la etapa de aclimatacién no sélo depende del
compuesto a tratar, sino también de la cantidad y origen del in6culo (Moreno et al.
2004), ya que la diversidad de la poblacién microbiana del fango activo, que facilita
la posibilidad de aclimatacién, varia con la composiciéon del medio con el que ha
estado en contacto con anterioridad. Las condiciones en las que tiene lugar el
proceso también afectan a la duracion del periodo de aclimatacién. Por ejemplo, la
presencia de sustratos biogénicos, que pueden proporcionar un mayor crecimiento
y energia, puede dar lugar a un crecimiento diduxico si se consume
preferentemente el sustrato biogénico (Lendenmann et al. 1996), o bien facilitar la
posibilidad de que la comunidad microbiana sea capaz de degradar un compuesto

estructuralmente similar (Hess et al. 1990, Chong et al. 2012).

El presente capitulo se centra en el estudio de la degradacién bioldgica de
compuestos xenobidticos empleados como herbicidas en la agricultura. La limitada
biodegradabilidad de estos compuestos implica su presencia en los efluentes de
plantas de tratamiento de aguas residuales de todo el mundo, detectdndose en
torno a 20 ng L1 de 2,4-D y 100 ng LT de MCPA en Suiza (Ollers et al. 2001);
diurén, 2,4-D y MCPA en concentraciones de 0,05 a 1,95 pg L't en Jap6n (Hu et al.
1999) y hasta 10,6 pg L' de MCPA en Alemania (Peschka et al. 2005). En Espafia se
detectaron, entre otros contaminantes emergentes, atenolol (2,4 pg L1), cafeina
(1,6 pg L'1) y diurdén (81 ng L1) en el efluente de tratamiento de la EDAR de Alcala
de Henares (Madrid) (Rosal et al. 2010).
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El estudio de procesos bioldgicos avanzados destinados a evitar o disminuir la
presencia de compuestos emergentes en los efluentes de tratamiento de aguas
residuales se ha extendido significativamente en los tltimos afios. En este contexto,
los reactores secuenciales discontinuos (SBR) han experimentado un auge
importante a nivel mundial en los udltimos afios en el tratamiento de efluentes
industriales procedentes del sector alimentario (Mace et al. 2002), refinerias (Lee
et al. 2004), papeleras (LeBlanc 1998) o lixiviados de vertederos (Kliumiuk et al.
2006), entre otros. Entre las ventajas que ofrece este tipo de reactores destaca su
facilidad y flexibilidad de operacién (Wilderer et al. 2001) y, ademas, permiten
emplear condiciones aerobias y andxicas a lo largo del ciclo de operacién, lo que
les confiere una importante capacidad de eliminacién de nutrientes (Lee et al.
2001). Sin embargo, los SBR también cuentan con desventajas, entre las que
destacan el envejecimiento de los lodos, el bulking (o esponjamiento de fangos), o
el foaming (elevada espumosidad superficial), que ocasionan la pérdida de

biomasa del reactor.

Los reactores biolégicos de membrana (MBR) se presentan como una atractiva
alternativa, ya que permiten una elevada retencion de particulas y
microorganismos en comparacién con los sistemas convencionales de fangos
activos y los SBR, lo que proporciona una alta calidad al efluente obtenido (vanDijk
et al. 1997, Jeffrey et al. 1998). Ademas, pueden operar con un elevado tiempo de
residencia celular y una alta concentracion de biomasa, lo que facilita el proceso de
aclimataciéon de los microorganismos (Ghyoot et al. 2000, Wei et al. 2003). Sin
embargo, al tratarse de sistemas continuos, existen dificultades operacionales para
llevar a cabo el tratamiento de aguas residuales industriales, ya que se pueden
producir variaciones en caudal, concentracidn y temperatura. El ensuciamiento de
la membrana (fouling) es el principal problema al que se enfrenta la aplicaciéon de
los MBR, ya que el mantenimiento y lavado de las membranas implica un aumento
de los costes del tratamiento. Existen diferentes estrategias para mitigar el fouling,
entre las cuales se encuentran el empleo de elevados caudales de aereacién o la
utilizacién de biomasa soportada para reducir el depdsito sobre la membrana, la

aplicaciéon de retrolavados periddicos para desprender parte de la biomasa
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depositada y el filtrado intermitente o “relajaciéon” de la membrana. En este
sentido, el empleo de reactores biolégicos secuenciales de membrana (Sequencing
Batch Membrane Bioreactors, SB-MBR) puede suponer una ventaja significativa ya
que integra las ventajas de ambos tipos de reactores, limitando el ensuciamiento

de la membrana (Laera et al. 2011).

Pese a existir un nimero de trabajos relativamente amplio sobre la degradacién
biolégica de herbicidas, la mayoria se centran en el estudio en discontinuo de
cepas puras o mixtas, centrandose en la evaluacion de aspectos bioquimicos o
genéticos (Smejkal et al. 2001, Wackett et al. 2002, Qiao et al. 2003) y existe
limitada informacién sobre la posibilidad de degradacion de los mismos en
reactores biolégicos. En este contexto, el presente capitulo tiene por objetivo
evaluar el empleo de dos reactores biologicos avanzados, SBR y SB-MBR, para el
tratamiento de aguas residuales contaminadas con herbicidas clorados como

diurén, atrazina, 2,4-D y MCPA.

4.2. Materiales y métodos
4.2.1. Reactores secuenciales discontinuos

Los reactores empleados estan construidos en vidrio, con seccién cilindrica y un
volumen de 3 L, aereados mediante compresores y difusores ceramicos utilizando
un caudal de 9 L min-1, agitados mecanicamente mediante rotores tipo hélice, a una
velocidad aproximada de 200 rpm, y equipados con sondas de pH y oxigeno
disuelto, esta ultima para evaluar la actividad de la biomasa a través de
respirometria (Figura 4.1). Los reactores estan termostatizados con una camisa
exterior con recirculacion de agua, para mantener la temperatura en torno a 30°C.
La alimentacion de influente y extraccidn de efluente, asi como la adicién de NaOH

(12 M) para controlar el pH, se realiz6 mediante bombas peristalticas (Seko PR4).

Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y 98
su acoplamiento con procesos de oxidacion avanzada



IV. Degradacion de herbicidas mediante reactores bioldgicos avanzados

Fig. 4.1. Imagen de uno de los reactores secuenciales discontinuos utilizados.

La concentracidon de biomasa se mantuvo en torno a 4 g SSV L1, empleando un
tiempo de retencion celular (trc) de 30 d. Los reactores se operaron en secuencias
de 24 h, con un tru de 6 d. La Figura 4.2 refleja la duracion de las etapas de cada
uno de los ciclos de tratamiento, que se sucedieron ciclicamente gracias a la
automatizacién de los diferentes componentes mediante el empleo de un software
informatico (Deutecno S.L.), que permiti6 registrar la VECO durante la etapa de

reaccion de cada ciclo.

.nado - Reaccion Sedimentacion -ado §
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Fig. 4.2. Duracion de las etapas del ciclo de tratamiento en SBR.

Los SBR se emplearon en el tratamiento de diurdn, atrazina, 2,4-D y MCPA. La
concentracion tratada de herbicida se seleccion6 de acuerdo con la concentracidon
inicial evaluada en el test Zahn Wellens de biodegradabilidad inherente (30 mg L-1
para diurdn y atrazina y 50 mg L1 para 2,4-D y MCPA), siendo ésta menor a la ECso
determinada para cada compuesto. De esta forma, se utiliz6 una carga de herbicida

de 1,25 g kg1 SSV d! para diurén y atrazina y de 2,08 g kg1 SSV d! en el
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tratamiento de 2,4-D y MCPA. Ademas del herbicida a tratar, el influente contenia
glucosa como sustrato biogénico para mantener una carga masica (Cn) de 0,20 kg
DQO kg1 SSV d, y sulfato amoénico, acido fosférico y sales minerales (CaClz, FeCls,

KCl y MgS04) en proporcion DQO:N:P:micronutrientes 100:5:1:0,05.

La evolucion de la concentracion residual de herbicida en el efluente permitio
evaluar la degradacion biolégica de los compuestos estudiados, analizdndose

también la conversion de materia organica en forma de DQO y COT.
4.2.2. Reactor secuencial de membrana

El reactor de membrana utilizado esta construido en polimetacrilato de metilo, con
un volumen de 6 L, seccién rectangular y fondo inclinado (Figura 4.3). Se empled
una membrana de fibra hueca (Zenon Europe Kft. Module ZW1 175) de 50 x 175
mm, con un didmetro de poro de 0,2 pm y una superficie de filtracion de 0,093 mz2.
La membrana estd compuesta por una serie de tubos de 1,0 mm de didmetro
interno y 1,8 mm de didmetro externo, con salida para la succién del efluente
filtrado y entrada de aire que, al salir entre los tubos, permiti6 disminuir el
depésito de biomasa sobre las paredes de los mismos. Para lograr una adecuada
aereacion se utilizé una electrovalvula (Elite 820), realizando la introduccién del
aire a través de difusores cerdmicos situados en el fondo del reactor. La
temperatura se mantuvo controlada en torno a 30°C por medio de un calentador
automatico interno. La introduccion de influente y extraccion del filtrado se llevo a

cabo mediante bombas peristalticas (Seko PR4).
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Fig. 4.3. Imagen del SB-MBR utilizado.
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La concentracién de biomasa se mantuvo en torno a 8 g SSV L1, empleando un trc
de 60 d. Al igual que en el sistema SBR, se oper6 en secuencias de 24 h, con un tru
de 6 d. La Figura 4.4 refleja la duracion de las etapas de cada uno de los ciclos de
tratamiento, que se sucedieron ciclicamente gracias a la automatizacién de los
diferentes componentes mediante el empleo de programadores con temporizador
(Bricolux). La duracidén de la etapa de reaccion fue de 1 h mas al dia respecto de la
empleada en los SBR, ya que no fue necesaria la sedimentacién del lodo para llevar
a cabo la extraccion del efluente clarificado. Ademas, no existieron periodos de
ausencia de aereacidén, ya que la aereacion continuada es un requisito

imprescindible para reducir el ensuciamiento de la membrana.

llenado - Reaccion liado 1
B I 22,75 h No25n

Fig. 4.4. Duracidn de las etapas de los ciclos de tratamiento en SB-MBR.

El SB-MBR se utiliz6 en el tratamiento de 2,4-D, empleando la misma carga que la
ensayada en el SBR (2,08 g kg1 SSV d-1) y se aument6 hasta 4,16 g kg1 SSV d-1 una
vez la biomasa fue capaz de eliminar el herbicida. Estas cargas se corresponden
con una concentraciéon de 2,4-D en influente de 50 y 100 mg L-1, respectivamente.
Ademas del herbicida a tratar, el influente contenia glucosa como sustrato
biogénico para mantener una Cn de 0,20 kg DQO kg1 SSV d-1, y sulfato aménico,
acido fosférico y sales minerales (CaClz, FeClz, KCl y MgS04) en proporcion

DQO:N:P:micronutrientes 100:5:1:0,05.

La evolucién de la concentracion residual de 2,4-D en el efluente permitié evaluar
la degradacién bioldgica del herbicida, analizdndose también la conversion de
materia organica en forma de DQO y COT. La evolucién de la VECO a lo largo de un
ciclo de tratamiento se determindé empleando el respirémetro discontinuo de

medida en fase liquida descrito en el capitulo II (apartado 2.2.3).
4.2.3.In6culo
El in6culo empleado en los reactores se tomé del reactor biolégico de fangos

activos de una planta de tratamiento de aguas residuales industriales, al cual se
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incorporé fango activo procedente del SBR de mantenimiento de biomasa no
aclimatada alimentado con acetato s6dico y glucosa (apartado 2.2.1 del capitulo II),

empleando una relacion 2:1 g SSV de cada uno de ellos.
4.2.4. Métodos analiticos

La concentracién de carbono organico total (COT) se cuantific6 mediante un
equipo COT-Vcsh, de Shimadzu, que permite determinar la concentracién de
carbono total (CT) y carbono inorganico (CI), calculando por diferencia el carbono
organico total de la muestra analizada. La determinaciéon de la DQO se llevé a cabo
siguiendo el protocolo 5220A (APHA 1992). La biomasa se analiz6
gravimétricamente midiendo los sélidos en suspension volatiles, de acuerdo con lo

establecido en el método 2540E (APHA 1992).

La concentracion de herbicidas se analizé6 mediante cromatografia liquida de alta
resoluciéon (HPLC) con deteccién UV, de acuerdo con el método detallado en el
capitulo II (apartado 2.2.9). La concentraciéon de glucosa también se determind a
través de cromatografia HPLC, utilizando un detector de indice de refraccion
Varian 350 y un mdédulo de interfase Star 800. La fase movil estuvo compuesta por
una disolucién de H2S04 0,025 N, empleando un caudal de 1 mL min! y como fase
estacionaria se utilizo resina de intercambio catiénico, con un tamaifio de particula
de relleno de 9 um (Varian Metacarb 67H), empaquetada en una columna de 30 cm

de longitud con un diametro interior de 6,5 mm.

4.3. Resultados y discusion

La aclimatacion de la biomasa a diurén, atrazina, MCPA y 2,4-D se evalu0 a través
de la concentracion residual de herbicida en los efluentes de tratamiento obtenidos
en los sistemas SBR y SB-MBR. En el Anexo IIl se recogen los valores de
concentracion herbicida en el reactor al inicio de la etapa de reacciéon y en el

efluente, asi como la conversion obtenida en cada ciclo.
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4.3.1. Tratamiento biolégico de herbicidas en SBR
4.3.1.1. Tratamiento de diuron en SBR

El diurén se someti6 a tratamiento biolégico en SBR empleando una carga de
herbicida de 1,25 g kg1 SSV d! y una Cn total de de 0,20 kg DQO kg1 SSV d-!
durante 187 d. La Figura 4.5 muestra la concentracién inicial en el reactor y
residual en el efluente, analizadas a lo largo del periodo de experimentacion. La
eliminaciéon del herbicida presenté diferentes fases. Inicialmente, la biomasa fue
incapaz de degradar el diurdn, aprecidandose la acumulacién del herbicida hasta
alcanzar una concentracién en el interior del reactor cercana su limite de
solubilidad (30 mg L-1) en el ciclo 35. Una vez la biomasa fue capaz de degradar el
compuesto, se observo una significativa disminuciéon de la concentracién de
herbicida en el efluente. La degradacion de diurén aumenté hasta alcanzar una
concentracion residual constante durante los ultimos 25 ciclos de tratamiento,
correspondiéndose con wuna conversion de diurén en el reactor de
aproximadamente el 25% y una eficiencia de eliminacién del 66%, teniendo en
cuenta la concentracion de herbicida introducida en el influente (30 mg L-1). La
eliminacion de DQO y COT se mantuvo en el intervalo entre el 70 y el 92%, con un

valor promedio del 84%.
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Fig. 4.5. Evolucién de la concentracién de diurén al inicio y al final de cada ciclo

durante el tratamiento del herbicida mediante SBR.
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Los resultados obtenidos en el tratamiento de diurén en SBR mostraron una
menor conversién final que la obtenida en el ensayo de biodegradabilidad
inherente abordado en el capitulo II, en el que se logré un 30% de eliminacién en
28 d. Algunos autores han concluido que la presencia de sustratos biogénicos no
garantiza la mejora de la eliminacion de los compuestos dificilmente
biodegradables. Kulkarni et al. (2006) observaron que la velocidad de degradacion
del p-nitrofenol disminuye con la adicion de glucosa. Hu et al. (2005) concluyeron
que la adicion de un sustrato biogénico disminuye la velocidad de degradacion de
4-CF y aumenta la del 2,4-diclorofenol, lo cual indica que la respuesta a la
presencia de cosustratos depende de la naturaleza de los compuestos estudiados.
En el presente estudio, el empleo de glucosa como sustrato biogénico dificulté la
degradacidon del herbicida. Sin embargo, el mantenimiento de la biomasa del
reactor no hubiera sido posible empleando Unicamente diurén como fuente de

carbono, siendo necesaria la adicioén de un sustrato de crecimiento.

En la literatura existen escasas referencias sobre la degradacion en reactores
biolégicos de los herbicidas estudiados, ya que la mayoria se centran en la
eliminacién en suelos (Barriuso et al. 1997, Cullington et al. 1999) o bien mediante
cepas especializadas (Tixier et al. 2002). Rosal et al. (2010) estudiaron la
degradacion de compuestos emergentes en la EDAR de Alcald de Henares
(Madrid), observando una eliminacion de diur6n del 62%. También se ha evaluado
el tratamiento de diurdn en reactores SBR, afiadido al influente de la propia EDAR
de la cual se obtuvo el indculo (Stasinakis et al. 2009). Tras un periodo de 140 h, se
obtuvieron valores de conversion del herbicida en torno al 50%. La amplia
variedad en la duracién de la etapa de aclimatacién y los valores de conversion
empleados pone de manifiesto la importancia de las condiciones en las que se lleva
a cabo el tratamiento, tanto por el origen del in6culo como por el tipo de reactor y

sustrato biogénico empleado, asi como por la concentracion de herbicida tratada.

Una vez lograda una degradacion estable de diurén en el sistema bioldgico, se
determind la evolucion de la concentracion de herbicida y glucosa, asi como la

actividad de los microorganismos a través de la VECO durante la etapa de reaccidn.
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La Figura 4.6 muestra los resultados obtenidos a lo largo del dltimo ciclo de

tratamiento de diurdn en el SBR.
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Fig. 4.6. Evolucién de la VECO, concentraciéon de diurén y conversiéon de glucosa

observada durante el tltimo ciclo de tratamiento del herbicida en SBR.

La evoluciéon de la VECO responde a la eliminacién de la principal fuente de
carbono, la glucosa. El perfil respirométrico mostr6 una elevada actividad inicial,
que se ralentizo progresivamente conforme la materia organica fue degradandose.
La eliminacién de glucosa y herbicida tuvo lugar de forma simultanea durante las
primeras horas de ensayo, reflejando la ausencia de crecimiento diduxico, ya que la
biomasa aclimatada fue capaz de emplear ambas fuentes de carbono. La
degradacién de diurén fue progresiva a lo largo de las 24 h de ensayo,

obteniéndose una conversion final del 25%.
4.3.1.2. Tratamiento de atrazina en SBR

La atrazina se sometié a tratamiento biol6gico en SBR empleando una carga de
herbicida de 1,25 g kgt SSV d! y una Cn total de de 0,20 kg DQO kg1 SSV d-1,
analizandose la concentracién inicial de herbicida en el reactor y la concentracion
residual en los efluentes obtenidos a lo largo de 187 d de experimentaciéon (Figura
4.7). La concentracién de atrazina en el interior del reactor aumenté durante los

primeros ciclos, acumulandose hasta alcanzar un valor cercano a 30 mg L1 A
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partir del ciclo 32, l1a eliminacién de atrazina experiment6 un aumento progresivo
hasta alcanzar una concentracién residual en torno a 7 mg L1 al final del periodo
de experimentacion, correspondiéndose con una eficiencia de eliminacién del 77%.
Los valores de conversion de atrazina también mostraron un aumento progresivo
hasta alcanzar un 36% en el dltimo ciclo de tratamiento. Este valor result6
ligeramente superior al alcanzado en el test Zahn Wellens de biodegradabilidad
inherente (29%). Sin embargo, es destacable que, en el tiempo de duracion del
ensayo (28 d), la biomasa del SBR era aun incapaz de degradar el herbicida, debido
a que el consumo de glucosa retras6 la eliminacion del compuesto estudiado.
Durante el periodo de experimentaciéon, la eliminacién de materia organica

promedio se encontré en un 88%, variando en un intervalo del 77 al 93%.
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Fig. 4.7. Evolucién de la concentracién de atrazina al inicio y al final de cada ciclo

durante el tratamiento del herbicida mediante SBR.

El empleo de sistemas biologicos para la eliminacion de atrazina se ha estudiado
principalmente empleando cepas puras de microorganismos, especializadas en la
degradacién del herbicida (Wackett et al. 2002). Feakin et al. (2005a) llevaron a
cabo el tratamiento de atrazina (10 pg L1) a través de la bioaugmentaciéon de un
reactor de biomasa inmovilizada con especies de bacterias capaces de degradar
herbicidas derivados de la triazina (Rhodococcus rhodochrous y Acinetobacter

junii), logrando una eliminacién del herbicida del 53% después de 18 d. Por tanto,
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la bioaugmentacién de reactores biolégicos para el tratamiento de atrazina
permitiria disminuir la duraciéon del periodo de aclimatacion y aumentar

ligeramente la eliminacion del herbicida.

La Figura 4.8 muestra el respirograma obtenido durante el ultimo ciclo de
tratamiento de atrazina en el SBR, asi como la evolucién de la concentracion de
herbicida y glucosa a lo largo de las 24 h de ensayo. La actividad de los
microorganismos fue especialmente importante durante las 2 primeras horas de
reaccion, ralentizdndose progresivamente hasta el final del ensayo, lo cual coincide
con el consumo del sustrato biogénico. La eliminacién de atrazina fue mayor
durante la primera mitad del ciclo de tratamiento, coincidiendo con una actividad
de los microorganismos mas elevada, y alcanzando un valor final de conversion del

36%.
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Fig. 4.8. Evolucién de la VECO, concentracién de atrazina y conversion de glucosa

observada durante el ultimo ciclo de tratamiento del herbicida en SBR.
4.3.1.3. Tratamiento de MCPA en SBR

La Figura 4.9 recoge la concentracién de herbicida analizada al comienzo y final de
ciclo a lo largo del periodo de experimentacién en el tratamiento de MCPA en un
reactor SBR empleando una carga de herbicida de 2,08 g kg1 SSV d-1 y una C, total
de de 0,20 kg DQO kgl SSV d-1. El herbicida comenz6 a eliminarse de forma
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apreciable a partir del ciclo 4 de tratamiento, por lo que la concentracion de
herbicida acumulada en el interior del reactor no alcanzé el valor de concentracién
introducida en el influente (50 mg L-1), como ocurrié con los herbicidas estudiados
anteriormente. La concentracion residual de MCPA en el efluente en el tltimo ciclo
ensayado alcanzé un valor de 6,8 mg L1, lo que supone una eficiencia en la
eliminaciéon de un 86%. Los valores de conversion obtenidos fueron en aumento
durante los 112 d de experimentacion, alcanzando el 53% al final del estudio. Este
valor resulté nuevamente inferior al obtenido en el test de biodegradabilidad
inherente (capitulo II), en el que se logr6 una eliminacién del 95% de la
concentracion ensayada de MCPA en 28 d. La degradacion de materia organica
durante el periodo de tratamiento de MCPA en el reactor SBR se encontré en un

intervalo entre el 76 y el 93%, con un valor promedio del 88%.
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Fig. 4.9. Evolucién de la concentracion de MCPA al inicio y al final de cada ciclo

durante el tratamiento del herbicida mediante SBR.

Existen diferentes géneros de bacterias, como Alcaligenes, Ralstonia, Variovorax y
Burkholderia que, de forma aislada, son capaces de degradar MCPA (Smejkal et al.
2001). La eliminaciéon de este herbicida mediante fangos activos suele resultar
menos efectiva, alcanzando un 41% de conversion en el tratamiento en EDAR (Seel

et al. 1994). Este valor, inferior al observado en el presente trabajo, podria sugerir
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que el empleo de reactores avanzados como los SBR permite una ligera mejora del

rendimiento del tratamiento de este compuesto en aguas residuales.

La Figura 4.10 muestra los resultados obtenidos en la evaluacién de la VECO y la
concentracion de glucosa y MCPA durante el ultimo ciclo de tratamiento del
herbicida en SBR. La actividad de los microorganismos fue especialmente
significativa durante las 10 primeras horas de ensayo, periodo en el cual se elimin6
la mayor parte del sustrato biogénico y una notable concentracion de MCPA. La
degradacién de ambos sustratos continué hasta el final del ensayo (alcanzandose
un 53% de conversion de MCPA), aunque la actividad de los microorganismos fue

disminuyendo progresivamente.
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Fig. 4.10. Evolucién de la VECO, concentracion de MCPA y conversion de glucosa

observada durante el ultimo ciclo de tratamiento del herbicida en SBR.
4.3.1.4. Tratamiento de 2,4-D en SBR

La concentracion de herbicida analizada al comienzo y final de la etapa de reaccién
se recoge en la Figura 4.11 para el tratamiento de 2,4-D en el reactor SBR
empleando una carga de herbicida de 2,08 g kg1 SSV d-1. La biomasa mostré un
periodo de aclimatacion de 15 d en el cual no se apreci6 degradacién del
compuesto, acumulandose en el interior del reactor hasta alcanzar una

concentracion en torno a 48 mg L-1. Una vez los microorganismos fueron capaces
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de emplear el 2,4-D como sustrato, su concentraciéon en el efluente disminuyé
hasta alcanzar un valor en torno a los 22 mg L1 en el ciclo 97, periodo en el cual la
conversion del compuesto aument6 hasta el 17%. En la dltima fase de tratamiento
la degradacion de herbicida aument6 de forma significativa hasta alcanzar una
conversion del 77% en los ultimos ciclos ensayados, obteniéndose una
concentracion residual de 2,4-D inferior a 5 mg L-1. Este valor se corresponde con
una eficacia de eliminacion del herbicida del 95%, significativamente mayor a la
obtenida para los demas compuestos ensayados. La eliminacién de materia
organica durante el periodo de experimentacion vario en el intervalo del 76 al

95%, con un valor promedio del 88%.
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Fig. 4.11. Evolucion de la concentraciéon de 2,4-D al inicio y al final de cada ciclo

durante el tratamiento del herbicida mediante SBR.

A pesar de que los resultados obtenidos fueron significativamente mejores que los
logrados para los compuestos anteriores, el valor de conversion observado
después de mas de 130 d de experimentacidn fue menor de lo que cabria esperar a
partir del resultado obtenido en el ensayo de biodegradabilidad inherente

(capitulo II), en el que se logré una degradacién de 2,4-D del 98% en 28 d.
La eliminacién de 2,4-D mediante fangos activos en una planta de tratamiento de

aguas residuales mostré valores de conversion en torno al 53% (Seel et al. 1994),
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inferiores a los obtenidos en el presente trabajo empleando un SBR. Mangat et al.
(1999) llevaron a cabo el tratamiento biologico de 2,4-D en SBR utilizando dos
sustratos complementarios diferentes, fenol y dextrosa. Una vez alcanzado el
estado estacionario, después de un periodo de aclimatacién de 4 meses, se

obtuvieron eficacias en torno al 95%.

Celis et al. (2008) estudiaron la degradacion biologica de 2,4-D en SBR empleando
glucosa como sustrato biogénico. Se observé un periodo de 3 semanas desde la
adiciéon de 100 mg Lt de 2,4-D hasta las primeras evidencias de degradacion,
lograndose la completa eliminacién del herbicida en estado estacionario tan sélo
cinco dias después. En este caso, el empleo de una mayor concentracién inicial
implicé un periodo de latencia mayor al observado en el presente estudio. Sin
embargo, los resultados obtenidos una vez que la biomasa fue capaz de emplear el
2,4-D como sustrato fueron significativamente mejores a los logrados en el

presente trabajo.

La Figura 4.12 muestra los resultados obtenidos en el estudio de la degradacion de

2,4-D y glucosa a lo largo del tltimo ciclo de tratamiento del herbicida.
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Fig. 4.12. Evolucion de la VECO, concentracién de 2,4-D y conversion de glucosa

observada durante el ultimo ciclo de tratamiento del herbicida en SBR.
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La eliminacién de 2,4-D fue progresiva a lo largo de las 24 h de ensayo,
alcanzandose una conversion final del 78%. La actividad de los microorganismos
resulté elevada durante las primeras horas de ensayo, correspondiéndose con una
degradacién mas importante del sustrato biogénico, que fue ralentizandose hasta

el final del ensayo.
4.3.2. Tratamiento biolégico de 2,4-D en SB-MBR

A partir de los resultados obtenidos previamente en los ensayos de
biodegradabilidad inherente (capitulo II), y en el tratamiento en SBR de los
herbicidas estudiados, se seleccion6 el 2,4-D como el compuesto que mejor puede
degradarse mediante procesos bioldgicos, llevandose a cabo la intensificaciéon de
su tratamiento mediante el empleo de un reactor secuencial biolégico de

membrana.

La Figura 4.13 muestra la concentracién medida de 2,4-D en el interior del reactor
y en los efluentes obtenidos a lo largo del periodo de tratamiento empleando el
sistema SB-MBR, asi como la carga tratada. La concentracién de herbicida en el
reactor se acumulé durante los primeros ciclos de tratamiento hasta alcanzar un
valor de 44 mg L. A partir del ciclo 12, la biomasa comenzé a degradar el
herbicida, por lo que la concentracion de 2,4-D en los efluentes obtenidos fue
disminuyendo, llegando a ser practicamente indetectable en el ciclo 81, y
manteniéndose durante 10 d por debajo de 1,5 mg L-1. Estos resultados fueron
significativamente mejores a los obtenidos empleando un reactor SBR, ya que
disminuyo el tiempo de aclimatacion de la biomasa y se consigui6 la eliminaciéon
completa del herbicida. La concentracidon de 2,4-D en el influente se increment6
hasta 100 mg L1 a partir del ciclo 92, manteniendo la misma Cy, total mediante la
reduccion de glucosa. El aumento de la carga de herbicida tratada provoco su
acumulaciéon en el interior del reactor durante los siguientes 12 ciclos, hasta
apreciarse de nuevo una eliminacién significativa del compuesto. Después de 52 d,

se alcanzé un valor de conversion de 2,4-D estable superior al 95%.

Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y 112
su acoplamiento con procesos de oxidacion avanzada



IV. Degradacion de herbicidas mediante reactores bioldgicos avanzados

100 -
c L 4
J m
—+—2,4-D
80 4
—+—2,4-D, . 0
] a
— 60+ N
2 H
E > O
~
Q 40 «Q
< o
N %)
L <
204 o
T M T M T M T

0 20 40 60 80 100 120 140
Ciclos
Fig. 4.13. Evolucion de la concentracion de 2,4-D al inicio y al final de cada ciclo

durante el tratamiento del herbicida mediante SBR.

La eliminacién de COT y DQO a lo largo del periodo de experimentacién se
mantuvo en torno al 91%, variando en un intervalo del 83 al 96%. Por tanto, el
empleo de un reactor de tipo SB-MBR para el tratamiento de 2,4-D permitié una
mejora significativa en la degradacion del compuesto frente a los resultados

obtenidos en SBR y también una mayor eliminacién de materia organica.

La eficacia del empleo de reactores de membrana en el tratamiento de 2,4-D se ha
puesto de manifiesto en diferentes estudios. Gonzalez et al. (2006) emplearon un
MBR de placa plana en el tratamiento de un agua residual al cual se afiadi6 de
manera discontinua una serie de pesticidas acidos, entre ellos 2,4-D y MCPA. La
eliminacion de ambos compuestos tuvo lugar desde el primer dia de tratamiento,
logrando en la primera inoculacion una eficacia del 83 y 88% para 2,4-D y MCPA,
respectivamente, y del 98% para ambos después de cuatro adiciones consecutivas.
Buenrostro-Zagal et al. (2000) emplearon biomasa aclimatada a 2,4-D en el
tratamiento de 300 mg L1 de dicho compuesto como unica fuente de carbono
empleando un MBR. Los resultados obtenidos mostraron un 30% de eliminacién
del compuesto tras tan sélo 15 min, y su completa eliminacién después de 72 h.
Adema3s, la velocidad de eliminaciéon obtenida resulté en torno a un orden de

magnitud mayor que la lograda mediante el empleo de sistemas aerobios SBR
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(Mangat et al. 1999) y procesos anaerobios de lecho fluidizado (Wilson et al.

1997), y dos oOrdenes de magnitud superior a la observada en ensayos en

discontinuo empleando biomasa aerobia (Papanastasiou et al. 1982).

La Figura 4.14 muestra los perfiles respirométricos y la conversiéon de glucosa y

2,4-D obtenidos en los ensayos realizados durante los ciclos 91 y 151 de

tratamiento del herbicida en el SB-MBR, para una carga de 2,08 (a) y 4,16 g 2,4-D

kg1 SSV d-1 (b), respectivamente.
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Fig. 4.14. Evolucion temporal de VECO, concentracion de 2,4-D y conversion de

glucosa obtenidos a lo largo de un ciclo de tratamiento para una Cm de 2,08 g 2,4-D

kg1 SSVd1(a) 4,16 g 2,4-D kg1 SSV d-1 (b).
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El perfil respirométrico mostrado en la Figura 4.14.a evidencia una baja actividad
inicial de los microorganismos, que provocé que tanto 2,4-D como glucosa se
degradaran lentamente. La eliminacién de 2,4-D tuvo lugar preferentemente
dentro de las 6 primeras horas de ensayo, coincidiendo con los valores mas altos
de VECO, mientras que la eliminacién de glucosa fue constante. El aumento de la
concentracion inicial de 2,4-D (Figura 4.14.b) implicé un consumo mas progresivo
del herbicida, que se elimin6 a una velocidad constante durante las 15 primeras
horas. Una vez la concentracién de 2,4-D en el medio de reaccién disminuyé por

debajo de 2 mg L1, su degradacidn se ralentizé de manera importante.

4.4. Conclusiones

El tratamiento biolégico de diurdn y atrazina en un sistema SBR empleando una
carga de 1,25 g kg1 SSV d-1 present6 una primera fase de latencia de mas de 30 d,
en la que tuvo lugar la acumulacion de los herbicidas en el reactor. Una vez la
biomasa fue capaz de degradar los compuestos, se observo un aumento progresivo
de los valores de conversion obtenidos, hasta alcanzar una concentracion residual
en los efluentes por debajo de 10 mg L-1. La degradacién bioldgica de 2,4-D y MCPA
fue mas rapida que en el caso de los herbicidas nitrogenados, por lo que el periodo
de acumulaciéon de los compuestos en SBR alcanzé Unicamente un intervalo de
varios dias. Ademas, se lograron valores de conversién mas elevados en menos

tiempo de experimentacion, especialmente en el tratamiento de 2,4-D.

El empleo de un SB-MBR para el tratamiento de 2,4-D permitiéo la completa
eliminaciéon del herbicida para una carga de 2,08 g kg1 SSV d-1, reduciéndose
ligeramente el tiempo de aclimatacidon de la biomasa. El aumento de la cargade
herbicida tratada hasta 4,16 g kg1 SSV d-1 ocasion¢ inicialmente la acumulacion del
compuesto en el reactor, aunque finalmente pudo eliminarse por completo. La
degradacién de 2,4-D y materia organica lograda empleando este sistema de

tratamiento fue notablemente superior a la obtenida utilizando un SBR.
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V. Eliminacion de compuestos
emergentes mediante el
acoplamiento de procesos de
oxidacion avanzada y sistemas
biologicos

5.1. Introduccion

En las dltimas décadas, el incremento de la actividad industrial y la evolucién
demografica de la poblacion han generado fuertes problemas de contaminacién del
medio hidrico, ademas del aire y el suelo. La causa principal de contaminacion es la
sintesis incontrolada de compuestos xenobidticos que son extrafios para la
biosfera y cuya degradacion en el medio natural es lenta. Entre estas sustancias se
encuentran los compuestos emergentes, los cuales se han podido detectar en las
aguas residuales gracias a las mejoras recientes en las metodologias analiticas,
puesto que suelen encontrarse en concentraciones extremadamente bajas. Este
grupo de compuestos engloba, entre otros, sustancias utilizadas como herbicidas
en la agricultura, y los denominados PPCPs (pharmaceuticals and personal care

products).

En la actualidad, los herbicidas son indispensables para la practica de la
agricultura. Sin embargo, representan un factor de riesgo, ya que se trata de
sustancias generalmente toxicas y no biodegradables, que contaminan el agua a
partir de fuentes difusas como el lixiviado de los campos de cultivo, o puntuales
como el lavado de envases y tanques de produccion (Chiron et al. 2000). Las aguas
de lavado procedentes de estas actividades industriales contienen una importante

concentracion de herbicidas y presentan una elevada toxicidad, por lo que deben
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ser tratadas adecuadamente antes de verterse a cauce o colector urbano (Ley

10/1993).

Los farmacos y sus metabolitos se liberan de manera continua al sistema de
saneamiento a través de la orina y las heces, no siendo eliminados de manera
efectiva en los procesos biologicos convencionales utilizados en las EDAR. La
descarga incontrolada de estos efluentes resulta una seria amenaza para el medio
ambiente y la salud publica a través de diferentes vias, como el desarrollo de
bacterias resistentes a antibiéticos, retardo de la nitrificaciéon y metanogénesis en
las depuradoras y el aumento potencial de la toxicidad debido a efectos sinérgicos

entre diferentes compuestos y metabolitos (Dalrymple et al. 2007).

El desarrollo de métodos eficientes para la eliminacion de compuestos emergentes
de las aguas residuales resulta necesario para evitar la contaminacién ambiental y
el dafio potencial que estos compuestos pueden ejercer sobre los seres vivos. Entre
las tecnologias utilizadas mas extensamente en la eliminacion de este tipo de
contaminantes se encuentran los procesos de oxidacion avanzada (AOPs)
(Perez et al. 2006, Klavarioti et al. 2009), que se basan en la generacion de especies
altamente reactivas como los radicales hidroxilo. Los AOPs mas ampliamente
estudiados son la ozonizacién catalitica, el sistema O3/H202, la oxidacién Fenton
(H202/Fe2+), y los procesos fotoasistidos (03/UV, O3/H202/UV, H202/Fe2*/UV y
UV/TiOz) (Esplugas et al. 2002, Suty et al. 2004, Munoz et al. 2005). El uso del
reactivo Fenton, basado en la descomposicién catalitica del peroéxido de
hidrégeno por medio de Fe2* a pH acido para dar lugar a radicales hidroxilo, ha
demostrado ser muy efectivo en el tratamiento de numerosos contaminantes en
agua, como fenoles y clorofenoles (Kang et al. 2002, Martins et al. 2010), farmacos
(Klavarioti et al. 2009), tintes (Szpyrkowicz et al. 2001) y diferentes aguas
residuales industriales (Bautista et al. 2008). La dosificacién eficiente del peréxido
de hidrégeno es un parametro critico para la optimizacién econémica del proceso,
dado que los intermedios de reaccién, especialmente los acidos organicos de
cadena corta, que se encuentran en un estado cada vez mas oxidado, tienden a ser

refractarios a la oxidacion quimica.
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La aplicacién de AOPs orientada a la mineralizacién total puede implicar un coste
extremadamente elevado en términos econémicos, por lo que en los ultimos afios
ha tenido lugar el desarrollo de tecnologias acopladas para la degradacién
eficiente de contaminantes en medio acuoso. La combinaciéon de AOPs y sistemas
bioldgicos se ha empleado en el tratamiento de efluentes procedentes de diversas
actividades industriales como la produccion de farmacos, pesticidas, papel, tintes y
vino (Oller et al. 2011). Especificamente, la oxidacién Fenton se ha utilizado como
tratamiento preliminar para la eliminacion de surfactantes (Hallmann et al. 2012),
antibioticos (Elmolla et al. 2012) y pentaclorofenol (Zimbron et al. 2011). La
estrategia a seguir en el tratamiento combinado depende de las caracteristicas del
agua residual. Las aguas residuales con una importante fraccion de materia
organica biodegradable y reducida toxicidad pueden someterse en primer lugar a
tratamiento biol6gico y, una vez reducida la DQO, los compuestos recalcitrantes a
este tratamiento pueden eliminarse mediante la aplicaciéon de un tratamiento de
oxidacién quimica (Rosal et al. 2010). El empleo de AOPs como tratamiento previo
a un sistema biolégico, permitiria reducir la toxicidad y aumentar Ila
biodegradabilidad del agua residual para, posteriormente, lograr un elevado grado
de mineralizacién de la materia organica en un sistema biologico. Para optimizar
econdmicamente el proceso combinado seria necesario limitar la intensidad del
tratamiento quimico minimizando el uso de reactivos, ya que una oxidacion
demasiado intensa generaria productos con un valor metabdlico excesivamente
bajo para una eliminacién biolégica eficiente. Sin embargo, una oxidacion
insuficiente podria dar lugar a intermedios estructuralmente similares al
compuesto de partida, incluso mas téxicos y recalcitrantes (Osano et al. 2002,

Sinclair et al. 2003, Hernando et al. 2005, Munoz et al. 2011).

La evaluacion de la toxicidad y biodegradabilidad de los efluentes de oxidacién
resulta necesaria a la hora de determinar la dosis de reactivo mas conveniente a
emplear en el proceso combinado. Estos ensayos deben llevarse a cabo empleando
fango activo y condiciones de operacion similares a las que tendrian lugar en un
reactor bioldgico (Rizzo 2011). La determinacién de la toxicidad para fangos

activos puede llevarse a cabo a través del estudio del consumo de oxigeno
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mediante respirometria. Los métodos empleados normalmente para la
determinacion del efecto inhibitorio de compuestos se basan en la comparacién de
los valores de velocidad especifica de consumo de oxigeno (VECO) obtenidos para
la degradacion de un sustrato de referencia en presencia de diferentes
concentraciones del contaminante a evaluar (Ricco et al. 2004). Sin embargo, la
utilizacion de este método en la determinacién del impacto potencial de aguas
residuales que, como los efluentes del proceso Fenton, poseen una fraccion
biodegradable, supone un problema ya que su degradacién implica también un
consumo de oxigeno. Por tanto, los valores de VECO obtenidos afnadiendo el
sustrato de referencia al agua residual objeto de estudio no pueden compararse a
los obtenidos afladiendo sélo el sustrato de referencia. En ese caso, la evaluacién
del impacto de un agua residual sobre fango activo puede llevarse a cabo a través
del método desarrollado por Guisasola et al. (2003), que permite la determinacién
de la toxicidad como el efecto negativo permanente observado en la biomasa
cuando la fraccién biodegradable del agua residual estudiada se ha consumido, a
diferencia del método de evaluacion de la inhibiciéon que analiza el efecto negativo
observado en la actividad de la biomasa cuando se afiaden a la vez sustrato de
referencia y compuesto a evaluar. Ademas, en este nuevo ensayo, el perfil
respirométrico aporta informacion sobre toxicidad cuando la biomasa degrada el
sustrato de referencia, y sobre biodegradabilidad cuando se pone en contacto

fango activo y agua residual.

La eliminacion de los intermedios de oxidacion biodegradables generados
mediante el empleo de reactivo Fenton puede llevarse a cabo empleando
diferentes sistemas bioldgicos, como reactores secuenciales discontinuos (Farre et
al. 2008, Ballesteros Martin et al. 2009b), de biomasa inmovilizada (Oller et al.
2011) o filtros aereados (Wang et al. 2012). Los reactores secuenciales
discontinuos (SBR) han sido ampliamente utilizados en las ultimas décadas
(Wilderer et al. 2001, Singh et al. 2011) debido a sus bajos requerimientos de
superficie y energia, facilidad de control y posibilidad de eliminacién de nutrientes
gracias a la sucesidn de etapas anaerobias, anoxicas y aerobias en el mismo reactor

(Zanetti et al. 2012). Ademas, la versatilidad de estos reactores permite la
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modificacion de las estrategias de operacién y control, por lo que resultan eficaces

en el tratamiento de cargas organicas variables (Monsalvo et al. 2009).

De acuerdo con los resultados obtenidos en el capitulo II, los herbicidas y farmacos
estudiados causan, en general, una inhibicién moderada sobre fango activo, siendo
su biodegradabilidad escasa en la mayoria de las ocasiones. En este contexto, en el
presente capitulo se propone la aplicacién de reactivo Fenton en combinacion con
un tratamiento bioldgico con el objetivo de eliminar los contaminantes emergentes
estudiados optimizando la dosis de peréxido de hidrégeno a emplear. La viabilidad
de la combinacion se evaluard a través de ensayos de toxicidad y
biodegradabilidad, sometiendo los efluentes de oxidacién Fenton seleccionados
para cada compuesto a un sistema de tratamiento biolégico en un reactor SBR para

conseguir aumentar el grado de mineralizacion de la materia organica.

5.2. Materiales y métodos
5.2.1. Ensayos de oxidacion Fenton

Los ensayos de oxidacion mediante reactivo Fenton se llevaron a cabo a una
temperatura de 30°C empleando un reactor encamisado de vidrio de 3 L, agitado
mecanicamente mediante un rotor tipo hélice a una velocidad aproximada de 200
rpm. El pH inicial se ajusté a un valor de 3, ya que la reaccién Fenton tiene su
mayor actividad catalitica en el intervalo de pH de 2,8 a 3 (Zazo et al. 2007,

Bautista et al. 2008), empleando una disolucién de H2SO4 al 98%.

La concentracion inicial de los herbicidas se fijo en un valor cercano a su limite de
solubilidad, dado que pueden encontrarse en elevadas concentraciones en las
aguas residuales procedentes del lavado de envases y equipos de fabricacion. Los
farmacos suelen encontrarse en concentraciones traza en los efluentes de
tratamiento de las estaciones de depuracidon de aguas residuales, por lo que se
sometieron a tratamiento en una concentracion mas baja que los herbicidas,
aunque lo suficientemente elevada como para poder llevar a cabo su

determinacion analitica. La dosis inicial de peréxido de hidrégeno se evalué a

Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y 121
su acoplamiento con procesos de oxidacion avanzada



V. Eliminacién de compuestos emergentes mediante el acoplamiento de procesos de
oxidacion avanzada y sistemas bioldgicos

partir de la cantidad estequiométrica (en términos de DQO tedrica, calculada segin
el Anexo IV del método OECD 301 (1993)) hasta el 20% de dicha cantidad,
manteniendo una relacion H20;/Fe?* de 10/1 M. La Tabla 5.1 muestra las
concentraciones afiadidas de reactivos (en cantidad estequiométrica) para los

diferentes compuestos estudiados.

Tabla 5.1. Concentraciones iniciales de reactivos utilizadas en el proceso Fenton

para los diferentes compuestos estudiados.

Concentracion DQO¢eérica H20: Fe2+
Compuesto
(mg L) (mg0:L1) (mgL?') (mgL1)
Diurén 27 48,2 102 17
Alacloro 180 406,1 863 142
Atrazina 27 70,2 149 122
24-D 180 195,5 415 68
MCPA 180 272,9 580 95
Atenolol 10 24,7 52 9
Cafeina 10 17,8 38 6

La evolucion temporal de la concentracién de cada compuesto, el COT y el H202 a
lo largo de la reaccién se analiz6 empleando como dosis inicial la concentracion
estequiométrica de peroéxido de hidrégeno, estableciéndose, a partir de los
resultados de estos ensayos, el tiempo necesario de reaccion. Para el analisis de la
concentracion de farmacos y herbicidas resultdé necesario eliminar la
concentracion residual de peroxido de hidrogeno de la muestra, para lo que se
afiadié FeS0O4-7H20 hasta una concentracion final de 2 g Fe?* L1, y NaOH 6 N para
detener la reaccion y poder separar el catalizador precipitado de la muestra

mediante filtraciéon (Bautista et al. 2007).

Una vez establecido el tiempo de reaccion, se llevaron a cabo ensayos variando la
concentracion inicial de H203, en los que se analiz6 la composicion del efluente en
términos de concentracion residual de compuesto y H202, COT, DQO e
intermedios de reaccidn, asi como su ecotoxicidad (Microtox®) e indice de
biodegradabilidad (DBOs/DQO). Los efluentes de oxidacién de los herbicidas se
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sometieron a ensayos de toxicidad y biodegradabilidad mediante respirometria
con el objetivo de determinar su posible tratamiento empleando un sistema
biolégico. Las muestras sometidas a ensayos biologicos se neutralizaron

empleando NaOH 6N y se filtraron para separar el catalizador precipitado.
5.2.2. Reactor secuencial discontinuo

El tratamiento biolégico de los efluentes del proceso Fenton se llevé a cabo
utilizando un reactor de 3 L construido en vidrio, termostatizado a 30°C mediante
una camisa exterior y equipado con una sonda de oxigeno disuelto para evaluar la
actividad de la biomasa a través de respirometria. La estructura y componentes del

reactor se detallaron en el capitulo IV (apartado 4.2.1).

El SBR se operd con un tiempo de retencidn hidraulico (tru) de 0,5 d en ciclos de 8
h, con las siguientes etapas: llenado anoxico (1 h), reacciéon aerobia (5,5 h),
decantacion (1 h) y vaciado (0,5 h). El reactor operd ininterrumpidamente
llevando a cabo las etapas establecidas gracias a la automatizacién de los
diferentes componentes mediante el empleo de un software informdtico que,
ademas, permitié registrar la VECO durante la etapa de reacciéon de cada ciclo
(Deutecno S.L.). Se tomaron muestras durante el proceso biolégico para
determinar la concentracién de intermedios de reaccién, formas nitrogenadas

inorganicas, COT y DQO, y se registrd el perfil de VECO durante la fase de reaccion.

La concentracion de biomasa se mantuvo en torno a 1 g SSV L-1, empleando un
tiempo de retencion celular (trc) de 30 d. La carga masica tratada fue variable en
funcion de la DQO del efluente obtenido en el proceso Fenton, ya que ésta fue la
unica fuente de carbono. Se afiadi6 sulfato aménico y acido fosférico como fuentes
de nitrégeno y fosforo, respectivamente, y sales minerales (CaClz, KCl y MgS04)

como micronutrientes en proporcion DQO:N:P:micronutrientes 100:5:1:0,05.
5.2.3. Indculo

El in6culo empleado se tomo del reactor biolégico de mantenimiento alimentado

con acetato soédico y glucosa para favorecer el crecimiento de biomasa no

Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y 123
su acoplamiento con procesos de oxidacion avanzada



V. Eliminacién de compuestos emergentes mediante el acoplamiento de procesos de
oxidacion avanzada y sistemas bioldgicos

aclimatada (apartado 2.2.1 del capitulo II). Este mismo in6culo se emple6 en los

ensayos de toxicidad, DBOs y biodegradabilidad rapida.
5.2.4. Ensayos de toxicidad y biodegradabilidad

La determinacion de la toxicidad de los efluentes del proceso Fenton para fango
activo se llevé a cabo empleando el método desarrollado por Guisasola et al.
(2003) para la evaluacién de la toxicidad de aguas residuales con fraccion
biodegradable. De entre los parametros propuestos en dicho método, como el
consumo acumulado de oxigeno, tiempo de consumo o velocidad de crecimiento, el

empleando como variable de estudio en el presente trabajo fue la VECO.

El método consiste en la determinacion del perfil respirométrico en tres ensayos
consecutivos. El primero de ellos se obtiene tras la adicion de un pulso de sustrato
de referencia (AcNa, 50 mg DQO L-1) a una solucidn que contiene el in6culo (350
mg SSV L-1) en medio mineral (APHA 1992) y tampon fosfato, determinandose la
velocidad especifica de consumo de oxigeno exdgena (VECOexr). Una vez
consumido el sustrato de referencia, el fango activo se pone en contacto con el
efluente obtenido en la oxidacién Fenton, y se analiza su biodegradabilidad a
través del nuevo perfil respirométrico obtenido y de la conversiéon de COT, de
acuerdo con el procedimiento de biodegradabilidad rapida establecido en el
apartado 2.2.6 del capitulo II. Pasadas 24 h de ensayo, la fracciéon biodegradable
del efluente se ha consumido y la VECO alcanza de nuevo valores de respiracién
enddgena. El fango activo se separa del medio de reaccién mediante centrifugacién
a 3000 rpm durante 3 min, lavandose posteriormente con una disolucién de
tampon fosfato a pH 7 para impedir la lisis celular. La obtencidn del tercer perfil
respirométrico se lleva a cabo afadiendo de nuevo un pulso de sustrato de
referencia al fango activo en las mismas condiciones que al comienzo del ensayo,
registrandose un nuevo valor de VECO (VECOexr), a partir del cual se determina el

porcentaje de toxicidad, de acuerdo con la ecuacién 5.1.

VECO

o 0/) — - rext
Toxicidad(%) (1 VECO,-

) - 100 (5.1)
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La determinaciéon de la DBOs para el calculo del indice de biodegradabilidad
(DBO5/DQO) se llevé cabo empleando un equipo de Velp Scientifica siguiendo el
protocolo 5210 (APHA 1992). De acuerdo con dicho procedimiento, una mezcla
acuosa del agua residual y cierta cantidad de fango activo se incuba durante 5 d a
una temperatura de 20°C, en ausencia de luz para evitar la produccién de oxigeno
por parte de microorganismos fotosintéticos. Se emple6 un volumen de muestra de
400 mL y una concentracion de biomasa de 75 mg SSV L-1. Se afiadi6 N-aliltiourea
(1,25 mg L1) para inhibir el proceso de nitrificaciéon, tampén fosfato para
mantener el pH en torno a 7,2 y micronutrientes (CaClz, KCl y MgS04) para
permitir el crecimiento microbiano. Los ensayos se llevaron a cabo por triplicado

para comprobar la reproducibilidad del test.

La ecotoxicidad se determiné siguiendo el procedimiento Microtox®, descrito en
el apartado 2.2.5 del capitulo II, expresdndose los resultados en términos de

unidades de toxicidad (UT).

5.2.5. Métodos analiticos

La determinaciéon de COT se llevd a cabo mediante un analizador COT-Vcsh, de
Shimadzu (apartado 2.2.9 del capitulo II). La DQO se analizé siguiendo el protocolo
5220A (APHA 1992). La biomasa se determind gravimétricamente midiendo los
sélidos en suspensidén volatiles, de acuerdo con lo establecido en el método 2540E
(APHA 1992). La cuantificaciéon de herbicidas y farmacos se llevdo a cabo
mediante cromatografia liquida de alta resolucién (HPLC) utilizando el método

descrito en la Tabla 2.4 del capitulo IL

La identificacién de intermedios de reaccion en los efluentes de oxidacién Fenton
se realizd6 empleando un cromatégrafo de gases Varian GC-3900 unido a un
detector de masas Varian Saturn 2100T. El equipo estd dotado con
microextraccion en fase sélida (Carbowax/Divinylbenzene, Yellow-Green) y una
columna capilar modelo FactorFour VF-5ms de Varian, de 30 m de longitud y 0,25
mm de didmetro interno. El método de andlisis utilizado se recoge en la Tabla 5.2.

La identificacién de compuestos se llevo a cabo empleando la base de datos NIST.
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Tabla 5.2. Método utilizado para la deteccion de intermedios de reaccién

mediante GC/MS.

INYECTOR Split: 20 T: 250°C Caudal gas portador (He): 1 mL min-!
COLUMNA T (OC) Rampa (OC min-l) tmantenimiento (min) tt()ta] (min)

80 - 1 1
300 20 15 27
DETECTOR t (min) Masas observadas (g mol-1)
0-2 40-650
2-20 40-300

El andlisis especifico de clorofenoles y anilinas se realiz6 empleando un
cromatégrafo de gases (Varian GC-3900) con detector de ionizacién de llama (FID)
equipado con una columna capilar (CP WAX-52CB), de 5 m de longitud y 2 mm de
didmetro interno. En las Tablas 5.3 y 5.4 se recogen los métodos optimizados para

la cuantificacion de clorofenoles y anilinas, respectivamente.

Tabla 5.3. Método utilizado para la deteccién de clorofenoles mediante GC/FID.

INYECTOR Split: 20 T: 150°C Caudal gas portador (N2z): 1 mL min-!
COLUMNA T (°C) Rampa (°C min'!)  tmantenimiento (IMin) tiotal (Min)
70 - 1 1
240 15 4,67 17
DETECTOR T:300°C Caudal (Hz): 30 mL min! Caudal (aire): 300 mL min-!

Tabla 5.4. Método utilizado para la deteccién de anilinas mediante GC/FID.

INYECTOR Split: 20 T: 300°C Caudal gas portador (N2): 1 mL min-!
COLUMNA T (°C) Rampa (°C min-1)  tmantenimiento (Min) tiota (Min)
100 - 2 2
280 8 10 34,5
DETECTOR T:300°C Caudal (Hz): 30 mL min! Caudal (aire): 300 mL min-!
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El andlisis de los intermedios de reacciéon de atrazina se llevéd a cabo mediante
cromatografia HPLC, empleando un equipo Prostar (Varian) equipado con un
detector UV-visible. Como fase mdvil se utilizé una mezcla de acetonitrilo:acético
5mM, en gradiente de 5 a 95% de acetonitrilo en 20 min, con un caudal de 0,80 mL
minl. Como estacionaria se emple6 una fase inversa C-18 (Teknokroma
Mediterranea Seal8) empaquetada en una columna de 25 cm de longitud con un
diametro interior de 4,6 mm. La deteccion de los compuestos se llevo a cabo

empleando una longitud de onda de 220 nm.

La cuantificacion de especies aniénicas como NO3-, NOz’, Cl' y acidos organicos de
cadena corta se llevo a cabo empleando un cromatégrafo iénico Metrohm 790
Personal IC equipado con una columna Metrosep A Supp5-250 de 25 cm de
longitud y 4 cm de diametro interno. Como eluyente se utilizé una mezcla acuosa

de NaHCO3 1 mM y NazCO3 3,2 mM (1:1, v/v) con un caudal de 0,7 mL min-1.

La determinacion de NH4* se realiz6 empleando reactivo Nessler, yodomercuriato
potasico alcalino. En presencia de amonio, dicho reactivo se descompone
formando iones de diyodomercuriato amoénico que permiten la determinacién
colorimétrica de NHy*, para lo cual se utilizé un colorimetro Orbeco-Hellige 975

MP The Analyst.

La concentracion residual de peréxido de hidréogeno se determiné utilizando
oxisulfato de titanio (Eisenberg 1943). Dicho reactivo forma, en presencia de H;0»,
un complejo amarillo-anaranjado cuyo maximo de absorcion se sitiia en torno a los
410 nm, que puede medirse empleando un espectrofotémetro (Shimadzu UV-

1603).

En determinados efluentes tuvo lugar la precipitaciéon de un residuo sélido al
llevar a cabo la neutralizacién previa a los ensayos biologicos, que se analizé en un
laboratorio externo mediante Espectrometria de Masas con fuente de Plasma de

Acoplamiento Inductivo (ICP/MS) y Andlisis Quimico Elemental.
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5.3. Resultados y discusion

5.3.1. Ensayos de oxidacion Fenton de herbicidas

La evolucion temporal de la conversion de compuesto, H202 y COT observada en la
oxidacion Fenton de los herbicidas estudiados (diurén, alacloro, atrazina, 2,4-D y
MCPA) utilizando la dosis estequiométrica de H202 y una relaciéon molar H,02/Fe2+
de 10/1 a 30°C se recoge en la Figura 5.1. Los resultados mostrados en el caso de la
atrazina corresponden a los obtenidos para una relacién Hz02/Fe2+ de 2/1, al
observarse la formacién de un intermedio de oxidacién capaz de formar complejos
con el Fe?+, limitando la concentracién de catalizador disponible e impidiendo con

ello la descomposicion del H202 en radicales hidroxilo.

La conversion de herbicida fue completa en todos los casos, observandose una
eliminacién ligeramente mas ralentizada en los ensayos realizados con 2,4-D. El
peroxido de hidrdégeno se eliminé completamente tras las 3 h de reaccion en
todos los casos. La velocidad de descomposicion del Hz202 fue significativamente
mas rapida en la oxidacion Fenton de atrazina, ya que la relacion de catalizador fue
5 veces mayor a la empleada para los demas compuestos, mientras que en el
ensayo realizado con alacloro, la lenta descomposicion del peroxido de hidrégeno
reflejo una ligera limitacion en la disponibilidad del catalizador. La concentracion
de COT alcanz6 un valor constante dentro del tiempo de reaccién para todos los
herbicidas estudiados. En los ensayos realizados con atrazina, 2,4-D y MCPA, la
estabilizacion de los valores de COT tuvo lugar a causa de la completa
descomposicion del H202 alcanzada en los primeros minutos de reaccién, que
origind la ausencia de radicales hidroxilo en el medio. La oxidaciéon de diuréon y
alacloro generd6 intermedios refractarios al tratamiento, ya que la concentracién de
COT permanecié constante pese a observarse una significativa descomposicion de

H»0o.
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Fig. 5.1. Evolucién temporal de la conversién de herbicida, H202 y COT utilizando

como dosis inicial de reactivo la cantidad estequiométrica de perdxido de

hidrogeno.

Una vez conocido el comportamiento de la oxidaciéon Fenton de disoluciones
acuosas de los herbicidas empleando la dosis estequiométrica de perdxido de
hidrogeno, se realizaron ensayos reduciendo la concentracion del agente precursor
de radicales hidroxilo. Los efluentes obtenidos se analizaron con el objetivo de
determinar posibles concentraciones residuales de herbicida y H20>. En todos los
casos se confirmo la total conversion de peroxido de hidrégeno en el intervalo

de concentraciones de H20; estudiado. La eliminacién de diurén, 2,4-D y MCPA fue
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completa incluso en los ensayos realizados empleando dosis subestequiométricas
de reactivo. Se detectaron concentraciones residuales de alacloro (3 mg L-1) en los
ensayos llevados a cabo con un 20% de la dosis estequiométrica de H202. La
conversion incompleta de herbicida se dio también en la oxidacion Fenton de
atrazina, apareciendo de 3,4 a 0,4 mg L1 de dicho compuesto en los efluentes
tratados con dosis de perdxido de hidrégeno del 20 al 80 % de la cantidad

estequiométrica.

La Figura 5.2 muestra la conversion de DQO (a) y COT (b) alcanzada en el
tratamiento de los compuestos estudiados empleando diferentes concentraciones
iniciales de H202. Como puede observarse, ambas variables tienden a estabilizarse
al aumentar la dosis inicial de per6xido de hidrégeno, aunque por lo general la
conversion de COT se estabiliza a concentraciones mas bajas, reflejando la
aparicion de compuestos refractarios al tratamiento. De esta forma, el empleo de
una dosis inicial de H20; por encima del 60% de la cantidad estequiométrica puede
originar un ligero aumento de la conversién de DQO pero la eliminacién de COT
alcanzada practicamente se mantiene. Este hecho implica que los intermedios
presentes en los efluentes tratados con las dosis mas elevadas de H;0: se

encuentran en un elevado estado de oxidacion.

Los valores mas altos de conversion de materia organica se observaron en los
ensayos realizados con MCPA, lograndose hasta un 75% y un 63% de reduccion de
DQO y COT, respectivamente, empleando una dosis del 60% de la cantidad
estequiométrica de perdxido de hidrégeno. La utilizacion de condiciones mas
oxidantes permitieron aumentar la conversion de DQO hasta un 81%, sin embargo,

los valores de eliminacion de COT se mantuvieron constantes.
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Fig. 5.2. Evolucién de la conversion de DQO (a) y COT (b) con la concentraciéon

inicial de H202 para los diferentes herbicidas estudiados.

La oxidacion Fenton de diurén permiti6 obtener como valor maximo una
eliminaciéon de COT del 54% empleando una dosis de H202 del 80% de la
proporcién estequiométrica. El empleo de condiciones mas oxidantes no aument6
la mineralizacion, lo cual coincide con los resultados obtenidos por Oturan et al.
(2011) que aplicando un 12% en exceso de H20; lograron una conversiéon de COT

del 50% en la oxidacién Fenton de 40 mg L-1 de diuron.
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La aplicaciéon de al menos el 80% de la dosis estequiométrica de perdxido de
hidrégeno permitié la eliminacién de mas del 50% del COT en los ensayos
realizados con alacloro. Ballesteros Martin et al. (2008) llevaron a cabo el
tratamiento de alacloro (50 mg L-1) mediante el proceso foto-Fenton empleando 20
mg L1 de Fe2* y H20; en exceso. Aplicando el reactivo en ausencia de luz se obtuvo
la eliminacion completa del herbicida, pese a que una mineralizacion eficiente sélo

pudo lograrse mediante la aplicacion de luz UV solar.

La eliminacion mas efectiva de COT en la oxidacién Fenton de atrazina se observé
empleando la cantidad estequiométrica de H202, alcanzando un valor del 49%. De
acuerdo con Kassinos et al. (2009), el empleo de dosis mas elevadas de perdxido de
hidréogeno (4 veces mayor que la cantidad estequiométrica), logré una

mineralizacién similar a la obtenida en el presente trabajo.

El tratamiento de 2,4-D con una dosis de H202 del 80% de la relacién
estequiométrica permitié obtener un 47% de eliminacién de COT. El empleo de
condiciones mas oxidantes no permitié aumentar dicho valor. La utilizaciéon de una
mayor proporcion de catalizador (relacién molar 5/1 de H202/Fe2*) ha permitido
obtener valores de conversion de COT del 85% en el tratamiento de 200 mg L-1 de
este herbicida mediante reactivo Fenton (Sun et al. 2005). Sin embargo, el objetivo
principal del presente estudio es la optimizacion del uso de reactivos quimicos a
través del empleo de un tratamiento bioldgico posterior, por lo que se

mantuvieron las condiciones de reaccion planteadas inicialmente.

La Figura 5.3 muestra la relacion DQO/COT observada en los efluentes de
oxidacion de los herbicidas tratados con las diferentes concentraciones iniciales de
peréxido de hidrégeno. La oxidacién Fenton originé una disminucién de los
valores observados de este indice, especialmente empleando concentraciones

elevadas de peréxido de hidrégeno.
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Fig. 5.3. Relacién DQO/COT observada en los efluentes de oxidacion Fenton de los
herbicidas estudiados empleando diferentes concentraciones iniciales de peréxido

de hidrogeno y valores correspondientes a compuestos representativos.

Los efluentes de atrazina presentaron los valores mas altos de DQO/COT,
reflejando la presencia de intermedios de reacciéon en un estado de oxidacién
menor. El empleo de la mayor dosis de H202 permiti6 alcanzar un valor de
DQO/COT de 4, que se corresponderia con el valor tedrico que presenta la anilina.
Los efluentes con un mayor grado de oxidacion fueron los obtenidos en el
tratamiento de MCPA, alcanzando un valor de DQO/COT de 1,43, cercano al
presentado por el acido férmico, uno de los intermedios generalmente presentes
en los efluentes de oxidacion Fenton en mayor estado de oxidacion. La aplicacion
de reactivo Fenton en el caso del 2,4-D no supuso un incremento significativo del
grado de oxidacidén de la disolucién y el aumento de la dosis de H202 provoco tanto

la mineralizacién de los intermedios como la reduccién de DQO de los efluentes.

5.3.2. Identificacion de intermedios en los efluentes de oxidacion Fenton de

herbicidas

Los efluentes obtenidos empleando dosis de H20; del 20 al 100% de la cantidad
estequiométrica se analizaron para identificar los principales intermedios de

oxidacion. Con el fin de lograr la identificacion de compuestos en un menor estado
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de oxidacién, se llevo a cabo un ensayo adicional utilizando el 10% de la dosis

estequiométrica de reactivo.

5.3.2.1. Intermedios de oxidacion en el tratamiento de diuron mediante

reactivo Fenton

La Tabla 5.5 recoge los diferentes intermedios aromaticos identificados en los
efluentes de oxidaciéon Fenton de diurén obtenidos empleando concentraciones

iniciales de H202 del 10 al 100% de la cantidad estequiométrica.

Tabla 5.5. Intermedios de oxidacion Fenton de diurdén identificados en los

diferentes efluentes obtenidos.

Compuesto Férmula Estructura H202 (%)
3,4-Dicloroanilina CeHsCIN Klf; 10, 20
Cc
Cl
NH,
Anilina CeH7N @ 10-100
3,4-Diclorobenceno CeH4Cl> c._@ 10, 20
3,4-Diclorofenol CeHaCl20 \Q\J 10
Bencenotriol CeHe03 "°\©\} 20, 40, 60
OH
Fenol CeHsO © 10
H
Hidroquinona CeHeO2 10

OH

La mayor parte de los intermedios aromaticos detectados, como 3,4-
dicloroanilina, 3,4-diclorobenceno, 3,4-diclorofenol, fenol e hidroquinona soélo
estuvieron presentes en los efluentes obtenidos utilizando las condiciones menos
oxidantes. El bencenotriol se observd en aquéllos obtenidos con un 20-60% de la

dosis estequiométrica de H202 y la anilina aparecio6 en todos los efluentes.
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La Figura 5.4 muestra la concentracién de acidos organicos de cadena corta en los
efluentes de tratamiento de diurén mediante reactivo Fenton empleando
diferentes concentraciones iniciales de peréxido de hidrégeno. El aumento de la
dosis empleada de H202 originé la disminuciéon de la concentraciéon de acético y
férmico, ya que estos acidos pueden mineralizarse facilmente empleando
condiciones mas oxidantes. Los efluentes obtenidos empleando concentraciones
intermedias de H202 presentaron como intermedio mayoritario acido maleico, el
cual pudo transformarse en acidos con un mayor estado de oxidacién, como
malonico y oxalico, empleando dosis de peréxido de hidrogeno del 80 al 100% de
la cantidad estequiométrica. El aumento exponencial de la concentracién de acido
oxalico sugiere que se trata de un compuesto recalcitrante a la oxidacién mediante
reactivo Fenton, lo cual se ha observado en el tratamiento de otros compuestos,
como fenol (Zazo et al. 2005) y 4-clorofenol (Munoz et al. 2011) empleando este

método de generacion de radicales hidroxilo.
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Fig. 5.4. Concentracidon de acidos organicos en los efluentes de tratamiento por

reactivo Fenton de diurén.

La Figura 5.5 muestra el esquema de reaccion propuesto a partir de los
intermedios aromaticos y acidos organicos de cadena corta detectados en los

efluentes de oxidacion de diurén mediante reactivo Fenton. La rotura de la

Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y 135
su acoplamiento con procesos de oxidacion avanzada



V. Eliminacién de compuestos emergentes mediante el acoplamiento de procesos de
oxidacion avanzada y sistemas biologicos

molécula de herbicida a la altura del enlace C-N origina la aparicién de 3,4-
dicloroanilina, pudiendo generarse también urea, pese a que este compuesto no
pudo identificarse en las condiciones de estudio. La 3,4-dicloroanilina pierde el
grupo amino dando lugar a la aparicién de 3,4-diclorobenceno, que se oxida a 3,4-
diclorofenol. La pérdida de los radicales clorados transforma dicho compuesto en
fenol, cuya oxidacién puede originar hidroquinona y bencenotriol. La rotura del
anillo fenolico en dicho compuesto da lugar a la apariciéon del acido maleico,
facilmente oxidable a malodnico. Este acido se trasforma en acético y férmico en
condiciones de oxidaciéon suaves, mientras que el empleo de elevadas
concentraciones de reactivo implica la apariciéon preferente de acido oxalico, que

permanece en la disolucién, mientras que férmico y acético pueden oxidarse a COx.

Ha

; Q@fxé >0

Cl

Fig. 5.5. Esquema de reaccion propuesto a partir de los intermedios detectados en

la oxidacién Fenton de diurdn.

La 3,4-dicloroanilina, junto con el 3,4-diclorofenil isocianato, han sido identificados

como intermedios mayoritarios en los procesos de oxidacién foto-Fenton (Farre et
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al. 2007a) e hidrolisis quimica en medio acuoso de diurén (Salvestrini et al. 2002).
Por otro lado, también en el proceso foto-Fenton, se ha observado la rotura de la
molécula de diurén a la altura del enlace Cs-N, lo que da lugar a la apariciéon de 1,1-

dimetilurea y metilurea como intermedios de reaccion (Farre et al. 2007a).

La cuantificacidn de los intermedios generados y las especies inorganicas de Cly N
liberadas a la disolucion en el proceso Fenton permitié analizar los balances de

carbono, cloro y nitrégeno, recogidos en la Tabla 5.6.

Tabla 5.6. Porcentajes de COT, Cl y N explicados a partir de los intermedios e iones

inorganicos cuantificados en los efluentes de oxidacién de diurén.

H202 (%) 20 40 60 80 100
Dicloroanilina (mgL1) ] 05 0 0 0 0
Anilina (mg L) 20 1,1 1,5 1,3 1,2
Acético (mg L1) 34 27 1,3 1,1 0
Foérmico (mg L1) 22 1,7 1,3 1,3 0
Maleico (mg L1) 04 79 6,7 07 07
Maldnico (mg L1) 06 09 12 1,2 1,5
Oxalico (mg L1) 08 19 36 7,7 150
COTtesrico (Mg L-1) 35 64 62 45 58
COTmedido (Mg L1) 10,0 7,0 70 65 6,6
COTexplicado (%) 35 92 88 70 88
[CI]] (mg L) 71 72 74 74 8.2
Clexplicado (%) 89 87 90 90 100
[NH4*] (mg L-1) 04 04 05 05 05
[NO3] (mgL1) 26 2,7 27 27 28
Nexplicado (%0) 32 33 36 35 35
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Los valores de porcentaje explicado de COT mas elevados se obtuvieron al emplear
concentraciones intermedias de peréxido de hidrégeno, asi como en el efluente
obtenido con la dosis estequiométrica, debido principalmente a la elevada
concentracion de acido maleico y oxalico, respectivamente. El porcentaje explicado
de cloro aumentd con la dosis de H202, mientras que los balances de nitrégeno
quedaron incompletos, mostrando la existencia de intermedios no cuantificados
con un importante contenido en nitrogeno y, en concentraciones

subestequiométricas de H202, también en cloro.

5.3.2.2. Intermedios de oxidacion en el tratamiento de alacloro mediante

reactivo Fenton

La Tabla 5.7 muestra los compuestos aromaticos identificados en los efluentes de
tratamiento de alacloro mediante reactivo Fenton, empleando dosis iniciales de

H202 en el intervalo de 10 al 100% de la cantidad estequiométrica.

Tabla 5.7. Intermedios de oxidacion Fenton de alacloro identificados en los

diferentes efluentes obtenidos.

Compuesto Formula Estructura H202 (%)
CDEFMA CisHigCINO 10
HJC\D L)H
MMDEFHA C14H21NO3 10

H,C H,y

2,6-dietilanilina C1oH1sN 10, 20

Catecol CeHeO2 10

NH,
Anilina C10H1sN © 10-100
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El andlisis de los efluentes permitié la cuantificacién de 2,6-dietilanilina (0,54 mg
L1) en el efluente tratado con un 20% de la dosis estequiométrica de H20; y de
anilina en todos los efluentes, en concentracion de 1,2 a 2,7 mg L1, aumentando
con la dosis de reactivo. Ambos compuestos aparecen también como intermedios
de oxidacion de alacloro mediante ozonizacion (Farre et al. 2005). En el efluente
tratado con el 10% de la dosis estequiométrica de H202 se identificaron también
catecol, 2-cloro-2,6-dietilfenil-N-(metil)acetamida (CDEFMA) y N-(metoximetil)-N-
(2,6-dietilfenil)-2-hidroxiacetamida (MMDEFHA). Estos dos compuestos, derivados
de la acetamida, se han identificado a su vez como intermedios de oxidacién de

alacloro mediante el proceso foto-Fenton (Katsumata et al. 2006).

La Figura 5.6 muestra la concentracion de acidos organicos de cadena corta
medidos en los efluentes de tratamiento de alacloro mediante reactivo Fenton. La
evolucion seguida por los acidos detectados fue similar a la observada en los
efluentes de tratamiento de diurén, ya que condiciones suaves de oxidacién
favorecieron la aparicion de acético y férmico, mientras que el aumento de la dosis

de H20; origin6 una mayor concentraciéon de malénico y oxalico.
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Fig. 5.6. Concentracidon de acidos organicos en los efluentes de tratamiento por

reactivo Fenton de alacloro.

La identificacidn de los intermedios aromaticos y acidos de cadena corta se empled

para plantear un esquema de reaccion, presentado en la Figura 5.7.
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Fig. 5.7. Esquema de reaccion propuesto a partir de los intermedios detectados en
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la oxidacién Fenton de alacloro.
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El alacloro se transforma inicialmente en dos compuestos diferentes, CDEFMA y
MMDEFHA. La pérdida de los radicales unidos al atomo de nitrégeno en ambos
compuestos da lugar a 2,6-dietilanilina, que se transforma en anilina a partir de la
eliminacién de los radicales etilo. Una mayor oxidacidn, junto con la liberacion del
grupo amino, da lugar a catecol. La rotura del anillo fendlico llevaria a la aparicion
de acido maldnico, que reaccionaria, en funciéon de las condiciones de oxidacién
empleadas, para dar lugar a acético y formico, o bien oxalico, de acuerdo con lo

descrito previamente.

Los efluentes presentaron un precipitado de color marrén-anaranjado en
concentracion de 104 a 134 mg L1, conforme aumenté la dosis inicial de per6xido
de hidrégeno. La caracterizacion de dicho sélido se llevé a cabo mediante analisis

elemental e ICP/MS, recogiéndose su composicion en la Tabla 5.8.

Tabla 5.8. Andlisis elemental del residuo sélido obtenido en los efluentes de

oxidacién Fenton de alacloro.

Elemento C H 0] N Fe

%w/w 18 3 74 2 3

La cuantificacion de los intermedios detectados, asi como el residuo sélido y el
analisis de las formas inorganicas de cloro y nitrégeno se emplearon para analizar
los balances de carbono, cloro y nitrégeno, recogidos en la Tabla 5.9. El porcentaje
explicado de los tres elementos aumenté con la concentracidén inicial de peréxido
de hidrégeno. Los bajos valores de porcentaje explicado revelaron la presencia de
intermedios no cuantificados, nitrogenados y clorados, en mayor concentracion en

los efluentes obtenidos empleando condiciones menos oxidantes.
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Tabla 5.9. Porcentajes de COT, Cl y N explicados a partir de los intermedios
cuantificados, el residuo sélido filtrado y los iones inorganicos detectados en los

diferentes efluentes de oxidacion de alacloro.

H20: (%) 20 40 60 80 100

Alacloro (mg L1) 3,2 0 0 0 0

Detilanilina (mgL-1) | 0,5 0 0 0 0
Anilina (mg L) 12 1,8 1,8 19 27
Acético (mg L) 71,6 612 550 496 474
Formico (mgL™') | 90 125 95 74 65
Malénico (mg L) 0 0 09 28 1272
Oxalico (mg L-1) 0 92 21,7 312 426
COTtesrico (mgL1) | 343 316 320 326 385

COTmedido(M8LY) | 915 644 546 545 544

COT explicado (%) 37 49 59 60 71
[CI] (mg L) 11,8 12,3 16,2 183 20,6
Clexplicado (%) 52 52 68 77 87

Sélido (mg L) 104 114 117 120 134

[NH4*] (mg L) 0 05 14 25 26

[NOs] (mg L) 28 30 32 35 37
Nexplicado (%) 29 35 43 54 59
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5.3.2.3. Intermedios de oxidacion en el tratamiento de atrazina mediante

reactivo Fenton

El analisis de los efluentes del proceso Fenton para el tratamiento de atrazina
permiti6 la deteccion de tres intermedios aromaticos principales,
desetildesisopropil atrazina (DEIA) (C3H4CINs), desetil-2-hidroxiatrazina (DEHA)
(CeH11Ns0) y desetildesisopropil-2-hidroxiatrazina (DEIHA) (C3HsNsO). La Figura
5.8 muestra la concentracidén en el efluente de estos tres compuestos en funcién de
la dosis inicial de per6xido de hidrégeno. La concentracion de DEIA y DEHA
disminuy6 con la intensidad del tratamiento, aunque el primero apareci6
preferentemente en condiciones ligeramente mdas oxidantes, mientras que el
segundo fue mayoritario en el efluente tratado con la menor dosis de Hz02. El
aumento de la concentracién de perédxido de hidrogeno por encima del 40%
provoco la descomposicion de ambos, formando DEIHA. Estos tres compuestos se
han observado en los efluentes de tratamiento de atrazina obtenidos a partir de la
oxidacion con radicales hidroxilo generados electrocataliticamente (Balci et al.

2009) o bien mediante el proceso foto-Fenton (Chan et al. 2006).
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Fig. 5.8. Evolucion de la concentracion de los intermedios aromaticos detectados
en los efluentes de oxidacion Fenton de atrazina en funcién de la dosis inicial de

H»0..
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La Figura 5.9 muestra la evolucién de los acidos organicos de cadena corta
observada en funcién de la dosis de peréxido de hidrégeno empleada en el
tratamiento de atrazina mediante reactivo Fenton. El féormico fue el acido
predominante en los efluentes obtenidos con una concentracién de H;02 por
debajo de la relacidon estequiométrica, pese a apreciarse una disminucion de su
concentracion con el aumento de la dosis de reactivo, especialmente significativa a
partir del 60% del H20: estequiométrico. La concentracion de acido acético
aumentd con el porcentaje de H202 empleado, siendo mayoritario en el efluente
obtenido con la dosis estequiométrica de reactivo. La concentracion de acido
oxalico también fue en aumento, pero alcanzé valores significativamente bajos en
relacion con los obtenidos en los efluentes de tratamiento de los demas herbicidas.
Este hecho explica que los efluentes de oxidaciéon Fenton de atrazina presentaran

los valores mas altos de relacion DQO/COT, tal y como se observo en la Figura 5.4.
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Fig. 5.9. Concentracidon de acidos organicos en los efluentes de tratamiento por

reactivo Fenton de atrazina.

El esquema de reaccién propuesto a partir de los intermedios de reaccién
identificados en los efluentes de oxidacion de atrazina mediante reactivo Fenton se
presenta en la Figura 5.10. La atrazina se transforma inicialmente en DEIA y DEHA,

en funcién de si pierde el radical isopropil, o bien el &tomo de cloro es reemplazado
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por un grupo OH. La oxidacién del radical isopropil da lugar a 4cido malénico, que
se transforma en acético y férmico bajo condiciones suaves de operacion, o bien en
oxalico en condiciones mas oxidantes. La decloracion del DEIA por una parte, y la
desalquilacién del DEHA por otra, dan lugar a DEIHA. En este ultimo caso, se
produciria también acético por la oxidacién del radical liberado, lo que explica el
aumento de la concentracion de dicho acido con la dosis de H20;. La oxidacion de
los grupos amino del DEIHA produciria acido ciantrico, que no pudo identificarse
en el presente trabajo, pero que aparece como intermedio de reaccion en el
tratamiento de atrazina mediante radicales hidroxilo generados electroliticamente
(Balci et al. 2009) y mediante oxidacién fotocatalitica (Chan et al. 2004). La
hidrolisis del anillo de la triazina generaria acido férmico, que podria

mineralizarse finalmente a CO».
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Fig. 5.10. Esquema de reaccién propuesto a partir de los intermedios detectados

en la oxidacion Fenton de atrazina.
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Los efluentes de atrazina también presentaron un sélido anaranjado para todas las
concentraciones iniciales de H202, en un intervalo de 27 a 155 mg L-1, aumentando
con la concentracidn de reactivo. La composicion del solido se muestra en la Tabla
5.10. Es destacable el alto contenido en Fe, causante de la reduccién del Fe2+
disponible para la reaccién con perdxido de hidrogeno, razén por la cual fue

necesario aumentar la cantidad de catalizador empleado.

Tabla 5.10. Andlisis elemental del residuo sélido obtenido en los efluentes de

oxidaciéon Fenton de atrazina.

Elemento C H 0 Fe

% w/w 2 2 51 45

Los balances realizados a partir de la cuantificacién de los intermedios de
oxidaciéon de atrazina se recogen en la Tabla 5.11. La concentraciéon de los
intermedios aromaticos detectados (DEIA, DEHA y DEIHA) asi como los acidos
organicos permitié alcanzar elevados porcentajes de COT, Cl y N explicados, pese a
que en los efluentes obtenidos con dosis elevadas de peréxido de hidrégeno se
advierte la presencia de intermedios no cuantificados con un bajo contenido en
carbono, libres de cloro pero con nitrégeno en su composicion, probablemente
aminas sustituidas o urea, en ambos casos procedentes de la rotura del anillo

triazinico.
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Tabla 5.11. Porcentajes de COT, Cl y N explicados a partir de los intermedios
cuantificados, el residuo sélido filtrado y los iones inorganicos detectados en los

diferentes efluentes de oxidacion de atrazina.

H20: (%) 20 40 60 80 100

Atrazina(mgL?) | 34 13 04 04 0
DEIA (mg L) 30 83 52 45 43
DEHA (mgL?®) | 113 79 19 0 0

DEIHA (mg L-1) 0 0 30 42 59
Acético (mg L-1) 0 30 37 50 58
Férmico (mgL™") | 91 91 88 58 35

Malénico (mgL?) | 26 60 20 0 0

Oxalico (mg L1) 0 01 03 04 06
COTteorico (mg L) | 103 11,7 77 61 6,1

COTmedidco(mgL?) | 83 83 72 68 62
COTexplicado (%) | 100 100 100 90 99
[CI] (mg L) 31 33 35 36 36
Clexplicado (%) 99 100 100 100 100
Solido (mgL') | 155 93 925 615 27
[NOs] (mgL?) | 28 29 30 30 3,0

Nexplicado (%) 100 100 92 87 95
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5.3.2.4 Intermedios de oxidacion en el tratamiento de 2,4-D mediante

reactivo Fenton

El andlisis mediante HPLC de los efluentes de oxidaciéon Fenton de 2,4-D revel6 la
presencia de 2,4-diclorofenol en una concentracién de 6 mg L1 en el obtenido
empleando el 20% de la dosis estequiométrica de H202. En condiciones aiin menos
oxidantes se detectaron 2,4-diclorofenol, 2-clorofenol, 4-clorofenol, 4-clorocatecol,
fenol y catecol. El 2,4-diclorofenol se ha identificado como el intermedio clorado
principal en la degradacién de 2,4-D mediante radicales OH- (Li et al. 2004) y

empleando radiaciones ionizantes (Drzewicz et al. 2004).

La Figura 5.11 muestra la composicion en acidos organicos de cadena corta de los
efluentes de tratamiento de 2,4-D empleando diferentes concentraciones iniciales

de peroxido de hidrogeno.
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Fig. 5.11. Concentracion de acidos organicos en los efluentes de tratamiento por

reactivo Fenton de 2,4-D.

Los acidos acético, formico, malénico y glicélico se formaron en condiciones de
oxidaciéon mas suaves, desapareciendo al aumentar la cantidad de H20>. El 4cido
fumarico apareci6 preferentemente en los efluentes tratados con concentraciones

intermedias de H202, mientras que el empleo de condiciones mas oxidantes
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favorecieron la formacién de acido oxalico, refractario a este tipo de tratamiento.
Es destacable la elevada concentraciéon de acido acético al llevar a cabo el
tratamiento en condiciones subestequiométricas, asi como de oxalico en el efluente

tratado con la mayor dosis de peroxido de hidrogeno.

El esquema de reaccidn propuesto a partir de la identificacion de intermedios de
oxidacion Fenton de 2,4-D se recoge en la Figura 5.12. La eliminacién de 2,4-D
mediante reactivo Fenton comienza con la ruptura de la cadena alifatica lateral
para dar lugar a acido glicélico y 2,4-diclorofenol, que puede ser hidroxilado dando
lugar a 4-clorocatecol o bien, mediante la pérdida del atomo de cloro, originar 2-y
4-clorofenol, que dan lugar a fenol. Una mayor oxidacién del fenol y la pérdida del
atomo de cloro del 4-clorocatecol derivan en la formacién de catecol, que, tras la
ruptura del anillo bencénico, se transforma en fumadrico. Este acido, isémero del
maleico, se oxidaria a maldénico que, junto con el acido glicélico generado
inicialmente en la rotura de la molécula de 2,4-D, se transformaria en acético y
férmico en condiciones subestequiométricas o bien en oxalico con el empleo de

dosis elevadas de H205.

El tratamiento de 2,4-D mediante oxidacidn electro-Fenton y fotoelectro-Fenton
también dio lugar a la aparicién de 2,4-diclorofenol y acido glicélico, que se
transformo en oxalico a través de su deshidrogenacidn, seguida de la hidroxilacion
del acido glioxilico resultante (Brillas et al. 2000). En el tratamiento de 2,4-D
mediante ambos procesos, el 2,4-diclorofenol dio lugar a 2-clorohidroquinona y 2-

clorobenzoquinona (Badellino et al. 2007).
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Fig. 5.12. Esquema de reacciéon propuesto a partir de los intermedios detectados

en la oxidacién Fenton de 2,4-D.
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Es destacable la presencia de un sélido marrén oscuro en los ensayos realizados
utilizando el 20 y 40% de la relacién estequiométrica de H203, apareciendo 21,1 y
13,5 mg L1, respectivamente. La composicion del s6lido se muestra en la Tabla
5.12. Este residuo puede corresponder a productos de condensacidn generados en
la oxidaciéon de 2,4-diclorofenol, los cuales se han observado en los efluentes de
oxidacion Fenton de dicho compuesto en condiciones subestequiométricas de H20>

(Munoz et al. 2011).

Tabla 5.12. Andlisis elemental del residuo sélido obtenido en los efluentes de

oxidacién de 2,4-D tratados en condiciones subestequiométricas de perdxido de

hidrogeno.
Elemento C H 0] Cl Fe
% w/w 43 2 32 22 1

La Tabla 5.13 recoge los balances de carbono y cloro realizados a partir de la
cuantificacion de los intermedios de oxidacion Fenton de 2,4-D y el residuo sélido
obtenido en condiciones subestequiométricas. Los valores observados de
porcentaje de COT explicado revelaron la presencia de intermedios que no
pudieron cuantificarse, en mayor proporcion al disminuir la dosis de H202. En los
efluentes obtenidos empleando dosis de reactivo por debajo del 40% de la
cantidad estequiométrica los intermedios no cuantificados presentaron cloro en su

composicion.
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Tabla 5.13. Porcentajes de COT, Cl y N explicados a partir de los intermedios
cuantificados, el residuo soélido filtrado y los iones cloruro detectados en los

diferentes efluentes de oxidacion de 2,4-D.

H20: (%) 20 40 60 80 100
2,4-Diclorofenol (mg L1) 6,1 0 0 0 0
Glicdlico (mg L) 75 60 53 32 31
Acético (mg L) 62,7 433 194 105 6,7
Férmico (mg L) 226 13,1 80 72 40
Fumarico (mg L) 70 130 112 43 26
Malénico (mg L) 11,8 91 39 21 20
Oxalico (mg L-1) 34 104 514 948 1139
COTesrico (Mg L1) 41,3 339 314 352 372
COTmedido (mg L-1) 58,4 49,2 459 41,6 40,7
COTexplicado (%) 71 69 68 85 91
Solido (mg L) 21,1 135 0 0 0
[CI] (mg L-1) 38,8 50,7 56,5 56,6 57,3
Clexplicado (%0) 80 93 98 938 99

5.3.2.5. Intermedios de oxidacion en el tratamiento de MCPA mediante

reactivo Fenton

El ensayo realizado empleando una dosis de peréxido de hidrégeno del 10% de la
concentracion estequiométrica permitié identificar 4-clorofenol, 4-clorocatecol,
fenol y catecol como intermedios aromaticos de reaccion en el tratamiento de
MCPA mediante reactivo Fenton. En los efluentes tratados con dosis de H202 del 20

al 100% de la cantidad estequiométrica no se detectaron compuestos aromaticos.
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La concentracion de acidos organicos de cadena corta se recoge en la Figura 5.13
para los efluentes de tratamiento de MCPA obtenidos empleando dosis de H20>
entre el 20 y el 100% de la cantidad estequiométrica. Es destacable la elevada
concentracion de acido acético y formico en los efluentes tratados en condiciones
subestequiométricas, asi como de oxalico en las condiciones mas oxidantes. En
menor concentracion, se detecté acido glicolico en condiciones suaves de
oxidacién, fumarico en el efluente obtenido con el 40% de la relacion

estequiométrica de H202, y malonico en concentracion creciente con la dosis de

reactivo.
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Fig. 5.13. Concentracién de acidos organicos en los efluentes de tratamiento por

reactivo Fenton de MCPA.

La Figura 5.14 muestra el esquema de reaccién propuesto para la oxidacién Fenton
de MCPA a partir de los intermedios detectados. La rotura inicial de la molécula de
herbicida da lugar a acido glicdlico y 4-clorofenol. Este compuesto se oxidaria,
seguin ha sido expuesto para el caso del 2,4-D, a 4-clorocatecol y catecol, o bien a
fenol y catecol, originando acido fumarico a partir de la rotura del anillo bencénico.
Los acidos acético y férmico se formarian en condiciones suaves de oxidacion a
partir de les acidos glicélico y malénico, mientras que el empleo de condiciones

mas oxidantes daria lugar a acido oxalico.
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Ademdas de los compuestos anteriormente citados, Brillas et al. (2003)
identificaron 4-cloro-o-cresol en vez de 4-clorofenol en la rotura inicial de la
molécula de MCPA mediante oxidacion fotoelectro-Fenton. La oxidacion de dicho
compuesto generaria metilhidroquinona y posteriormente metil-p-benzoquinona,

que derivaria en 4cido fumarico que, por dltimo, se transformaria en oxalico.
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Fig. 5.14. Esquema de reaccion propuesto a partir de los intermedios detectados

en la oxidacion Fenton de MCPA.

Los porcentajes de COT y Cl explicados a partir de los intermedios cuantificados en
los efluentes de oxidacién Fenton de MCPA se recogen en la Tabla 5.14 para las
diferentes concentraciones de H202 ensayadas. El balance de carbono revelé la
presencia de intermedios de reaccion no detectados que, en los efluentes
obtenidos empleando dosis de perdéxido de hidrégeno inferiores al 60% de la

cantidad estequiométrica, presentaron cloro en su composicion.
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Tabla 5.14. Porcentajes de COT, Cl y N explicados a partir de los intermedios
cuantificados e iones cloruro detectados en los diferentes efluentes de oxidacion

de MCPA.

H202 (%) 20 40 60 80 100

Glicolico(mgL?) | 49 29 07 06 06
Acético (mgL?) | g50 210 173 16,3 155
Férmico (mgL?) | 301 146 102 85 8.2
Fumarico (mg L1) 0 0,8 0 0 0
Malénico(mgL') | 19 19 20 22 25
Oxalico (mglL?) | 66 384 498 588 69,8
COTteorico (mg L) | 378 245 239 256 282
COTmedido (mgL') | 612 412 361 358 357
COTexplicado (%) 62 59 66 71 79
[CI] (mg L) 26,1 288 303 31,4 316

Clexplicado (%0) 82 90 95 99 99

5.3.3. Toxicidad y biodegradabilidad de los efluentes de oxidacion Fenton de

herbicidas

La toxicidad y biodegradabilidad de los efluentes obtenidos en el proceso Fenton
se evaluaron con el objetivo de establecer la dosis de reactivo dptima para llevar a
cabo el tratamiento combinado Fenton-biologico para cada uno de los herbicidas
estudiados. La Figura 5.15 muestra los valores de ecotoxicidad y porcentaje de
toxicidad para fango activo en funcion de la dosis empleada de H202, junto con el
porcentaje de nitrégeno y cloro liberados de la molécula de herbicida. Dichos
porcentajes se calcularon a partir de la concentracién medida de NH4*, NOs- y Cl,
asi como de residuo sélido en los efluentes de alacloro, atrazina y 2,4-D. La
diferencia entre el porcentaje explicado y el porcentaje liberado resulta de la

inclusion o no en el balance del N y el Cl presente en los intermedios cuantificados.
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En los efluentes en los que no se detectaron intermedios nitrogenados o clorados,

el porcentaje de Cl y N explicado coincide con el liberado de la molécula de

herbicida.
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Fig. 5.15. Ecotoxicidad, porcentaje de toxicidad para fango activo y porcentaje de
Cl y N liberado en los efluentes de oxidacién de diurén (a), alacloro (b), atrazina

(c), 2,4-D (d) y MCPA (e) en funcion de la dosis inicial de reactivo.

El aumento de la concentracion inicial de H202 permitié una mayor liberacién de Cl
y N, existiendo una mayor resistencia al tratamiento Fenton por parte de los

radicales nitrogenados frente a los clorados. En este sentido, Malato et al. (2003)
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observaron una decloracion total en el tratamiento de diurén (22 mg L-1) mediante

fotocatalisis utilizando TiO2, mientras que la liberacién de N no alcanzé el 90%.

En todos los casos tuvo lugar un aumento de la toxicidad al llevar a cabo la
oxidacion del compuesto, observandose diferentes tendencias con el aumento de la
dosis de per6xido de hidrégeno. En el tratamiento de diuréon (Figura 5.15.a) y
alacloro (Figura 5.15.b), la toxicidad mdas baja se observé en los efluentes
obtenidos empleando concentraciones intermedias de reactivo. La elevada
toxicidad de los efluentes tratados con una dosis inicial del 20% de la cantidad
estequiométrica de H20; pudo estar relacionada con la presencia de intermedios
derivados de la anilina, 3,4-dicloroanilina en el caso del efluente de diurén, y 2,6-
dietilanilina en el de alacloro. El efecto toxico de estos compuestos puede ser
importante incluso en concentraciones traza, puesto que el valor de su ECso para
Vibrio fischeri alcanza un valor de 0,61 mg L1 (Bonnet et al. 2007) y 5,53 mg L1

(Aruoja et al. 2011) para 3,4-dicloroanilina y 2,6-dietilanilina, respectivamente.

El tratamiento de disoluciones acuosas de alacloro mediante ozonizacién
fotocatalitica (Farre et al. 2007b) y de diurén mediante fotélisis (Bonnemoy et al.
2004) origind, al igual que en el presente trabajo, un aumento de la toxicidad.
Durante el tratamiento de diurén mediante UV/H202/03 (Farre et al. 2005) y
fotocatdlisis con TiO2 (Muneer et al. 1999) se observé un aumento de la toxicidad
en las primeras etapas de tratamiento, lograndose finalmente la detoxificacion del
efluente. Ademas, la aplicaciéon de UV/H202/03 provocé un aumento de la toxicidad

de alacloro (50 mg L-1) con el tiempo de irradiacién (Farre et al. 2005).

En los efluentes de atrazina (Figura 5.15.c) se observé un aumento de la
ecotoxicidad con el empleo de condiciones mas oxidantes, pese a producirse una
mayor liberaciéon de cloro. Sin embargo, la mayor parte del nitrégeno presente
inicialmente en la molécula de herbicida se encontré en forma de intermedios
aromaticos en los efluentes. Tal y como se ha comentado con anterioridad, el
aumento de la dosis inicial de H202 supuso una mayor concentracion de DEIHA en
el efluente (Figura 5.9), cuya elevada toxicidad se ha observado anteriormente en

el tratamiento de atrazina mediante fotocatalisis con TiO2 (Chan et al. 2004). Este
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efecto, sin embargo, tuvo relevancia en términos de ecotoxicidad, mientras que el
fango activo no mostré una especial sensibilidad al DEIHA frente a los intermedios
aromaticos mayoritarios en los efluentes obtenidos en condiciones

subestequiométricas, DEHA y DEIA.

El tratamiento de atrazina (38 mg L-1) mediante UV/H202/03 (Farre et al. 2005)
produjo un aumento de la toxicidad durante las primeras etapas del proceso, que
no logro6 reducirse aumentando el tiempo de irradiacién. Asimismo, el tratamiento
mediante ozonizacidn fotocatalitica de este herbicida también origin6é un aumento

de la toxicidad sobre fangos activos (Farre et al. 2007b).

En los efluentes de 2,4-D (Figura 5.15.d) y MCPA (Figura 5.15.e), la toxicidad
disminuy6 levemente con el aumento de la concentracién inicial de H20q,
correspondiéndose con aumento de la liberaciéon de cloro. A pesar de ello, los
efluentes de tratamiento de ambos herbicidas presentaron una mayor toxicidad
que las disoluciones de partida. En este contexto, Lu et al. (1997) observaron el
aumento de la toxicidad del 2,4-D con la aplicacién de un tratamiento mediante

TiO2/UV/O0a.

Los elevados valores de porcentaje de toxicidad para fango activo obtenidos para
los efluentes de tratamiento mediante reactivo Fenton de los diferentes herbicidas
supusieron un riesgo a tener en cuenta a la hora de establecer el tratamiento
combinado. A pesar de ello, se llevaron a cabo ensayos de biodegradabilidad para

poder estudiar la viabilidad del acoplamiento.

La Figura 5.16 muestra los valores obtenidos de indice de biodegradabilidad junto
con la composicién de los efluentes en fracciones de COT para diferentes
concentraciones iniciales de per6xido de hidrégeno. La aplicaciéon de reactivo
Fenton permitié un aumento significativo de la biodegradabilidad, aprecidndose
diferentes tendencias con el aumento de la cantidad de H;02 empleada. En los
efluentes de oxidacion Fenton de diurén (Figura 5.16.a) los valores mas altos del
indice de biodegradabilidad se observaron empleando dosis intermedias de Hz0z,
coincidiendo con la apariciéon de una elevada concentracién de acidos organicos.

Farre et al. (2006) observaron un aumento del indice DBOs/DQO del 30 al 60% con
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el empleo de una dosis de H202 del 32 al 84% de la cantidad estequiométrica en el

tratamiento de diurén (42 mg L1) y linurén (75 mg L-1) mediante el proceso foto-

Fenton.
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Fig. 5.16. Indice de biodegradabilidad y composicién del efluente en &cidos
organicos, compuestos clorados, nitrogenados y no identificados para los efluentes
de diuron (a), alacloro (b), atrazina (c), 2,4-D (d) y MCPA (e) empleando diferentes

concentraciones iniciales de H20..
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Los resultados obtenidos para alacloro (Figura 5.16.b), atrazina (Figura 5.16.c) y
MCPA (Figura 5.16.e) mostraron la estabilizacion del indice de biodegradabilidad a
concentraciones elevadas de reactivo debido a una relativa similitud en la
composicion de los efluentes. Los efluentes de alacloro y atrazina presentaron una
relaciéon DBOs/DQO muy baja, lo cual pudo deberse a la inhibicién de la biomasa a
causa de la presencia de intermedios nitrogenados y clorados, detectados en los
efluentes de atrazina (DEIA, DEHA y DEIHA) pero no identificados en los efluentes
de alacloro. En este sentido, se ha observado un aumento de la biodegradabilidad
de los efluentes de tratamiento de alacloro (50 mg L-1) mediante el proceso foto-
Fenton tratados con un mayor tiempo de reaccién debido a la eliminacion de

intermedios inhibitorios, como la 2,6-dietilanilina (Ballesteros Martin et al. 2008).

Los efluentes de 2,4-D (Figura 5.16.d) presentaron un aumento progresivo del
indice de biodegradabilidad con el incremento de la dosis inicial de H202, debido a
una mayor concentraciéon de acidos y una disminucién de intermedios clorados y
no detectados, que, en principio, resultaron ser no biodegradables. Los efluentes
de tratamiento de este herbicida mostraron, en general, una menor
biodegradabilidad que los obtenidos para los demas herbicidas, lo contrario a lo
que cabria esperar teniendo en cuenta su elevado contenido en acidos organicos de
cadena corta. Sin embargo, la presencia de intermedios no identificados pudo
provocar la inhibicién del metabolismo de la biomasa, obteniéndose valores de

DBOs mas bajos de lo esperado.

La evaluaciéon de la biodegradabilidad de los efluentes del proceso Fenton se
completd con ensayos respirométricos de 24 h. Los resultados de estos ensayos se
recogen en el Anexo IV. A modo de ejemplo, la Figura 5.17 muestra la eliminacién
de COT y la evolucién de la VECO para dos efluentes de tratamiento de diurdn,
obtenidos utilizando el 40 y 100% de la cantidad estequiométrica de H202. A partir
de los respirogramas se observo una mayor actividad de los microorganismos que
recibieron el efluente de oxidacidon tratado con el 40% de la concentracion
estequiométrica de perdxido de hidrégeno. La evolucion de la VECO permiti6
distinguir fracciones de materia organica: una rapidamente biodegradable,

consumida en las 2 primeras horas de ensayo y correspondiente a los acidos
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orgadnicos mas facilmente biodegradables, otra biodegradable a medio plazo, que
desaparecié tras las 24 h, y una ultima fraccién refractaria que generé COT

residual.
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Fig. 5.17. Evolucion de VECO (linea) y conversion de COT (simbolos) en los

ensayos de biodegradabilidad rapida realizados con los efluentes de oxidacién de

diurén tratados con el 40% (linea sélida) y el 100% (linea punteada) de la cantidad

estequiométrica de perédxido de hidrégeno.

En el ensayo realizado con la dosis estequiométrica de H202 se observé cierta
actividad inicial, aunque la VECO fue notablemente mas baja que en el ensayo
anterior. Esto pudo ser consecuencia de la menor concentracidon de intermedios
rapidamente biodegradables en el efluente, ya que el componente mayoritario era
acido oxalico, mas dificil de degradar que otros acidos como acético o malénico
(Molina et al. 2010). La mayor actividad en la biomasa permitio finalmente una
eliminacion de COT del 50% en el efluente tratado en condiciones
subestequiométricas, frente a un 27% en el tratado con una mayor concentracién
de peréxido de hidrégeno. Lapertot et al. (2006b) observaron un aumento de la
biodegradabilidad en efluentes parcialmente tratados de diurén, alcanzando

valores de conversioén de COT del 70%.
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La Figura 5.18 muestra la evolucién temporal de VECO y conversion de COT en los
ensayos de biodegradabilidad rapida en los que se obtuvo la mayor actividad
bioldgica para cada uno de los herbicidas restantes. Los valores mas altos de VECO
se observaron en el ensayo realizado con el efluente de oxidacion de MCPA tratado
con un 60% de la dosis estequiométrica de perdxido de hidrégeno, en el que se
alcanzo un valor de 30 mg O; g1 SSV h-l. Para los compuestos restantes, alacloro,
atrazina y 2,4-D, los efluentes que presentaron una mayor actividad biolédgica en el
ensayo de biodegradabilidad rapida fueron los tratados con un 80, 60 y 100% de
H20;, respectivamente, y en todos ellos la VECO maxima alcanz6 un valor en torno

a10mg 02 g1SSV h-L.
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Fig. 5.18. Evolucién temporal de VECO y conversion de COT en los ensayos de
biodegradabilidad rapida realizados para los efluentes de tratamiento de alacloro
(80% de H20?) (a), atrazina (60% de H202) (b), 2,4-D (H202 estequiométrica) (c) y
MCPA (60% de H202) (d).

Los resultados obtenidos para el efluente de tratamiento de alacloro (Figura
5.18.a) mostraron un corto periodo de actividad inicial en el que se eliminé en

torno al 15% de COT, seguido de una larga fase de latencia. Durante las cinco
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ultimas horas de ensayo tuvo lugar un ligero aumento de la actividad de la
biomasa, lograndose una conversién final de COT del 28%. Lapertot et al. (2006b)
observaron valores de conversion de COT de hasta el 90% en ensayos de
biodegradabilidad inherente realizados con efluentes parcialmente tratados de
alacloro mediante el proceso foto-Fenton. Estos resultados ponen de manifiesto
que el test Zahn Wellens no proporciona informaciéon sobre la degradacion en

reactores biolégicos con fango activo no aclimatado.

El perfil respirométrico del efluente de oxidaciéon Fenton de atrazina (Figura
5.18.b) mostré la presencia de diferentes fracciones de materia organica
biodegradable, la primera consumida durante las dos primeras horas (en torno a
un 14% de COT), y la segunda desde las 5 a las 15 h de ensayo, periodo durante el
cual se degradé gran parte del COT presente en el medio, logrando un valor final
del 30%. Lapertot et al. (2006b) observaron valores de conversién de COT del 40%
en ensayos de biodegradabilidad inherente realizados con efluentes parcialmente

tratados de atrazina mediante el proceso foto-Fenton.

En el ensayo realizado con el efluente de 2,4-D (Figura 5.18.c), la fase de actividad
inicial se extendi6o durante 8 h, eliminandose cerca del 40% del COT, aunque
posteriormente apenas hubo evidencias de degradacion bioldgica. En el efluente de
oxidacion de MCPA se observo no sdlo una importante actividad inicial, sino que
ademas, la eliminacién de materia organica continud, aunque de forma mas
pausada, a lo largo de todo el ensayo, lograndose una conversidn final de COT del

70% (Figura 5.18.d).

Los valores de indice de biodegradabilidad obtenidos para los diferentes efluentes
analizados no presentaron relaciéon con la conversiéon de COT alcanzada en los
ensayos respirométricos de 24 h, ya que cada parametro aporté informacién
diferente. Los resultados proporcionados por el ensayo de biodegradabilidad
rapida reflejaron tanto los efectos toxicos como la inhibiciéon por sustrato. Sin
embargo, la mayor duracién del test de DBOs permitié a la biomasa eliminar la
materia organica pese a que la velocidad de degradacion se viera inhibida. El indice

DBOs/DQO puede ser util como parametro de vertido a cauce, mientras que el
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método respirométrico de biodegradabilidad rapida refleja con mayor exactitud el

efecto sobre un reactor biologico.

La Figura 5.19 muestra los valores de conversién total de COT alcanzados por la
combinaciéon del tratamiento mediante reactivo Fenton y el ensayo de
biodegradabilidad rapida para los cinco herbicidas estudiados, diferenciando la
fraccion lograda en cada proceso. Los valores de conversién mas bajos se
obtuvieron para los efluentes de tratamiento de atrazina, mientras que los de

MCPA presentaron los valores mas elevados, llegando casi hasta el 90%.

La mayor eliminacién total de COT se obtuvo empleando dosis intermedias de
reactivo en el caso de diurén (Figura 5.19.a), atrazina (Figura 5.19.c) y MCPA
(Figura 5.19.e). Aunque la conversién de COT alcanzada en los efluentes del
proceso Fenton fue ligeramente inferior a la obtenida en condiciones mas
oxidantes, la eliminacion lograda en el ensayo biolégico fue mas importante,
consiguiéndose una mayor eficacia global utilizando una menor cantidad de
perdxido de hidrogeno. Por ello, las dosis de reactivo elegidas para llevar a cabo el
estudio del tratamiento combinado fueron del 40% de la dosis estequiométrica de

H20: para diurén, y del 60% para atrazina y MCPA.

El empleo de dosis de H202 por debajo del 80% de la cantidad estequiométrica
para el tratamiento por oxidacion Fenton de 2,4-D (Figura 5.19.d) y del 60% para
el tratamiento de alacloro (Figura 5.19.b) resulté insuficiente. Los efluentes finales
obtenidos empleando condiciones mas severas en el proceso Fenton presentaron
porcentajes de eliminacion total de COT similares, en torno al 66% los de alacloro
y 68% los de 2,4-D. Con el objetivo de optimizar el uso de reactivos, se
seleccionaron las dosis del 60% y 80% de H:0: para alacloro y 2,4-D,
respectivamente, de manera que se conseguiria una eliminacion de COT
ligeramente menor que con dosis mayores de reactivo pero también una

significativa reduccion del coste principal del proceso.
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Fig. 5.19. Conversion de COT alcanzada en el tratamiento por oxidaciéon Fenton y
en el ensayo de biodegradabilidad rapida en funciéon de la concentracién de
perdxido de hidrégeno utilizada para diurén (a), alacloro (b), atrazina (c), 2,4-D (d)

y MCPA (e).

5.3.4. Tratamiento biologico de los efluentes de oxidacion Fenton de

herbicidas

Los efluentes del proceso Fenton seleccionados para cada herbicida (aquéllos

tratados con el 40% de la dosis de H20; estequiométrica para diurdén, 60% de la
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dosis de H202 estequiométrica para alacloro, atrazina y MCPA y 80% de la dosis de
H20; estequiométrica para 2,4-D) se sometieron a un proceso de degradacién
bioldgica en reactores SBR. La Tabla 5.15 muestra los valores de DQO y COT de
dichos efluentes, incluyendo la carga masica (Cn) recibida por cada reactor con el
efluente del proceso Fenton como unica fuente de carbono. Dado que las
condiciones de operacidon fueron fijas en todos los ensayos, la Cy, tratada en el
sistema biolégico fue diferente para cada compuesto estudiado. En el tratamiento
de los efluentes de diurén y atrazina, el bajo contenido en materia organica supuso
una Cn a tratar notablemente baja. Sin embargo, se llevo a cabo el estudio del
tratamiento combinado en SBR para ampliar los resultados obtenidos en el ensayo

de biodegradabilidad rapida.

Tabla 5.15. DQO y COT de los efluentes del proceso Fenton y Cn tratada en los

reactores bioldgicos.

Diuréon Alacloro Atrazina 2,4-D MCPA

DQO (mgL1) 25,8 153,6 296 1070 67,2
COT (mg L) 7,0 54,6 7,2 41,6 361
Cm (kg DQO kg1 SSV d-1) 0,05 0,31 0,06 021 013

El tratamiento biolégico de los efluentes del proceso Fenton en SBR se llevé a cabo
durante 12 ciclos de reaccién. Una vez alcanzados valores estables de conversiéon
de materia organica, se analizé la evolucion temporal de VECO, DQO, COT y
concentracion de acidos organicos y formas nitrogenadas inorganicas a lo largo de
un ciclo. La Figura 5.20 muestra los resultados obtenidos para el efluente de
oxidacién Fenton de 2,4-D tratado con el 80% de la cantidad estequiométrica de

perodxido de hidrégeno.
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Fig. 5.20. Evolucion temporal de VECO, DQO y COT (a) y concentracion de acidos y

formas nitrogenadas inorganicas (b) durante el décimo ciclo de operacién del SBR

tratando el efluente seleccionado de 2,4-D.

Durante la etapa de llenado anoxico se observé una disminucion significativa de

COT y DQO, coincidiendo con la eliminacidn casi completa de acido oxalico, acético

y férmico, y una importante reduccion de la concentracion de NO3z-. Esta via de

eliminacién de materia organica en ausencia de oxigeno se debe a procesos de

desnitrificacion heterotrofica, en los que los compuestos organicos se utilizan

como dadores externos de electrones para la reduccién de nitrato (Bernet et al.

Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y

167

su acoplamiento con procesos de oxidacion avanzada



V. Eliminacién de compuestos emergentes mediante el acoplamiento de procesos de
oxidacion avanzada y sistemas bioldgicos

1996, Rustrian et al. 1997, Carini et al. 2003). La posibilidad de alternar procesos
aerdbicos y andxicos es una ventaja de la tecnologia SBR frente a otro tipo de
reactores bioldgicos, y puede ser beneficioso en el tratamiento bioldgico de
efluentes procedentes de procesos de oxidacién avanzada con un alto contenido en
acido oxalico, teniendo en cuenta su baja biodegradabilidad aerobia. Durante la
primera hora de la etapa de reaccion se observé una importante reduccion de DQO
y COT, asi como elevados valores de VECO, poniendo de manifiesto la eliminacion
de compuestos organicos facilmente biodegradables mediante el metabolismo
aerobio de la biomasa. Posteriormente, la actividad de los microorganismos se
ralentizé, descendiendo la VECO progresivamente hasta alcanzar valores de

respiracion endégena.

Los parametros de seguimiento del proceso de degradacion bioldgica a lo largo de
un ciclo de tratamiento del efluente de oxidacion Fenton de diurén obtenido
empleando el 40% de la dosis estequiométrica de peroxido de hidrégeno se
muestran en la Figura 5.21. Durante la fase de llenado anéxico se elimind una
importante cantidad de materia organica mediante disnitrificacion, principalmente
en forma de acido maleico, acético y formico, reduciéndose a su vez de manera
importante la concentraciéon de nitratos. Las trazas de acético y maleico que
permanecieron tras la etapa de llenado pudieron eliminarse por completo durante
la fase de reaccién aerobia, mientras que el acido férmico resulté mas dificil de
degradar en presencia de oxigeno y la anilina no pudo eliminarse. El proceso de
nitrificacién durante la etapa de reaccién aerobia quedoé reflejado por el aumento
de la concentracion de nitratos y la eliminaciéon parcial de amonio. El perfil
respirométrico obtenido mostr6 diferentes fases en la degradaciéon aerobia, con
una importante actividad biolégica durante la primera hora de reaccién, seguida
por un periodo de actividad moderada de 2 h, disminuyendo posteriormente la

VECO hasta alcanzar valores de respiraciéon endégena.
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Fig. 5.21. Evolucion temporal de DQO, COT y VECO (a), y de intermedios y formas

nitrogenadas (b) a lo largo del séptimo ciclo de reacciéon durante el tratamiento

bioldgico de los efluentes de oxidacion Fenton de diurdn.

La Figura 5.22 muestra la evolucién en un ciclo de los pardmetros de seguimiento
del proceso biolégico en el SBR de tratamiento del efluente de oxidacion Fenton de
alacloro obtenido empleando el 60% de la dosis estequiométrica de perdxido de
hidrogeno. En la fase de llenado se produjo de nuevo una importante degradacion

anoxica de acidos organicos con la correspondiente disminucién de Ila

concentracion de nitratos. El acido acético se elimin6 por completo durante las
primeras horas de reaccion aerobia, coincidiendo con una importante actividad

bioldgica, reflejada en elevados valores de VECO, que disminuyeron
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progresivamente hasta alcanzar valores constantes. El dcido oxalico se degradé
preferentemente una vez la concentracion de acético se encontré por debajo de los
5 mg L-1. La anilina se elimin6 en un 40%, a diferencia del SBR de tratamiento del
efluente de diurdn, pudiendo deberse a que la biomasa, al recibir una Cy, mayor,
pudo aclimatarse mas rapidamente a los intermedios con biodegradabilidad
moderada. El empleo de condiciones aerobias favorecid la oxidacién de amonio a

nitratos, mientras que la concentracién de nitritos permaneci6é aproximadamente

constante.
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Fig. 5.22. Evolucion temporal de DQO, COT y VECO (a), y de intermedios y formas
nitrogenadas (b) a lo largo del cuarto ciclo de reaccion durante el tratamiento

bioldgico de los efluentes de oxidacion Fenton de alacloro.
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Los resultados del tratamiento biolégico obtenidos para el efluente de oxidacién de
atrazina tratado con el 60% de la dosis estequiométrica de H202 se muestran en la
Figura 5.23. Los valores de VECO registrados fueron mas bajos que para los demas
compuestos, observandose picos de actividad microbiana al inicio de la reaccion y
a las 5 h de ensayo. El acido acético presente en el reactor tras la etapa andxica de
llenado se elimind por completo durante las primeras horas de reaccién aerobia,
mientras que el acido formico y el intermedio aromatico DEIA fueron mas dificiles

de degradar, lograndose una conversion en torno al 55 y el 15%, respectivamente.
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Fig. 5.23. Evoluciéon temporal de DQO, COT y VECO (a), y de intermedios y formas
nitrogenadas (b) a lo largo del séptimo ciclo de reaccién durante el tratamiento

bioldgico de los efluentes de oxidacion Fenton de atrazina.
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La Figura 5.24 muestra los resultados obtenidos durante un ciclo en el SBR de

tratamiento del efluente de oxidacion Fenton de MCPA con una dosis del 60% de la

cantidad estequiométrica de peroxido de hidrégeno. El respirograma registrado

mostrd una importante actividad de la biomasa, que se extendié durante la mayor

parte de la etapa de reaccion, lograndose una eliminacidn significativa de materia

organica.
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Fig. 5.24. Evoluciéon temporal de DQO, COT y VECO (a), y de intermedios y formas

nitrogenadas (b) a lo largo del séptimo ciclo de reaccién durante el tratamiento

bioldgico de los efluentes de oxidacion Fenton de MCPA.
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El tratamiento biolégico en SBR se mantuvo durante 12 ciclos para cada uno de los

efluentes de oxidacion Fenton tratados a excepcion del de alacloro, que alcanzo6 el

estado estacionario tras 6 ciclos. En el Anexo V se recogen los valores de

conversion de DQO y COT alcanzados de manera individual en el proceso Fenton y

el sistema bioldgico a lo largo de los ciclos de tratamiento de cada uno de los

herbicidas. La Figura 5.25 muestra los valores medidos de DQO y COT en los

efluentes finales del tratamiento combinado, asi como la conversion total lograda

por la aplicacion del proceso combinado para cada uno de los herbicidas.
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Fig. 5.25. Conversion de COT y DQO y valores de COT y DQO residual obtenidos en

el tratamiento combinado Fenton-biolégico de diurén (a), alacloro (b), atrazina (c),

2,4-D (d) y MCPA (e).
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Los efluentes de tratamiento de alacloro, 2,4-D y MCPA, cuya concentracion inicial
fue de 180 mg L1, alcanzaron valores finales de DQO y COT por debajo de 60 mg L1
y 30 mg L1 respectivamente. En el tratamiento de diur6én y atrazina, cuya
concentracion inicial fue de 27 mg L-1, se obtuvieron efluentes con valores de DQO

por debajo de 20 mg L1 y de COT en torno a 5 mg L-1.

Los valores de DQO y COT residual de los efluentes del tratamiento combinado de
diurén aumentaron con el paso de los ciclos (Figura 5.25.a), debido a la
acumulacién de intermedios de oxidaciéon no biodegradables en el SBR. Esto
implicé que los valores de conversion total alcanzados fueran cada vez menores,
siendo al comienzo del tratamiento del orden del valor obtenido en el ensayo de
biodegradabilidad rapida (Figura 5.19.a) mientras que tras 4 dias descendié por
debajo del 60%, pudiendo poner en peligro la eficacia del proceso combinado. En
este caso, podria ser recomendable no llevar a cabo el tratamiento bioldgico, ya
que la carga masica proporcionada por la escasa DQO procedente del tratamiento
de oxidacion fue demasiado escasa y podria ser la causa del funcionamiento
inadecuado del reactor. Otra alternativa posible seria tratar este compuesto junto
con otros sustratos, de manera que finalmente el reactor bioldgico recibiera
materia organica suficiente. Farre et al. (2006) estudiaron el tratamiento
combinado mediante oxidacion foto-Fenton y SBR de una mezcla de diur6n (42 mg
L1) y linurén (75 mg L-1). Los efluentes de oxidacién obtenidos empleando un 68,
48 y 32% de la dosis estequiométrica de H202 lograron una conversion total de
materia organica del 85, 80 y 50%, respectivamente. El efluente tratado con la
mayor dosis de reactivo se aliment6 al SBR durante 12 ciclos, manteniéndose una

eliminacion cercana al 80-85% durante todo el proceso.

La eliminacion de materia organica alcanzada por el tratamiento combinado de
alacloro (Figura 5.25.b), atrazina (Figura 5.25.c) y MCPA (Figura 5.25.e), se
mantuvo estable a lo largo del proceso de experimentacion, presentando los
efluentes finales un valor de DQO y COT residual aproximadamente constante.
Ademads, la conversion total alcanzada por ambos pardmetros en el caso del

tratamiento de alacloro y atrazina, fue mayor a la esperada a partir de los
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resultados obtenidos en los ensayos de biodegradabilidad rapida (Figura 5.19.b y

C).

Los efluentes del tratamiento combinado de 2,4-D presentaron valores de DQO y
COT residual progresivamente menores, reflejando la aclimatacion del fango activo
a los compuestos organicos procedentes de la oxidaciéon Fenton del herbicida
(Figura 5.25.d). De esta forma, se alcanzaron valores de conversion total de DQO y
COT del orden del 90%. El perfil respirométrico también sufrié alteraciones a lo
largo de los ciclos de tratamiento, evidenciando la aclimataciéon de la biomasa a
través del incremento de los valores de VECO inicial. El aumento de la actividad
biolégica experimentado especialmente durante las primeras horas de la etapa de
reaccion permitié alcanzar valores de conversiéon de DQO y COT mayores que los
esperados a partir de los resultados obtenidos en el ensayo de biodegradabilidad

rapida (Figura 5.19.d).
5.3.5. Ensayos de oxidacion Fenton de atenolol y cafeina

La oxidacion Fenton de los farmacos se orient6 hacia la eliminacién del compuesto
para conseguir efluentes con una mayor biodegradabilidad y una toxicidad
reducida, de manera que pudieran verterse directamente sin necesidad de un

tratamiento biolégico posterior.

La Figura 5.26 muestra la evolucién temporal de la conversién de compuesto, H20>
y COT observada en los ensayos realizados empleando la dosis estequiométrica de
peréxido de hidrégeno. Ambos compuestos pudieron eliminarse tras 30 min de
tratamiento. Sin embargo, la velocidad de descomposicion de H20; fue
significativamente lenta, por lo que se obtuvo una conversiéon incompleta de
oxidante. Este hecho result6 especialmente relevante en el ensayo realizado con
cafeina, en el que la baja descomposicion de H202 reflej6 una limitacién en la
disponibilidad del catalizador. La conversion de COT se vio restringida en ambos
casos, debido a la escasa disponibilidad de radicales hidroxilo en el tratamiento de
cafeina, y a la generacion de intermedios refractarios pese a la continua

descomposicion del H202 en el ensayo realizado con atenolol.
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Fig. 5.26. Evolucion temporal de la conversiéon de compuesto, H202 y COT
utilizando como dosis inicial de reactivo la cantidad estequiométrica de perdxido

de hidrégeno.

Una vez estudiada la evolucién temporal de los diferentes parametros empleando
la dosis estequiométrica de reactivo, se llevd a cabo el andlisis de la conversion
final de compuesto, H202, COT y DQO empleando diferentes concentraciones

iniciales de peréxido de hidrégeno. Los resultados se recogen en la Tabla 5.16.

Tabla 5.16. Conversion final de compuesto, H202, COT y DQO utilizando diferentes

dosis iniciales de peroxido de hidrégeno.

Atenolol Cafeina
H:0: (%) | 20 40 100| 20 40 100
S |Compuesto| 100 100 100 | 81 100 100
E H:0: | 77 g3 98 |16 27 38
§ COT |24 36 45| 5 23 36
5 DQO |31 41 47| 7 26 37

El empleo de una dosis de peréxido de hidrogeno del 20% de la cantidad
estequiométrica fue insuficiente para lograr la eliminacién completa de cafeina.
Ademas, la escasa descomposicidon del peréxido de hidrégeno que tuvo lugar en
dicho ensayo dio lugar a valores de conversion de COT y DQO significativamente

bajos. En el caso del atenolol, el empleo de concentraciones subestequiométricas
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de reactivo no fue tan critico, aunque se aprecié una mejora sustancial de la
conversion de H202 y materia organica utilizando condiciones de oxidaciéon mas

fuertes.

La Figura 5.27 muestra la concentraciéon de acidos organicos de cadena corta
observada en los efluentes de oxidacion Fenton de atenolol y cafeina obtenidos
empleando diferente dosis de peroxido de hidrégeno. La tendencia mostrada por
los tres acidos detectados fue similar a la observada en los efluentes de oxidacion
de los herbicidas, ya que el aumento de la dosis inicial de peréxido de hidrégeno
provoco la disminucidn de la concentracion de acético y formico y el aumento de la
concentracion de oxalico, refractario al tratamiento. Sin embargo, el 4cido organico
mas abundante en los efluentes de oxidacién Fenton de atenolol fue el oxalico,
mientras que los efluentes obtenidos en el tratamiento de cafeina mostraron una

mayor concentracion de acido acético.
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Fig. 5.27. Concentracion de acidos organicos en los efluentes de tratamiento por

reactivo Fenton de atenolol (a) y cafeina (b).

Los balances de COT calculados a partir de las concentraciones de farmaco y acidos
de cadena corta medidas en los efluentes mostraron, en el caso de la cafeina, un
decrecimiento del porcentaje de COT explicado con el aumento de la dosis inicial
de H202, variando en un intervalo del 32 al 10%. En los efluentes de atenolol, el
valor mas elevado de COT explicado (43%) se dio para una dosis inicial de
peroxido de hidrogeno del 40% de la cantidad estequiométrica, encontrandose en

torno al 36% para los demas efluentes analizados.
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Existe por tanto una importante fraccion de materia organica compuesta por
intermedios que no fueron detectados. De acuerdo con la bibliografia, la mayoria
de los intermedios de oxidacién de cafeina proceden de la apertura del anillo
imidazol tras la rotura del doble enlace N9-C8 de la cafeina (Rosal et al. 2009). Los
mecanismos principales de transformacion de atenolol son la hidroxilacién y
apertura del anillo aromatico, o bien la oxidacion y rotura de la cadena 2-hidroxi-3-
(isopropilamino)propoxi del atenolol, generando p-hidroxifenilacetamida (Tay et
al. 2011). Sin embargo, ambos estudios se han realizado utilizando ozono como
oxidante, ya que no existen trabajos en la literatura sobre la identificacion de

intermedios de degradacion de cafeina y atenolol mediante el proceso Fenton.

La dosis de H202 minima necesaria para asegurar la posibilidad de descargar los
efluentes de tratamiento de atenolol y cafeina al medio natural se estudio llevando
a cabo medidas de ecotoxicidad y DBOs. La Tabla 5.17 recoge los valores obtenidos

de UT (15 min) y DBOs/DQO para los efluentes de oxidacién de ambos compuestos.

Tabla 5.17. Resultados de ecotoxicidad e indice de biodegradabilidad obtenidos
para los efluentes de atenolol y cafeina tratados con diversas concentraciones

iniciales de peroxido de hidrégeno.

Atenolol Cafeina
DBO5;/DQO
H202 (%) UT Rz | DBOs5/DQO (%) | UT R2 (i//) Q

0

0 2,63 0,99 2 3,85 0,94 2

20 0,27 0,99 17 1,33 0,99 10

40 <0,10 0,94 39 0,26 0,97 37
100 0,18 0,93 51 0,65 0,99 60

La oxidacion Fenton de atenolol y cafeina produjo un aumento significativo de la
biodegradabilidad y una reduccién importante de la toxicidad. El empleo de
reactivo Fenton en una dosis equivalente al 40% de la cantidad estequiométrica de
H20; seria suficiente para llevar a cabo el tratamiento de atenolol y cafeina en una
concentracion del orden de 10 mg L1, ya que con ello se consigue la total
conversion de compuesto de partida, una importante reducciéon de la toxicidad y
un aumento significativo de la biodegradabilidad. Sin embargo, seria necesario
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eliminar el peréxido de hidrégeno residual antes de llevar a cabo la descarga del

efluente, ya que no se produjo la completa descomposiciéon del mismo.

5.4. Conclusiones

El tratamiento de diurdn, alacloro, atrazina, 2,4-D y MCPA mediante reactivo
Fenton gener6 efluentes con una importante fraccion de materia organica
compuesta por acidos organicos de cadena corta. Los intermedios detectados en
mayor concentracion en los efluentes obtenidos empleando condiciones suaves de
oxidacion fueron los acidos acético y féormico, mientras que la utilizacion de dosis
de peroxido de hidrégeno proximas a la estequiométrica generé efluentes con un

alto contenido en acido oxalico, refractario al tratamiento.

La presencia en los efluentes de oxidacion Fenton de intermedios aromaticos como
3,4-dicloroanilina (diurén), 2,6-dietilanilina (alacloro), DEIHA (atrazina) y 2,4-
diclorofenol (2,4-D), ademas de otros compuestos no identificados, ocasion6 un
aumento de la toxicidad respecto de los compuestos de partida. Sin embargo, los
efluentes obtenidos fueron significativamente mas biodegradables, eligiéndose
dicho parametro como criterio de seleccion de la dosis de peroxido de hidrogeno
Optima para llevar a cabo el acoplamiento del proceso Fenton con un sistema
bioldégico. Dicha dosis fue relativamente baja para el tratamiento de diurén (40%
de la dosis estequiométrica de H202) y de alacloro, atrazina y MCPA (60% de la
dosis estequiométrica de H202), mientras que en el caso del 2,4-D resulté necesario
emplear condiciones de oxidacion ligeramente mas intensas (80% de la dosis

estequiométrica de H203).

Los efluentes del proceso Fenton se trataron en un SBR, logrando elevadas
conversiones de materia organica e incluso eliminandose de manera parcial
intermedios aromaticos como anilina o DEIA. Los resultados obtenidos durante el
tratamiento bioldgico del efluente de oxidacion Fenton de 2,4-D mostraron una
disminucién de la concentracién residual gracias a la aclimatacién de la biomasa.
En el caso de atrazina, alacloro y MCPA, la eliminacién de materia organica se
mantuvo aproximadamente constante a lo largo de los ciclos de tratamiento,
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mientras que los efluentes finales de tratamiento de diurén mostraron un aumento

de la concentracion residual de COT y DQO.

La oxidacion mediante reactivo Fenton de soluciones acuosas de los farmacos
estudiados (atenolol y cafeina) origind una disminucion de la ecotoxicidad y una
mejora de la biodegradabilidad en términos de relacion DBOs/DQO, obteniéndose
efluentes cuyas caracteristicas permitieron su vertido incluso empleando
condiciones suaves de oxidacién (40% de la dosis estequiométrica de peréxido de

hidrégeno).
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VI. Tratamiento de aguas
residuales procedentes de la
fabricacion de productos
fitosanitarios

6.1. Introduccion

El crecimiento exponencial de la agricultura intensiva que ha tenido lugar durante
las ultimas décadas en los paises del Mediterraneo ha ocasionado no sélo un
elevado consumo de agua como recurso sino también su contaminacién debido a la
presencia de pesticidas. Estas sustancias son, por lo general, quimicamente
estables y recalcitrantes, y no pueden eliminarse mediante los tratamientos
convencionales de aguas residuales, pudiendo suponer un riesgo para la salud
publica y el medio ambiente debido a sus efectos téxicos a largo plazo. El
desarrollo de métodos eficaces para la eliminacion de estos compuestos se ha
estudiado empleando compuestos puros, ya sea de manera individual (Lapertot et
al, 2006) o en mezclas (Ballesteros Martin et al. 2009a), existiendo escasas
referencias en el tratamiento de efluentes reales. Estas aguas residuales, generadas
en el lavado de los tanques de fabricacién y de los envases usados para su
reutilizacidn, se caracterizan por su extrema toxicidad, un volumen reducido y una
localizacion bien definida (Malato et al. 1999). En Espafia, es destacable el area
agricola de El Ejido (30000 Ha de cultivo en invernadero), en la cual se recogen
para su reciclado alrededor de 2 millones de envases de pesticidas al afio (Zapata
et al. 2010), cuyas aguas de lavado suelen tratarse mediante el proceso foto-Fenton
en la Plataforma Solar de Almeria (Blanco et al. 2004). Sin embargo, los elevados

costes operacionales de este tipo de tratamiento han impulsado el desarrollo de
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una estrategia de acoplamiento con sistemas biol6gicos. De esta forma pueden
aplicarse condiciones mas suaves en el proceso foto-Fenton y mejorar la
degradacidn en el sistema biolégico, optimizando los costes globales. La aplicacién
de un tratamiento previo como la oxidacién foto-Fenton permite de mejorar la
biodegradabilidad de estas aguas residuales, logrando altas eficacias en la
eliminacién de pesticidas incluso en elevadas concentraciones (Ballesteros Martin

et al. 2009b).

El empleo de tratamientos no destructivos como procesos de adsorciéon en
combinacién con sistemas biologicos para la eliminacién de pesticidas en aguas
residuales se encuentra menos extendido. Por lo general, estos procesos suelen
utilizar como adsorbente carboén activo, por su elevada capacidad de adsorcidn,
debido a la presencia de grupos activos sobre la superficie del carbén y la elevada
area superficial. El alto coste del carbon activo ha propiciado el desarrollo de
adsorbentes alternativos obtenidos a partir de residuos sélidos agricolas (Mohan
et al. 2002), lodos de depuradora (Monsalvo et al. 2012), bioadsorbentes como
chitosan (Crini et al. 2008) o bien materiales naturales como arcillas (Haderlein et
al. 1996) para la eliminacion de diferentes contaminantes, como compuestos
fenolicos (Ahmaruzzaman 2008), azul de metileno (Rafatullah et al. 2010) y otros
tintes como verde de malaquita o violeta cristal (Crini 2006, Gupta et al. 2009).
Entre los diferentes adsorbentes empleados, la bentonita, una arcilla
montmorillonita del grupo de las esmectitas, posee una estructura y composicion
quimica que le proporciona una elevada area superficial quimicamente activa, una
significativa capacidad de intercambio catiénico y una importante superficie
interlaminar (Ayari et al. 2005), lo cual le otorga la capacidad de adsorber

cantidades significativas de compuestos organicos y metales pesados.

En el presente capitulo se aborda el estudio de la biodegradabilidad de un agua
residual industrial procedente del lavado de los tanques de fabricacion de
productos fitosanitarios de la compafiia Aragonesas Agro S.A. Este tipo de efluente
posee una amplia heterogeneidad en su composicion, con un elevado contenido en

pesticidas, disolventes y otros compuestos organicos. La elevada DQO del agua
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residual (en torno a 20 g L-1) implicaria un consumo excesivo de reactivo quimico
en caso de aplicarse un tratamiento de oxidacién como el proceso Fenton,
empleado en el capitulo V para el tratamiento de soluciones acuosas de herbicidas.
Por ello, se ha estudiado la posibilidad de llevar a cabo un tratamiento previo
mediante adsorcién con bentonita con el objetivo de disminuir la concentracién de
compuestos toxicos, favoreciendo un tratamiento biolégico posterior para la
eliminaciéon de la fraccién biodegradable de la materia organica contenida en el

agua residual.

6.2. Materiales y métodos
6.2.1. Ensayos de adsorcion

Los ensayos de adsorcion se llevaron a cabo utilizando bentonita Polyclay en una
concentracion de 4 g L1, establecida en ensayos previos de coagulacién-adsorcién
con FeClz como coagulante y bentonita como adsorbente, para el tratamiento de
estas aguas residuales (Pliego 2012). El proceso de adsorcion se llevé a cabo a
temperatura ambiente en un reactor de vidrio de 1 L agitado mecanicamente (150
rpm) durante 15 min. El efluente filtrado se analiz6 para determinar la eliminacion
de DQO, COT y pesticidas, asi como la ecotoxicidad y biodegradabilidad, tanto del

agua bruta como del efluente obtenido en el proceso.
6.2.2. Ensayos de biodegradabilidad

La biodegradabilidad del agua bruta y del efluente de bentonita se determiné a
partir de la relacion DBOs/DQO. La evaluacién de la DBOs se llevo cabo siguiendo
el protocolo 5210 (APHA 1992), empleando un equipo de Velp Scientifica y una

concentracion de biomasa de 75 mg SSV L-1.

La evaluacion de la biodegradabilidad rapida se llevd a cabo mediante
respirometria siguiendo el procedimiento detallado en el capitulo II (apartado

2.2.6), basado en la determinacion de la velocidad especifica de consumo de
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oxigeno y la conversiéon de DQO y COT tras 24 h de exposicién de la biomasa con el

agua objeto de estudio, empleando para ello una concentraciéon de 350 mg SSV L-1L.
6.2.3. Reactor secuencial discontinuo

El tratamiento biolégico de los efluentes del proceso de adsorcion se llevé a cabo
utilizando un reactor de 3 L construido en vidrio, termostatizado a 30°C mediante
una camisa exterior y equipado con una sonda de oxigeno disuelto para evaluar la
actividad de la biomasa a través de respirometria La estructura y componentes de

dicho reactor se detall6 en el capitulo IV (apartado 4.2.1).

El SBR se opero en secuencias de 8 h formadas por las siguientes etapas: llenado
anoxico (1 h), reaccion aereada (5,5 h), sedimentacién (1 h) y vaciado (0,5 h),
empleando un tiempo de retencion hidraulico (tru) de 5 d y un tiempo de retenciéon
celular (trc) de 30 d. La biomasa se mantuvo en torno a 3 g SSV L-1. Se tomaron
muestras durante el proceso biolégico para la determinacién de la concentracién
de pesticidas, COT y DQO, y se registr6 el perfil de VECO durante la fase de

reaccion.

El efluente obtenido en el tratamiento del agua residual mediante adsorcion,
filtrado para eliminar la bentonita, requiri6 la adicion de nutrientes (sulfato
amonico y acido fosforico) y sales minerales (CaClz, FeCls, KCl y MgS04) en relacion
DQO:N:P:micronutrientes 100:5:1:0,05. El tratamiento con bentonita proporcioné
un efluente con un pH adecuado para el tratamiento biolégico, por lo que no fue

necesario neutralizarlo.
6.2.4.In6culo

El in6culo empleado en los ensayos de biodegradabilidad y en el SBR se tom¢ del
reactor biolégico de mantenimiento alimentado con acetato sddico y glucosa para

favorecer el crecimiento de biomasa no aclimatada (apartado 2.2.1 del capitulo II).
6.2.5. Métodos analiticos

La determinacion de COT se llevé a cabo mediante un analizador COT-Vcsh, de

Shimadzu (apartado 2.2.9 del capitulo II). La DQO se analiz6 siguiendo el protocolo
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5220A (APHA 1992). La ecotoxicidad se determiné siguiendo el procedimiento
Microtox®, descrito en el apartado 2.2.5 del capitulo II. La concentracién de
pesticidas se determiné mediante cromatografia HPLC utilizando un detector
Diode Array 330 con lampara de deuterio, que permite el andlisis en diferentes
longitudes de onda que corresponden al espectro de absorcién del UV, y una
columna Phenomenex Kromasil C18 (150x4,6 mm, 5um). Como fase movil se
utiliz6 acetonitrilo y acido acético 20 mM en agua en gradiente del 30 al 100% del
primero en 45 min. La Tabla 6.1 muestra los tiempos de retencion y las longitudes
de onda de maxima absorbancia para los diferentes pesticidas encontrados en el

agua residual bruta.

Tabla 6.1. Tiempos de retencién y longitud de onda de maxima absorcién para los

pesticidas encontrados en el agua residual.

Compuesto tr (min) Amax (nm)
Metamitrona 3,7 307
Terbutilazina 15,1 226
Procloraz 20,6 202,250
Clorpirifos 31,0 198, 228, 288
MCPP 39,5 201, 228,279

6.3. Resultados y discusion
6.3.1. Caracterizacion del agua residual

El agua residual procedente del lavado de tanques de fabricacion de pesticidas se

analizé en términos de DQO, DBOs, COT, pH, ecotoxicidad y concentracion de
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pesticidas. Una caracterizacion preliminar del agua residual se recoge en la Tabla

6.2.

Tabla 6.2. Caracteristicas del agua residual objeto de estudio.

DQO 21,12 g L1 Metamitrona 411 mglL!
COT 6,76 g L1 Terbutilazina 86 mgL-1
pH 5,7 Procloraz 1500 mg L1
Ecotoxicidad 975UT Clorpirifos 740 mg L1
DBOs/DQO 0,28 MCPP 230 mg L1

Los pesticidas cuantificados supusieron el 20% de COT y el 18% de DQO (medida
como DQO tedrica de acuerdo con el método 301 de la OECD 301 (1993)) del agua
residual, lo cual revelé la presencia de una gran cantidad de otros compuestos que
no fueron cuantificados. Pliego (2012) llevd a cabo una caracterizacion mas
exhaustiva de estas aguas residuales, detectando una gran cantidad de compuestos
mediante cromatografia de gases con detector de masas (GC/MS). La Figura 6.1
muestra el cromatograma obtenido en dicho andlisis, recogiéndose los compuestos
identificados en la Tabla 6.3. Trece de las especies identificadas fueron pesticidas,
mayoritariamente herbicidas (34-39, 43 y 45), ademas de insecticidas y acaricidas
(30, 32), fungicidas (44, 46) y nematicidas (42). Al tratarse de aguas residuales
procedentes de la fabricacion de pesticidas, pudieron identificarse también
intermedios utilizados en el proceso de fabricacion (7 y 27), asi como adyuvantes
(41), concentrados en aceite que mejoran la eficacia del herbicida permitiendo
disminuir la cantidad de principio activo. El resto de los compuestos identificados
se corresponden en su mayoria con disolventes organicos, compuestos organicos

para sintesis y precursores quimicos.

Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y 186
su acoplamiento con procesos de oxidacion avanzada



VI. Tratamiento de aguas residuales procedentes de la fabricacidon de productos

fitosanitarios

IIIIIIIIIIIIII rrrrrerra rrrrrer rrrrrrn L IIIIIIIIIIIIIIIIIIIIIII [
I
_g L
LD
()
L —
™ o S
<
=) L
~— N | L
D~
e L2
O
R
c A 3
—
]
5ol -
— — | &
< —_— [a8]
| / .
“ e o :
% =T -
©
2 (\14‘ - 1
~— 5 [
Mc_ -
2.l '
T T T L i e ‘ o |
o 0 o 10 o L Te -
™~ ~ -— (=} o ~ i
o
J P
LD
—
—
—
O
N—=_gj
—
_O
—
L
\I—G'J
<t ... )
....... /{' :
T T T T
< 2 < ol <
(9] — - (=] <o
IIIIIIIIIIIIII|IIIIIIIII|IIIIIIIII|IIIIIIII|IIIII IIIIIIIIIIIIIIIIIIIIIII TTT
=] ] ] =] =2 =] o =]
o 4= L% =t o (9] —

Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y

(sewanoly) pepisuaiu|

Tiempo (minutos)
Fig. 6.1. Cromatograma obtenido por Pliego (2012) en el andlisis mediante GC/MS del agua residual estudiada.

187

su acoplamiento con procesos de oxidacion avanzada



VI. Tratamiento de aguas residuales procedentes de la fabricacion de productos

fitosanitarios

Tabla 6.3. Compuestos identificados en el agua residual mediante GC/MS (Pliego

2012).
Pico Compuesto Pico Compuesto
1 m-Xileno 24 1,2,3,5-Tetrametilbenceno
2 o-Xileno 25 4-Metil-indano
3 p-Xileno 26 3-Fenilbut-1-eno
4 Ciclohexanona 27 4-Isopropilfenilisocianato
5 n-Propilbenceno 28 2-Metilnafthaleno
6 p-Etiltolueno 29 Octil metoxiacetato
7 3-(Trifluorometil)fenil 30 Bifentrin
isocianato
8 1,2,4-Trimetilbenceno 31 N,N-Dimetildecanamida
9 o-Etiltolueno 32 Dimetoato
10 1,2,3-Trimetilbenceno 33 4-Piperazinoacetofenona
11 1,3,5-Trimetilbenceno 34 Terbutilazina
12 2-Etil-1-hexanol 35 Etofumesato
13 Hidrindene 36 Linurén
14 1,2-Dietilbenceno 37 Metolaclor
15 n-Propiltolueno 38 Pendimentalina
16 1,4-Dietilbenceno 39 Mecoprop-isoctil
17 Ciclohexanona oxima 40 Metil octadeca-9,12-dienoato
18 Oxido de fenilpropileno 41 Oleato de metilo
19 4-Etil-o-xileno 42 Fenamifos
20 p-Cimeno 43 Oxifluorfen
21 m-Cimeno 44 Propiconazole
22 3-Etil-o-xileno 45 Diclofop
23 1,2,3,4-Tetrametilbenceno 46 Procloraz

La Tabla 6.4 recoge los valores de ECso publicados en la literatura para los

pesticidas que se pudieron cuantificar en el presente trabajo. Se puede observar

que se trata de compuestos altamente toxicos, tanto para Vibrio fischeri como para
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otros organismos, como algas (Scenedesmus subspicatus), plantas (Lemna minor)y
crustaceos (Daphnia magna). La elevada toxicidad del agua residual podria ser
debida a la presencia de estos compuestos en concentraciones varios 6rdenes de
magnitud superiores a su ECso, sumada a la tendencia que muestran estas
sustancias a desarrollar efectos sinérgicos cuando se encuentran en mezclas

(Norgaard et al. 2010, Bjergager et al. 2011).

Tabla 6.4. Valores de ECso recogidos en la literatura para los pesticidas contenidos
en el agua residual.

Organismo ECs0 (mg L'1) Referencia
Metamitrona Scenedesmus 2,9 Nitschke et al. 1999
subspicatus 1,0 Brock et al. 2004
Lemna minor 1,7 Brock et al. 2004
Daphnia magna 0,13 Brock et al. 2004
Terbutilazina S. subspicatus 0,016 Nitschke et al. 1999
L. minor 0,23 Nitschke et al. 1999
Procloraz D. magna 4,5 Bjergager et al. 2012
Clorpirifos 0,27 Jones et al. 2003
V.fischeri
2,8 Palma et al. 2008
D.magna 0,0007 Palma et al. 2008
MCPP S. subspicatus > 180 Nitschke et al. 1999
L. minor 6,0 Nitschke et al. 1999

La elevada concentracién de materia organica, asi como la ecotoxicidad
extremadamente alta, hizo necesario someter a dilucion el agua residual antes de
llevar a cabo los ensayos de biodegradabilidad rapida. Se emplearon diluciones
1:20, 1:50 y 1:100, conservando la concentraciéon de biomasa en 350 mg SSV L1,
con el objetivo de cubrir un intervalo significativo de relaciéon biomasa/sustrato
(de 0,6:1 a 2,6:1). Estos valores se encontraron por debajo del intervalo de 50:1 a
100:1 establecido en la descripciéon del método en el capitulo II (apartado 2.2.6), ya
que de otra forma la enorme dilucién del agua residual exigida no seria viable a la

hora de llevar a cabo su tratamiento en un reactor biologico.

Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y 189
su acoplamiento con procesos de oxidacion avanzada



VI. Tratamiento de aguas residuales procedentes de la fabricacion de productos

fitosanitarios

La Figura 6.2 muestra la evolucion de la VECO a lo largo del ensayo de
biodegradabilidad rapida para las diferentes diluciones estudiadas del agua
residual. Los respirogramas de las Figuras 6.2.a y 6.2.b, correspondientes a las
diluciones 1:20 y 1:50, mostraron una disminucién progresiva de la VECO pasadas
10 h hasta alcanzar valores por debajo de 1 mg 02 g1 SSV h-1, lo cual reflej6 una
toxicidad significativa sobre la biomasa. El perfil respirométrico de la Figura 6.2.c,
pese a no mostrar este efecto toxico, permitié apreciar inhibicion por sustrato, ya
que los valores de VECO aumentaron gradualmente conforme se consumieron los
sustratos biodegradables presentes en el agua residual, disminuyendo por tanto su
concentracion en el medio de reaccion. En los tres casos, la actividad de la biomasa
se concentrd en las primeras 10 h de ensayo, observandose un aumento de los

valores de VECO conforme el agua residual estuvo mas diluida, debido a una

reduccion del efecto inhibitorio sobre el fango activo.
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Fig. 6.2. Perfiles respirométricos obtenidos en los ensayos de biodegradabilidad

rapida de las aguas residuales sometidas a una dilucién 1:20 (a), 1:50 (b) y 1:100
().
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Los ensayos de biodegradabilidad rapida se completaron con medidas de DQO y
COT al inicio y al final de las 24 h de ensayo para las tres diluciones estudiadas,
cuyos valores se recogen en la Tabla 6.5. En los ensayos realizados para las
diluciones mas bajas se observé un aumento de la concentraciéon de la materia
organica en disoluciéon debido a la lisis celular provocada por los compuestos
toxicos presentes en el agua residual aun en una concentracién demasiado elevada.
Para la mayor dilucion se logré una conversion del 35% tanto de DQO como de
COT. Sin embargo, la aplicacion de una dilucion tan elevada a la hora de llevar a
cabo un tratamiento bioldgico podria resultar inviable, siendo mas conveniente
llevar a cabo un tratamiento previo del agua residual antes de introducirla al

reactor biologico.

Tabla 6.5. Valores de DQO y COT medidos al inicio y al final de los ensayos de
biodegradabilidad rapida.

Dilucion 1:20 Dilucion 1:50 Dilucion 1:100
DQO CoT DQO CcoT DQO COoT
(mgL?') (mgL?) | (mgL?) (mgL?) | (mgL?) (mgL?)
Inicial 902 248 390 106 211 61
Final 1286 447 618 234 138 39

Los ensayos de biodegradabilidad realizados (DBOs/DQO y biodegradabilidad
rapida) proporcionaron resultados contradictorios. Mientras que la relacién
DBOs/DQO mostré6 un valor de 0,28, lo que se corresponde con una
biodegradabilidad moderada, los ensayos respirométricos, llevados a cabo en
condiciones menos restrictivas (relacién biomasa/sustrato de 10 a 40 veces mayor
que en el ensayo de DBOs), pusieron de manifiesto efectos toxicos e inhibitorios
importantes sobre la biomasa. La incongruencia entre ambos resultados refleja la
importancia de las condiciones en las que se llevan a cabo los ensayos biolégicos.
El indice de biodegradabilidad puede ser valido para comparar diferentes aguas

residuales o bien como parametro global de vertido a cauce, pero no resulta

Eliminacion de contaminantes emergentes mediante sistemas bioldgicos y 191
su acoplamiento con procesos de oxidacion avanzada



VI. Tratamiento de aguas residuales procedentes de la fabricacion de productos
fitosanitarios

representativo del comportamiento que pueda desarrollar el fango activo al llevar

a cabo el tratamiento de un agua residual mediante un sistema biolégico.
6.3.2. Ensayos de adsorcion con bentonita

La Tabla 6.6 recoge los valores de DQO, COT, pH, ecotoxicidad, indice de
biodegradabilidad y concentraciéon de pesticidas en el efluente obtenido tras el

proceso de adsorcion empleando bentonita.

Tabla 6.6. Valores de DQO, COT, pH, ecotoxicidad, indice de biodegradabilidad y

concentracion de pesticidas en las aguas residuales tratadas con bentonita.

DQO 592glL1 Metamitrona 14,6 mgL1
COoT 2,16 g L1 Terbutilazina 7,4 mglL-1
pH 6,8 Procloraz -
Ecotoxicidad 21 UT Clorpirifos -
DBOs/DQO 0,38 MCPP -

El tratamiento con bentonita logré una eliminaciéon del 72% y el 68% de DQO y
COT, respectivamente, con una reduccion del 96% de metamitrona y el 91% de
terbutilazina, y la completa desaparicion del resto de pesticidas. Ademas, el pH
tomo un valor cercano a la neutralidad, por lo que no result6 necesaria la adicion
de NaOH para llevar a cabo los ensayos biolégicos. El indice de biodegradabilidad
alcanzo un valor ligeramente superior al obtenido con el agua residual bruta y la
ecotoxicidad disminuyd hasta alcanzar un valor por debajo del limite de vertido a
la red integral de saneamiento (25 UT) (Ley 10/1993). El empleo de bentonita
permitié llevar a cabo una adsorcién selectiva de los compuestos mas toxicos, ya
que la eliminacién del 72% de DQO logré una reducciéon de mas del 97% de la

ecotoxicidad.

El efluente del proceso de adsorcién con bentonita se sometié a una dilucién 1:10,
de manera que la relacion biomasa/sustrato empleada tomé un valor de 1,4:1,

intermedio dentro del intervalo estudiado para el agua residual bruta. La Figura
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6.3 muestra el respirograma obtenido en el ensayo biodegradabilidad rapida
realizado con el efluente del tratamiento con bentonita sometido a una dilucién
1:10. Puede observarse una elevada actividad de los microorganismos que se
prolongé hasta pasadas 15 h, tras lo cual la VECO tom¢6 valores de respiracion
endégena sin toxicidad aparente. El respirograma muestra la presencia de
compuestos que se consumieron a diferente velocidad, alcanzandose los valores
mas elevados de VECO durante las dos primeras horas y manteniéndose
posteriormente en torno a los 40 mg Oz h-1 g1 SSV hasta completar la eliminacion
de la materia organica rapidamente biodegradable. La conversiéon de DQO y COT
lograda en el ensayo fue del 61 y el 60%, respectivamente. Estos valores, casi el
doble de los obtenidos en el ensayo de biodegradabilidad rapida del agua residual
bruta diluida 1:100, ponen de manifiesto nuevamente la selectividad de la
bentonita, ya que la DQO residual obtenida tras el proceso de adsorciéon estuvo

formada por una mayor proporcién de compuestos biodegradables.
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Fig. 6.3. Perfil respirométrico obtenido para una dilucién 1:10 del efluente de

tratamiento con bentonita del agua residual.
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6.3.3. Tratamiento bioldgico del efluente de adsorcion con bentonita

El agua residual tratada con bentonita se sometié a un proceso de degradacién

bioldgica en un SBR, utilizando una Cn de 0,4 kg DQO kg1 SSV d-1, de manera que el

influente sufri6 una diluciéon 1:15 en cada ciclo. La Figura 6.4.a muestra la

conversion de DQO, COT y pesticidas lograda en cada uno de los ciclos de

tratamiento bioldgico, quedando reflejada la concentracidén de pesticidas, DQO y

COT de los efluentes en la Figura 6.4.b.
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La eliminacién insuficiente de materia organica durante los primeros ciclos
provocod la acumulacion de DQO y COT en el reactor. Tras un periodo de
aclimatacidn, se logré una estabilizacién de los valores de conversién, que incluso
fueron aumentando progresivamente durante los ultimos ciclos de tratamiento. El
proceso de aclimatacién quedé a su vez reflejado en la creciente conversion de
metamitrona, cuya concentracion en el efluente se estabilizo a partir del décimo
ciclo. La terbutilazina, sin embargo, no pudo degradarse, y su concentracion en el
efluente fue aumentando a lo largo de los ciclos. Nitschke et al. (1999) estudiaron
la biodegradacién de terbutilazina empleando un proceso de fangos activos, sin

apreciar, tras 6 semanas de tratamiento, degradacion biolégica alguna.

La actividad de la biomasa se evalué mediante la determinacién de la VECO
durante la etapa de reaccion a lo largo de los ciclos de tratamiento. La Figura 6.5
muestra los respirogramas obtenidos en el primer y el décimo ciclo, asi como la
evolucion de DQO y COT. El perfil respirométrico registrado en el décimo ciclo
mostré una mayor actividad en la biomasa, correspondiéndose ademas con una
mayor eliminacion de DQO y COT. Estos datos se contradicen con los valores de
conversion mostrados en la Figura 6.4.a, debido a que la acumulaciéon de materia
organica originé un aumento de la concentracion inicial en el reactor que implicé
que, aunque la cantidad de materia organica degradada fue mayor, el porcentaje de

conversion resultara menor que el observado en el primer ciclo.
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Fig. 6.5. Evolucion temporal de DQO, COT y VECO a lo largo del primer (a) y

décimo ciclo (b) de reacciéon durante el tratamiento biolégico del efluente de agua

La Figura 6.6 muestra la materia organica eliminada en términos DQO y COT en
cada uno de los ciclos de tratamiento realizados a lo largo del periodo de
experimentacion con el sistema SBR. A pesar de la clara disminucién de los valores
de conversién obtenidos durante los primeros ciclos de acuerdo con la Figura 6.4.a,
la eliminacion de materia orgdnica se mantuvo en valores constantes,

observandose posteriormente un significativo aumento, lo que puso de manifiesto
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la aclimatacion de la biomasa al influente tratado. Al cabo de 13 ciclos, el sistema

SBR result6 capaz de degradar 1,9 y 2,4 veces mas de DQO y COT, respectivamente.
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Fig. 6.6. Degradacion de DQO y COT alo largo de los ciclos de tratamiento del SBR.
6.3.4. Estimacion de costes

Los efluentes obtenidos mediante el acoplamiento del proceso de adsorcién con
bentonita y el tratamiento biol6gico en SBR cumplieron los limites de vertido de la
Ley 10/1993 (1750 mg DQO L-1). Sin embargo, es destacable la generacion de una
importante cantidad de residuo en la etapa de pre-tratamiento derivada de la
aplicacion de bentonita como adsorbente, debido a que este tipo de arcilla posee
una gran capacidad de hincharse en medio acuoso. La gestion de este residuo
encareceria de manera importante el tratamiento. La Tabla 6.7 recoge una primera
estimacién teniendo en cuenta los principales costes de operacién del proceso
combinado, derivados del uso de bentonita como reactivo y la gestién del fango
producido en el tratamiento previo (Pliego et al. 2012), asi como del coste global
de un tratamiento biolégico aerobio en EDAR incluyendo energia, personal,
reactivos, mantenimiento y residuos (Hernandez-Sancho et al. 2010). La cantidad
de lodos generados durante el tratamiento de adsorcién con bentonita se

determiné experimentalmente mediante filtracion por gravedad, recogiéndose
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21,4 kg de lodos por m3 de agua tratada. Los resultados se presentan tanto en € m-3

de agua tratada como en € kg1 DQO eliminada.

Tabla 6.7. Estimacidn de los principales costes de operacién del tratamiento de las
aguas residuales objeto de estudio mediante un proceso combinado de adsorcién

con bentonita y biolégico.

Precio (€ kg1) €m3 €kg1DQO
Bentonita 1,03 4,12
Lodos 0,09 1,93
Pre-tratamiento 6,05 0,40
Tratamiento 0,20 0,04
biolagico
Total 6,25 0,44

El coste global del tratamiento fue relativamente bajo en términos de € kg1 DQO
eliminada, teniendo en cuenta la elevada concentracion inicial de materia organica
de las aguas tratadas y la importante conversion de DQO obtenida finalmente. El
coste principal resulté del empleo de bentonita como reactivo, que encarecio
significativamente el tratamiento previo en comparacion con el sistema biolégico.
Sin embargo, la reduccién de la toxicidad y la importante eliminacién de materia
organica logradas en el proceso de adsorcién fueron claves para conseguir el
correcto funcionamiento del reactor biolégico y la eficacia global del tratamiento

combinado.

Estas aguas residuales han sido tratadas previamente mediante la combinacion de
un proceso de coagulacion-adsorcion con bentonita y FeCl3 junto con una
oxidacion Fenton a alta temperatura (Pliego 2012). Este tratamiento logré una
conversion final de DQO similar a la obtenida en el presente capitulo (en torno al
97%) pero a un coste mucho mas elevado (1,65 € kg! DQO), principalmente
relacionado con los requerimientos de H202. Por ello, aunque el empleo de un

sistema bioldgico hizo necesario un mayor tiempo de reaccion (la duracion de los
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ciclos del sistema SBR fue de 8 h, mientras que el tratamiento por reactivo Fenton
pudo aplicarse en 4 h), la utilizacién de un proceso biolégico podria resultar mas

conveniente en términos econémicos.

El coste estimado en el presente trabajo para el tratamiento del agua residual
estudiada result6 similar al obtenido para diferentes efluentes industriales. Sattler
et al. (2004) llevaron a cabo el tratamiento de un efluente pre-tratado de una
industria papelera con una DQO inicial de 150 mg L-1 mediante oxidacion con
TiO2/UV solar, logrando un 90% de eliminaciéon de materia organica a un coste de
7,6 € m3. El tratamiento de efluentes procedentes de la fabricacion de madera, con
una DQO inicial de 3 g L-1 mediante foto-Fenton solar proporciond una eliminacion
del 90% de DQO a un coste de 9 € m3 (Machado et al. 2004), mientras que el
tratamiento combinado mediante coagulacion y oxidacion Fenton de un alpechin
con una DQO de 34 g L1 supuso un coste de 4,3 € m-3, lograndose una conversiéon

de DQO del 93% (Mert etal 2010).
6.4. Conclusiones

La caracterizacion de las aguas residuales objeto de estudio mostré un alto
contenido en materia organica y una concentracion importante de pesticidas. La
elevada toxicidad de las aguas residuales hizo inviable la aplicacién de un proceso
biolégico para el tratamiento de este tipo de efluentes. La aplicacion de un
tratamiento de adsorcién con bentonita permitié una importante reduccién de la
concentracion de materia organica, generando un efluente con una toxicidad
significativamente menor y una mayor biodegradabilidad, logrando la eliminacién
de la mayor parte de los pesticidas recalcitrantes, a excepciéon de metamitrona y
terbutilazina, cuya concentracion quedd significativamente reducida. El efluente
obtenido present6 unas caracteristicas adecuadas para ser sometido a tratamiento
bioldgico, en el cual, tras la acumulaciéon de compuestos durante los primeros
ciclos, se observd un proceso de aclimatacion de la biomasa, lograndose una
importante eliminacion de materia organica, e incluso la degradaciéon de una
significativa proporciéon de metamitrona. Los resultados obtenidos permitieron

concluir que este tipo de efluentes industriales pueden tratarse mediante la
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combinacién de procesos a un coste razonable, pese a que el empleo de bentonita
como adsorbente da lugar a la generacién de un importante volumen de lodo que

debe ser gestionado correctamente.
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Conclusiones

Los resultados obtenidos en el presente trabajo han permitido establecer las

siguientes conclusiones:

1. Los métodos respirométricos de determinaciéon de la inhibicion y la
biodegradabilidad rapida permiten realizar una evaluacién sencilla y
realista de la viabilidad del tratamiento de compuestos xenobidticos
mediante procesos de fangos activos. El ensayo de inhibicién permite
determinar el valor de la ECsp incluso en compuestos de escasa solubilidad.
El procedimiento de determinacion de la biodegradabilidad rapida muestra
el comportamiento de estos compuestos en un sistema de tratamiento

bioldgico con biomasa no aclimatada.

2. De los compuestos estudiados, los derivados fenoélicos clorados presentaron
un notable comportamiento inhibitorio, que aument6é con el nimero de
atomos de cloro de la molécula y especialmente cuando las sustituciones
ocuparon posiciones meta- y para-. Sin embargo, en concentraciones por
debajo de su ECso, 4CC y 4CP se eliminarian en procesos convencionales de
fangos activos, mientras que 24DCP y 246TCP podrian degradarse
utilizando biomasa aclimatada. La inhibicion causada por los derivados
fenolicos no clorados resultd significativamente menor, especialmente en el

caso de los productos de la hidrogenacion de fenol (C-OL y C-ONA). Estos
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compuestos, junto con el fenol y el catecol, podrian eliminarse
biolégicamente en un periodo equivalente al tiempo de retencién hidraulico
de una EDAR. HQ y BQ presentaron una ECso extremadamente baja, que
haria inviable su tratamiento mediante sistemas bioldgicos. Los compuestos
emergentes estudiados, pese a ejercer una inhibicion significativamente
baja, mostraron una biodegradabilidad muy limitada, especialmente

aquéllos que presentaron nitrégeno en su composicion.

3. La evaluacion de la VECO mediante respirometria permitié determinar la
cinética de degradacién de fenol, C-OL y C-ONA por un fango activo
aclimatado, empleando el modelo de Haldane para el ajuste de datos
respirométricos. El fenol mostré una inhibicién por sustrato superior a la
observada para ciclohexanol y ciclohexanona, aunque se degrad6 a una
mayor velocidad. Los valores de la constante de inhibicién mostraron que
estos compuestos podrian eliminarse de las aguas residuales en
concentraciones elevadas empleando un tratamiento biolégico con biomasa
aclimatada, que se veria favorecido con el aumento moderado de la

temperatura.

4. El tratamiento de diur6n y atrazina en reactores SBR requirié elevados
tiempos de aclimatacion para conseguir una degradacion efectiva de los
herbicidas. La aclimatacién de 2,4-D y MCPA fue sensiblemente mas rapida.
Las eficiencias de eliminacion biologica de los herbicidas ensayados
alcanzaron valores superiores al 65%, llegando hasta el 95% en el caso del

2,4-D.

5. El empleo de sistemas SB-MBR de fibra hueca para la eliminacion de 2,4-D
permitié disminuir el tiempo de aclimatacién de la biomasa y aumentar la
carga tratada respecto a la empleada en el SBR, obteniéndose elevadas

conversiones tanto de herbicida como del sustrato biogénico.

6. La combinacion de un proceso de oxidacion Fenton con un sistema
biolégico empleando un reactor SBR permiti6 llevar a cabo la eliminacién

eficaz de concentraciones elevadas de alacloro, 2,4-D y MCPA,
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obteniéndose compuestos mdas biodegradables y lograndose elevadas
conversiones de materia organica, con una significativa reduccién en el
consumo de reactivos. El tratamiento mediante reactivo Fenton de diurén y
atrazina resultd mas efectivo de manera individual que en combinacién
con un proceso biolégico, ya que la carga organica proporcionada por los

efluentes de oxidacion de dichos compuestos result6 excesivamente baja.

7. Entre las alternativas estudiadas, la eliminaciéon mas efectiva de los
herbicidas ensayados se obtendria empleando reactivo Fenton para diurén
y atrazina, y a traveés del acoplamiento de dicho proceso con un sistema
bioldégico para alacloro y MCPA. La eliminacion de 2,4-D podria llevarse a
cabo mediante un tratamiento biolégico en reactores SB-MBR o bien, para
elevadas concentraciones, mediante el acoplamiento de oxidacién Fenton y

reactores SBR.

8. El empleo de reactivo Fenton para el tratamiento de cafeina y atenolol
gener6 efluentes cuyas caracteristicas, incluidas ecotoxicidad y
biodegradabilidad, permitirian su vertido incluso utilizando dosis de

perdxido de hidrogeno inferiores a la cantidad estequiométrica.

9. El empleo de bentonita como tratamiento previo de un agua residual
procedente de la produccion de fitosanitarios permiti6 reducir la toxicidad
del efluente de partida, lo que facilité la aplicacion de un sistema biolégico,
consiguiendo eficiencias elevadas en la eliminacién de la materia organica.
El efluente obtenido tras el tratamiento combinado cumplié los parametros
de vertido a la red integral de saneamiento, segun la Ley 10/1993 de la

Comunidad de Madrid.
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Nomenclatura

2,4-D - Acido 2,4-diclorofenoxiacético

246TCP - 2,4,6-triclorofenol

24DCP - 2,4-diclorofenol

35DCP - 3,5-diclorofenol

4CC - 4-clorocatecol

4CP - 4-clorofenol

AcNa - Acetato sodico

AOPs - Advanced Oxidation Processes- Procesos de oxidaciéon avanzada

APHA - American Public Health Association - Asociacion americana de salud
publica

ARI - Aguas residuales industriales

ATP - Adenosin-trifosfato

BOCM - Boletin Oficial de la Comunidad de Madrid
BOE - Boletin Oficial del Estado

BQ - p-benzoquinona

C-OL - Ciclohexanol

C-ONA - Ciclohexanona

CAO - Consumo acumulado de oxigeno
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Nomenclatura

CAOQex - Consumo acumulado de oxigeno exdgeno

CDEFMA - 2-cloro-2,6-dietilfenil-N-(metil)acetamida

Cm - Carga masica

COT - Carbono organico total

CWAQO - Catalytic Wet Air Oxidation - Oxidacién humeda catalitica

CWPO - Catalytic Wet Peroxide Oxidation - Oxidacion hdmeda catalitica con
perdxido de hidrégeno

DBO - Demanda biologica de oxigeno

DEHA - Desetil-2-hidroxiatrazina

DEIA - Desetildesisopropil atrazina

DEIHA - Desetildesisopropil-2-hidroxiatrazina
DQO - Demanda quimica de oxigeno

ECso -Mitad de la concentracion efectiva maxima
EDAR - Estacién depuradora de aguas residuales

GC/FID - Gas Chromatography/Flame Ilonization Detector — Cromatografia de gases
con detector de ionizacion de llama

GC/MS - Gas Chromatography/Mass Spectrometry - Cromatografia de gases con
espectrometria de masas

HPLC - High-Performance Liquid Cromatography - Cromatografia liquida de alta
eficacia

HQ - Hidroquinona
ICs0 — Mitad de la concentracion inhibitoria maxima

ICP/MS - Inductively Coupled Plasma/Mass Spectrometry - Espectrometria de
masas con fuente de plasma de acoplamiento inductivo

IR - Indice de refracciéon

IWA - International Water Association - Asociacién internacional del agua
Ki - Constante de inhibicion

Ks - Constante de saturacion

m- - meta-

MBR - Membrane Bioreactor — Reactor bioldgico de membrana

MCPA - Acido (4-cloro-2metilfenoxi)acético
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MCPP - Acido 2-(4-cloro-2metilfenoxi)propanoico

MMDEFHA - N-(metoximetil)-N-(2,6-dietilfenil)-2-hidroxiacetamida
0- - orto-

0D - Oxigeno disuelto

OECD - Organization for Economic Co-operation and Development - Organizacion
para la cooperacién y el desarrollo econémico

p- - para-

PPCPs - Pharmaceuticals and Personal Care Products - Farmacos y productos de
cuidado personal

PCP - Pentaclorofenol

R2 - Coeficiente de correlaciéon
RD - Real Decreto

S - Concentracidn de sustrato

SB-MBR - Sequencing Batch-Membrane Bioreactor — Reactor biolégico secuencial
de membrana

SBR - Sequencing Batch Reactor - Reactor secuencial discontinuo
SSV - Sélidos en suspension volatiles

T - Temperatura

trc - Tiempo de retencion celular

tru - Tiempo de retencién hidraulico

USDA - United States Department of Agriculture - Departamento de agricultura de
Estados Unidos

USEPA - United States Environmental Protection Agency - Agencia de proteccion
medioambiental de Estados Unidos

US - Ultrasonidos

UT - Unidades de toxicidad

UV - Ultravioleta

VCO - Velocidad de consumo de oxigeno

VCOmax - Velocidad maxima de consumo de oxigeno

VECO - Velocidad especifica de consumo de oxigeno
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Nomenclatura

VECOexr - Velocidad especifica de consumo de oxigeno exogena debida al consumo
del compuesto de referencia

VECOexr - Velocidad especifica de consumo de oxigeno exdgena debida al consumo
del compuesto de referencia en presencia de toxico

VECO; - Velocidad especifica de consumo de oxigeno inicial
VECOmax - Velocidad especifica maxima de consumo de oxigeno
WAQO - Wet Air Oxidation - Oxidaciéon humeda

X - Conversion

Yxs — Rendimiento biomasa/sustrato

a y B - Ordenada en el origen y pendiente del modelo lineal empleado para la
determinacion del valor de ECso

Y - Parametro que relaciona la VECOexr y la VECOext en el modelo lineal empleado
para la determinacién del valor de ECsp

i - Velocidad de crecimiento de la biomasa
lmax — Velocidad maxima de crecimiento de la biomasa

w - Constante del modelo logistico de inhibicién de biomasa
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Perfiles de concentracion de oxigeno disuelto obtenidos en los ensayos de
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Fig. I.1. Perfil de concentracién de oxigeno para 4-clorocatecol.
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Anexo Il

Perfiles respirométricos obtenidos para concentraciones crecientes de
acetato sddico, fenol, ciclohexanol y ciclohexanona a diferentes

temperaturas
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Fig. I1.1. Evolucion de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L-1 de AcNa a 20°C.
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Fig. I1.3. Evolucion de la VECO para 5, 10, 20 y 50 mg L-1 de C-OL a 15°C.

Fig. I1.2. Evolucién de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L1 de AcNa a 30°C.
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Fig. I1.4. Evolucién de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100, 200 y 300 mg L1 de C-OL a
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Fig. I1.5. Evolucién de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L1 de C-OL a 25°C.
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Fig. I1.6. Evolucion de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L1 de C-OL a 30°C.
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Fig. I1.7. Evolucion de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L-1 de C-OL a 35°C.
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Fig. I1.8. Evolucion de la VECO para 5, 10, 20 y 50 mg L-* de C-ONA a 15°C.

70 -
60 . |
= 50 . M ‘h " -'ﬂ’.
5) 1 . b v Tr ‘M‘. 0
D404 = X w@. %ﬂ‘r
e 4R Rl % .
O 304 ‘\ - %
o ] " i
£ |
o 207 . l " -
o y ~ n,
g 10+ L ‘\ .i h\ ﬂ
\l \l .\.l ‘.. "
0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20
Tiempo (h)

Fig. I1.9. Evoluciéon de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L1 de C-ONA a
20°C.
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Fig. I1.10. Evolucion de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100, 200 y 300 mg L-1 de C-ONA
a 25°C.
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Fig. II.11. Evolucion de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L1 de C-ONA a
300C.
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Fig. I1.12. Evolucion de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L1 de C-ONA a

35¢°C.
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Fig. I1.13. Evolucién de la VECO para 5, 10, 20 y 50 mg L-1 de fenol a 15°C.
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Fig. I1.14. Evolucién de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L-1 de fenol a 20°C.
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Fig. I1.15. Evolucion de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L-1 de fenol a 25°C.
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Fig. I1.16. Evolucién de la VECO para 5, 10, 15, 20, 40, 75 y 150 mg L1 de fenol a
300C.
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Fig. I1.17. Evolucién de la VECO para 5, 10, 20, 50, 100 y 200 mg L-1 de fenol a 35°C.
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Anexo III

Concentraciones de los herbicidas al inicio y final de ciclo y valores de
conversion alcanzados en cada ciclo de tratamiento mediante sistemas SBRy
SB-MBR
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Tabla III.1. Concentracién de diurén a inicio y final de ciclo de tratamiento en el
reactor SBR y valores de conversién alcanzados en cada ciclo.

Ciclo Cinicial Cfinal X Ciclo Cinicial Cfinal X

(mgl?) (mgL?) (%) (mgl?) (mgl?) (%)

1 51 51 0,0 95 20,7 18,8 9,2
4 15,6 15,6 0,0 97 20,5 18,5 9,8
7 21,6 21,6 0,2 100 20,4 18,5 9,3
11 259 25,9 0,0 102 20,4 18,5 9,2
13 27,2 27,2 0,0 104 20,4 18,6 9,0
14 27,6 27,6 0,1 107 20,7 19,0 8,1
19 28,9 28,9 0,1 109 20,9 19,2 8,2
21 29,2 29,2 0,0 111 21,2 19,6 7,4
22 29,3 29,3 0,1 114 21,7 20,1 7,4
25 29,6 29,5 0,3 116 21,8 20,2 7,5
26 29,6 29,5 0,2 118 21,8 20,2 7,4
27 29,6 29,6 0,0 121 22,2 20,5 7,5
29 29,7 29,6 0,2 123 22,0 20,4 7,5
33 29,7 29,6 0,4 125 21,9 20,4 6,9
34 29,6 29,5 0,4 128 22,0 20,4 7,5
35 29,6 29,0 2,0 130 22,0 20,3 7,6
39 27,5 26,0 55 132 21,7 20,1 7,5
41 25,2 23,0 8,6 135 21,8 20,0 8,4
43 24,0 22,5 6,3 137 21,6 19,8 8,3
46 23,0 21,2 7,8 139 21,3 19,0 10,9
48 22,8 21,3 6,5 142 19,5 17,0 12,8
50 22,7 21,2 6,6 144 18,3 15,5 15,5
53 22,6 21,0 7,0 146 17,5 13,8 21,1
55 22,7 21,3 6,2 149 15,8 12,7 19,8
58 22,8 21,3 6,5 151 15,4 12,3 20,2
60 22,7 21,2 6,6 153 14,2 11,0 22,4
62 22,8 21,5 6,0 156 14,2 11,0 22,4
65 23,0 21,5 6,5 158 14,2 11,1 21,7
67 22,8 21,3 6,7 160 14,3 10,8 24,7
69 22,6 21,3 57 163 13,7 10,4 23,9
72 22,9 21,7 51 165 13,7 10,4 23,9
74 22,9 21,4 6,4 167 14,2 11,0 22,4
76 22,5 20,8 7,6 170 14,2 11,0 22,4
79 22,1 20,4 7,6 172 14,2 11,0 22,4
81 21,9 20,2 7,8 174 14,2 11,0 22,4
83 21,6 20,1 6,9 177 14,2 11,0 22,4
86 21,9 20,3 7,5 179 14,2 11,0 22,4
88 21,9 20,2 7,8 181 14,2 11,0 22,4
90 21,2 19,2 9,3 184 14,2 10,7 24,5
93 20,8 18,9 9,1 186 13,8 10,3 24,9
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Tabla III.2. Concentracién de atrazina a inicio y final de ciclo de tratamiento en el

reactor SBR y valores de conversién alcanzados en cada ciclo.

Ciclo Cinicial Cfinal X Ciclo Cinicial Cfinal X

(mgL?) (mgL?t) (%) (mgL?) (mgL?t) (%)

1 5,0 5,0 0,1 921 23,4 22,2 5,2
4 15,5 15,5 0,2 95 23,5 22,2 5,5
5 17,9 17,9 0,1 97 22,0 20,3 7,7
7 21,6 21,6 0,0 98 21,9 20,2 7,8
11 25,9 25,9 0,0 101 21,7 19,8 8,6
13 27,1 271 0,0 103 21,3 19,4 9,1
14 27,6 27,6 0,1 105 21,0 19,1 9,0
17 28,6 28,6 0,0 108 20,7 18,8 9,3
19 29,0 29,0 0,0 110 20,6 18,7 9,4
21 29,3 29,3 0,0 112 20,5 18,6 9,4
22 29,4 29,4 0,1 115 20,6 18,8 8,9
25 29,7 29,6 0,2 117 20,7 19,0 8,1
26 29,7 29,6 0,2 119 20,6 18,5 10,3
27 29,7 29,6 0,4 122 20,4 18,4 9,5
29 29,6 29,0 2,0 124 20,3 18,6 8,5
32 29,2 28,0 4,0 126 20,3 18,0 11,1
33 28,3 26,7 5,8 129 20,2 18,2 9,6
34 27,3 26,0 4,6 130 20,2 18,3 9,4
35 26,7 25,6 4,0 131 20,3 17,6 13,1
39 25,0 24,8 0,8 133 19,6 17,4 11,1
40 25,7 24,0 6,5 136 19,2 16,8 12,3
42 25,0 24,0 4,0 138 18,8 16,4 12,9
46 24,9 23,8 4,3 140 18,5 14,6 21,1
47 24,8 23,0 7,4 143 15,8 12,8 19,2
49 24,1 22,8 5,3 145 15,5 12,4 20,0
53 23,8 22,5 5,6 147 15,0 11,8 21,3
54 23,8 22,3 6,1 150 14,7 11,5 21,6
56 23,5 22,2 5,7 152 14,5 11,4 21,6
60 22,9 21,4 6,6 154 13,3 10,6 20,5
61 22,8 21,6 54 157 13,7 10,3 24,6
63 23,1 21,8 5,6 159 13,4 10,0 25,5
67 23,2 21,8 5,9 161 13,2 9,2 30,1
68 23,2 21,8 59 164 12,3 8,6 30,3
70 23,3 22,6 3,1 166 12,1 8,4 30,5
71 23,8 22,7 5,0 168 11,7 7,8 33,1
74 24,0 22,8 4,8 171 11,5 7,8 32,2
75 24,0 21,2 11,7 173 11,5 7,8 32,6
77 22,7 21,2 6,5 175 11,4 7,7 33,0
81 22,7 21,2 6,5 178 11,3 7,5 33,6
82 22,7 21,0 7,4 180 11,2 7,4 34,3
84 22,3 20,6 7,8 182 11,0 7,2 34,8
88 23,3 22,0 5,7 185 10,9 7,1 35,4
89 23,3 22,0 5,7 186 10,9 7,0 35,6
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Tabla II1.3. Concentraciéon de MCPA a inicio y final de ciclo de tratamiento en el

reactor SBR y valores de conversién alcanzados en cada ciclo.

Ciclo Cinicial Cfinal X Ciclo Cinicial Cfinal X

(mgL?) (mgL?t) (%) (mgL?) (mgL?t) (%)

1 8,4 8,3 0,8 57 23,5 17,4 26,0
2 15,3 15,2 0,5 59 21,5 14,6 32,1
4 25,7 25,2 1,8 63 20,4 14,6 28,5
7 34,6 32,5 6,0 64 20,5 14,2 30,7
9 35,1 32,0 8,8 65 20,2 13,0 35,5
13 35,6 33,0 7,3 69 20,0 14,4 28,0
14 35,8 32,0 10,7 70 20,3 15,4 24,3
16 34,2 30,5 10,7 72 20,8 14,8 28,7
20 34,0 31,0 8,8 76 19,9 13,6 31,7
21 34,2 30,5 10,7 79 19,0 12,0 36,8
23 33,9 31,0 8,5 80 18,3 11,9 351
27 33,8 30,5 9,6 81 18,3 11,8 35,6
28 33,8 28,0 17,0 82 18,1 11,7 35,4
29 31,7 23,8 24,8 83 18,1 11,6 359
31 27,3 21,6 20,7 84 18,0 10,8 40,0
34 26,6 22,2 16,5 86 17,1 10,2 40,3
35 26,8 20,2 24,7 90 16,8 10,0 40,3
37 24,1 17,0 29,4 91 16,7 9,4 43,6
41 22,1 16,0 27,5 93 15,8 8,6 45,7
42 21,7 16,4 24,3 97 15,8 9,2 41,6
44 21,5 14,6 32,1 98 16,0 9,2 42,5
47 20,7 14,8 28,6 100 15,7 8,6 45,1
49 20,6 14,8 28,2 104 15,5 8,6 44,6
51 21,3 16,6 21,9 105 15,5 8,2 471
52 22,2 15,6 29,6 107 14,8 7,0 52,8
55 21,4 15,8 26,2 111 14,4 7,4 48,7
56 21,5 18,2 15,3 112 14,5 6,8 53,1
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Tabla II1.4. Concentracion de 2,4-D a inicio y final de ciclo de tratamiento en el

reactor SBR y valores de conversién alcanzados en cada ciclo.

Ciclo Cinicial Cfinal X Ciclo Cinicial Cfinal X

(mgL?) (mgL?t) (%) (mgL?) (mgL?t) (%)

1 8,3 8,3 0,1 65 30,3 26,2 13,4
3 21,1 21,1 0,0 68 30,0 25,9 13,7
5 29,9 29,9 0,1 72 29,4 25,0 15,0
8 38,4 38,4 0,0 73 29,2 25,5 12,6
10 41,9 419 0,2 75 29,5 25,3 14,1
12 44,4 44,4 0,0 79 29,9 24,8 17,1
15 46,8 46,7 0,1 80 29,0 24,0 17,2
17 47,5 47,2 0,7 83 28,1 23,7 15,9
19 47,6 47,2 1,0 86 27,9 23,5 15,8
23 47,7 47,3 0,8 87 27,9 23,0 17,6
24 47,8 47,7 0,2 90 27,5 22,8 17,1
26 48,0 47,7 0,8 94 27,1 22,4 17,3
30 45,8 44,7 2,5 97 26,7 22,3 16,4
31 45,6 42,0 7,8 100 25,8 20,0 22,6
33 42,9 40,7 5,2 103 24,4 19,0 22,2
35 42,1 40,6 3,5 105 23,9 18,5 22,6
38 42,2 40,7 3,6 108 23,5 18,0 23,3
40 41,4 39,0 5,8 109 23,3 17,0 27,1
43 39,2 36,0 8,1 110 22,5 15,3 31,9
45 37,5 34,5 8,0 114 20,8 14,8 28,7
47 36,7 33,5 8,6 115 20,7 14,3 30,6
50 35,4 32,0 9,6 118 17,0 9,0 47,1
52 34,6 31,0 10,4 120 16,3 8,0 51,0
54 33,8 30,7 9,0 122 15,3 7,0 54,3
56 33,3 29,5 11,5 125 13,3 6,5 51,6
58 32,5 28,5 12,3 127 12,5 4,6 63,5
59 32,1 28,6 10,9 129 11,7 3,7 68,3
61 31,7 27,0 14,7 132 11,3 3,7 67,4
63 30,8 26,5 13,8 135 10,7 2,5 76,6
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Tabla II1.5. Concentracion de 2,4-D a inicio y final de ciclo de tratamiento en el
reactor SB-MBR y valores de conversion alcanzados en cada ciclo.

Ciclo Cinicial Cfinal X Ciclo Cinicial Cfinal X
(mgL?) (mgL?t) (%) (mgL?) (mgL?t) (%)
1 8,3 8,3 0,0 92 17,5 16,7 4,8
2 15,3 15,3 0,0 95 33,3 29,7 11,0
3 21,1 21,1 0,0 96 41,4 38,0 8,2
4 259 25,9 0,1 98 54,2 48,7 10,2
5 29,9 29,9 0,0 101 60,0 54,0 10,0
6 33,3 33,3 0,1 103 62,9 57,0 9,4
7 36,0 36,0 0,0 105 66,7 62,7 6,0
8 38,4 38,4 0,2 109 63,3 55,3 12,6
9 40,3 40,3 0,0 110 62,8 46,0 26,7
10 41,9 419 0,1 112 54,6 45,0 17,6
11 43,3 43,3 0,2 116 50,8 40,0 21,3
12 44,4 43,5 2,0 117 50,0 38,2 23,6
14 43,3 41,3 4,6 119 479 37,0 22,8
18 40,0 37,3 6,7 123 45,0 33,0 26,7
19 39,4 33,3 15,5 124 44,2 30,0 32,1
21 35,6 32,3 9,1 126 40,8 28,0 31,4
25 34,8 31,7 9,0 130 37,9 25,0 34,1
26 34,7 30,0 13,6 131 37,5 24,0 36,0
28 32,9 29,0 11,9 133 36,3 23,0 36,6
32 32,9 29,7 9,9 137 34,6 21,0 39,3
33 33,1 28,3 14,3 138 34,2 13,0 62,0
35 32,0 28,5 10,9 140 25,0 7,0 72,0
39 31,8 28,0 11,8 144 18,3 0,0 100,0
40 31,7 28,2 10,9 145 16,7 0,7 96,0
42 31,6 27,5 12,9 148 17,3 0,8 95,3
45 31,5 28,0 111 150 17,4 0,9 95,0
46 31,7 27,6 12,8
49 31,5 28,0 111
53 31,7 27,9 11,9
54 31,6 27,8 12,0
56 31,4 27,5 12,4
57 31,3 27,3 12,5
60 30,0 25,3 15,7
61 29,4 24,0 18,4
63 27,5 22,0 20,0
67 25,8 20,7 20,0
68 25,6 16,0 37,4
73 18,3 11,5 37,3
75 17,7 11,0 37,9
77 15,7 7,6 51,5
78 14,7 2,7 81,8
81 9,2 0,7 92,7
82 8,9 1,3 85,0
83 9,4 1,4 85,1
85 9,4 1,0 89,4
89 9,2 1,3 85,5
90 9,2 1,0 89,1
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Anexo IV

Ensayos de biodegradabilidad rapida realizados con los efluentes de
oxidacion Fenton de los herbicidas estudiados
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Fig. IV.1. Evolucion de VECO y COT registrada en 24 h para las diferentes

concentraciones iniciales ensayadas de H20; (del 100% al 20% de la dosis

estequiométrica, a-e) y para el diurén sin tratar (f).
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las diferentes

concentraciones iniciales ensayadas de H20; (del 100% al 20% de la dosis

estequiométrica, a-e) y para el alacloro sin tratar (f).
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Fig. IV.3. Evolucion de VECO y COT registrada en 24 h para las diferentes

concentraciones iniciales ensayadas de H20; (del 100% al 20% de la dosis

estequiométrica, a-e) y para la atrazina sin tratar (f).
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Fig. IV.4. Evolucion de VECO y COT registrada en 24 h para las diferentes

concentraciones iniciales ensayadas de H20; (del 100% al 20% de la dosis

estequiométrica, a-e) y para el 2,4-D sin tratar (f).
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Fig. IV.5. Evolucion de VECO y COT registrada en 24 h para las diferentes

concentraciones iniciales ensayadas de H20; (del 100% al 20% de la dosis

estequiométrica, a-e) y para el MCPA sin tratar (f).
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Anexo V

Valores de conversion obtenidos para el proceso Fenton y el sistema

bioldgico de manera individual y conversion total del proceso en el

tratamiento combinado de herbicidas

Tabla V.1. Valores de conversion de DQO obtenidos para el proceso Fenton y el
sistema biolégico de manera individual y conversidon total del proceso en el

tratamiento combinado de diurén.

Fenton SBR
Xproceso
DQO; DQOs  XFrenton Ciclo DQO; DQOs  Xspr (%)
(mgL1) (mgL?t) (%) (mgL1) (mgL?t) (%)
48,2 25,8 46,5 1 25,8 12,8 50,4 | 73,4
2 21,5 12,8 404 | 73,4
3 21,5 14,4 329 | 70,1
4 22,0 12,8 41,8 | 73,4
5 21,5 12,8 40,4 | 73,4
6 21,5 9,6 55,3 | 80,1
7 20,4 11,2 45,1 | 76,8
8 20,9 16,0 23,6 | 66,8
9 22,5 14,4 36,1 | 70,1
10 22,0 17,6 20,0 | 63,5
11 23,1 19,2 16,8 | 60,2
12 23,6 20,8 11,9 | 56,8
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Tabla V.2. Valores de conversiéon de COT obtenidos para el proceso Fenton y el
sistema biolégico de manera individual y conversiéon total del proceso en el
tratamiento combinado de diurén.

Fenton SBR X

COTi  COT¢  Xrenton | ., COTi  COTf Xspr | oorv’
Ciclo (%)

(mgL?) (mgL?') (%) (mgL1) (mgL?) (%)

12,7 7,0 449 1 8,0 4,4 45,0 | 65,4
2 6,1 3,5 429 | 72,4
3 5,8 4,0 31,4 | 68,5
4 6,0 4,2 30,0 | 66,9
5 6,1 4,2 30,8 | 66,9
6 6,1 4,0 34,1 | 68,5
7 6,0 4,5 25,0 | 64,6
8 6,2 5,0 18,9 | 60,6
9 6,3 4,8 24,2 | 62,2
10 6,3 51 18,6 | 59,8
11 6,4 5,5 13,6 | 56,7
12 6,5 5,6 13,8 | 55,9

Tabla V.3. Valores de conversion de DQO obtenidos para el proceso Fenton y el
sistema biolégico de manera individual y conversiéon total del proceso en el
tratamiento combinado de alacloro.

Fenton SBR
Xproceso
DQO; DQOs  XFrenton Ciclo DQO; DQOs  Xspr (%)
(mgL?) (mgL1) (%) (mgL1) (mgL1) (%)
406,1 153,6 62,2 1 98,0 57,6 41,2 | 85,8
2 117,2 54,4 53,6 | 86,6
3 116,1 55,6 52,1 | 86,3
4 116,5 50,4 56,7 | 87,6
5 114,8 48,6 57,7 | 88,0
6 114,2 48,0 58,0 | 88,2
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Tabla V.4. Valores de conversiéon de COT obtenidos para el proceso Fenton y el
sistema biolégico de manera individual y conversiéon total del proceso en el

tratamiento combinado de alacloro.

Fenton SBR X
COTi  COT¢  Xrenton | ., COTi  COTf Xspr | oorv’
Ciclo (%)
(mgL?) (mgL?') (%) (mgL1) (mgL?) (%)
112,2 54,6 51,3 1 34,2 22,2 35,1 | 80,2
2 51,3 26,3 48,7 | 76,6
3 52,7 24,0 54,5 | 78,6
4 51,9 21,2 59,2 | 81,1
5 51,0 20,4 60,0 | 81,8
6 50,7 20,5 59,6 | 81,7

Tabla V.5. Valores de conversion de DQO obtenidos para el proceso Fenton y el
sistema biolégico de manera individual y conversidon total del proceso en el

tratamiento combinado de atrazina.

Fenton SBR X

DQO;i  DQOr  Xrenon | .., DQO:i  DQOr Xsmw ‘E%)

(mgL') (mgL?t) (%) (mgL1) (mgL7) (%)

70,2 29,6 57,8 1 28,8 17,6 389 | 749
2 25,6 12,8 50,0 | 81,8
3 24,0 11,2 53,3 | 84,0
4 23,5 14,4 386 | 795
5 24,5 14,4 41,3 | 79,5
6 24,5 16,0 348 | 77,2
7 25,1 12,8 489 | 81,8
8 24,0 16,0 33,3 77,2
9 25,1 17,6 29,8 | 74,9
10 25,6 20,8 18,8 | 70,4
11 26,7 19,2 28,0 | 72,6
12 26,1 17,6 32,7 74,9
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Tabla V.6. Valores de conversiéon de COT obtenidos para el proceso Fenton y el
sistema biolégico de manera individual y conversiéon total del proceso en el
tratamiento combinado de atrazina.

Fenton SBR X

COTi  COT¢  Xrenton | ., COTi  COTf Xspr | oorv’
Ciclo (%)

(mgL?) (mgL?') (%) (mgL1) (mgL?) (%)

12,0 7,2 40,0 1 8,3 5,0 39,8 | 58,3
2 6,5 3,7 42,8 | 69,2
3 6,0 3,5 42,0 70,8
4 6,0 4,0 33,0 | 66,7
5 6,1 4,1 33,2 | 65,8
6 6,2 4,8 22,2 | 60,0
7 6,4 3,8 40,6 | 68,3
8 6,1 4,7 22,5| 60,8
9 6,4 4,9 23,0 | 59,2
10 6,4 51 20,7 | 57,5
11 6,5 5,0 23,1 | 58,3
12 6,5 4,9 24,2 | 59,2

Tabla V.7. Valores de conversion de DQO obtenidos para el proceso Fenton y el
sistema biolégico de manera individual y conversidon total del proceso en el
tratamiento combinado de 2,4-D.

Fenton SBR
XpI‘OCQSO
DQOi DQOf XFenton Ciclo DQOi DQOf XSBR (0/0)
(mgL1) (mgL1) (%) (mgL1) (mgL1) (%)
195,5 107,0 45,3 1 89,6 40,1 55,2 | 79,5
2 87,5 41,0 53,1 79,0
3 88,5 40,0 54,8 | 79,5
4 87,5 38,5 56,0 | 80,3
5 87,5 32,4 63,0 | 834
6 83,3 26,0 68,8 | 86,7
7 81,2 19,2 76,4 | 90,2
8 78,9 20,1 74,5 | 89,7
9 80,0 21,3 73,4 | 89,1
10 81,1 21,0 74,1 | 86,9
11 81,1 18,9 76,7 | 88,5
12 80,0 15,6 80,5| 90,2
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Tabla V.8. Valores de conversion de COT obtenidos para el proceso Fenton y el
sistema biolégico de manera individual y conversidon total del proceso en el
tratamiento combinado de 2,4-D.

Fenton SBR X

COT; COT:  Xrenton | .. COT; COT: Xspr| oo™
Ciclo (%)

(mgL1) (mgL?l) (%) (mgL1) (mgL1) (%)

78,2 41,6 46,8 1 33,2 175 473| 77,6
2 33,6 188 44,0 76,0
3 34,0 17,5 485| 77,6
4 33,6 17,3  485| 77,9
5 33,5 13,4 60,0 | 829
6 32,2 11,0 658 | 859
7 31,4 81 742| 896
8 30,4 88 71,1| 887
9 30,7 99  67,7| 873
10 31,0 99  681| 873
11 31,0 87  720| 889
12 30,6 76  752| 90,3

Tabla V.9. Valores de conversion de DQO obtenidos para el proceso Fenton y el
sistema biolégico de manera individual y conversidon total del proceso en el
tratamiento combinado de MCPA.

Fenton SBR
Xproceso
DQO: DQO¢  XFrenton Ciclo DQO:i DQOs  Xspr (%)
(mgL1) (mgLTt) (%) (mgL1) (mgL71) (%)
2729 67,2 75,4 1 89,6 44,8 50,0 | 83,6
2 100,3 32,0 68,1 | 88,3
3 96,0 32,0 66,7 | 88,3
4 96,0 35,2 63,3 | 87,1
5 97,1 35,2 63,7 | 87,1
6 97,1 28,8 70,3 | 89,4
7 94,9 30,6 67,8 | 88,8
8 95,5 41,2 56,9 | 84,9
9 99,1 41,6 58,0 | 84,8
10 99,2 44,8 548 | 83,6
11 100,3 41,6 58,5| 84,8
12 99,2 41,6 58,1 | 84,8
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Tabla V.10. Valores de conversion de COT obtenidos para el proceso Fenton y el
sistema biolégico de manera individual y conversidon total del proceso en el

tratamiento combinado de MCPA.

Fenton SBR X

COT; COT:  Xrenton | .. COT; COT: Xspr| oo™
Ciclo (%)

(mgL1) (mgL?l) (%) (mgL1) (mgL1) (%)

97,0 36,1 62,8 1 34,3 16,5 51,9 83,0
2 31,6 16,1 49,1 | 834
3 31,5 17,2 454 | 823
4 31,9 208 348 785
5 33,1 169 489 | 826
6 31,8 16,8 47,2 827
7 31,7 16,4 48,3 | 83,1
8 31,6 194 386/ 80,0
9 32,6 173 469 | 822
10 31,9 148 53,6 84,7
11 31,1 17,1 45,0 824
12 31,8 16,2 49,1 | 83,3
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