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RESUMEN 

La contaminación por hidrocarburos a nivel mundial, ha ocasionado grandes impactos al 
ambiente y al hombre, dando como resultado tratamientos y reparaciones onerosas, con el 
consecuente deterioro del medio ambiente y la calidad de vida de las personas involucradas. En 
México los accidentes, tomas clandestina y derrames de hidrocarburos del petróleo han 
presentado un problema de grandes proporciones tanto desde el punto de vista económico, como 
ambiental. Lo anterior ha llevado a la necesidad de obtener sistemas de tratamiento que logren 
reducir la coutaminac16n rápida y ;;conúmicarneme viable. A !a frdia -<e han establ t c.i .j.::. y 
utilizado tecnologías in situ y fuera del sitio, presentando estas tecnologías grandes 
inconvenientes por los altos costos de operación y mantenimiento a largo plazo, originando la 
búsqueda de alternativas de tratamiento, y llevando a la investigación de nuevos sistemas. En este 
trabajo se aplicó el modelo conceptual del sistema de barrera reactiva pem1eable para tratar agua 
contaminada con diese!. El trabajo se desarrolló en dos etapas. 

En la primera etapa se realizó la biodegradación de diese! presente en agua por medio de un 
consorcio de microrganismos de un suelo agrícola, adicionando nitrógeno como nutriente (urea 
con 46% de nitrógeno) y sin él, y peróxido de hidrógeno al 50% industrial, agregándose por 
pulsos como fuente de oxígeno. Se caracterizó el suelo agrícola para detenninar los parámetros 
de interés en la remediación. Se realizaron pruebas de adsorción del diese! en el suelo agrícola y 
en la arena sílice, para obtener las capacidades de adsorción de cada material. La adsorción se 
modelo con las ecuaciones de Freundlich y Langmuir, donde esta última presentó un mejor ajuste 
a los datos y una mayor capacidad de adsorción. También se realizó la oxidación del diese\ en 
solución con peróxido de hidrógeno de grado industrial al 50%. Se usó el peróxido de hidrógeno 
por ser el oxidante más fuerte conocido, su fácil manejo, bajo costo y una mayor disolución en ei 
agua que el oxígeno. Finalmente se llevaron a cabo los análisis para determinar la volatilización 
de diese!. Con los resultados obtenidos se determinaron las ecuaciones cinéticas de degradación y 
oxidación y se calcularon las constantes de velocidad. Se realizaron cultivos del suelo agrícola 
con el método de cuenta en placa para observar la disminución de la concentración del 
hidrocarburo en concordancia con el crecimiento de los microrganismos. Se observó la influencia 
de la concentración de diese! en la velocidad de biodegradación. Esta primera etapa se realizó en 
reactores por lotes. 

En la segunda etapa del estudio se di señaron las columnas a partir de los datos cinéticos 
obtenidos en la etapa anterior. Se diseñaron 9 columnas de 30 cm de altura y 10.7 cm de 
diámetro, que operaron con flujo descendente. Las columnas se empacaron para la 
experimentación así: tres con suelo agrícola, tres con suelo agrícola y arena sílice, una sólo con 
suelo agrícola estéril y arena sílice, y dos sólo con suelo agrícola estéril. A cada columna se le 
agregó nitrógeno y peróxido de hidrógeno de acuerdo al plan experimental. Las columnas con 
dos empaques tuvieron dos procesos, primero la biodegradación y el segundo de oxidación. A los 
resultados obtenidos se le aplicó un modelo estadístico para detenninar la importancia de las 
variabl es (nitrógeno, peróxido de hidrógeno y adsorción) en el proceso de remoción de diese! 
contenido en agua. El análisis estadístico también pennitió generar un modelo de remoción del 
diese! y comparar los datos obtenidos experimentalmente con los datos aj ustados por el modelo 
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para cada columna. Las columnas se corrieron durante 70 días, siendo las de mayor eficiencia las 
que presentaron remociones arriba del 80%. 
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ABSTRACT 

The contamination by hydrocarbons to world leve) has caused large impacts al environment and 
the man, giving as a result processing and burdensome repairs, with the consequent deterioration 
of the environment and the quality of life of the persons involved. In Mexico the accidents, you 
take secret and discharges of hydrocarbons of the petroleum have presented a problem of large so 
much proportions since the economic, as environmental point of view. The previous thing has 
carried to the proccssing systems need to obtain that manage to reduce the economically viable 
and fast contamination. To the date have been established and utilized technologies in situ and 
out of the place, presenting these large inconvenient technologies by the high costs of operation 
and iong-krrn maintenauct:, u1igi11atili5 t:1c processing a:tcrnat'.vc::; search, and carryi!!g t~ the 
investigation of new systems. In this work applied the conceptual model of the system of barrier 
revives penneable to treat water contaminated with diese!. The work developed in two phases. 

In the first phase was carried out the biodegradation of diese! present in water through a 
consortium of microrganismos of an agricultura! soil, adding nitrogen as nutrient (urea with 46% 
of nitrogen) and without him, and peroxide of hydrogen al 50% industrialist, being added for 
pulses as source of oxygen. The agricultura! soil was characterized to detennine the parameters 
of interest in the remediation. Tests were carried out of adsorption of the diese! in the 
agricultura! soil and in the sand silica, to obtain the capacities of adsorption of each material. The 
adsorption themselves model with the equations of Freundlich and Langmuir, where this last one 
presented a better adjustment to the data and a greater capacity of adsorption. Also the oxidation 
was carried out of the diese! in solution with industrial degree hydrogen peroxide al 50%. The 
peroxide of hydrogen was used by being the oxidant stronger acquaintance, its easy management, 
low cost and a greater dissolution in the water that the oxygen. Finally the analyses were carried 
out to detennine the volatilization of diese!. With the results obtained the equations were 
detennined kinetics of degradation and oxidation and the constant of velocity were caiculated. 
Cultivations of the agricultura) soil with the method of account in plate were carried out to 
observe the decrease of the concentration of the hydrocarbon in agreement with the growth of the 
microrganismos . The influence of the concentration was observed of diese) in the velocity of 
biodegradation. This first phase was carried out in reactors by batch. 

In the second phase of the study the columns from the data were designed kinetics obtained in the 
previous phase. 9 columns of 30 were designed cm of height and 1O.7 cm of diameter, they 
operated with descending flow. The columns were packed for the experimentation thus : three 
with agricultura! soil, three with agricultura! soil and sand silica, and an only with sterile 
agricultura! soil and sand silica, and two only with sterile agricultura) soil. To each column it 
was added nitrogen and peroxide of hydrogen in agreement al experimental plan. The columns 
with two packing had two processes, first the biodegradation and the second of oxidation. To the 
results obtained a statistical model applied it to determine the importance of the variables 
(nitrogen, peroxide of hydrogen and adsorption) in the process of reme val of diese! contained in 
water. The stati stical analysis al so permitted to generate a model of remo val of the diese! and to 
compare the data obtained experimentally with the adjusted data by the model for each column. 
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The columns ran during 70 days, being those of greater efficiency the ones that presented up the 
removals of the 80%. 
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l. INTRODUCCIÓN 

La contaminación por hidrocarburos a nivel mundial, por derrames o arrojados sin tratamiento, ha 
ocasionado grandes impactos al ambiente y al hombre, dando como resultado tratamientos y 
reparaciones onerosas, con el consecuente deterioro del medio ambiente y la calidad de vida de 
las personas involucradas. En México los accidentes, tomas clandestina y derrames de 
hidrocarburos han presentado un problema de grandes proporciones tanto desde el punto de vista 
económico, como ambiental. 

En ia década de los anos :;e~euta ia:. Íuerite:; de agua :;ubterrtinca se consideraban como 
confiables y potables para el abastecimiento a la comunidad, además se esperaba que la 
infiltración en el subsuelo fuera suficiente para limpiar el agua, aunque se conocía ya la 
contaminación por bacterias y nitratos, esta pasaba desa¡1ércibida (Gillham, 1995). Con los 
estudios posteriores dedicados a la contaminación se pudo observar que la generada por residuos 
de las actividades municipales -rellenos sanitarios y lagunas de oxidación- e industriales -
residuos sólidos y líquidos de la minas, rellenos sanitarios industriales, siderúrgica, curtimbres, 
etc.- constituyen un problema para los acuíferos. 

Posteriormente, desde finales de los años setenta y princ1p1os de los ochenta, se inició la 
preocupación por la calidad del agua subterránea y se le sumó a ésta la contaminación creciente 
de residuos orgánicos, inorgánicos y derivados de los hidrocarburos por sus constantes fugas de 
las tuberías y tanques de almacenamiento. Los estudiosos de la problemática ambiental enfocaron 
sus esfuerzos al tratamiento de suelos y acuíferos, dando lugar al desarrollo de diferentes 
tecnologías de saneamiento. A la fecha se han establecido y utilizado tecnologías in situ y fuera 
del sitio, según su clasificación por tipo de proceso aplicado: biológico, químico, físico y ténnico 
o alguna combinación de éstos. Estas tecnologías han tenido grandes inconvenientes por los altos 
costos de operación y mantenimiento a largo plazo originando la búsqueda de alternativas de 
tratamiento que han llevado a la investigación de nuevos sistemas de rehabilitación de menor 
costo y mejores eficiencias en el tiempo. 

Este trabajo se realizó para desarrollar y aplicar una tecnología que permita el tratamiento de 
agua subterránea contaminada con diese! por medio de un sistema de barrera reactiva permeable 
(BRP), lo cual no ha sido probado anterionnente. La tecnología estudiada se podrá aplicar en 
lugares en los cuales se maneje y distribuye el diese!. En este trabajo se prueba una barrera con 
peróxido de hidrógeno como medio reactivo. La BRP en comparación con el sistema de 
tratamiento y bombeo (Las dos tecnologías usadas para tratar agua subterránea) es una tecnología 
que presenta altas remociones de contaminantes, bajos costos de aplicación, sin problemas para la 
construcción, facil mantenimiento y operación, duración del medio reactivo a largo plazo y no 
presenta consumo energético por el uso del gradiente negativo del flujo de agua. El sistema de 
bombeo requiere grandes esfuerzos de mantenimiento, operación y gasto energético ya que tiene 
que extraer el agua para tratarla en un sistema convencional y luego inyectarla al acuífero. En las 
BRP puede di sminuir la conductividad hidráulica por la precipitación que ocurre dentro del 
medio reactivo por las reacciones entre los contaminates y la célula reactiva, lo cual requiere un 
matentenimeinto o cambio del medio reactivo para su renovación o lavado. 
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El estudio se realizó en dos etapas. La primera se llevó a cabo por lotes. Se caracaterizó el suelo 
agrícola y la arena sílice, posterionnente se determinó la cinética de biodegradación de diese! en 
agua por los microrganismos nativos del suelo agrícola (SoA) en condiciones aerobias, con 
suministro de urea como fuente de nitrógeno y de peróxido de hidrógeno por pulsos como fuente 
de oxígeno. Se calculó la tasa de crecimiento de los microrganismos y la densidad bacteria! con el 
método de cuenta en placa. Se obtuvo la cinética de oxidación de diese! en agua con peróxido de 
hidrógeno. Se aplicó el proceso de adsorción del diese! en el suelo agrícola y en arena sílice 
modelando con las ecuaciones de Freundlich y Langmuir, para determinar la capacidad de 
adsorción. Se determinaron los parámetros de interés en este proceso: coeficientes de distribución 
del diese! en el suelo agrícola y la arena sílice, carbono orgánico y el factor de retardo. Se estudió 
la volatilización del diese! pre.,ente en agua en condiciu11e;:, auierta~ y cerradas. Se realizó la 
caracterización del suelo agrícola y de la arena sílice para determinar los parámetros que puedan 
influenciar la biodegradación, la adsorción y la oxidación del diese!. 

En la segunda etapa se realizó el diseño de la BRP con los resultados obtenidos en los 
experimentos por lotes de la primera etapa (tiempo de vida media, coeficiente de velocidad de la 
reacción y el espesor del medio reactivo). Las BRP se construyeron en columnas y se estudiaron 
por lotes . Las columnas se operaron en forma secuencial con un flujo descendente teniendo en la 
parte superior al suelo agrícola, posteriormente seguido por la arena sílice. Asimismo se 
estudiaron columnas con sólo suelo agrícola. Se aplicaron diferentes condiciones de operación 
de las columnas: una sola concentración y diferentes condiciones de operación en el suministro 
de nitrógeno y oxígeno, también se operaron columnas con suelo agrícola estéril. 

La biodegradación del diese! en los experimentos por lotes de la primera etapa, presentó un mejor 
desempeño con suministro de nitrógeno y peróxido de hidrógeno, y tuvo remociones por arriba 
del 80%. La oxidación del diese! se dio más rápido que la biodegradación. 

Este trabajo presentó cuatro partes. El capitulo l presentan la introducción, los antecedentes y el 
planteamiento del problema donde se justifica el desarrollo del estudio en referencia a la 
contaminación por los hidrocarburos. El capitulo 2 expone el objetivo principal y los objetivos 
particulares trazados para desarrollar el estudio, la hipótesis propuesta en la investigación y los 
alcances que se pretenden en el estudio. 

Los capítulos 3 y 4 presentan el desarrollo de las BRP, sus generalidades, tipos de contaminantes 
tratados, medios reactivos usados, estudios experimentales llevados a cabo, piloto y comerciales; 
los tipos de barreras existentes, sus diversas configuraciones y por último los parámetro de 
diseño, métodos y materiales de construcción. Se presenta la biodegradación de hidrocarburos 
por medio de microrganismos en diversos medios y su estimulación metabólica con suministro de 
nutrientes y oxígeno o sin él. Se muestran los procesos de oxidación y adsorción para 
hidrocarburos, empleando diversos materiales adsorbentes y agentes oxidantes. Se presentan los 
principales procesos de influencia en los medios reactivos de la BRP para la investigación 
realizada: biodegradación, oxidación, adsorción, advección y dispersión. 

Los capítulos 5 y 6 presentan la metodología y los resultados obtenidos de la investigación. La 
metodología se desarrolló en dos etapas una en reactores estáticos para determinar las cinéticas 
de biodegradación y oxidación, así como la adsorción del diese! en el suelo agrícola y la arena 
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sílice. Se detenninó la volatilización del diese) presente en agua. Además se realizó la 
caracterización del suelo agrícola y de la arena sílice. La segunda etapa corresponde a la 
experimentación en columnas por lotes. El capitulo 6 muestra los resultados obtenidos de las dos 
etapas y la discusión. Se presentan los resultados en forma consecuente con la metodología 
expuesta de reactores estáticos, caracterización del suelo agrícola y arena sílice, y columnas 
intermitentes . 

Finalmente, el capítulo 7 presenta las conclusiones y recomendaciones que se desprenden de este 
estudio. 
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1.1. Antecedentes 

Las tecnologías de reciente desarrollo para el tratamiento de las aguas subterráneas contaminadas 
se han basado en el bombeo, tratamiento exterior y su posterior recarga. Esta tecnología ha 
presentado varias limitaciones, ya que la disminución del contaminante es muy lenta y en 
ocasiones se llegan a presentar niveles más altos que los requeridos para el saneamiento del agua 
o suelo, dando como resultado tiempos más largos de descontaminación, lo cual eleva los costos 
estimados para su operación y mantenimiento. Sumado a la limitante anterior se agregan los 
costos de bombeo y tratamiento por largos periodos, así esta tecnología no es económicamente 
costeable y su descontaminación es incompleta. La evaluación de ellas permitió concluir que 
estas tecnoiogías son onerosas para e! s::r.::amiento de c¡gu;!~ s:;bt::!~áne:is contaminadas, lo ;;ual 
ha llevado a los organismos gubernamentales de los fatados Unidos, el Consejo Nacional de 
Investigación (National Research Council, NRC por sus siglas en Ingles) a promover tecnologías 
alternas para la descontaminación de mantos subterránet>s (Gavaskar, 2000; EPA, 1998; 
Gavaskar, 1998). 

Una de las tecnologías innovadoras in situ evaluadas y en proceso de desarrollo continuo 
incentivadas por el NRC, la Agencia de Protección Ambiental (EPA por sus siglas en Ingles) y la 
Oficina de Innovación Tecnológica (TIO por sus siglas en Ingles) de los Estados Unidos es el 
sistema de barreras reactivas permeables (también llamadas tratamiento de paredes o tratamiento 
pasi vo de paredes). La tecnología de BRP presenta altas remociones de los contaminantes y bajos 
costos de aplicación, construcción, mantenimiento y operación. Las BRP son una tecnología que 
disminuye los costos en gran medida en comparación con sistemas de bombeo y tratamiento 
usado, aproximadamente en un 50% y se incrementa la diferencia con el tiempo para el 
mantenimiento y operación. La tecnología es de fácil aplicación, operación y mantenimiento, 
dependiendo de cada caso y de la profundidad. Su tratamiento extenso en el tiempo permite una 
mayor remoción de los contaminantes, la fácil adquisición de los medios reactivos y las paredes 
para la zona de descarga (Gavaskar, 2000; EPA, 1998; Gavaskar, 1998). 

La investigación probará la posibilidad de desarrollar una tecnología nacional de bajo costo y la 
remoción de un contaminante problemático como son los derivados del petróleo. Lo anterior será 
de gran aplicación dado los frecuentes derrames de gasolina, diese! y otros productos. La 
aplicación de BPR en estaciones de servicio, refinerías, petroquímicas, y en sitios con derrames, 
evitará la contaminación de suelos y aguas subterráneas. 

La importancia de las aguas para abastecimiento con calidad adecuada para consumo humano es 
indi scutible . Gracias a las fuentes superficiales y subterráneas muchas zonas han sido habitadas 
en el mundo. Actualmente diversas fuentes de abastecimiento de agua en la República Mexicana 
presentan serios problemas de contaminación debido a la descarga de aguas residuales 
industri ales, domésticas y el grado de presión sobre el recurso hídrico. Las zonas de mayor 
densidad poblacional presentan grados de presión por encima del 50% (el norte y el altiplano 
central ) ll egando al nivel mayor en el Valle de México. La mayor proporción de estas aguas son 
vertidas sin un tratamiento previo que garantice un menor impacto a los cuerpos receptores y 
permitan que éstos se autodepuren, esto sucede además por derrames de contenedores, ruptura de 
la tuberí as y malos manejos. Por lo tanto, el tratamiento de aguas residuales concentradas, como 
son las industriales, ocasionan mayor problema al ser arrojadas sin tratamiento a los suelos y 
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acuíferos ya que éstos presentan mayor dificultad para su restauración. Esto ha llevado a que el 
tratamiento de aguas subterráneas y suelos en México sea un área del conocimiento que está 
teniendo gran impulso debido a las necesidades de ahorro de aguas y a las restricciones que 
imponen las normas Mexicanas. En México el 78% del agua dulce tiene uso agropecuario donde 
50.9% son de origen superficial y 27. l % de origen subterráneo. El abastecimiento público 
corresponde al 13% donde 6.8% son de origen superficial y 8.5% de origen subterráneo. Para el 
uso industrial autoabastecido 9% son de agua dulce (CNA, 2003; Jiménez, 2001 ). 

En 1998 se registraron en el mundo 32 millones de galones (108,000 toneladas) de hidrocarburos 
que se derramaron sobre el suelo y mar, lo cual da a conocer los grandes volúmenes de 
hidrocarburos que se manejan, 9,376 millones de toneladas en 1998, para los requerimientos 
industriaies y sociales (Zet-;arra, 2000). 

PEMEX contribuye con el 83.02% de la energía suministrada y brindando varios productos como 
materia prima de la industria y aportando el 30% de los ingresos de la Federación (Zegarra, 
2000). Como resultado de la creciente actividad industrial en México se generan anualmente 
alrededor de ocho millones de toneladas de residuos peligrosos, sin incluir los jales mineros. 
Además de los accidentes durante el transporte de las sustancias químicas, ya sea por dueto como 
es el caso del petróleo y combustibles o en carros tanques y pipas especiales para el transporte de 
sustancias químicas. Estas dos situaciones ocasionan serios problemas de contaminación del 
suelo y acuíferos con su correspondiente impacto sobre el ambiente y la salud. 

En México no existe un inventario confiable donde se precise el número y la ubicación de los 
lugares que pudieran considerarse contaminados por la presencia de materiales y sustancias 
peligrosas. Existe un inventario académico de sitios potencialmente contaminados con sustancias 
tóxicas en el país. Se tienen registrados 917 eventos de derrame de sustancias químicas entre 
1993 y 1996 en la PROFEPA, donde en los que hubo derrame de alguna sustancia química que 
afectó directamente el suelo, agua y aire dentro del mismo evento. Se evaluó que derrames 
menores a 200 litros y en áreas menores a 100 m2 no eran peligrosas, por lo que quedaron 765 
derrames. En los estados de la república donde se han presentado el mayor número de derrames 
fueron Tabasco con 243 eventos con un volumen 7'605,999 litros y un área de 9'269,280 m2 lo 
que representa un 34% del total, y Veracruz con 121 eventos con un volumen de 4'732.547 litros 
y un área de 123, 719 m2 lo que representa un 17 % del total. Los dos estados suman 3 64 
derrames de los 719 y 51 % del total que se consideran peligrosos. De los derrames registrados 
307 eventos corresponden al petróleo con un 40% del total, 69 eventos al diese! con un 9% del 
total y 13 5% de gasolina con un 18% del total. Estos tres hidrocarburos suman 511 de los 719 
derrames y un 67% del total. Entre los años 1992 y 1996 los derrames del petróleo fueron de 
7'570,914 litros representado en un 38% del total, de la gasolina fueron 5'584,644 litros 
representado en 28% y del diese! fueron 986,363 litros representado en un 5% (lzcapa, 1998). 

PEMEX cuenta con 4,000 estaciones de servicio (franquicias) en toda la republica para la venta 
de combustibles -gasolina, diese! y combustóleo- (www.franquiciapemex.com) o de 5, 100 
estaciones de servicio de acuerdo con la Asociación Mexicana de Proveedores de estaciones de 
Servicio , AMPES (Marínez, 2002). PEMEX tiene una red de producción- distribución 
constituido por 6 refinerías con una capacidad de procesamiento de 1.5 millones de barriles por 
día, 78 terminales de almacenamiento y distribución y cinco gerencias comerciales. Las ventas de 
gasolina realizadas por la red comercial durante 1997 fueron de 500 mil barriles en promedio por 
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día. Las ventas de diese[ para fines automotrices fueron de 220 mil barriles por día 
(www.franquiciapemex.com). 

La peligrosidad de los hidrocarburos se clasifica en tres aspectos, Jos riesgos de explosión e 
incendio, su toxicidad al ser humano y su afectación al medio ambiente. Sólo la gasolina, Jos 
productos de medio destilado como el queroseno y productos derivados, tienen riesgo de causar 
incendios bajo las condiciones encontradas durante las actividades de limpieza. Estas actividades 
incluyen la remoción de tanques, excavaciones, muestreos, perforaciones, mantenimiento de 
equipo y monitoreo. Los productos tienen alta presión de vapor, como la gasolina, tienen el 
potencial para crear serios problemas en estructuras subterráneas como basamentos y estructuras 
de estacionamiento. Para los trabajadores rutinariamente expuestos a los vapores de 
hidrncarburos, la ruta de exposición más común es la inhala~i6n (M:ad!"ig:::l, 1998; Coie, 1994). 

El mercado de sistemas para saneamiento es un medio con-gran competencia por parte de los 
proveedores de sistemas. El sector público realiza actualmente grandes inversiones en sistemas 
para el control de la calidad del agua y contratan la mayor cantidad de servicios especializados a 
través de compañías extranjeras, principalmente norteamericanas. Debido a los costos tan 
elevados de los procesos existentes, se propone una tecnología alterna innovadora de bajo costo 
de aplicación, fácil mantenimiento y valorada por su eficiencia y sencilla aplicación. La 
tecnología de BRP no se ha aplicado al tratamiento de agua contaminada con diese!. 

1.2. Planteamiento del problema 

Evaluar el sistema de barreras reactivas permeables en un suelo saturado en el que se va adicionar 
arena sílice y peróxido de hidrógeno para favorecer la oxidación; la arena ayuda a homogenizar 
el flujo contaminante para que haya un contacto suficiente entre el hidrocarburo y el H20 2. Se 
realiza el estudio en reactores por lotes a escala de laboratorio y posterionnente se llevó a cabo la 
experimentación en columnas por lotes. Los microrganismos del suelo son conocidos por 
biodegradar diversos contaminantes y entre ellos a los compuestos de hidrocarburos del petróleo. 

La oxidación de contaminantes se ha aplicado con diversos compuestos químicos. El estudio 
aplica H20 2 por ser un fuerte oxidante, además por su fácil manejo, transporte, siendo más 
económico entre los existente y siete veces más soluble en agua que el oxígeno. El H20 2 también 
es fuente de oxígeno para los microorganismos nativos del suelo. 
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2. OBJETIVOS E HIPÓTESIS 

2.1. Objetivo 

Evaluar la capacidad del sistema de barrera reactiva permeable para tratar suelos y agua 
subterránea contaminada con diesel con peróxido de hidrógeno como medio de reacción. 

Para lograr el objetivo principal se plantean los siguientes objetivos particulares: 

Detenninar y caracterizar el suelo en estudio. 
Determinar las cinéticas de la biodegradación y oxidación de diesel en agua. 
Determinar los parámetros de diseífo de lu barrera reactiva perrr..c:iblc. 
Evaluar Ja adsorción en un suelo agrícola y en arena sílice. 
Evaluar el diseño de la barrera reactiva permeable en columnas de laboratorio. 
Determinar Ja eficiencia del sistema. 
Determinar los factores que influyen en el tratamiento. 
Evaluar las condiciones aerobias de degradación, oxidación y adsorción del diese!. 

2.2. Hipótesis 

Con base en la revisión bibliográfica, donde se muestra que las barreras reactivas permeables 
presentan alta eficiencia en la descontaminación del subsuelo y mantos acuíferos por compuestos 
dorados de hidrocarburo (en su mayoría) con diversos medios reactivos, se propone realizar la 
aplicación de columnas con un sistema de barreras reactivas permeables con dos condiciones: 
aerobia y oxidativa, para el tratamiento de diesel contenido en agua y probar su biodegradación y 
oxidación. 

El diese! contenido en agua se puede biodegradar en presencia de un suelo agrícola con una 
densidad bacteriana dada, con adición de nutrientes y peróxido de hidrógeno. El suelo agrícola 
con alto contenido de materia orgánica puede adsorber el diesel del agua. 

2.3. Alcances 

El presente estudio pretende obtener los siguientes alcances: 

Caracterizar el suelo agrícola y arena sílice. 
Determinar la cinética de biodegradación de diesel contenido en agua por Jos microrganismos 
nativos de un suelo agrícola, con suministro de nitrógeno. 
Determinar la cinética de oxidación de diese! contenido en agua por la adición de H202. 
Evaluar el diseño de la barrera reactiva permeable en reactores de laboratorio. 
Evaluar la remoción de diese! en columnas con suelo agrícola y arena sílice. 
Obtener la efici encia de las BRP. 
Eva luar los procesos de biodegradación , oxidación y adsorción de diese! en los suelos. 

17 



3. REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA 

3.1. Generalidades 

Las barreras reactivas penneables son estructuras instaladas bajo la superficie para tratar agua 
subterránea contaminada. Estas barreras son colocadas en el lugar con la construcción de 
trincheras a través de la ruta del flujo del agua subterránea contaminada y llenando la trinchera 
con uno o varios materiales cuidadosamente seleccionados con la habilidad para destruir o 
estabilizar los tipos específicos de contaminantes. La mayor ventaja del uso del tratamiento de 
paredes es que ellos son sistemas pasivos que tratan los contaminantes in situ. La colocación de 
materias reactivas bajo la superficie diseñada para interceptar una pluma de contaminante, 
proporciona un camino del flujo lJC'!" los medios reactivos, d'Jr.de se transfonna el contaminante 
en fonnas ambientalmente aceptables para lograr aguas abajo la remediación de la concentración 
de interés en la barrera (Gavaskar et al., 2000). 

Los científicos ambientales están familiarizados con el concepto de barrera para restringir el 
movimiento de plumas contaminantes en suelos y agua subterránea. Las barreras se construyen 
con materiales de muy baja penneabilidad en una zona para controlar el flujo . El objetivo de la 
barrera es minimizar la posibilidad que una pluma contaminante pueda moverse hacia fuera de 
la pared y poner en peligro a receptores sensibles, tal como agua potable, aguas superficiales o 
aguas subterráneas. 

Los sistemas de barreras reactivas penneables, BRP, son una alternativa a los sistemas 
convencionales de bombeo y tratamiento para la remediación de las aguas subterráneas 
contaminadas. La principal ventaja del sistema radica en prescindir del bombeo o tratamiento 
superficial del contaminante. La barrera reactiva actúa pasivamente después de la instalación y 
tiene el potencial de tratar la pluma por varios años o décadas, en donde la celda reactiva se 
puede renovar o reemplazar. El uso de la barrera 1eactiva penneable como un método de 
tratamiento pasivo del agua puede pennitir una reducción drástica de los costos del tratamiento 
del agua, especialmente si los costos de operación y mantenimiento son a largo plazo (Gavaskar 
et al. , 2000). 

La barrera reactiva penneable en vez de servir para contener la migrac1on de la pluma está 
diseñada como conducto para el flujo del agua subterránea contaminada. El agua contaminada 
pasa a través de la zona reactiva, el contaminante disminuye (precipitación, sorción, etc.), se 
transfonna química o biológicamente o ambos, hacia un estado más deseable. Sin embargo, una 
BRP es una barrera para el contaminante pero no para el flujo del agua subterránea. Las figuras 
3.1 y 3.2 presentan el modelo conceptual de la barrera reactiva permeable. Una BRP es una zona 
de tratamiento pasivo in situ de material reactivo colocada aguas abajo (EPA, 1998). 

La BRP se instala como un sistema permanente, semipennanente o como unidades 
intercambiables a través de la ruta del flujo de la pluma contaminante. Los gradientes naturales 
del transporte de contaminantes los hacen pasar por el lugar del medio reactivo. Los medios 
reactivos degradan, adsorben, absorben, precipitan o remueven diversos tipos de contaminantes 
como solventes clorados, metales, radio nucleótidos, hidrocarburos del petróleo, orgánicos 
voláti les, ácidos de minas, uranio VI y otros contaminantes (Gavaskar et al., 2000; EPA, 1998). 
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La superficie de la barrera reactiva permeable se define como un lugar para interceptar una 
pluma contaminante, proveer una ruta del flujo a través del medio reactivo, y transformar el 
contaminante dentro de lo ambientalmente aceptable a las normas establecidas, para conseguir la 
concentración deseada (EPA, 1998). Existen diversos medios reactivos disponibles para usarlos 
en las BRP tales como el hierro granular cero valente, otros metales cero valente también se han 
aplicado Cu, Al, latón, Zn galvanizado, acero templado, acero inoxidable, Mg, Sn, Mg, Fe y Mn 
en polvo (3 micras), espuma de hierro, hierro coloidal, bimetales (Fe-Cu, Fe-Pb y Fe-Ni), hierros 
femosos (FeS, FeS2), Na2S, oxidantes como el aire, compuesto liberador de oxígeno (por sus 
siglas en Ingles ORC, oxigen release compound), manipulación redox in situ (IDRM) con 
ditionita de sodio (Na2S20 4), materiales que imparten capacidad de adsorción y biológica como el 
carbón activado, quelatos para remover metales, camas de polímeros, compost orgánica de 
madera con cantidades pequeñas de c~l, cdülusa, secuencias Je h;crr0 y aíre, o hierro y ORC 
(Siegrist et al., 200 l; Siegrist, 2000; ITRC, 1999; Gavaskar, 2000; EPA, 1998; Gavaskar, 1998, 
Barker, et al, 1998; Vidumsky, 2000; O'Hannesin, 1998). 

Este sistema de tratamiento ha presentado excelente resultados con diferentes contaminantes 
orgánicos e inorgánicos en variados medios reactivos . Los estudios realizados se han llevado a 
cabo en sistemas por lotes, en piloto, in situ y comercialmente, además existen varias patentes de 
este proceso (Blowes et al., 1996 y Gillham, 1992), y más de 400 patentes de la empresa 
Canadiense Envirometal Technologies !ne-Universidad de Waterloo. Entre los medios reactivos 
más usados se encuentra el Feº· En los últimos 12 años se ha realizado un desarrollo más intenso 
de esta tecnología, Gould ( 1982) llevó a cabo un estudio por lotes para reducir la contaminación 
por Cr (VI) en un medio reactivo de Feº, donde 1.3 . Mol de Feº reaccionaba con l mol de Cr 
(VI) reducido. 

Duba et al. (1989) realizaron en campo la transformación de TCE (tricloroetano ) con un medio 
reactivo de ditionita, reduciendo la concentración de 425ppb a 1 Oppb en las primeras 50 horas de 
operación y Freedman et al., ( 1989) transfomrnron en un sistema por lotes bajo condiciones 
metanogénicas el PCE (tetracloroetileno) y el TCE a etileno con microrganismos de una planta de 
tratamiento de agua residual. Gantzer et al., ( 1991) han reaiizado la decloración del policlorinato 
de etileno y benceno por medio de una catálisis bacteriana con coenzimas a nivel por lotes. 
Lovley et al., (1992) han llevado a cabo la reducción de Uranio (VI) con bacterias aisladas a 
uranio (IV). 

Ma et al. (1993) en un sistema in situ, inmovilizaron el Pb a través de un medio reactivo de 
apatita con una concentración inicial del metal de 5-500mg/L y final de 0.18-19.7mg/L; Powell 
et al., ( 1993) realizaron experimentos en un sistema de columnas con un medio reactivo múltiple 
in situ para remover cromo, usaron sedimento de arcilla, arcilla plástica, arcilla de arena y arena 
media como capas de la celda reactiva y Kesnoul-Ouki et al., ( 1993) caracterizaron dos zeolitas 
naturales ( chabazita y clinoptilolita) para tratar y acondicionar Pb y Cd de aguas residuales donde 
se removió el 99% de los metales con una concentración inicial de 250mg/L. 
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Celda 

Figura J. Sistema de barrera reactiva permeable in situ 

Figura 2. Esquema del sistema de barreras reactivas 

En la remoción de compuestos de hidrocarburos clorados con un medio reactivo de hierro cero 
valente (Feº) se usó un experimento por lotes y en piloto, donde se presentaron concentraciones 
iniciales en un intervalo entre 683 a 3663 µg/L con concentraciones finales entre 0.5-4.4 µg/L 
con diferentes valores de vida media (Gillham et al., 1994); Matheson et al., (1994) ejecutaron la 
deshalogenación de solventes clorados (TCE, cloroformo, tetracloruro de carbono y 
diclorome<ano) en un medio reactivo de Feº en condiciones anaerobias en un sistema por lotes, 
con una concentración inicial de 200 µM y final de 2µM ; Starr et al., (1994) describen la 
construcción del sistema embudo-compuerta actual de la BRP; Haggerty et al. (1994) estudiaron 
la remoción de benceno, TCE, cationes inorgánicos de Pb y Cd y aniones inorgánicos de Cr y K 
con un medio reactivo de zeolita cruda en un sistema piloto y Fryar et al., (1994) modelaron la 
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remoción de Fe(Cl04)3 en un sistema piloto de columnas con una celda reactiva mixta compuesta 
de arena de cuarzo y calcita triturada ( 1 %-2% en volumen). 

Burris et al., ( 1995) realizaron en un sistema intermitente anaerobio para la reducción de 
solventes clorados como el tricloroetileno (TCE) y el tetracloroetileno (PCE) con un medio 
reactivo penneable con limaduras de hierro cero valente y pirita, observando el tiempo de vida de 
sorción para los dos compuestos de 2 horas para TCE y 24h para PCE; en la degradación de los 
compuestos de bifenil policlorados - PCB- (metano y acetato) se han usado medios reactivos de 
Feº granular y la combinación de Pb/Fe0 en estudios por lotes, el cual mostró la completa 
declaración de los PCB 5 en pocos minutos (Grittini et al., 1995); Ho ( 1995) removieron Ni(Il) 
con un medio reactivo de turba de musgo pretratado en un reactor intermitente con diferentes 
concentraciones del metal , obsei';~:::do que a ~H=7 y 40 1r.ii1üi:0.:; de contacto presentó !a mayor 
adsorción; Muftikian et al., ( 1995) realizaron la remoción de TCE, dicloroetileno (DCE) y PCE 
con dos medios reactivos de Feº y una mezcla de Pb/Fe0 en polvo en un sistema intennitente en 
pocos minutos, con concentraciones iniciales de 20ppm de cada compuesto; en pruebas de campo 
han realizado la desnitrificación de N03- de tanques sépticos a través de un medio reactivo de 
aserrín, reduciendo una concentración de 40mg/L hasta O mg/L a una profundidad de 0.9m 
(Robertson et al ., 1995) . 

Powell et al., (1995) transfonnaron el cromo (VI) a Cr (III) con una barrera reactiva de Feº en un 
reactor por lotes, combinado con sedimento de arena y arcilla del acuífero, donde el 
seudoequilibrio se alcanzó a las 48 horas; Reardon et al., ( 1995) usaron un sistema por lotes en 
condiciones anaerobias donde se estudiaron la corrosión granular del Feº y su impacto en el 
agua subterránea; Smith et al. (1995) utilizaron un sistema intermitente de paredes reactivas 
permeables con una celda reactiva de 20 orgánobentonitas para transformar TCE (400mg/L), 
benceno (11 OOmg/L), neftaleno, CCl4 ( 400mg/L) y diclorobenceno para una remoción final del 
más del 90%; Gallina ti ( 1995) evaluó el diseño in situ del tratamiento de los COVs con una 
barrera reactiva compuesta de Feº y Morrison et al., (1995) investigaron la adsorción del uranio 
(VI) en una celda reactiva de oxihidróxido férrico con alta concentración de carbón (IV) y 
sulfuro(VI) en un sistema intermitente teniendo como resultado la reducción de la concentración 
disuelta del uranio(VI) de 2.300µg/L a 1 µg/L, además Morrison et al., (1995) estudiaron la 
reacción y el transporte para controlar el uranio (VI) en una barrera química con una celda 
compuesta por oxihidróxido férrico. 

Se ha usado como medio reactivo el Feºde tamaño de malla 18-20 previamente lavado con HCI 
al 10% para tratar compuestos aromáticos como el benceno en condiciones anaerobias (Agrawal 
et al ., 1996); Appleton ( 1996) para la transfonnación de compuestos orgánicos in si tu, ha 
utilizado como medio reactivo el Feº. En la transfonnación del C02 hidrocarbono acuoso se ha 
ejecutado con Feº experimentos en sistemas por lotes y en columnas con un electrodo de níquel, 
el cual da la fonnación de algunos hidrocarburos (Hardy et al., 1996); Orth et al., ( 1996 ) llevaron 
a cabo la disminución de la contaminación por TCE ( etano, eteno, C l -C4 hidrocarburo y cloruro 
de vinilo) en un sistema de columna en un medio reactivo mixto de Feº (15% en polvo) y arena 
sílice de tamaño de malla No. 35 ; con una concentración inicial entre 1.3 a 61 mg/L y a los 40 cm 
de recorrido se había transformado el 98% de los contaminantes. 

Weber ( 1996) estudió la cinética de las transformaciones que sufre el Feº en la celda reactiva con 
el contaminante dibromopentano en un sistema por lotes y Vroblesky et al., ( 1996) utilizaron en 
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campo un tratamiento de colectores pasivos enterrados para colectar compuestos orgamcos 
volátiles (COVs)- Han utiiizado para la reducción de Cr (VI), aplicando una barrera con cuatro 
tipos de medios reactivos Feº granular, siderita (FeC03), pirita (FeSi) y Feº en polvo, donde el 
hierro granular presentó una mayor reducción del Cr (VI) a Cr (111) en un sistema por lotes y en 
piloto (Blowes et al., 1997). 

Powell et al., ( 1997) disminuyeron la concentración de Cr(VI) y TCE con un sistema de barrera 
reactiva intermitente con una celda reactiva de Feº en compañía de mineral de aluminosilicato en 
un 25% ( caolita, mintmorrillanita y feldespato) el cual incrementó la reacción; Pratt et al., (1997) 
bajaron el nivel de toxicidad del Cr(VI) a Cr(Ill) en un sistema de columna con un medio reactivo 
mixto de limaduras de hierro cero valente y granos de cuarzo, con una concentración inicial del 
metal de 20 mg/L y Kratch O '.J97) c:Jn diferentes medios reactivos como Feº, zeolitas, carbón 
activado, piedra caliza y arcillas removió plomo, radionucleótidos, solventes dorados y metales 
en laboratorio, piloto y campo. 

Con una mezcla de Feº (22%) granular y arena (78%) como medio reactivo se degradaron 
compuestos orgánicos dorados TCE (268 mg/L) y PCE (58 mg/L) con una remoción final del 
90% para TCE y 86 para el PCE en 5 años (O'Hannesin et al., 1998); Waybrantt et al. (l 998) en 
una barrera reactiva permeable transformaron los desechos de minas S04, utilizando un medio 
reactivo mixto de materia orgánica y bacterias anaerobias con una concentración inicial de 1200-
4.88mg/L y finales menores a 1 Omg/L durante 40-70 días; Till et al., (1998) con un sistema 
combinado de Feº y bacterias Paracoccos denitrificans redujeron el N03-, y el electrón de la 
corrosión del hierro fue usado como donante del electrón para la respiración; Betts ( 1998) en 
sistemas in situ ha removido cromato y solventes clorados a través de ditionita de sodio a la cual 
reduce el hierro natural. 

Fryar et al., ( 1998) han investigado sobre la reducción de la conductividad hidráulica en las 
barreas permeables con una celda reactiva mixta de arena de cuarzo y calcita triturada. Para la 
prevención del drenado ácido de las minas han usado una barrera permeable con materia orgánica 
para reducir los sulfatos y la consecuente precipitación del sulfuro, reduciendo su concentración 
de 2.400mg/L a 200mg/L y para el Fe2

+ de 250mg/L a 1 mg/L (Benner et al., 1999); Puls et al., 
( 1999) aplicaron un sistema en campo de barrera reactiva permeable con un medio reactivo 
mixto de hierro cero valente, arena de malla No. 50 y sedimentos del acuífero para sanear el agua 
subterránea contaminada con cromato, Cr(VI) reduciéndolo a Cr(III) a una concentración menor 
de O.O 1 mg/L y una concentración inicial de 5 mg/L. 

Hebert et al., (2000) estudiaron el tratamiento de desechos líquidos de minas en una barrera 
reactiva mixta de compost municipal, hojas y aserrín in situ, con una concentración inicial de S04 
(2.400-4.800 mg/L) y de Feº (250-l.300mg/L) y decrecieron a más del 70%; Kao et al., (2000) 
investigaron la transformación de PCE y TCE en una celda reactiva de turba y bacterias 
contenidas en el lodo activado bajo condiciones aerobias y anaerobias en sistemas por lotes. 
Gueri n et al., (2001) aplicaron la tecnología de barrera reactiva permeable para tratar agua 
subterránea contaminada con hidrocarburos del petróleo (comprenden los compuestos en fase 
di suelta tolueno, etilbenzeno, xileno y n-alcanos en el rango de fracción entre C6-C36) durante 
ocho meses in situ con un sistema embudo puerta secuencial, el medio reactivo estuvo formado al 
inicio por material de escoria de basalto para la zona de esparción y segundo por una zona 
constituida por turba compuesta de una mezcla de 70% de humus de caña de junco y pasto, 20% 
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de turba de musgo esponjoso y 10% de fibra de coco; el sistema removió rangos de fracción de 
los hidrocarburos C6-C9, C10-C14 y C15-C28 de 69.2%, 77.6% y 79.5% respectivamente, y la 
menor remoción la presentó la fracción de alcanos entre C29-C36 fue del 54%. Las tablas 3.1 y 3.2 
presentan los medios reactivos más empleados y los contaminantes más removidos. 

Tabla 3.1. Medios reactivos más empleados 

Medio Reactivo 
Hierro cero valente 
Sulfuro de hidrógeno 
Oxihidróxido férrico 
Fijación geoquímica 
Silicatos de surfactantes modificados 
Fe cero valente y materiales sulfurosos 
Cal 
Aserrín 
Zeólitas 
Microrganismos 
Turba 
Molusco Fosilizados 
Otros 

% de aplicación 
45 
2 
4 
5 
2 
2 
5 
2 
6 
2 
6 
2 
17 --·--------------------------------------

( www.gwrtac.com) 

de contaminantes removidos 

Compuestos Orgánicos 
%de Compuestos %de 

Radionucleótidos 
% de 

remoción Inorgánicos remoción remoción 
PCE 12 Arsénico 9 Cesio 6 
DCE 13 Molibdeno 9 Estroncio 19 
TCE 26 Plomo 11 Uranio 50 

CFC-113 2 Cromo 31 Tecnecio 25 
1,2,3, TCP 2 Cadmio 9 

COY, no halogenados 2 Nitrato 7 
Naftaleno 2 Níquel 3 

PCBs 2 Cobre 3 
N itroaromáticos 2 Vanadio 3 

Tolueno 2 Selenio 4 
DCA 2 Otros 11 

Metano halogenado 2 
Benceno 3 
CHC13 4 

Otros orgánicos halogenados 4 
TCA 5 
cv 6 

CCL4 9 _ __, __ .,,._ ______ 
TCE: Tricloroetano. PCE: Tetracloroetileno. DCE: Dicloroetano. COY: Compuestos orgánicos volátiles . 
HCI: Ácido clorhídrico. TCA : Tricloroetano. CV: Cloruro de vinilo. CCL4: Tetracloruro de carbono. 
CHCl 3: Triclorometano. DCA: Dicloetano. PCB,: Bifenil policlorados. 1,2,3, TCP: Triclorofenol. CFC-
113 : flu oruro carbono clorado-113. (www.gwrtac.com). %: es el porcentaje de remoción de cada 
contaminante con el sistema de BRP. 
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3.2. Tipos de barreras reactivas permeables 

La barrera puede ser continua (figura 3.3.a.) o como un sistema embudo-puerta, que es el más 
eficiente (figura 3.3.b.). En este sistema la pared captura el contaminante y lo conduce a la 
sección penneable (o puerta). Esta fonna de estructura pennite un control sobre la zona reactiva y 
la captura de la pluma, y facilita un mejor monitoreo del contaminante. Este sistema se ha 
utilizado para una buena operación de los flujos heterogéneos y permite a la celda reactiva 
ubicarla en la parte más permeable del acuífero. Las condiciones geotécnicas rigen las formas de 
instalación del sistema embudo-puerta. También en los sitios donde la distribución de los 
contaminantes no es unifonne el sistema embudo-puerta mejora la homogenización y 
concentración de los contaminantes, y propicia la entrada a la celda reactiva. 

Los sistemas con múltiples puertas consisten en varias puertas en serie y se pueden usar para 
tener un tiempo de residencia mayor para el contaminante, este tipo de sistema se utiliza para 
plumas relativamente anchas y de alta velocidad subterránea (figura 3.3.c.). La figura 3.3.d. 
presenta el esquema de la BRP con múltiples medios reactivos, la cual es aplicable para 
compuestos contaminantes que requieren un tratamiento para los compuestos generados en la 
celda reactiva anterior o para cuando no se ha llevado a cabo la depuración de todos los 
compuestos, para refinar el efluente o lograr un nivel de tratamiento específico. La figura 3.3. 
presenta las diversas configuraciones de los sistemas de barrera reactiva pern1eable . 

__ ..._ Plum.a j 

.------, 
1 J.--- Celda 
¡ 1 reactiva 
1 
1 
1 
1 
1 
L--_J 

(a) Configuración barrera reactiva continua 

Celdait--·· ·. ·~.' Grava 
- ..... Plum.a . Puertas 1 y 2 

Embudo 

(c) Puertas múltiples 

. _ _._ --~mbud~~=;:=~/=Ce=ld=a=r=e=ac:;::tiv=la 
". 1 ¡L ::: ! 

·- ___ ...,. Plumai J : ; 1 :: :1 

b Vi 1 
Grava 

(b) Configuración embudo-puerta 

Embudo Medio Reac:tivo 1 Grava 

_ . ..... Pluma 

Medio Reactivo 2 

(d) Medios reactivos en serie 

Figura 3.3. Configuraciones de las barreras reactivas permeables (Gavaskar, 1998) 
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3.3. Diseño de barreras reactivas permeables 

El diseño de las BRP requiere la caracterización del sitio, selección del medio reactivo y ensayos 
de laboratorio. Para proyectar una BRP se consideran la modelación geohidrológica, el ancho de 
la celda reactiva y la evaluación geoquímica. 

Modelación geohidrológica: se realiza para seleccionar y optimizar la ubicación, configuración, 
ancho y orientación de la BRP, de manera que provea la suficiente captura del agua subterránea 
en la región de objeto del acuífero. El modelo analiza las características del acuífero y del medio 
reactivo para: detenninar la localización y configuración de la BRP con respecto al flujo del agua 
subterránea, movimiento de ia plú111a, características específi~ct:i del sitio (frontera, cimentaciones 
de construcción y utilidades de excavación). Determinar el ancho del medio reactivo y la 
configuración de la pared para capturar el agua subterránea de interés. Estimar la velocidad del 
flujo a través del medio reactivo. Detenninar apropiadamentelos puntos de monitoreo de la BRP 
y del acuífero. Evaluar las fluctuaciones temporales de la dirección y velocidad del agua 
subterránea, potencial del agua subterránea o bajo flujo de la pluma, sobre flujo o desvíos y 
cambios en los parámetros hidráulicos sobre el tiempo . 

Analizar la interdependencia de los parámetros primarios para el diseño de la BRP como son el 
tiempo de residencia, t1i, y el ancho de la zona de captura, la cual se refiere al ancho de la zona 
por la cual pasará el agua subterránea a través de la celda reactiva como pared embudo. La 
ventaja de construir un modelo detallado del flujo del agua subterránea es que diversas 
configuraciones de diseños, parámetros del sitio, desempeño y escenarios de la longevidad 
pueden ser efectivamente evaluados una vez el modelo inicial ha sido establecido. Los modelos 
se establecen después de los ensayos de columnas en laboratorio habiendo mostrado la 
posibilidad de degradar el contaminante, la reacción de vida media y los requerimientos de th 
resultantes que han sido determinados; para construir mapas de rutas de viaje y th a través de la 
celda reactiva en campo. 

Si el ancho de la zona de descarga a través del medio reactivo incrementa, el ancho de zona 
captura incrementará y el tiempo de recorrido a través de la celda reactiva (th) decrece. Para un 
sistema embudo-puerta, el tamaño de la zona de captura hidráulica (o descarga a través de la 
puerta) y el th son inversamente proporcionales. El ancho relativo de la captura decrece 
dramáticamente como el ancho del embudo aumenta. Para el diseño embudo-puerta, el tamaño de 
la zona de captura incrementa con el incremento de la conductividad hidráulica (K) de la celda 
relativo hacia el acuífero. 

Diseño del ancho de la celda reactiva: el ancho considera la longitud que sigue la trayectoria 
del flujo del agua subterránea en el medio reactivo, el cual provee el suficiente (contacto) tiempo 
de residenci a (th) para degradar el contaminante y lograr el objetivo de limpieza. El espesor de la 
celda reactiva se determina con el t1i requerido del contaminante de interés para un medio 

reacti vo y por la ve locidad (v) del agua subterránea a través de la celda reactiva. 

b = vt ,, Ec. 3.1 
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Donde: 
v = velocidad del agua subterránea 
b =espesor medio reactivo 
th= tiempo de residencia 

Es importante que los parámetros estimados de entrada usados en el diseño de la BRP puedan 
variar en un orden de magnitud o más. Entre los factores que pueden afectar el desempeño debido 
a variaciones se incluye la concentración del contaminante en el afluente, el gradiente hidráulico, 
dirección del flujo , conductividad hidráulica. Adicionalmente los cambios potenciales en la 
geoquímica del agua subterránea, porosidad y las variaciones estacionales en la temperatura. La 
concentración del afluente puede cambi<ll' por varios órdenes 1Je magnitud, debido a altas 
concentraciones en parte del alcance de la pluma o como resultado de cambios en la recarga o 
flujos ligeros sobre el tiempo. 

También puede cambiar la dirección del flujo varias veces en un intervalo de tiempo, la 
conductividad hidráulica puede variar tanto como un factor de 5 a 1 O entre las condiciones 
estimadas y reales de campo. Las incertidumbres dan la necesidad de un ancho y espesor de la 
BRP que asegure el th y la zona de captura requerida se cumplan. Una caracterización detallada y 
cuidadosa del sitio reduce la incertidumbre en los parámetros hacia un rango más aceptable. 
También se puede prevenir futuras fallas en el desempeño para asegurar que los mínimos 
requeridos para la localización de la BRP como ancho, profundidad y espesor sean conocidos. 
Para contrarrestar lo anterior se debe aplicar un factor de seguridad razonable de 2 o 3 veces el 
cálculo a través del espesor y este factor depende de su magnitud, la incertidumbre en los 
parámetros de entrada usados en el diseño y de los riesgos en el sitio. El factor de seguridad 
puede ser reducido por el modelo de la BRP para un rango completo de parámetros de entrada 
(velocidad del agua subterránea, dirección del flujo y la concentración) esperados en el sitio, en 
vez de usar valores promedios. 

Evaluación y modelación geoqmm1ca: la interacción entre el medio reactivo y los 
constituyentes del agua subterránea como oxígeno disuelto, silicatos disueltos y especies de 
carbonato permiten la fonnación de precipitados y deposiciones en la superficie del medio 
reactivo. A largo plazo, la precipitación puede conducir a la pérdida de reactividad y de la 
conductividad hidráulica de la BRP, y llegar a tener un efecto en la longevidad y desempeño de la 
celda reactiva. Se realiza un balance entre las especies del afluente y las pérdidas en el efluente 
para conocer lo perdido. El cambio en las especies disueltas se debe a la precipitación dentro del 
medio reactivo como resultado del cambio en el pH y el potencial redox. Para determinar la 
concentración en un año, la precipitación anual se multiplica el flujo anual por la concentración 
en el afluente. 

PAE=[(c )*[FA* Kg )]-[(e )*[FA* Kg )] donde Cea es la concentración de la 
ca 106 mg ec 106 mg ' 

especie en el afluente (mg/L), Ccc es la concentración de la especie en el efluente (mg/L), FA es 
el flujo anual en el afluente (L/año) y PAE es la precipitación anual por especie (Kg/año) . Se 
pueden analizar núcleos después de intervalos apropiados, luego de instalar la BRP en campo 
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para tener evidencia fisica de la precipitación y confirmar la existencia de estas especies. La 
disminución en el desempeño de la BRP se puede presentar por alguna de las siguientes causas: 

• El medio reactivo podría disminuir con el tiempo debido a un eventual taponamiento 
obstruyendo el paso del contaminante. 

• La precipitación de compuestos inorgánicos en el medio reactivo podría ocupar los poros 
disponibles y reducir la porosidad y con ésto disminuir la conductividad hidráulica de la 
BRP. Las especies disueltas pueden interactuar para formar precipitados que pueden 
depositarse en los espacios dentro del poro. La composición del agua subterránea tiene 
una fuerte relación sobre la cantidad de precipitado encontrado en un sistema de BRP. El 
carbonato de calcio aparece dependiendo del contenido de carbonato en el agua 
subterránea. La dur~c;ón de las barreras se evalúa en términos de los datos de 
caracterización del sitio (niveles de parámetros inorgánicos en el sitio del agua 
subterránea), y datos de análisis de columnas (niveles de parámetros inorgánicos en el 
afluente y efluente del agua subterránea para el medicrteactivo ). 

Los modelos geoquímicos se pueden usar para determinar los tipos de reacciones y los productos 
que pueden esperarse cuando el agua subterránea está en contacto con el medio reactivo. El 
propósito principal de medir los parámetros de campo es de monitorear las condiciones del 
acuífero que puedan afectar el desempeño de la pared reactiva. Sin embargo el nivel del agua, la 
temperatura, pH, potencial redox, Eh, y oxígeno disuelto deberían ser medidos para el diseño del 
monitoreo en los pozos. La conductividad hidráulica, turbiedad y salinidad se miden in situ. 

El análisis de compuestos inorgánicos debe efectuarse porque proveen infonnación útil acerca de 
la corrosión, oxidación o adsorción por productos que puedan producirse durante la operación de 
la BRP. Los parámetros para modelación/evaluación geoquímica, que tiene su papel en la 
evaluación de la longevidad de la BRP son los parámetros inorgánicos durante el análisis de 
columnas como pH, potencial redox, oxígeno disuelto y conductividad eléctrica. El oxígeno 
disuelto se mide en campo. La conductividad eléctrica es útil para conocer la concentración de 
los iones disueltos en el agua subterránea y su cambio durante el paso por el medio reactivo. La 
conductividad es una medida que provee un método rápido para detenninar si la precipitación 
puede ocurrir. Estos parámetros deben medir las condiciones geoquímicas dentro del medio 
reactivo 

Consideraciones geotécnicas y topográficas: Se identifica el acceso o no del equipo al sitio 
mientras se escoge el lugar de colocación de la BRP. Las características del sitio determina la 
ubicación de la BRP, este proceso se inicia con la evaluación preliminar del sitio para conocer 
donde se ubica la BRP y va de la mano del método que se está seleccionando para la BRP. 

27 



3.4. Construcción de las barreras reactivas permeables 

Instalación: Los factores que limitan y deciden qué tipo de método aplicar de barrera son 
profundidad de colocación, celda reactiva permeable requerida, topografía del sitio, acceso al 
sitio y espacio de trabajo, condiciones geotécnicas, características del suelo, requerimientos de 
di sposición de los contaminantes de las trincheras y costos. 

Técnicas comerciales disponibles de celdas reactivas . 

El arreglo de la celda depende de las condiciones hidrogeoíog1cas dei sitio. Para los acuíferos 
heterogéneos el medio reactivo lo limita los lados del gradiente positivo o negativo por secciones 
delgadas de grava. El trabajo ejercido por la grava, es aumentar la conductividad hidráulica 
alrededor del medio reactivo y atraer uniformemente el flUjo subterráneo dentro de la celda 
reactiva a través del medio homogéneo. La grava también provee una colocación homogénea 
para el monitoreo del afluente y el efluente desde la celda reactiva (Gavascar et al. , 2000; ITRC. 
1999; Gavaskar et al., 1998; EPA, 1998). 

Excavación convencional de trinchera: para la construcción de la trinchera se usa maquinaria 
pesada como la retroexcavadora y brazo de cuchara. Para la estabilidad de las paredes se colocan 
láminas de acero provisionales durante la construcción, o temporalmente para separar el medio 
reactivo y la grava. Para prevenir la entrada de agua al medio reactivo se hincan láminas de acero. 
Otra opción es utilizar biopolímeros en polvo que mantengan integra la pared de la construcción, 
o la goma la cual se puede biodegradar más tarde y no afecta la permeabilidad. Un tercer método 
es colocar una caja vacía durante la instalación permeable o impermeable, la cual se coloca antes 
de la excavación. 

Cajón-base: es un cajón hueco usado para retener la excavación. Su diámetro es de 2.5m y se 
implementa para plumas de contaminación anchas, con altos niveles de contaminación y alta 
velocidad del agua subterránea. Este sistema se coloca con el sistema embudo puerta con 
múltiples puertas-cajas. Luego de instalar el medio reactivo se extrae el cajón. El cajón a utilizar 
puede ser de acero prefabricado, el cual alcanza hasta 15 .Sm. Esta metodología es muy 
económica. 

Colocación de bases de mandril: se crea un vacío vertical con un eje hueco de acero en el suelo 
para luego reemplazarlo con el medio reactivo. Se introduce el eje en el suelo con un martillo 
vibrador. Una vez el espacio esta vacío se llena con el medio reactivo y luego se extrae el 
mandril. Otra forma es colocar geomembranas en conjunto con el medio reactivo. La desventaja 
es el tamaño de la celda reactiva la cual es controlada por el tamaño del mandril, 2x5 pulgadas. 
Se debe de colocar una serie de espacios vacíos creados con el eje del mandril y formarlos con el 
medi o reactivo . Se ha recomendado colocar el material reactivo mayor de una pulgada de 
di ámetro. 

Trinchera continua : se ha usado en profundidades de l 2.6m, con un ancho que oscila entre 
0.3 1 m a 0.6 1 m. Inmediatamente se hace la trinchera se llena de material reactivo y de material de 
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alta densidad como el polietileno. También se colocan paredes temporales para estabilizar la 
pared de la excavación. La gran ventaja que presenta es su rápida construcción en serie, donde se 
ha construido 45 .6m lineales en un día, con 0.6 1 m de ancho y 7.9m de profundidad. Esta 
tecnología se ha recomendado para lugares con poco espacio. 

Paredes disponibles comercialmente para el embudo 

Lamín.as de acero : se colocan con martillo vibrador y la junta es llenada con lechada 
impermeable. Tiene una vida útil de 7 a 40 años. Presenta una longitud comercial de 12.60m y 
una profundidad de 12.6111. Éste tipo de pared se dificultad su colocación en el sistema embudo­
puerta de puertas múltiple~ 

Paredes de suspensión : son suspensiones de bentonita con agua, cemento con bentonita. La 
suspensión se instala inmediatamente después de la excavación. Con la suspensión de cemento 
plástico se logra un sello entre la celda reactiva y la pared (embudo). 

Suspensión de suelo-bentonita: para usar este tipo de material se debe tener suficiente espacio 
para realizar la mezcla de los dos componentes, y este es su factor limitante. La suspensión se 
aplica inmediatamente después de la excavación. 

Suspensión de Cemento-bentonita: Para la falta de espacio se usa la suspensión de cemento 
con bentonita, la cual fonna una pared como de arcilla dura. Su uso es limitado por su 
expansividad y las grandes cantidades de cemento que requiere. La otra limitante es que el suelo 
extraído no es usado para la mezc la de la fabricación de la suspensión, lo cual incrementa los 
costos por su disposición . La mezcla de cemento y bentonita no contiene muchos sólidos, 
además la pared esta compuesta principalmente de agua, esto hace que presente alta 
penneabilidad y esta más propensa a la penetración de los contaminantes. La ventaja que presenta 
esta suspensión es su fácil instalación y transporte en áreas topográficas complejas. 

Pared de suspensión de concreto plástico: se compone de tres paredes con incrementos de 
resistencia química y baja permeabilidad, con un espesor externo de 1/8 pulgadas de bentonita. 
Con 30 a 60 cm de espesor de suelo de bentonita, cemento-bentonita, o de concreto plástico por 
medio de llenado. Con esta suspensión también se coloca la geomembrana 100-milHDPE con 
una permeabilidad de lx!0. 12cm/s. La geomembrana se coloca cuando se inicia la excavación y 
debajo de la suspensión . Este tipo de paredes se ha usado para profundidades de 15.20m y 
longitudes de 30.40m. La ventaja que presenta es su baja penneabilidad y la alta resistencia a la 
degradación, además de poder colocar el equipo de monitoreo en la geomembrana y también de 
reparar secciones de la pared removiendo enteramente la geomembrana envuelta. 

3.5. Biodegradación de hidrocarburos 

Los procesos biológicos que toman lugar en el medio ambiente, modifican moléculas de 
contaminantes orgáni cos de derrames locali zados o durante su transporte en la subsuperficie. Se 
han reali zado diversos procesos de tratamiento de suelo y acuíferos contaminados con 
hidrocarb uros, por medio de microorgani smos nativos, adicionados, selectivos, y con el 
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complemento de los nutrientes esenciales. También se han utilizado sustancias solubilizantes de 
los hidrocarburos, como los surfactantes, para tenerlos en mayor disposición y lograr una mayor 
remoción. Se ha biodegradado petróleo y sus derivados en mezcla o separados, como gasolina y 
diese!. Li et al., (2000) sanearon aeróbicamente un suelo contaminado con hidrocarburos con 
bacterias especificas. Deyta (1999) biodegrado gasolina de un suelo contaminado con la adición 
de nutrientes y un inóculo de bacterias. En laboratorio se biorremedió un suelo contaminado con 
diese!, adicionando nitrógeno y bacterias degradadoras de diese! (Margesin y Schinner, 1997). 

Stout y Lundergard, 1998) realizaron la biodegradación intrínseca del diese! #2, la cual aumenta 
con la profundidad del suelo cerca al nivel freático. Se trató una arcilla contaminada con diese! en 
laboratorio usando una suspensión y una fase sólida en un biorreactor secuencial con la adición 
de nitrógeno y fósforo (Cas~i<ly ': I! '/ ~!!'=, 1997). """Yang e~ 3i_ , (200C} bic¿cg:·adaron a~rl•bi ··a.ir.ente · 
combustible de diese! disperso de un medio marino y costero con alta salinidad con un biofiltro 
sumergido, y usaron un dispersante para solubilizar el diese! y añadieron sales para suplir el 
nitrógeno y fósforo. Un suelo contaminado con aceite lubricante se ha tratado con biopilas 
agregando dos inóculos comerciales de bacterias y además estudiaron varios niveles de nutrientes 
adicionados (Jorgensen et al., 2000). Namkoong et al., (2002) biodegradaron diese! de un suelo 
contaminado con adición de lodos de agua residual en varias proporciones como suplemento de 
materia orgánica y mejorar el suelo para lograr la degradación. Realizaron intrínsicamente la 
biodegradación aeróbica, la desnitrificación, la reducción con hierro ferroso y la reducción de 
sulfatos del dies~l en agua subterránea (Curtís y Lammey, 1998). 

Biorremediaron un suelo contaminado con aceite combustible, aceite de motor, y una mezcla de 
aceites de desechos por medio de bioventeo acompañado de bacterias seleccionadas y nutrientes 
disueltos a escala de laboratorio y en campo (Gruiz y Kriston, 1995). Grundmann y Jürgen Rehm 
( 1991) aplicaron la biodegradación de diese! combustible en arena de suelos en la cual 
observaron el efecto de la inoculación de microrganismos al suelo logrando una mayor eficiencia 
de la degradación. Rosenberg et al., (1992) sanearon la arena de un playa contaminada con 
petróleo crudo con adición de un fertilizante hidrofóbico y bacterias seleccionadas. En un reactor 
aerobio rotatorio se trató un suelo contaminado con combustibie de diese!, con granos finos de 
suelo se creó un lodo para airear y observaron la saturación del oxígeno (Brinkmann et al., 1998). 

Atlas y Bartha ( 1972) biodegradaron y mineralizaron petróleo de agua de mar y añadieron 
nutrientes que mejoraron la biodegradación. Aplicó la biorremedición in situ de un suelo 
contaminado con diese! con la ventilación del suelo, la aplicación de agua y macronutrientes -
nitrógeno y fósforo- (Jackson, 1992). Jackson ( 1990) biorremedió un suelo contaminado con 
diese! con adición de nutrientes, agua y ventilación. Troy et al., ( 1991) sanearon un sitio 
contaminado con combustible de diese! ajustando la capacidad de campo, la humedad, el pH y la 
adición de nutrientes (nitrógeno y fósforo) por medio de un fertilizante seco. Aplicó en el 
tratamiento de suelos contaminados de diese! la cinética microbiana de primer orden, la adición 
de nitrógeno y fósforo, y la ventilación (Jackson, 1994 ). 

Márquez-Rocha et al., (2001) biodegradaron aceite de diese! de un suelo contaminado con un 
consorcio de bacterias preparadas a escala de laboratorio y en piloto , con la adición de nitrógeno. 
Pardieck et al. , ( 1992) presentaron los usos y aplicaciones del peróxido de hidrógeno en los 
procesos de biorremediación, el cual es asimilado por los microrganismos encargados del 
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tratamiento y así incrementando la biodegradación in situ del agua subterránea, abaratando costos 
y elevando la eficiencia de la dilución del oxígeno, ya que el H20 2 es siete veces más soluble en 
agua que el 02. 

Fiorenza y Ward ( 1997) biodegradaron hidrocarburos aromáticos (BTEX) con peróxido de 
hidrógeno como suplemento de la fuente de oxígeno en columnas, mostrando que los 
microrganismos se aclimataron al H202 aumentando la densidad microbial, la producción de 
catalasa, dismutasa superoxidasa y logrando la biorremediación deseada del suelo. Se remediaron 
dos suelos contaminados con hidrocarburos del petróleo (alcanos de cadena media C 10-C20 y 
alcanos de cadena larga C20-C30 principalmente) en presencia de oxígeno con una mineralización 
del 80% y una transformación en biomasa del 20% (Freijer, 1996). 

Smith et al. , (l 997) biodegradaron un suelo contaminado con hidrocarburos poliaromáticos, 
HPAs (fenantraceno, naftaleno y pireno) aplicando un inoculo de bacterias seleccionadas al suelo 
para lograr acelerar la mineralización de los contaminames y enriqueciendo el suelo con 
nutrientes (fósforo, nitrógeno, y trazas de elementos); el estudio también presentó la sorción de 
los HPAs modelados con la ecuación de Freundlich. Margesin y Schinner ( 1997) estudiaron el 
efecto de la temperatura (4-30ºC) en la biodegradación de un suelo contaminado con diese! con 
inóculos de levaduras Psicrótrofico. 

Fischer et al., (200 l) biodegradaron BTEX contenido en un suelo de una gasolinera con la 
adición de un inoculo bacteria!, amonio como nutriente con una relación de C:N:P de l 00: 1O:1 
respectivamente y ORC como füente de 0 2, se presentó aumento del numero de colonias, el pH 
estuvo entre 7.2-7.5, el estudio duro 6 meses con un remoción de 81%. Scalzi et al., (2001) 
biodegradaron compuestos aromáticos del petróleo - BTEX- con remociones del 92% en 18 
meses en un suelo contaminado, añadiendo una fuente de oxígeno -ORC y H20 2- realizaron la 
cuenta en placa de las bacterias Pseudomonas como biodegradadoras de los BTEX a un pH entre 
7-7. 7, se presentó un aumento con ei tiempo del número de bacterias. 

3.6. Oxidación de hidrocarburos 

Durante la oxidación química de un compuesto orgánico, el compuesto es convertido por un 
agente a productos finales más simples, teniendo típicamente un alto contenido de oxígeno o 
bajo contenido de hidrógeno que el compuesto original. Los agentes oxidantes que se han usado 
en diversas circunstancias incluyen dióxido de cloro (CI02), hipoclorito de sodio (NaOCI) o 
calcio (Ca(OCl)2), peróxido de hidrógeno (H202), aire, ozono (03), reacción fentón, 
permanganato de sodio (NaMn04), reacciones redox de sólidos (ORC, en ingles, oxigen release 
cornpound) , y recientemente el pennanganato de potasio (KM0 0 4) el cual ha sido considerado un 
fuerte oxidante químico para compuestos orgánicos dorados (Suthersan, 1997; Siegrist, 2000). 

Miller y Valentinc ( 1999) aplicaron la oxidación cou H202 de arena contaminada de un acuífero 
con fenol y quinolina, y estudiaron la cinética de descomposión del peróxido de hidrógeno . 
Collins et al. , ( 1997) oxidaron dibenzotiofeno con H20 2 usando ácido fosfotungstico como 
catali zador y tetraocti !amonio de bromuro como agente de fase de transferencia en una mezcla de 
agua y tolueno. Se realizó la adsorción y oxidación con luz ultravioleta como catalizador de 
fenol , para la regeneración del carbón activado (lnce y Apikyan, 2000). 
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Geissler (2000) oxidó hidrocarburos poliaromáticos, fenoles, BTEX e hidrocarburos clorados con 
peróxido de hidrógeno en presencia de luz ultravioleta como un catalizador a escala de 
laboratorio . Con peróxido de hidrógeno y varios compuestos hierro como catalizadores. Se oxidó 
químicamente al fenal y clorofenoles en solución acuosa aplicando varias relaciones de 
catalizador a temperatura ambiente y pH controlado (Grigoropoulou y Philippopoulos, 1997). 

Yin y Allen (1999) presentan diversos proyectos en campo de oxidación química de 
hidrocarburos en lo que se aplicaron H20 2, reacción fentón, permanganato de potasio, ozono para 
oxidar compuestos orgánicos volátiles, TCE, PCE, solventes clorados y TCE, PCP y HPAs los 
cuales contaminaron suelos, agua subterránea, arena de un acuífero, agua subterránea y suelo de 
una zona vadosa rcspectiv::m;(;nte. L::: EPA ( 1998) hú rcp0i~z.do Ia º"' idación con peróxido de 
hidrógeno, pem1anganato de potasio, ozono, ISOTEC, CleanOX, reacción fentón y oxígeno 
disuelto en diversos trabajos en campo en suelo, arena, arcilla, grava, rocas y aguas subterráneas 
contaminadas con TCE, DCE, BTEX, MTBE, VC, PCE, TPrt; PCP; PAHs, arsénico. 

Miller ( 1996) ha reportado la oxidación de compuestos y promovido la biodegradación con la 
inyección bajo presión de gas usualmente aire/oxígeno para el tratamiento de suelo y agua 
subterránea contaminada con vapores voiátiles, gasolina, combustibles, BTEX, solventes 
clorados, diese! , combustible de aviones, aceites y grasas, clorofenoles, cetonas, alcoholes; con 
variaciones para aumentar la volatilización o estimular la biodegradación con la adición de 
nutrientes , suelo caliente e inyección de aire caliente, inyección de corriente y flujo de alcohol 
acompañado de diversas construcciones para el saneamiento. Johnston et al., ( 1998) volatilizaron 
y biodegradaron BTEX disuelto en agua subterránea con la inyección de aire esparcido en el agua 
de arena de un acuífero confinado. 

Trach ( 1996) presentó la oxidación de contaminantes tales como explosivos, hidrocarburos del 
petróleo, so lventes halogenados, BTEX, VC, cianuro, melilbutileterterciario, mezcla de desechos 
orgánicos/radiactivos y otros compuestos orgánicos, bacterias y parásitos; en aguas subterráneas 
contaminadas las cuales se han tratado con luz ultravioleta (UV) en sinergia de un agente 
oxidante químico como son el ozono, H20 2; a escala real se han aplicado diversas tecnologías 
como son el CA VOX la que combina Ja UV con la hidrodinámica de cavitación y algunas veces 
en compañía de H20 2 y un metal catalítico, el ULTROX el cual usó UV, H202 y 0 3 y el PEROX 
PURE donde aplicó UV y H20 2. Se ozonó un medio poroso insaturado contaminado con diese! 
combustible, el ozono se aplicó en Ja dirección del flujo y estudiaron varias concentraciones del 
agente oxidante, infiriendo que a mayor concentración del oxidante mayor remoción del 
hidrocarburo (Lee y Kirn, 2002). 

Los estudios presentados muestran la amplia aplicación del sistema de barrera reactiva penneable 
para el tratamiento de agua contaminada con diversos contaminantes, su capacidad de 
manejabilidad y alta flexibilidad en la construcción, remoción y determinación de medios 
reactivos. Este marco de referencia permite la aplicación al tratamiento de agua contaminada con 
disel con un medio reactivo espécifico no experimentado. 

32 



3.7. Conclusión 

Se presentó Ja tecnología utilizada en este proyecto, donde se mostró Ja alta eficiencia de 
descontaminación, los diversos contaminantes removidos, los diferentes medios reactivos usado's. 
También se conocieron las formas, tipos y materiales utilizados en Ja construcción de las BRP. 
Las referencias cítadas muestran como las construcciones a escala comercial ya han comprobado 
su efectividad, las patentes del proceso para contaminantes específicos y en conjunto permiten a 
las empresas consultoras y de construcción que promueven la tecnología por su economía y 
eficiencia en comparación con el proceso de tratamiento y bombeo, permitiendo la aplicación del 
sistema. Se puede concluir que la aplicación de las BRP para la descontaminación de aguas 
subterráneas contaminadas con diese! es una opción viable técnica y económicamente, lo cual 
reportará beneficios para las emprcscts áed1cadas a ~011trat& o dcs.:.011ictnii11ar, y a la ingeniería 
nacional de Ja remediación de suelos y acuíferos. 
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4. PROCESOS DE INFLUENCIA 

Los procesos de mayor influencia en las BRP son: biodegradación, oxidación, adsorción, 
precipitación y volatilización, o combinación de ellos. 

4.1. Biodegradación 

El estudio de la microbiología de la biotransfonnación de los hidrocarburos del petróleo (HP) se 
inició en 1895 cuando Miyoshi publicó el primer trabajo de degradación de hidrocarburos por 
hongos. Solo hasta 1913 se aislaron las primeras bacterias con capacidad de metabolizar los HP. 
En los años treinta se usaron los conocimientos de ia microb101ogia Je! petróleo como una 
herramienta en prospección petrolera y la protección de los duetos, tanques y equipos de 
perforación de la "corrosión" provocada por la actividad microbiana. En esta época los esfuerzos 
se centraron en inhibir la proliferación de los microrganismos de las reservas petroleras, tanques 
de almacenamiento de petróleo y sus derivados, lodos de perforación, refrigerantes emulsionados 
de petróleo y de las aguas empleadas en la segunda recuperación de productos (Davis, 1967). 

En 1946, Claude E. ZoBell revisó la acción de los microrganismos sobre los hidrocarburos y 
reconoció que estos tienen la capacidad de utilizar los HP como única fuente de carbono y de 
energía, además de estar ampliamente distribuidos en la naturaleza. En 1958 Iz'yuva Gigiena 
Saint observó la estimulación de la biodegradación por adición de fuentes de niirógeno y fósforo 
como nutrientes indispensables en función de la temperatura y la aireación. En los años sesenta se 
intensificaron los estudios enfocados a la producción de biomasa como proteína celular y la 
publicación de trabajos importantes sobre las consecuencias químicas, físicas y microbiológicas 
en las propiedades del suelo, efectos de los HP en suelos, plantas, cultivos y establecer el 
desbalance de la relación C/N. En 1979 Dibble y Bartha publicaron el primer tratado de la 
degradación-biotransformación de hidrocarburos del petróleo en suelos como aplicación de lodos 
por medio de la modificación de las condiciones ambientales para alcanzar mayores tasas de 
degradación (Odu, 1972). 

La biodegradación de HP por las poblaciones microbianas nativas representan uno de los 
principales mecanismos por el cual el petróleo ha sido eliminado del ambiente. Se han 
identificado los principales factores del suelo para su remoción tanto fisicoquímicos como 
biológicos: pH, humedad, nutrientes, tamaño de la partícula, homogeneidad, densidad de biomasa 
en el suelo, permeabilidad y contenido de materia orgánica. Los procesos biológicos son los 
principales sistemas aplicados por la ingeniería ambiental para el tratamiento de desechos por su 
bajo costo, los métodos ya conocidos de la tecnología y la mineralización del contaminante que 
se logra, agua, C02 y biomasa, (Hunkeler, 1998). 

El proceso de biodegradación es una reacción bioquímica que es mediada por los 
microrganismos. En general un compuesto orgánico es oxidado (pierde electrones) por un aceptar 
de electrones, el cual se reduce (gana electrones). Bajo condiciones aerobias el oxígeno actúa 
como aceptar de electrones. La oxidación de compuestos orgánicos acoplada con la reducción del 
ox ígeno molecular se ll ama respiración aerobia heterotrófica. Cuando el oxígeno no está presente 
(condiciones anóxicas), los microrganismos usan compuestos químicos orgánicos o aniones 
inorgáni cos como aceptar alterno de electrones bajo condiciones anaerobias. La biodegradación 
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anaerobia puede ocurrir bajo fermentación, desnitrificación, reducción de hierro, reducción de 
sulfato o condiciones metanogénicas. Los organismos fermentadores utilizan sus propias 
sustancias como dador y aceptor de electrones. Los procesos biológicos también producen 
cometabolitos, los cuales son una fonna de transformar el sustrato secundario donde las enzimas 
producidas por la oxidación del sustrato primario son capaces de degradar el sustrato secundario 
(Baker y Herson, 1994 ). 

Requerimientos para la biodegradación 

La biodegradación de contaminantes conlleva varias necesidades físico-químicas para realizar el 
proceso. 

Presencia de microrganismos adecuados: 
Para microrganismos nativos de un suelo, el número típico e!>tá en un intervalo de lxl05 a lxl07 

unidad fonnadora de colonias por gramo de suelo seco (UFC/g). 

Fuente de energía: 
Los compuestos químicos orgamcos sirven como fuente de carbono y energía. El carbono 
orgánico se usa para el mantenimiento celular y el crecimiento, y es transformado en carbono 
inorgánico, energía y electrones; fuente de carbono: el 50% del peso seco de una bacteria es 
carbono . Para este caso el diese! es la fuente de carbono. 

Aceptor de electrones: 
Típicamente los aceptares incluyen 02, N03-, S04-2 y C02-. 
e-+02-+H20. 
e-+N03--+N2. 
e-+so4-2 -+H2S. 
e-+C02-+CH4. 

Nutrientes: 
Los requerimientos de nutrientes incluyen nitrógeno (N), fósforo (P), calcio, magnesio, hierro y 
trazas de elementos. El )[ y P son necesarios en grandes cantidades. La razón de elementos en la 
célula de N y P en la masa celular seca esta dada por C5H102NP0.os3, entonces el N es 
aproximadamente i 2% y P es 2 o 3% de masa seca. Algunas relaciones empíricas recomiendan 
100: 1 O: l de C:N:P respectivamente o cercanas a esta (Zegarra, 2000). También se tienen modelos 
óxido-reductivos que involucran Ja producción de biomasa (Cookson, 1995). 

Condiciones ambientales aceptables: 
Temperatura entre 25 a 35ºC, pH entre 6.5 a 7.5 , salinidad (0.1 a 0.75mm0hms/cm), presión 
osmótica, sin radiación o sin presencia de metales pesados o tóxicos (Atlas, 1981; Pelczar et al. , 
1982; Leahy y Colwell, 1990; Frankerberger, 1992). 

Modelo de biodegradación 

Los microrganismos toman energía de los desechos para Ja síntesis celular y el mantenimiento de 
la vida. Una parte de los desechos es fuente primaria de energía y se convierte en productos 
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finales a través del proceso óxido,-reducción y otra parte del carbono orgánico se sintetiza dentro 
de la célula como material celular. Estos procesos se dan en ambientes aerobios con el 0 2 como 
aceptor de electrones o en anaerobios donde los nitratos, sulfatos, C02 u otros compuestos 
pueden servir como aceptores de electrones. El modelo se basa en una reacción enzimática 
(Weber, 1979): 

E= Enzima 
S= Sustrato 
P= Producto 
l=- Pasos interrned1os 

KI K3 

En forma reducida: E+S<=:>ES<=:>P+E 
K2 

Ec. 4.1 

Ec. 4.2 

La reacción reversible entre P y E es despreciable al inicio de la reacción. La velocidad de 
formación de P y la velocidad de desaparición de S, se determinan en función de la concentración 
del complejo ES. 

dP/dt = -dS/dt = k3[ES] 

La ecuación adicional de la conservación de materia presenta que: 

[E]o= [E]+[ES] 

Y luego del inicio, ES alcanza un estado estacionario d[ES]/dt =O 

d[ES]=k1 [E][S]-k2[ES]-k3[ES]=O 

La concentración estacionaria del complejo [ES] = k1 [E][S]/k2+k3= k1 [S][E]o/k1 [S]+k2+k3 donde 
[ES] es la velocidad. La velocidad de disminución de sustrato en el estado estacionario se da: 

-d[S]/dt = d[P]/dt = -k3[ES]= kJk1[S][E]o/k1[S)+k2+k3 donde km=(k2+k3)/k1 y mide la afinidad 
enzima sustrato llamada la constante de Michaelis-Menten. 

-d[S]/dt = KJ[S][E]o/km+[S] donde la reacción es de primer orden para la formación de producto 
y enzima libres a partir del complejo enzima-sustrato. Considerando la concentración de la 
enzima constante, la velocidad de la reacción depende solo de la concentración del sustrato dando 
como resultado la representación de la cinética de reacción de primer orden, con S<<<km, 
implicando que S~O, por lo cual se desprecia el denominador llegando a k=k3E/km. El anexo A2 
presenta la determinación de! grado de la cinética de la biodegradación. Para los datos 
experimentales obtenidos en el estudio se logró una ecuación cinética de primer orden. 
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dS = -kS 
dt 

Integrando con S=S0, S=S, t=O y t=t 

S=Soe-kt 

Suministro de nutrientes 

Ec. 4.3 

Ec. 4.4 

Los microrganismos degradadores de los contaminantes requieren de nutrientes para su 
metabolismo y movilidad celular que aymien a ejecutar los procesos bi0ló3icos. Los nutrientes se 
clasifican en macro y micronutrientes. Los primeros se retieren a los principales elementos 
nutritivos que necesitan los organismos para mantener la vida y realizar su metabolismo, como 
son el nitrógeno, fósforo, azufre y carbono. Los últimos_se agregan en trazas como son el 
manganeso, cloruro, bicarbonato, molibdeno, vanadio, cobalto, yodo, boro, calcio, hierro, potasio 
y sodio, los cuales no intervienen en desventaja al proceso si no son aplicados, pero algunos 
microrganismos específicos pueden requerir alguno de estos elementos. La introducción de 
hidrocarburos en el suelo genera un desbalance en los nutrientes inorgánicos produciéndose 
generalmente altas relaciones carbono/nitrógeno y carbono/fósforo las cuales son negativas para 
el crecimiento microbiano. El nitrógeno amoniacal es muy importante para la síntesis de 
aminoácidos, proteínas purinas, ácidos nucleícos, aminoazúcares y vitaminas; así mismo el 
fósforo se requiere para la producción de ATP (adenosín tri fosfato), ácidos nucleícos, 
fosfolípidos y ácido teicóico (Zegarra, 2000). 

Para el suministro de los nutrientes se reportan varios métodos: la relación C:N:P de la cual hay 
muchas posibilidades de aplicación (Zegarra, 2000, Roserberg, 1992); los modelos 
estequiornétricos de la reacción de interés y los modelos analíticos propuestos por McCarty 
( 1998) y Freijer ( 1996). Con base al modelo expuesto por Zegarra (2000) para la óptima 
degradación de diese!, se recomienda como un máximo de concentración de 38,000 mg/L de los 
cuales se remueve el 80% que es lo que se considera como contenido de carbono (Fahnestock, et 
al ., 1998) y para Ja gasolina 20,000 mg/L por su menor peso molecular (Deyta, 1999). El 
suministro de nutrientes se basa en el balance estequiométrico de reacciones establecidas como 
las reacciones químicas de óxido-reducción que involucran la producción de biomasa en 
condiciones aerobias y anaerobias. El modelo propuesto por McCarty ( 1998) se funda en las 
reacciones parciales de oxidación de compuestos orgánicos, de aceptor de electrones y de síntesis 
celular. El modelo se ha empleado para determinar las condiciones de biodegradación en otros 
estudios (Cookson, 1995, Gruiz y Kriston, 1995). El modelo que se presenta a continuación 
considera el consumo de nutrientes para la producción de biomasa. El modelo calcula el consumo 
de oxígeno, requerimientos de amonio y fosfatos, también la producción de C02 y biomasa. 

1 Y Y 1 (n Y .1 1 Y 1 (y 2Y 1 211) e H + e o)+ .\ s N/-1 ~ - - , 5-JCO + ·~- ·' e /-[ o N + - e + - X s - /-[ ,O 
e " "' 4 - 20 3 e 4 2 20 5 7 2 2 5 e -

e= 4n + m. Suma de los átomos del compuesto orgánico 
Ye= rendimiento energético= 1-Y xis 
Yxis= producción de biomasa = 0.50 Kg Biomasa/Kg 

Ec. 4.5 
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C5H10 2N= composición aproximada de la biomasa celular 
n y m representan el número de átomos promedio para C y H respectivamente, en el 
contaminante orgánico. 

Fuentes de oxígeno 

Para los procesos biológicos aerobios de tratamiento se han empleado diversas fuentes de 
suministro de oxígeno como oxígeno molecular, aire, peróxido de magnesio, ozono, ORC ( por 
sus siglas en Ingles Oxigen Release Compound, compuesto liberador de oxígeno) y peróxido de 
hidrógeno (www.H202.com; www.regenesis.com; Yin y Allen, 1999; Siegrist et al., 2000; EPA, 
1998). Cada vez los requerimientos energéticos obligan a emplear fuentes alternas económicas y 
de mayor renJimiento. 

Modelos y parámetros de control de la biodegradación en BRP 

Modelo 

Los hidrocarburos del petróleo pueden ser degradados bajo condiciones aerobias y anaerobias. 
La biodegradación de los hidrocarburos se puede generalizar por la siguiente reacción (Fiorenza 
et al , 2000). 

Hidrocarburo + aceptar de electrones + microorganismos + nutrientes ~ dióxido de carbono + 
microorganismos + productos de desecho + agua 

Para los hidrocarburos del petróleo se ha estudiado la relación estequiométrica de 
oxígeno :contaminante que es requerida para completar la mineralización aerobia de 3: 1. La tasa 
de transfonnación aerobia de los hidrocarburos del petróleo se ha estimado con la ecuación de 
primer orden, integrando la ecuación 4.3 y haciendo Co=Se y C=S se tiene (Deyta, 1999), con 
t=X/v (ver anexo 2) . 

e - C -KX/v - oe 

Donde: 
C0: concentración inicial del contaminante (mg/L) 
C: concentración a un tiempo t 
v: velocidad del agua (cm/día) 
k: constante cinética ( l /día) 
X: distancia (espesor) del medio reactivo (m) 

Ec. 4.6 

La concentración dentro de la BRP en cualquier momento, se determina a partir de la siguiente 
ecuación, considerando que el porcentaje de masa degradada contra volatilización se desprecia: 

Ec . 4.7 
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Yw: volumen de agua 
H: constante Ley de Henry 
K1: constante de degradación de primer orden 
Qa: flujo de aire 
Q: gasto 
Cw: concentración del contaminante en agua 
C¡n: concentración que entra a la BRP 

Parámetros de control 

Como los paráwetros de ejecuci6ü de ia degradal,;ión su¡¡ una cinética de primer orden, la 
eficiencia del tratamiento se mide por la comparación del tiempo de vida media al tiempo de 
residencia del contaminante en la zona reactiva y se estima el porcentaje de masa removida. 

%MR ~ { l -e[ (-o;~;Jt ' ) ]}100% 
Ec. 4.8 

Donde: 
%MR: porcentaje de masa removida 
th: tiempo de residencia 
t112: tiempo de media vida 

Para el cálculo del tiempo de vida media de cada contaminante se toma la ecuación cinética de 
primer orden y se despeja t112, conociendo el flujo: 

C= Coe·kt 
in 0.5 

~ con C/C0 =0.5 t, 12 =-K-,-
0.693 

K 
Ec. 4.9 

Donde K es la pendiente de la grafica de lnC/C0 contra tiempo, C es la concentración a un 
tiempo t y C0 es la concentración inicial. 

El tiempo de residencia se detennina a partir de la ecuación cinética de primer orden: 

e- e -kt - oe e 
~ 

Co 
-Kt = e ~In _C =-Ktln e ~ 

Co 

1 .1 e ) 
t,,= k l n Co Ec. 4.10 

El número de tiempo de vidas medias (N 112) requeridas para lograr una concentración de limpieza 
deseada o de la nom1a establecida, se detennina a partir de la siguiente relación: 

Ec. 4.11 

Para detem1inar el espesor de la pared reactiva, se considera la velocidad del agua y el ti empo de 
residencia: 
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Ec. 4.12 

Donde: 
V= velocidad del agua 

4.2 Adsorción 

Teoría de la adsorción 

La adsorción es un proceso de ::;cpa1ación e!"! el cual se da una ~Y:msfere:1c ia de un so luto (en fase 
gaseosa o líquida) hacia una superficie sólida en donde se condensa. El material adsorbido es 
llamado adsorbato, el material que lo retiene es llamado adsorbente (Duran, 2003). 

La capacidad teórica de adsorción de un determinado contaminante Jo realiza el medio poroso 
calculando su isotenna de adsorción. La cantidad de adsorbato que puede retener un adsorbente 
está en función de las características y de Ja concentración del adsorbato y de Ja temperatura. En 
general la cantidad de materia adsorbida se detennina como función de Ja concentración a 
temperatura constante (isotenna), y la función resultante se conoce con el nombre de isoterma de 
adsorción . Los modelos más empleados para el tratamiento de Jos datos experimentales de Ja 
isotenna fueron desarrollados por Freundlich y Langmuir (Sontheimer et al. , 1988). 

Las condiciones en que las tensiones interfaciales de equilibrio se reducen por un aumento de Ja 
concentración del soluto adsorbido en Ja interfase, es posible definir termodinámicamente, las 
relaciones rigurosas de adsorción. La expresión fundamental de la termodinámica de adsorción 
es la ecuación propuesta por Gibbs que relaciona Ja variación de tensión interfacial, y, en la 
superficie de interés con la adsorción de solutos en la interfase. Se define r como la cantidad de 
soluto adsorbido por área superficial unitaria, en equilibrio, con Ja concentración en exceso de la 
masa principal de la solución. Para temperatura (T), presión (P) y composición del sistema 
constantes, el incremento de la energía libre total correspondiente a un incremento del área, dA, 
se escribe como dG=ydA. Para disoluciones diluidas de un soluto con concentración C, la 
ecuación de adsorción de Gibbs se aproxima a 

RITdC 
dy = . Donde R constante para los gases. 

e 
Ec. 4.13 

La adsorción se da a partir del carácter liofóbico (no afinidad al solvente) del soluto respecto al 
disolvente particular, o a una afinidad elevada del soluto por el sólido. Para los sistemas de 
tratamiento de aguas, la adsorción tiene Jugar por una combinación de las dos fuerzas . La 
adsorción positiva en un sistema sólido-líquido proviene de Ja separación del soluto de la 
solución y su concentración en la superficie de un sólido hasta que se establece un equilibrio 
dinámico en la superficie, entre la concentración de soluto que pennanece en solución y la 
concentración superficial del soluto. En el equilibrio, existe una distribución definida de soluto 
entre las fases líquida y sólida. La relación de distribución es una medida de la posición del 
equilibrio en el proceso de adsorción, y puede ser una función de la concertación del soluto, 
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concentración y naturaleza de los solutos competitivos, naturaleza de la solución, etc (Weber, 
1979). 

La forma para expresar la distribución consiste en expresar la cantidad qe de soluto adsorbido por 
unidad en peso de adsorbente sólido, y C es la concentración del soluto que permanece en 
solución en el equilibrio. La isoterma de adsorción presenta la distribución de éste tipo, y es una 
función de la variación de la adsorción con la concentración del adsorbato en la masa principal de 
la solución y a temperatura constante. Pueden ocurrir varias relaciones isotérmicas de adsorción, 
entre qe y C, para lo cual da lugar a la deposición de una capa simple aparente de moléculas de 
soluto sobre la superficie del sólido; hasta ocasionalmente, pueden formarse capas 
multirnoleculares de soluto (Weber, 1979). Para descripción del proceso se recurre a los modelos 
Je adsorción de Langinuir y Freu1H:llich Cl"ibcrt y Talanqucí, 199'7 ). i2n ia litt:ratura se mencionan 
alrededor de un millar de isotermas para una gran variedad de sólidos (Sontheimer et al., 1988). 

Modelo del equilibrio de adsorción 

Para un efectivo diseño y operación del proceso, es necesaria la caracterización del agua a tratar 
y del adsorbente a emplear. Adicionalmente, es necesario cuantificar la tasa y capacidad final del 
adsorbente, bajo condiciones que representen el sistema de tratamiento. Una vez definida la 
capacidad final desde el equilibrio de adsorción, es posible estimar la tasa mínima del adsorbente. 
Adicionalmente, se debe conocer la cinética, la capacidad del proceso de tratamiento que es 
requerido para ejecutarlo desde un punto de vista económico. A continuación se presentan los dos 
modelos que describen y predicen el equilibrio de la isoterma (Sontheimer et al., 1988). 

Determinación de la isoterma de adsorción 

Los estudios del equilibrio de adsorción se realizan a temperatura constante y son llamados 
isotermas de equilibrio de adsorción. Una isoterma de un solo soluto se define por la siguiente 
función: 

q = f(c) , Tº C= constante Ec. 4.14 

Donde q es la concentración de la fase sólida, usualmente describe la masa de la sustancia 
adsorbida desde la solución por unidad de masa de adsorbente (x/m), q=x/m, con las unidades de 
g/Kg. o mg/g. 

Para evaluar la isotenna de adsorción se usa el siguiente método: Se define la cantidad de 
adsorbente, m que es agregada al reactor con una cantidad definida de solución, L y con una 
concentración inicial de adsorbato, C0 . El proceso de adsorción es responsable de la reducción de 
la concentración en la fase líquida (Sontheimer et al., 1988). 

El siguiente balance de masa se da todo el tiempo: 
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En donde 

L= volumen de la solución (m3
) 

C0 =concentración inicial de la fase líquida (g/m3
) 

C = concentración de la fase líquida en cualquier tiempo t (g/m3) 

q0 =concentración inicial en la fase sólida (g/Kg.) 
q = concentración a un tiempo t en la fase sólida (g/Kg.) 
m =masa del adsorbente (Kg.) 

Ec. 4.15 

0'.5üa:1~1.:nte al inicio del ~:-:.tiEsis .J~ adsor.:!ón se torna q0 :;...0 (cero adsorbí'ttü adsorbido); por }0 
cual el balance de masa se simplifica bajo esta condición, así: q0=0. 

L(C0 -C) = mq Ec.4.16 

L(C0 -C) 
q = --'---- Ec. 4.17 

m 

Esta ecuación relaciona q y C, donde la relación se incrementa con el tiempo, lo cual es un 
proceso lineal. Las gráficas 4.1 y 4.2 presentan las isotermas. Esta línea une los puntos C0 en la 
abscisa con uno en la ordenada de -Um de la isoterma q=f( c ). Para un C0 y Um específico, la 
concentración C y q se extiende y da como resultado la adsorción con una línea recta de 
equilibrio, y un punto de la isoterma de adsorción es determinado. Varios puntos experimentale~ 
son requeridos para definir la isoterma, la cual se obtiene por dos métodos diferentes (Sontheime1 
et al., 1988): 

a). Se adiciona la misma cantidad del adsorbente (Um=constante) a la solución con diferente~ 
concentraciones iniciales de adsorbato (C), la cual puede ser producida por la difusión de le 
solución original. Como lo presenta la figura 4.1. 
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Figura 4.1. Isoterma con dosis constante de adsorbente y diferentes concentraciones Co 
(Sontheimer et al., 1988). 

b). Se añade a la solución la misma concentración inicial (Co=constante) de adsorbato o 
contaminante, a diferentes cantidades de adsorbente. Como lo presenta la figura 4.2. Luego se 
procede a centrifugar o a filtrar la solución. 
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Figura 4.2. Isoterma con concentración constante inicial de adsorbato, con diferentes dosis de 
adsorbente (Sontheimer et al. , 1988) . 
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El tiempo de equilibrio, la preparación del adsorbente y las condiciones de la solución (pH y TºC) 
son factores importantes a ser considerados en la adsorción. Además el contenido de agua en los 
poros afecta la isotenna de adsorción, disminuyendo su capacidad de remoción. El estudio de la 
isotem1a de adsorción se verifica con un blanco sin adsorbente. Para obtener el equilibrio los 
recipientes en que se lleva a cabo el experimento se agitan para mantener el material poroso 
suspendido en la solución y así reducir en la fase liquida la transferencia de masa y aumentar la 
adsorción. Los datos de la isoterma son descritos por un modelo matemático para realizar los 
cálculos. Las ecuaciones de isotennas, se han derivado a partir de estadística tennodinámica o de 
manera empírica. Los modelos para isotem1as más conocidos son Jos de Langmuir y Freundlich. 
Cada una de ellos se emplea para distintos tipos de soluto y solventes por lo que debe 
~decciunarse ia más adccuaJ a i::n 1.,,aJü CuS0 \~ontheimer et uL, i 988;. 

Isoterma de Langmuir 

La isotenna de Langmuir se desarrolló en 1918 para tratar de predecir el grado de adsorción de 
un gas sobre una superficie (mica, vidrio y platino) como función de la presión del fluido . Para lo 
anterior el modelo considera Jos siguientes aspectos (Langmuir, 1918): 

1) La Isoterma considera que todos los sitios de adsorción son equivalentes y la capacidad de Ja 
molécula para unirse es independiente de que todos los sitios vecinos estén ocupados o no. 

2) El adsorbato forma una capa monomolecular sobre la superficie. 

3) No hay interacción entre las partículas adsorbidas. 

4) Las moléculas adsorbidas no tienen movimiento sobre la superficie 

El modelo de Langmuir propone el siguiente esquema dinámico para representar la adsorción, 
donde las moléculas adsorbidas están en equilibrio dinámico con las moléculas libres (Tubert y 
Talanquer, ! 997). 

Donde: 
A: es el adsorbato gaseoso 
S: es el adsorbente sólido 
AS: es el complejo adsorbato-adsorbente 

Ec. 4.18 

Los procesos de adsorción y desorción están caracterizados por el valor de las constantes de 
velocidad ka y Ki respectivamente. La variable e es la fracción de la superficie cubierta, o el grado 
de recubrimiento (8 siempre esta entre O y 1) y se considera que la rapidez de adsorción (d8/dt)a 
es proporcional a la presión del gas A (P A) y a la fracción de sitios vacantes sobre superficie (1-
8), donde N número total de sitios, por lo tanto: 
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( ~f)) =kapA(l-fJ)N 
dt a 

Ec. 4.19 

Durante la desorción, la velocidad del proceso (d8/dt)d debe ser proporcional al grado de 
recubrimiento de la superficie, eN: 

( df)) = k BN 
dt d 

.1 

Ec. 4.20 

En el equilibrio dinámico las velocidades de ambos procesos son iguales (d8/dt)a=(d8/dt)ct y 
resolviendo para e se obtiene: 

Ec. 4.21 

La constante K=ka/k:t determina el estado de equilibrio a una presión dada. Esta ecuación tiende 
a ajustarse a los datos experimentales mejor que la isotenna de Freundlich (Atkins, 1986). 

El numero de moles adsorbidos por gramos de adsorbente Cacts, esta dado por la concentración 
inicial C0 , la concentración de equilibrio Cw, el volumen (V) del contaminante y la masa (m) de 
suelo utilizada, Cacts = ((C0 -Cw))V/m. Se considera que bes la cantidad máxima de adsorbato que 
se pueda adsorber en un gramo de suelo. El grado de recubrimiento 8 resulta ser 8=Cactslb. En 
estas condiciones, la isoterma de Langmuir (ecuación 4.21) puede reescribirse de la siguiente 
forma haciendo P A =Cw: 

C ads = KC.., o C = }!_~C.,,_ 
b (1 + KCw)' ads (1 + KC,J 

Ec. 4.22 

1 l 1 
Tomando el inverso en ambos lados de la ecuación anterior se lineal iza: - · - --· + ··· . 

cads kb cw b 

Donde Cacts es la concentración adsorbida, Cw es la concentración en el equilibrio, b es la 
capacidad de adsorción o número total de sitios de adsorción disponibles (igual a la cantidad 
máxima de iones o moléculas que pueden ser adsorbidas) y K en la afinidad del adsorbato con el 
contaminante o la razón de la tasa constante de adsorción . El producto Kb determina la magnitud 
de la pendiente de la isotenna (Weber. 1979). 

Isoterma de Freundlich 

Freundlich en 1906, propuso la siguiente función energética empírica que describe la isoterma de 
adsorción : 

Ec. 4.23 
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En donde KF= constante de Freundlich, n= exponente de Freundlich, q= es el número de moles de 
soluto adsorbidos por peso unitario y para la concentración C de equilibrio. 

Estos dos parámetros de la isoterma son determinados por regresión lineal de logC con logq, 
donde la ecuación se transforma en la siguiente expresión: 

Logq = logKF + nlogC Ec. 4.24 

En donde KF (mg/g) es la capacidad de adsorción y relaciona con la capacidad del material 
adsorbente para adsorber el diese!. 

La pendiente de iogC con iugy es igual :::l ~¡,:ponente n, :,1 !a ccncentració1~ en la fase sólida, q, con 
C= 1 es igual a la constante de Freundlich, KF. El exponente de Freundlich aumenta a medida que 
decrece la concentración en estudios experimentales. En soluciones muy diluidas el exponente de 
Freundlich puede acercarse a uno ( 1 ), porque a bajas concentraciones, la isoterma de adsorción es 
lineal (Sontheimer et al. , 1988). 

Coeficiente de distribución (Ki) 

Se ha propuesto la determinación de .Ki por medio de un modelo de adsorción tipo isoterma en 
un sistema de multicomponentes (Gutierrez y Fuentes, 1993). La Ki es un coeficiente de 
distribución entre la concentración de interés en el sólido y la concentración en solución. La .Ki se 
detennina a partir de la siguiente ecuación (Deutsch, 1997). 

Ec. 4.25 

q es la concentración del contaminante adsorbido en el sólido, miligramos del compuestos por 
gramos de sólido, mg/g, Cw es la concentración del compuesto en solución, miligramos del 
compuesto por litros de solución, mg/L. La gráfica de Cw contra q presenta una línea recta donde 
cada punto sobre la línea representa los resultados. La línea recta se refiere a una isoterma porque 
se desarrolla a temperatura constante y .Ki se llama isoterma lineal de adsorción porque la línea es 
recta. La pendiente de la gráfica representa .Ki, lo cual es igual a cada valor del eje Y dividido por 
cada valor del eje X (Deutsch, 1997). 

Para calcular la concentración del compuesto adsorbida en la masa de suelo q, se empleó la 
ecuación de balance de masa en cualquier tiempo: 

V(C0 -Cw)=m(q-C50 ) , a un t=O, q0 =0, implica que no hay ocupación de la superficie del sólido, 
entonces: 

V(C0 -Cw)=mqs ___., q, = (~L-~~2 V 
m 

Donde: 
qs = concentración de diese! adsorbido por el suelo (mg/g) 
C0 = concentración inicial de diese! (mg/L) 

Ec. 4.26 
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Cw =concentración de equilibrio (mg/L) 
V= volumen de la solución (L) 
m= masa del suelo (g) 

Coeficiente de sordón carbono orgánico (Koc) 

La sorción de compuestos hidrofóbicos como los hidrocarburos se relacionan usualmente con el 
contenido de sólidos, indicando que el proceso en una distribución orgánica-orgánica o 
adsorción, en lugar de una adsorción pura (Schwarzenbach, 1993). El grado para el cual el 
contaminante se distribuye el mismo entre el sólido y la fase en solución de un suelo saturado o 
insaturado de agua es un rcsdt:ida de di·v'erscts propiedades físic::!S y químicas del suelo y el 
contaminante. El parámetro Koc es usado para simbolizar ia tendencia del contaminante para ser 
adsorbido en función de su contenido de carbono orgánico. K0 c se describe como la tasa de la 
cantidad de compuesto químico adsorbido por unidad de pe-so de carbono orgánico en el suelo 
para la concentración del contaminante en solución en equilibrio. La extensión de la adsorción no 
solo influenciará la movilidad de los contaminantes, sino que también puede afectar la 
volatilización, la fotólisis, la hidrólisis y la biodegradación (Baker y Herson, 1994). 

Un coeficiente de distribución normalizado sustancia orgánica-carbono, Koc, se obtiene 
dividiendo Kt por la fracción de la masa de carbono orgánico, f0 c, en los suelos o sedimentos 
Koc=Kt/f0 c (Karickhoff, 1978, Schwarzenbach, 1993, Schnoor, 1996, Deutsch, 1997, García 
Navarrete, 1996). Se han detenninado los Koc para diversos compuestos individuales como son 
los halógenos alifáticos (cloroformo, tricloroetileno, clorometano, etc.) compuestos aromáticos 
(benceno, fenol, tolueno, etc.) y pesticidas (líndano, dieldrín, DDT, etc.) Weber, 1987; Weber, 
1992; Karickhoff, 1978; Schwarzenbach, 1993; Schnoor, 1996; Deutsch, 1997. 

El Kct se encuentra en función del carácter hidrofóbico del compuesto orgánico y la cantidad de 
materia orgánica presente, dado por la relación Kt=foc Koc (Karickhoff, 1979, Schwarzenbach, 
1993 ). El compuesto hidrofóbico prefiere estar asociado con los compuestos orgánicos del suelo 
que estar disuelto en el agua, la adsorción ocurre naturalmente dentro de la materia orgánica en la 

subsuperficie . El Kt de esta adsorción se representa como Kt=foc Koc => Koc=q/focCv, donde Koc 
es el coeficiente de distribución de carbono orgánico y f0 c es la fracción de carbono orgánico 
dentro de la matriz del suelo. La ecuación anterior es valida para foc mayor que 0.00 l (Sawyer et 
al., 2001 ; Karickhoff, 1979) . Smith y Galán ( 1995) removieron de agua por sorción compuestos 
orgánicos tales como tetraclorometano, benceno y tricloroetano por bentonita modificada con 
iones inorgánicos que reemplazaron uno o dos cationes de amonio cuaternario, y para la 
modelación usaron la ecuación de Freundlich. 

Factor de retardo 

El factor de retardo R es independiente de la concentración y se debe a las características del 
contaminante y del suelo y como su nombre lo indica considera el retraso de la migración del 
compuesto de interés (causado por la adsorción) con respecto a la velocidad del agua subterránea. 
El factor de retardo está influido por el coeficiente de distribución. Cuanto mayor sea la afinidad 
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del soluto con la fase del suelo, el soluto será adsorbido en mayor grado y el valor de .Ki será 
mayor. Los solutos que se adsorben más son aquellos que presentan un comportamiento 
hidrofóbico acentuado (lturbe y Silva, 1992). 

Cuando la distribución del contaminante puede ser descrita con una isotenna lineal, el factor de 
retardo puede ser expresado a partir de la siguiente expresión (Freeze y Cherry, 1979; Bedient et 
al., 1994 ). 

R = vive = 1 + .Ki Pb /ri 

Donde: 

v= promedio de la velocidad iineai dei agua subterránea 
ve= velocidad de la masa del contaminante retardado 
R = factor de retardo 
Ki= coeficiente de distribución 
pb= densidad aparente de la muestra de suelo 
ri= porosidad 

4.3 Oxidación 

Ec. 4.27 

La oxidación química involucra la liberación y distribución de agentes oxidantes dentro de la 
subsuperficie para transfonnar y en algunos casos lograr la mineralización de contaminantes y 
reducir la masa, la movilidad y la toxicidad del contaminante. Las ventajas competitivas del 
proceso radican en la rapidez de la reacción con compuestos comunes, puede facilitar la 
remediación, posibilita acelerar la limpieza del sitio y puede remover compuestos remanentes. A 
partir de la década de los años noventa se ha demostrado la viabilidad de esta tecnología en 
experimentos a nivel piloto y en campo para la descontaminación en el sitio. Este sistema hace 
parte de los procesos de tratamiento en el saneamiento de suelos y acuíferos como son las zonas 
reactivas (Suthersan, 1997). 

Los compuestos oxidantes que se han utilizado para la remoción de contaminantes son dióxido de 
cloro (CL02), hipoclorito de sodio (NaOCl), hipoclorito de calcio (Ca(OCl)2), peróxido de 
hidrógeno, ozono, pennanganato de potasio (Kmn04) y pennanganato de sodio (NaMn04). Se 
han oxidado diversos compuestos tales como TCE, DCE, BTEX, P AHs, fenoles, aminas y 
compuestos de sulfuro orgánicos. Se ha impulsado la aplicación del peróxido de hidrógeno por 
ser un poderoso agente oxidante cuya descomposición de productos son agua, oxígeno y 
productos no tóxicos y la formación de radicales de hidróxilo el cual es el más potente oxidante 
conocido. Además de su fácil manejo, relativa seguridad en el manejo, efectividad, accesibilidad 
en el mercado y el H20 2 se disuelve 7 veces más en agua que el oxígeno (Pardieck, 1992). La 
aplicación de los compuestos oxidantes se realiza por inyección en las zonas contaminadas a 
través de pozos y en ayuda del gradiente negativo del flujo subterráneo. Este sistema de 
tratamiento en el campo es más económico que el sistema de bombeo y tratamiento el cual es un 
tratamiento fuera del sitio. Los procesos oxidativos se modelan con la reacción cinética de primer 
orden (Suthersan, 1996, Siegrist, 2000). El anexo A 1 presenta la determinación de la ecuación 
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cinética para el proceso de oxidación de diese! con peróxido de hidrógeno. Para los resultados 
obtenidos del estudio se logró una ecuación cinética de primer orden. 

Ec. 4.28 

La velocidad de reacción del peróxido según la ecuación estequiométrica anterior: 

dX dC 
r ¡ = - =KC=KC(Co-X) => --·· =-kC 

dt dt 

Con solución C,=C 0 ~ _ ,., Ec. 4.29 

La ecuac1on para diese! propuesta por Jackson (1990) C 15H30 fue la aplicada para la 
estequiometría de oxidación del diese! por medio del peróxido de hidrógeno . 

Ec. 4.30 

1 kg de C 1 sH30 requiere 4 kg de 02 = 7 .29 kg de H202 

Evaluación de la ecuación de velocidad biodegradación y oxidación 

Para el diseño de reactor se requiere una ecuación numérica para la velocidad intrínseca. Se 
necesita conocer la fonna de la función de concentración. La infonnación disponible son los 
datos a escala de laboratorio de concentraciones en función del tiempo. A partir de esta 
información es necesario determinar la expresión que mejor concuerde con los datos disponibles. 
Este procedimiento es de prueba y error, comparando diversas ecuaciones de velocidad 
propuestas con los datos. Existen varios procedimientos de laboratorio para detectar el curso de 
una ecuación. Se consideran que las reacciones sean homogéneas por lotes a volúmenes 
constantes. La comparación de la cinética experimental con las ecuaciones de velocidad 
propuestas puede llevarse a cabo de dos maneras: el método de integración y el método 
diferencial (Smith, 1999, Levenspiel , 1998). En los anexos 1 y 2 se presentan la obtención de las 
ecuaciones cinéticas para la biodegradación y la oxidación del diesel. 

4.4. Advección 

Los procesos hidrodinámicos de advección y dispersión están involucrados en el transporte de 
contaminantes dentro del suelo. La advección es el transporte del soluto a una velocidad 
equivalente al movimiento del agua. La Ley de Darcy describe el transporte advectivo: 
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K ah 
v=- - ·-

ne az 

Donde: 
V= velocidad lineal del agua subterránea 
K= conductividad hidráulica 
ne= porosidad efectiva 
dh/dz=i, gradiente hidráulico 

Ec. 4.31 

La velocidad lineal y el transporte advectivo aumenta al decrecer la porosidad efectiva. Esta 
relación es importante en rocas y suelos fracturados. donde la pornsid(l<i efectiva es mucho menor 
que la porosidad total. 

La tendencia del soluto a extenderse hacia fuera de la línea de flujo por advección, se conoce 
corno dispersión hidrodinámica. Esta causa la dilución d~l soluto y ocurre por el mezclado 
mecánico duranie la advección y debido a la difusión molecular por la energía tenno cinética de 
las partículas del soluto. 

La ecuación que describe el transporte de soluto en una dimensión que involucra advección y 
dispersión se presenta a continuación: 

ac a2c ac 
- - = D -- -U ·-·--

at ax 2 ax 

donde : 
C= concentración del soluto 
O= coeficiente de dispersión hidrodinámica 
u= velocidad por advección 
X= distancia o profundidad 
t= tiempo 

Ec. 4.32 

El D se detennina mediante el número adimensional de Peclet, por la siguiente ecuación: 

P = 1!x 
e D 

4.5. Conclusión 

Se presentaron los procesos de influencia para las BRP. En la biodegradación se planteó la 
transfom1ación de diversos contaminantes por medio de microrganismos de diversa índole, a 
escala de laboratorio, piloto y comercial, y especificando la degradación de los hidrocarburos del 
petróleo (HP). Lo anterior permite aplicar a la remoción de diese! en agua subterránea y tratarlas 
con bacterias de un suelo agrícola, añadiendo nutrientes y una fuente de oxígeno. Se presentó la 
oxidación de HP y otros contaminantes por diversos agentes oxidantes y su posible aplicación a 
la oxidación de di ese! con peróxido de hidrógeno. Se presentó la adsorción de contaminantes en 
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diferentes materiales y se propuso para la sorción de HP el SoA y la arena sílice, y este caso en 
particular el diese!. Se consideraron las ecuaciones cinéticas de biodegradación de primer orden 
con el modelo de Michaelis-Menten, también de primer orden para para la oxidación de diese) y 
el modelo de adsorción de Langmuir para el SoA y la arena sílice, como el que mejor se ajusta a 
los datos experimentales. 
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5. EXPERIMENTACIÓN 

5.1. Caracterización del suelo 

El suelo seleccionado para el estudio corresponde a un suelo agrícola (SoA) del Rancho San 
Francisco, ubicado en San Andrés Mixquic, México, D.F. , propiedad de la Facultad de 
Veterinaria de la Universidad Nacional Autónoma de México (UNAM). La caracterización del 
suelo permitió obtener las propiedades fisicas y químicas para poder acoplarlas a la investigación. 
Los análisis del suelo se realizaron de acuerdo a procedimientos validados (Soil Science Society 
of America, Inc., SSA, and American Society of Agronomy, Inc., ASA, 1984). La arena sílice es 
de origen minero del municipio de Aguiil!. a del Est::tdo ce Vcracruz vendida por la empresa 
Bodega de Materiales Prima en México, D.F. 

Se detenninaron contenido de agua, fracción de carbono orgánico, pH (Jackson, 1984), nitrógeno 
total (amoniacal y nitratos), fósforo disponible ( ortofosfatos ), clasificación del suelo, 
conductividad eléctrica (Jackson, 1984), sólidos suspendidos volátiles (Deyta, 1999), densidad 
real y aparente del suelo, porosidad (Aguilera y Domínguez, 1989), textura (Foth y Turk, 1972), 
color (Macbecth Division of Kollmargen Corporation, 1973), conductividad hidráulica (Bedient 
et al., 1994), capacidad de campo (Gandoy, 1991) y densidad de bacterias (SSA y ASA, 1984). 

Parámetros físicos 

Densidad aparente 

El método tamiza el suelo seco con malla No. 1 O (2mm). Luego se coloca en una probeta de 
volumen y peso conocidos y se golpea l O veces suavemente sobre una superficie y se agrega 
nuevamente suelo a la probeta hasta alcanzar el nivel de volumen marcado. Finalmente se pesa la 
probeta con el suelo y así se obtiene el peso del suelo por diferencia entre la probeta llena y vacía. 
La densidad aparente se obtiene de la ecuación 5.1. 

nz 
Pa =v 

Donde: 
Pa= densidad aparente 
m= peso del suelo seco 
V= volumen de la probeta 

Densidad real 

Ec. 5.1 

La densidad real se determina por diferencias de volúmenes relacionados con su peso a través del 
método del picnómetro. Se mide el peso del picnómetro donde se pesa el suelo Wr. Se pesa una 
muestra de suelo W5 (5 g). Se pesan WP+Ws. Se agrega agua al picnómetro con suelo y se pesan 
W11+W,+W3 . Se ponen a secar los picnómetros con las muestras a 105ºC por 24 horas y luego se 
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colocan a peso constante y se pesan Wp+Ws seco. Finalmente se calcula la densidad real a partir 
de la relación entre el peso del suelo y la diferencia entre el peso del suelo húmedo y el peso del 
suelo seco. Wap es el peso del agua en el picnómetro lleno. La densidad real se obtiene de la 
ecuación 5.2. 

Ec. 5.2 

Porosidad 

La porosidad, r¡, se detennina a partir de la relación porcentual entre la densidad real y aparente 
de acuerdo a la siguiente ecuación: 

%77 = 1 oo(f!r ~~ P_,~ J 
p ,. 

Ec. 5.3 

Color 

Para determinar el color en el suelo seco, se toma una muestra de suelo seco, se coloca en la placa 
de porcelana y luego se comparó con las tablas de color de Munsell. Para determinar el color en 
suelo húmedo, la muestra de suelo seco se humedece con un gotero cuidando que no quede 
saturado de agua y finalmente se compara con las tablas de color de Munsell. Las muestras se 
determinaron en el laboratorio de Análisis Fisicoquímicos del Ambiente del Instituto de 
Geografía de la UN AM. 

Textura 

La textura se detennina a partir del porcentaje de finos presentes en el suelo, arcillas y limos, y el 
porcentaje de arena presente. Con los porcentajes detenninados en el estudio granulométrico se 
entra al triángulo de textura y la intersección de líneas normales a cada eje muestra el tipo de 
suelo . 
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FI&. 34. Triángulo de texturas mostrando los limita de arena, limo y ucl­
lla conterudos en las dlferen- cla- de textura 

Figura 5.1. Triángulo de texturas mostrando Jos límites de aremt, limo y arcilla (Foth y Turk, 1972) 

Conductividad hidráulica (K) 

La conductividad hidráulica permite determinar Ja velocidad del agua en un medio poroso de 
acuerdo a Ja Ley de Darcy. Existen dos métodos el de carga constante y carga variable. Para el 
suelo agrícola y arena sílice se aplicó carga variable, y para Ja grava se utilizó la carga constante. 
Para Ja arena sílice y la grava se usó el mismo permeámetro. 

Carga variable 

Se determinó Ja K para conocer su capacidad de transmitir agua o Ja velocidad del ;igua a través 
de él. En el permeámetro se mide la cantidad de agua que atraviesa una muestra de suelo, por 
diferencia de niveles en un tubo alimentador. Se aplicó el procedimiento propuesto por Bedient et 
al., (1994 ). Para el ensayo se construyó un permeámetro de carga variable con material de 
acrílico y mangueras de látex. El diámetro de la columna fue de l .88cm (re), de la manguera de 
0.64cm (r), Ja longitud del material de muestra fue 10.8cm (L) y Ja longitud de los materiales de 
soporte inferior y superior fue l .5cm. 

Donde: 
L: longitud de Ja muestra de suelo, cm. 
re: diámetro del permeámetro, cm. 
r: diámetro tubo alimentador, cm. 
h1: carga hidráulica inicial, cm. 
h2: carga hidráulica final , cm. 
t: tiempo en llegar de h1 a h2, seg. 

Ec. 5.7 
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Figura 5.1. Fotografía y esquema de la determinación de la conductividad hidráulica para el 
SoA. 

Figura 5.2. Esquema de la determinación de la conductividad hidráulica arena sílice. 
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Figura 5.3. Esquema de la determinación de la conductividad hidráulica en la grava. 

Carga constante 

Se aplicó el procedimiento propuesto por Bedient et a!. (1994). Para el ensayo se construyó un 
permeámetro de carga constante en acrílico. El radio de la columna fue de 4.7 cm (re), el tubo de 
entrada con radio de 0.35 cm (r), la longitud del material de muestra para la arena sílice fue 31.7 
cm (L) y para la grava fue de 30.7 cm. La longitud de los materiales de soporte inferior y superior 
fue 1.5cm. En el permeámetro se mide la cantidad de agua que atraviesa una muestra de suelo, 
por diferencia de niveles en un tubo alimentador. 

K= VL 
tAh 

Donde : 
L: longitud de la muestra de suelo, cm. 
V: volumen fluyendo en el tiempo a través de la muestra de área A, cm3

• 

A: área de la muestras de grava, cm2
. 

t: tiempo en atravesar la muestra de grava de área A, seg. 
h: carga hidráulica constante, cm. 

Clasificación textura! del suelo 

Ec. 5.8 

El análisis granulométrico de tamaños de partícula del suelo se lleva a cabo determinando 
porcentajes en peso, que caen entre ciertos límites representados por estas divisiones o 
subdi visiones de acuerdo al método SUCS (Whitloww, 2000). El proceso usado en un análisis de 
tamizado. Una muestra representativa del suelo (1 Kg) es secada al horno (105ºC). Esta muestra 
se hace pasar a través de tamices estándar apilados en forma descendente, según tamaño de 
abertura del tamiz. Después de agitar el primer tamiz y los siguientes, en secuencia, se determina 
el peso retenido en cada uno de ellos y se calcula el porcentaje del peso acumulado en la 
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submuestra, que pasa por cada tamiz. A partir de esta cifras se gráfica la distribución de tamaños 
de partícula en una curva semilogaritmica que se conoce como curva granulométrica. Cuando la 
muestra de suelo contiene partículas de granos finos, primero se procede a efectuar un tamizado 
en húmedo para eliminarlos y determinar el porcentaje de la fracción combinada arcilla/limo. 
Cuando los granos finos representan más del 12% se realiza el análisis de plasticidad por medio 
de los límites de consistencia. El estudio se realizó en un juego de mallas DA VESA con 
especificaciones ASTM-AASHO; No. 8 (2.36 mm), No. 1 O (2.00 mm), No. 20 (0.84 mm), No. 
40 (0.42 mm), No. 60 (0.25 mm), No. 80 (0.177 mm), No. 100 (0.149 mm) y No. 200 (0.074 
mm) (McCarthy, 1998). El factor de mayor influencia sobre las propiedades de ingeniería no es el 
tamaño sino la forma de las partículas. La combinación de partículas muy laminares y 
circunstancias que puedan causar cambios del contenido de humedad, producen un material 
(suelo) con propiedades inherentes '-'ctrii!bles, tienen un ~fociu importar.te en propiedades de 
ingeniería, como la resistencia al corte y la compresibilidad, se usa la consistencia plástica como 
base para su clasificación (Whitlow, 2000). La consistencia de un suelo es su estado físico 
característico con un contenido de humedad determinatlo. Se definen cuatro estados de 
consistencia para los suelos cohesivos: sólido, sólido semiplástico, plástico y líquido (Whitlow, 
2000). La transición de un estado al siguiente es gradual, pero se deben fijar límites arbitrarios 
correspondientes al cambio de humedad. Las arenas con un porcentaje de' granos finos superior al 
12% su estudio en ingeniería se enfoca a la forma de la partícula y no a su tamaño, para lo cual se 
deben detenninar los límites de consistencia (McCarthy, 1998), el Límite líquido y el Limite 
plástico. Los dos puntos más importantes son límites líquido y plástico, por que representan los 
extremos superior e inferior del estado plástico. Los límites de consistencia se determinan 
mediante pruebas empíricas de laboratorio de acuerdo BS 1377 del British Estándar (Whitlow, 
2000). La determinación del límite líquido se realiza con el Cono Sueco o con la Copa de 
Casagrande y el Límite plástico se realiza con una prueba manual de secado del suelo. 

Capacidad de campo 

La capacidad de campo (CC) se determinó en las columnas de Colman. En las columnas de 
Colman se colocan los filtros de papel No. 45 de marca Whatman recortados de acuerdo al 
diámetro de la columna evitando que queden pliegues en la salida para soportar el suelo y en la 
parte superior encima del suelo . La función del papel es impedir la salida del suelo por el orificio 
del tapón. Se pesan la columnas + tapón + dos papeles= A. Se vacían cantidades pequeñas de 
suelo tamizado (2mm) integrándolo bien con un agitador. Se golpea la columna con un tapón 
No. 9 para lograr una mejor acomodación del suelo. Se llena el cilindro hasta 1 O cm de altura si es 
arenoso o 2.5 cm si es arcilloso. Luego se coloca el segundo filtro sobre el suelo. Se pesan A + 
suelo. Se coloca un vaso de precipitado debajo de la columna instalada verticalmente. Sobre el 
suelo se agrega el agua calculada. Se estima el agua percolar con la siguiente ecuación: 

C(~cc) 
D = - - - , donde D gramos de agua probablemente retenida. C gramos de suelo. 8gcc es la 

100 
humedad gravimétrica estimada a CC(%). Se agrega el doble del agua calculada y se deja 
percolar por 24 horas, drenando el exceso en el vaso de precipitados. Cuando ya no drene más se 
toma una muestra del segundo tercio de la columna de suelo húmedo. Finalmente se determina la 
humedad gravimétrica. 
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Contenido de agua 

Se toma una muestra representativa de suelo (50 o 1 OOg). Se pesa el recipiente que llevará al 
suelo seco y limpio. Se pesan el recipiente y el suelo húmedo (Pshb ). Se seca a 105ºC por 24 
horas hasta obtener peso constante. Luego se lleva al desecador hasta peso constante. Finalmente 
se pesan el recipiente y el suelo seco (Pssb ). Se pesa el recipiente seco y limpio (Pb ). El 
contenido de agua se calcula con la siguiente ecuación: 

%~ = (P_sh~ -_Pss~_!90 
(Pssb- Pb) 

Conductividad eléctrica 

Ec. 5.9 

La conductividad eléctrica permite estimar cuantitativamente la cantidad de sales presentes en el 
suelo. Se determinó con un equipo de marca CIBA-C°'ORNING con una relación l: 1 de 
suelo:agua. Se añadió a una muestra de 20 g de suelo contenida en un matraz de 50 rnL, 20 mL 
de agua destilada. Se agitó la suspensión obtenida a intervalos regulares durante una hora. 
Después se midió la conductividad eléctrica (µS , microSiemens) con el electrodo de vidrio, 
habiendo agitado la solución antes de introducir el electrodo. 

Parámetros químicos 

Fósforo disponible (análisis colorimétrico) 

Tomar 50 g y colocarla en un matraz Erlenmeyer de 125 mL. Adicionar 8 mL del reactivo 
combinado (Se mezclan 50% de H2S04 5N, 5% de solución de tartrato antimónico de potasio, 
15% de solución de molibdato de amonio y 30% de solución ácido ascórbico O.OIN) y mezclar 
bien. Después de 1 O minutos, pero antes de 30 minutos, medir Ja absorbancia del color 
desarrollado a 700nm, usando un blanco de reactivo. Restar la absorbancia del blanco a la 
absorbancia de la muestra. Preparar la curva de calibración. Se preparan una serie de seis 
estándares . Empleando la solución estándar de P-P02 (se disuelven 50 mL de la solución madre 
de fosfato a l OOOmL con agua desionizada, 1 mL=2.5 µg P), normalmente se toman volúmenes 

de O a 50 g. Corriéndose un blanco con agua desionizada. Se gráfica absorbancia contra 
concentración de P-P02. La curva de calibración es correcta cuando al trazar la gráfica se obtiene 
la línea recta que cruza por el origen (correlación de 0.998). En caso contrario es necesario repetir 
la curva de calibración. Para obtener la pendiente y la ordenada al origen, las cuales se emplean 
para obtener los µg de fósforo en el volumen de la alícuota tomada: 

mg p = A_-: b 
L mxV 

11/ 

Donde: 
A= lectura de absorbancia de la muestra 
b= ordenada al origen 
m= pendiente 

Ec. 5.10 
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Vm= mL de alícuota 

El fósforo se detennina por medio del cálculo en base al análisis de fósforo total : 

mg mg PM P04 - de PO = - P - -- -
L 

4 
L PA P 

Donde: 
mg/L P= concentración de fósforo total en miligramos por litro. 
PM P04= peso molecular del fosfato 
P A P= peso atómico de fósforo. 

Nitrógeno total (Nitrógeno Kjendahl) 

Ec. 5.11 

Se coloca una muestra de 50 gen un tubo Büchi y se agrega 25 mL de reactivo de digestión (Se 
disuelve 134 g de K2S04 en 650 mL de agua y 200 mL de H2S04; Adicionar con agitación 25 mL 
de la solución de HgiS04; diluir la solución combinada a l L. La solución de Hg2S04 se prepara 
disolviendo 8 g de HgO rojo en l 00 mL de H2S04 6N). Se calienta el digestor 1 O minutos en 
posición l O. Se calienta la muestra en el digestor. Mantener posición 1 O. Esperar a que salgan los 
vapores blancos. Regular el nivel de la muestra, si el burbujeo está muy cerca al cuello del tubo, 
disminuir la temperatura un poco. Dejar enfriar y agregar 100 mL de agua destilada. Mezclar 
cuidadosamente. Adicionar con mucho cuidado 25 mL de reactivo Na0H-Na2S203. Mezclar 
suavemente hasta disolver la pastilla del fondo y tener una solución homogénea de color negro. 
Destilar 125 mL de muestra recibiendo en 25 mL de solución de ácido bórico (el tiempo de 
destilación debe ser ajustado a 5 minutos). Titular con H2S04 0.02N. Preparar un blanco. El 
nitrógeno se calcula con la siguiente ecuación: 

. . (A -B)280mL 
mg nztrogeno = ------

mL de muestra 

Donde: 
A= mL de H2S04 0.02N para titular la muestra. 
B= mL de H2S04 0.02N para titular el blanco. 

pH 

Ec. 5.12 

El pH se determinó con un potenciómetro de marca CIBA-CORNING con una relación 1: 1 de 
suelo:agua. Se <!ñadió a una muestra de 20 g de suelo contenida en un matraz de 50 mL, 20 mL 
de agua destilada. Se agitó la suspensión obtenida a intervalos regulares durante una hora. 
Después se midió el pH con el electrodo de vidrio, habiendo agitado la solución antes de 
introducir el electrodo. 
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Parámetros biológicos 

Fracción de carbono orgánico (f0 J 

El foc se determina con el método Walkley-Black modificado (SSA y ASA, 1984). Se tritura el 
suelo y se pasa por una malta de 0.15 a 0.5 mm. Cuando el suelo este húmedo se disgrega la 
muestra lo mejor posible. Pesar 0.5 y 1.0 g de muestra en un matraz Erlenmeyer de 125 mL, 
adicionar 1 O mL de la solución de dicromato de potasio 0.5N con pipeta volumétrica y 15 mL de 
ácido sulfúrico concentrado (<<95%) y agitar manualmente durante 1 minuto. Colocar el matraz 
en la estufa a l 50ºC durante 30 minutos o en una parrilla cuidando de que la solución dentro del 
matraz no exceda la temperatura indicada. Dejar enfriar los matraces por 15 minutos y se agrega 
a cada uno 60 mL <le agu¡¡ dcstiL.•da, 0.2 mL del indicador. El indicador es ferroína. Titular con 
sulfato ferroso amoniacal (sfa) 0.5N hasta observar el cambio de color violeta a gris o a verde 
brillante. Cada corrida debe incluir un blanco de reactivos por duplicado: Blancos calientes (que 
se restan a las muestras) y blancos fríos (para valorar la normalidad del sulfato ferroso) los cuales 
se preparan igual que una muestra, pero sin suelo. La siguiente ecuación permite determinar la 
fracción de carbono orgánico presente en el suelo: 

A(Nx0.003)100 
01.J -------
10) oc -

p 

A = (v -V )x[V·'f"t -V.,fl1c )+(v -V ) 
sfac sfam V sjaf sfam 

sfaf 

Donde: 
N= normalidad de la solución de sulfato amoniacal (0.5N). 
p= peso de la muestra en g. 

Ec . 5.4 

Ec. 5.5 

Ysrac= volumen de la solución de sulfato ferroso amoniacal gastado en la titulación de la muestra 
de blanco 
caliente (mL) . 

YsraF volumen de la solución de sulfato ferroso amoniacal gastado en la titulación de la muestra 
de blanco 
fría (mL). 

V sfam= Volumen de la solución de sulfato ferroso amoniacal gastado en la titulación de la muestra 
(mL). 

A= factor de reducción aritmético. 

Análisis cualitativo de la degradación 

Se estudiaron dos procedimientos para mostrar la consistencia de los análisis del diese! residual 
en los reactores estáticos, para conocer la disminución de la concentración del hidrocarburo por 
medio de pruebas indirectas como son el crecimiento y mantenimiento de los microrganismos 
presentes en el suelo de cultivo usado como medio reactivo. Se realizó el cultivo total en placa de 
bacterias heterótrofas para determinar el aumento de la densidad de microrganismos al final del 
estudi o, 18 días. Se aplicó el estudio de mi croscopio electrónico de barrido (SEM por sus siglas 
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en inglés, scanning electron microscopy) para conocer la biopelícula formada antes y después del 
proceso de biotransfonnación primer y último día ( 18 días). 

Densidad bacteriana con cuenta total en placa 

Se realizó el conteo de los organismos presentes en el suelo para determinar cuanto aumenta la 
biomasa luego del proceso de biodegradación. Para el proceso de cuenta en placa se ha aplicado 
el método propuesto por Soil Science Society of America, Inc. y American Society of Agronomy, 
Inc. de Estados Unidos de Norteamérica ( 1984). La técnica conteo de bacterias heterótrofas en 
suelos, UFC/gr se describe así: Se toma un gramo de suelo y se agrega a 9 mL de solución de 
dilución (agua destilada estéril) par¡¡ la primera dilución, luego se :igita 4.íl veces . Posteriormente 
se realizan las diluciones desde 10-1 hasta 10-8

. Se prepara el agar de tripticáseina de soya de 
acuerdo al fabricante (DIFCO). Se agregan 15 mL de agar preparado a cada caja de Petri y se 
deja solidificar. Se aplica 0.1 mL de solución de dilución eR- cada caja de Petri y se distribuye el 
líquido con una asa de vidrio en forma de bastón. Se colocan las cajas de Petri en la incubadora 
por 48 horas bajo una temperatura de 27ºC. 

Nºcolonias -1 
UFC/grdesuelo = - ·· IOOmLx 1110 x l/lgr suelo 

mLdemuestradedilución 
Ec. 5.6 

Estudio de barrido con microscopio electrónico, SEM 

Se realizó el estudio de microscopia electrónica de barrido de la superficie del SoA para 
determinar el aumento y crecimiento real de la biopelícula en éste y así corroborar los análisis 
fisicoquímicos hechos al SoA (Sallis and Uyanik, 2003). Las muestras de SoA se fijaron con 
glutaraldehído al 2% por cuatro horas con una agitación lenta a temperatura ambiente. Las 
biopelículas fueron deshidratadas en etapas sucesivas con acetona-agua y la acetona remanente 
fue eliminada en el punto crítico de secado. La superficie de las muestras se fijó con oro. Se 
comparó el SoA natural sin contacto con diese!, con una densidad bacteria! de 6.4x 105 CFU/g. 
Los SEM se tomaron en el Instituto de Fisiología Celular de la UNAM, con un equipo de marca 
Jea! modelo JSM-541 OLV scanning microscope. 

Crecimiento bacteriano 

Se llevó a cabo el cultivo en placa de las bacterias heterótrofas de los reactores por lotes para 
determinar la tasa de crecimiento de la biomasa en el suelo agrícola inalterado y poder 
compararlo con el resultado de la densidad de microrganismos del suelo durante los 18 días del 
estudio de biodegradación del diesel. El medio de cultivo utilizado fue el agar tripticaseina de 
soya de marca DIFCO. La metodología aplicada fue la propuesta por la Soil Science Society of 
America, Inc . y American Society of Agronomy, Inc. de los Estados Unidos de Norteamérica. El 
cultivo se realizó a 27ºC durante 48 horas. Se cultivaron tres cajas por día. El nitrógeno y el H20 2 
se aplicaron desde el primer día hasta el día 12 . 
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5.2. Experimentación por lotes 

Se realizó la biodegradación de diese! contenido en agua por medio de las bacterias del SoA con 
dos corridas, con la adición de nitrógeno y peróxido de hidrógeno, para determinar la velocidad 
de biodegradación y el tiempo de vida media. Además se corrieron experimentos sin la adición de 
N y H20 2 (al 50% industrial). Los recipientes usados para el estudio fueron viales color ámbar de 
40 mL. También se llevó a cabo la adsorción de diese! contenido en agua con SoA y arena sílice 
para determinar la capacidad de adsorción del SoA y la arena sílice, y obtener los coeficientes de 
distribución, carbono orgánico y octano! agua. Adicionalmente se oxidó el diese! con el 
suministro de H20 2 para conocer la velocidad de oxidación del contaminante. Finalmente se 
realizaron pruebas de volatilización del diese! con viales abiertos y cerrados. Los parámetros 
obtenidos de la biodegradación, o xidación y adsorción permitieron diseñar las columnas por 
lotes. 

Biodegradación 

Para este estudio se aplicó al SoA nitrógeno (urea con el 46% de nitrógeno) como fuente de 
nutriente y sin él. Se agregaron 20 gramos de suelo en un vial de 40 mL. Luego se aplicó la 
concentración de diese! para cada corrida. Se adicionó nitrógeno de acuerdo con los 
requerimientos del suelo: 120 mg urea (46% de nitrógeno) por 20 gramos de suelo. La urea 
utilizada era de marca FERTIQUIM. No se adicionó fósforo por el alto contenido del nutriente en 
el suelo. La adición del H20 2 se realizó paulatinamente durante 12 días hasta alcanzar 2.5 mL. El 
peróxido de hidrógeno se aplicó por pulsos directamente a la solución dos horas después de 
aplicar la solución de nitrogeno. La concentración del H20 2 se agregó en cinco partes, cada hora. 
Cada día del estudio se tuvo tres viales y de allí se tomaron las muestras por triplicado. Se 
comparó con un suelo sin nutrientes con el mismo procedimiento anterior. Igual que el peróxido 
de hidrógeno, el nitrógeno se aplicó en bajas cantidades por pulsos durante los primeros 12 días 
del experimento hasta lograr lo requerido por los organismos, para evitar la toxicidad y obtener 
la aclimatación (Fiorenza et al., 1997; Márquez-Rocha et al., 2001; Pardieck et al., 1992}. Luego 
de los 12 días el ensayo se siguió hasta el día 18. 

Los ensayos de las cinéticas de degradación se realizaron en dos corridas con concentraciones 
diferentes (31,480 y 39,870 mg/L). Las concentraciones aplicadas en el estudio se consideraron 
de las investigaciones realizadas, donde se recomienda para degradar diese! un valor menor de 
40 ,000 mg/L aunque otros autores recomiendan menores a 100,000 mg/L (Zegarra, 2000), como 
máximas para evitar la inhibición de los microrganismos del SoA. Los reactores utilizados fueron 
los recomendados para el análisis en cromatografía de gases de material de vidrio oscuro con 
rosca de seguridad para evitar la volatilización del hidrocarburo. Finalmente se tomaron muestras 
diarias y se analizaron en un cromatógrafo de gases con selector de masa 5890 serie II de marca 
Hewlett Packcard, con el método EPA 80158 para diese! en Instituto de Ingeniería de la UNAM. 

El modelo del proceso biológico se simuló a partir de la reacción enzimática de Michaelis­
Menten que detennina una reacción cinética de primer orden (McCarty, 1988), dC/dt= -kC 
(C>>K5) , considerando la concentración de la enzima constante, C=Coe·kt, donde C= 
concentrac ión de diese! a un tiempo t, C0 = Concentración inicial de diese!, t= tiempo de 
residencia y k = constante cinética de biodegradación (ver anexo A2) . El diese! , el nitrógeno y el 
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peróxido de hidrógeno se summ1straron de acuerdo con la relación estequiométrica de 
biodegradación aerobia para hidrocarburos propuesta por McCarty ( 1988) y la ecuación para 
diese! recomendada por Jackson (1990) C1sH30, 4C 15H30 + 4502 + 9NH3 ~ 9CsH102N + 42H20 
+ l 5C02. En esta etapa del estudio se realizó el crecimiento bacteria! y el estudio de barrido con 
microscopio electrónico de barrido (MEB) al inicio y al final del estudio para verificar la 
remoción del diese! por biodegradación. 1 kg de C 15H30 requiere l. 71 kg de 0 2 = 3.64 kg de H20 2 
y 0.15 kg de nitrógeno. Los requerimientos anteriores son consecuentes con las relaciones 
presentadas en la literatura 100: 15: 1 para C:N:P respectivamente (Zegarra, 2000) . No se añadió 
fósforo por que el SoA excedía lo requerido para el metabolismo bacteria!. 

Isoterma de adsorción 

Las pruebas de adsorción se realizaron para conocer la capacidad de adsorción de diese! en el 
suelo agrícola y en la arena sílice por medio de la ecuacioo de Langmuir y Freundlich. Con la 
isoterma lineal se determinó el coeficiente de distribución del diese! en el suelo y el coeficiente 
de sorción carbono orgánico. Para las pruebas se utilizaron viales de 40 mL. Se pesaron 20 
gramos de suelo y se aplicaron a los viales por triplicado. A cada vial se le agregó 30 mL de 
pentano. Se aplicó pentano por que ayuda a la solubilidad del diese] y es el específicado por la 
técnica usada. Para el diese! se colocaron cinco concentraciones diferentes en los viales (36,548; 
30,664; 19,330; 1O,124 y 5, 753 mg/L). Finalmente se pusieron los viales bajo agitación 
horizontal durante 48 horas a 50 revoluciones por minuto. Se analizó el sobrenadante del vial en 
el cromatógrafo de gases. Se planteó la ecuación y la gráfica para determinar el coeficiente de 
distribución del diese], Ki (Bedient et al., 1994; Iturbe y Silva, 1992) con la isoterma lineal. Ki es 
la pendiente de la grafica entre Cacts y Cw. El factor de retardo se calculó con la ecuación 
propuesta en el numeral 4.2. 

1 1 1 
Se determinaron las capacidades de adsorción con los modelos de Langmuir C = kh C--;- + b, Y 

ads w 

Freundlich Logq = logKF + nlogC. 

Volatilización 

Se llevó a cabo el ensayo de volatilización de diese! durante ocho días por duplicado (Márquez­
Rocha et al., 2001 ). Se aplicó a cada vial una concentración aproximada de 57,800 mg/L de 
diese! y luego se agitó a 50 rpm. Los viales estuvieron cerrados Se tomaron muestras por 
duplicado cada dos días. También se realizó el ensayo de volatilización con los viales abiertos 
durante 8 días con una concentración de 18,561 mg/L de diese!. Finalmente se analizó en el 
cromatógrafo de gases la concentración remanente. 

Oxidación 

Se determinaron las cinéticas de oxidación del diese! por medio del peróxido de hidrógeno para 
obtener su velocidad de transformación. La prueba de oxidación se reali zó por triplicado con una 
concentración en cada vial de 44,000 mg/L diese!. Se agregó 25 mL de la so lución sintética 
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contaminada. Luego se aplicaron 6.1 mL de H20 2 (50% industrial) de acuerdo con la ecuación 
estequiométrica, ecuación 5.13. Los viales se colocaron bajo agitación a 50 revoluciones por 
minuto. Finalmente se analizó el diese! remanente en fase líquida. Se tomaron muestras hasta 
alcanzar la vida media del diese!. Para los análisis se utilizó un cromatógrafo de gases con 
selector de masa 5890 serie II de marca Hewlett Packcard. La ecuación para diese! propuesta por 
Jackson (1990) C1 5H30 fue la aplicada para la estequiometría de oxidación del diese! por medio 
del peróxido de hidrógeno. 

Ec. 5.13 

1 kg de C 1 sH30 requiere 4 kg de 02 = 7 .29 kg de H202 

5.2. Columnas experimentales 

Diseño de las columnas 

Para diseñar las columnas intermitentes como barreras para el tratamiento del agua contaminada 
con diese!, se tomaron como base los resultados de las pruebas de cinética de degradación y de 
oxidación así como los valores obtenidos de adsorción y volatilización. Con estos resultados se 
obtuvo el tiempo de vida media, el tiempo de residencia, espesor del medio reactivo, la constante 
cinética, área transversal y volumen de la columna. 

Para el diseño se aplicó el modelo de consumo de sustrato que sigue una cinética de primer orden 
para la biodegradación y oxidación, y el modelo conceptual de reactor de flujo pistón de la 
ingeniería bioquímica (Quintero, 1993). Para la etapa de oxidación con peróxido de hidrógeno se 
aplicaron los modelos del diseño de reactores químicos presentados por Levenspiel ( 1998) y 
Smith ( 1986). 

Proceso biológico 

El proceso de biotransformación dentro de la barrera se considera como un reactor de flujo pistón 
y la disminución del sustrato sigue la cinética de primer orden Quintero, 1993 (ver anexo A2). La 
figura 5.2 presenta el balance de masa en un diferencial de sustrato para un elemento diferencial 
de longitud dx . El fluido atraviesa la longitud dx en un tiempo diferencial dt y se alcanza una 
reducción diferencial dS (dS<O) en la concentración de sustrato. 
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x,-~>---- x=L 

+-x~ dx +-
i-----'-+----T---------; .............. . 

Sección 

... ... .... ... ... 

i : 

S S+dS¡ 

dS<O s. 

Figura 5.2. Diagrama del reactor de flujo pistón 

La velocidad de reducción del sustrato durante el tiempo dt que se presenta a lo largo de la 
distancia dx es dS/dt. La cinética de consumo de sustrato es de primer orden como sigue: 

dS . dS -- = -ks ~ dt = - -
dt kS 

Por definición v=x/t y t=x/v 

dx (distan cía recorrida) 

dt = -~- (v~locfdad lineal del riuido) 

P d fi . . ' ºº or e 1n1c1on v = ----

Ec . 5.16 

Q= caudal , m3/L 
S= sustrato , mg/L 

A 

A= área transversal del reactor, m2 

v= velocidad del fluido , mis 
L= longitud del reactor, m 
Y= volumen del reactor, m3 

La ec uaci ón anterior se sustituye en la ecuación 5. 15 : 

Ec. 5.14 

Ec. 5.15 
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A 
dt = dx -- -

ºº Ec. 5.17 

Donde Adx= es el volumen diferencial del elemento transversal situada a una distancia x de la 
entrada del fluido. Igualando las ecuaciones 5.14 y 5.17: 

dS Adx 
= Ec.5.18 

Tnt grando con x=O, x=L (salida del reactor) y S=S0 y S=Se. 

Ec. 5.19 

V 1 S 
Y AL=V (volumen del reactor)=> - =t 1 =>t 1= -In-º 

Q0 

1 1 

k Se 
Ec. 5.20 

La ecuación anterior presenta el tiempo de residencia para determinar cuanto tiempo permanecerá 
en la columna el agua contaminada para alcanzar una concentración deseada. 

Proceso oxidativo 

Para el diseño de la etapa de oxidativa en la columna continua se aplicó la cinética de oxidación 
del diese! por el peróxido de hidrógeno con un modelo de primer orden (ver anexo 1). 

Donde 
A= Contaminante 

A 
(Diesel) 

P= Producto de la oxidación 

dCA = -kC 
dt A 

dC.4 = -kdt 
CA 

Integrando de O a t y de Co a C 

e-e -kt - oe 

=> p 

(Producto) 

Ec. 5.21 
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La figura 5.3 muestra el esquema de proceso de la etapa de oxidación del diese! dentro de la 
columna y apartir del cual se determinaron las ecuaciones que modelan su funcionamiento como 
tiempo de residencia, volumen de la columna y espesor del medio reactivo. 

D 

o.s. 

Figura 5.2. Esquema de la barrera reactiva en la etapa oxidativa (flujo pistón) 

Tiempo de retención, th (d) 

De la ecuación 5.20 se obtiene el desarrollo para obtener th, donde la constante cinética k se 
determina experimentalmente: 

t" = 1 = ~ = _v_ ( d) 
k(ln !;___) Q Fvr 

eº 

Ec. 5.22 

Donde F es el flujo compuesto alimentado (moles/s), VT es el volumen de alimentación (L/mol), 
Q gasto y FvT=Q. 

Volumen del reactor de oxidación, (m3, L) 

V= t¡,Q (m3 ,L) 

Espesor del medio oxidativo del reactor, D 

Q 
b=-- --=Vf¡, s 

Ak(ln _,,_ ) 
se 

v= velocidad del flujo, mis 

Ec. 5.23 

Ec . 5.24 
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Espesor del medio reactivo (b), tiempo de residencia (th), diámetro de la columna (d), velocidad 
del flujo (v) y volumen del reactor (V) 

_ 1 l S 0 _ V (h -i) t -- n---
" k s Q e O 

Q 
v= - º(m/s) 

A 

Ec. 5.25 

Ec. 5.26 

Ec. 5.27 

Ec. 5.28 

Ec. 5.29 

Se calcula la carga hidráulica considerando una profundidad y un porcentaje de remoción 
específico. 

Ec. 5.30 

El área transversal requerida para el reactor es: 

Ec. 5.31 

El di seño de las columnas con dos medios reactivos para el tratamiento del diese! contenido en 
agua, el cual incluye el proceso biológico y de oxidación se modela con la ecuación cinética de 
primer orden. Lo anterior disminuye la discrepancia entre los dos procesos al momento de 
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dimensionar los reactores. Las dimensiones a lo largo de la columna se consideraran iguales a 
partir de los parámetros obtenidos por el sistema de biotransformación. 

Balance de metales en columnas 

Se realizó el balance de metales de importancia en las barreras reactivas permeables presentes en 
el afluente y efluente de las columnas por lotes. La finalidad en conocer la precipitación o arrastre 
de los metales. Las columnas se corrieron con una concentración de l 0,000 mg/L. Los metales 
analizados fueron el magnesio, manganeso, calcio, hierro, potasio, sodio y la sílice; ya que son 
las especies de interés que pueden precipitar en los medios reactivos . Se tomaron muestras al 
inicio del estudi o. Para la mezcla de diese! y agua, se utilizó agua destilada por lo que se espera 
se presente arrastre de los metales presentes en el suelo agrícola. Los análisis se realizaron con un 
espectrofotómetro de emisión de plasma (DUO-ICP) de marca Thermo Jarrel Ash Corporation en 
el Instituto de Ingeniería de la UNAM. 
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6. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

6.1. Caracterización de los medios reactivos 

Se presentan los resultados obtenidos de la caracterización del SoA y de la arena sílice. En la 
caracterización del suelo agrícola aplicada para el tratamient9 del diesel contenido en agua se 
detenninaron 16 parámetros y para la arena sílice se determinaron 6 parámetros. La 
caracterización se llevó a cabo a temperatura ambiente promedio de la Ciudad de México (18ºC) 
en el Laboratorio del Instituto de Ingeniería de la UNAM. Se presentan los datos obtenidos en las 
tablas 6.1 y 6.2. 

Tabla 6.1 
Caracterización del sucio agrícola (SoA) 
Parámetro 
pH 
Contenido de agua 
Fracción de carbono orgánico, f0 c 

Conductividad eléctrica 
UFC/g de suelo agrícola natural (heterótrofas) 
Capacidad de campo 
Clasificación textura! del suelo 

Fósforo disponible 
Nitrógeno total (amoniacal y nitratos) 
Densidad real 
Densidad aparente 
Porosidad 
Textura 
Color muestra seca 
Color muestra humedad 
Conductividad hidráulica 
UFC/g SoA al final del estudio 

Arena sílice 

Tabla 6.2 
_Caracterización de arena sílice (As) 
Parámetro 
Porosidad 
Densidad real 
Densidad aparente 
Conductividad hidráulica 
Carbono orgánico, f0 c (%) 
Diámetro 

Valor obtenido 
7.35 (18ºC) 
0.61% 
1.49% 
942 µS/m (micro Siemens) a l 8ºC 
6.4xl05 UFC/g 
21.75% 
Grupo: SM-Arena limosa mal graduada de baja plasticidad 

Subgrupo: MI-Limo de plasticidad intermedia 
280 mg/kg 
250 mg/kg 
2.64 g/mL 
1.49 g/mL 
43 .94 % 

Migajón arenoso 
1 OYR:5/2, castaño grisáceo (grayish brown) 
1 OYR:2/2, café muy oscuro (very dark brown) 
l.074x 10-4 cm/s 
8x 107 y 3.2x 108 de UFC/g 

Valor obtenido 
37.88% 
2.64 g/mL 
1.64 g/mL 
9.52x10·3 cm/s 
0.00 
0.60-0.84mm (mallas 20-30) 

La detenninación de nitrógeno total (250 mg/kg) y de fósforo di sponible (280 mg/kg) se realizó 
en el Departamento de Biotecnología de la Universidad Autónoma del Estado de Morelos. 
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Figura 1. Análisis Granulométrico para el suelo agrícola 
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Se obtuvo la tasa de crecimiento bacteria!, la densidad bacteria! a los 18 días del estudio y el 
estudio de barrido con microscopio electrónico, para comparar el suelo al inicio y al final del 
estudio. Al suelo agrícola y a la arena sílice se les determinaron la capacidad de adsorción con el 
modelo de Langmuir y Freundlich. Se determinó el coefiente de distribución (Ki) de diese! en el 
SoA y en la arena sílice con la isoterma lineal. Con el K<l se obtuvo el coeficiente de sorción, Kic, 
y el factor de retardo del diese! en el SoA y en la arena sílice, R. Se hicieron ensayos de 
volatilización en viales abiertos y cerrados. Se logró detenninar la cinética de oxidación de diese! 
con peróxido de hidrógeno. 

La arena sílice no presentó carbono orgánico, lo que no interfiere en el proceso a implementar en 
la col umnas, ni con la oxidación del diese!. 

El SoA presenta una deficiencia en nitrógeno (N) total (250 rng/kg) ya que se considera que un 
suelo es pobre en N por debajo de 1000 mg/kg. Lo cual es consecuente con las caracteríticas 
físicas de suelos, donde se presenta una deficiencia de N yse da en muchos suelos arenosos de 
climas cálidos (Pritchett, 1986). La mayor parte del nitrógeno total se encuentra en la materia 
orgánica y al presentar una deficiencia de éste, se pueden esperar bajos contenidos de nitrógeno 
en el suelo agrícola (De la Garza, 1986). 

En la figura 6.1 se representan los resultados del análisis granulométrico, con el cual se detenninó 
un suelo agrícola de tipo SM-arena limosa, con una composición de 78 .79% de arena y 21.21 % 
de finos. El análisis se realizó para detenninar el coeficiente de curvatura, el tamaño efectivo y el 
coeficiente de unifonnidad que penniten de tenninar la graduación del suelo. Por la naturaleza 
del suelo agrícola no se pueden detenninar los coeficientes porque el porcentaje de finos en 
mayor al 12%, y lo que importa en este tipo de suelo es su defonnación, por lo que se 
detenninaron los límites líquido y plástico. La tabla A presenta el número de malla con su 
respectivo porcentaje de suelo que paso. G es el porcentaje de grava retenida, S es el porcentaje 
de arena retenida, F es el porcentaje total de suelo retenido, WL es el límite líquido, WP es el 
límite plástico, PI es el índice plástico y Gs es la densidad de sólidos. La figura 6.1 B del análisis 
granulométrico representa la distribución de tamaños del suelo, graficando valores del porcentaje 
de suelo que pasa cada número de malla, y el número de malla. La figura B presenta la curva de 
distribución de partículas del suelo agrícola y la figura A presenta la clasificación del subgrupo 
del SoA (MI). Se obtuvo un índice líquido de -265<0, lo que detenninó la deformación de los 
finos dando como resultado un Limo de plasticidad intennedia. 

Se detenninó el color del suelo agrícola a través de las tablas de colores de suelos de Munsell en 
muestras secas y húmedas (Macbeth, 1973). Este tipo de suelo se clasifica corno una matriz de 
color pardo oscuro y pardo (tabla 6.1). En esta matriz la materia orgánica coloidal imparte colores 
pardos a las matrices y son comunes en diversos suelos que han incorporado materia orgánica o 
que están en una etapa relativamente temprana de intemperización (Producto de la acción en el 
tiempo por el clima y los organismos vivos en un material parental con cierta topografía). Cuando 
ambas sustancias son amorfas y cuando están presentes en cantidades grandes, juntas o separadas 
hace que la matriz sea isotrópica (Macbeth, 1973). Las conductividades detenninadas para el 
suelo agríco la, la arena sí lice y ia grava es consecuente con el tamaño de cada material. 
Kgrm>>>Ksi11cc>>>Ksue1o (2.64x 10·1 >>>9.52x 1 o-3>>> l.074x 10·4 cm/s) y son proporcionales a la 
velocidad del flujo y al tama11o de partículas. 
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La determinación de la textura se realizó a partir de los datos obtenidos en el estudio 
granulométrico del suelo agrícola, donde 78. 79% son arena y 2 l.21 % a granos finos (granos que 
pasan la malla No. 200). Con los dos porcentajes se entra al triángulo de texturas (figura 5.l) y 
se determinó un suelo de tipo migajón arenoso (tabla 6.1 ). La textura del SoA fue del tipo 
migajón arenoso y es el tipo e suelo que se recomienda para los procesos de biorremediación, por 
que poseen alta porosidad para pennitir la difusión de oxígeno y de los fluidos para la oxidación 
del diese!. Este tipo de suelo contiene el suficiente limo y arcilla para proveer la humedad y la 
capacidad de retención de agua y así lograr el crecimiento de microrganismos y la consecuente 
liberación de nutrientes de la estructura mineral (Frankerberger, 1992). 

La clasificación realizada dei suelo wmo arena limusa (figura l) tiene su origen de rocas y 
minerales en descomposición y están compuestos principalmente de minerales ricos en 
macronutrientes esenciales. El limo presenta un área superficial mayor, una velocidad de 
intemperización más rápida y una liberación de nutrientes-solubles para el crecimiento de los 
microrganismos y vegetales del suelo mayor que la arena. Los suelos con limo tienen gran 
capacidad para retener el agua disponible para el crecimiento vegetal y de las bacterias del suelo 
(Aguilera, 1989; Fitz, 1985; De Juan Valero, 1993). 

El fósforo disponible presentó un exceso en el suelo agrícola, lo cual se debe a que es un suelo 
donde se cultiva maíz, trigo, sorgo y avena para ganado vacuno, aunque puede ser por el tipo de 
arena limosa con origen en rocas y minerales en descomposición y están compuestos 
principalmente de minerales ricos en macronutrientes esenciales, por lo anterior no se agregó este 
nutriente. El suelo agrícola por el alto contenido de fósforo (280 mg/kg) se clasificó de textura 
fina , el cual presentó una abundancia del nutriente ya que por debajo de 30 mg/kg indica que hay 
deficiencia (Lopez, et al. , 1987). 

El nitrógeno presentó una deficiencia en una magnitud de l O con lo requerido por la 
estequimetría de la reacción, en relación a lo reportado en otros estudios como óptimo para lograr 
la descontaminación de un suelo y estimular el metabolismo bacteria! con respecto a la cantidad 
de carbono existente en el suelo para la relación de C:N:P respectivamente (Cassidy et al. , 1997; 
Jackson et al. , 1992; Zegarra, 2000) estos autores presentaron varias relaciones con las cuales se 
han logrado remociones arriba del 80% en sus estudios particulares . Zegarra (2000) empleo una 
relación de 100:23: 1.1 de C:N:P respectivamente en la que logró una remoción de diese! de 80%. 
McCarty (1988) empleo la relación de 100: 15:2.5 y obtuvo remociones cerca al 80%. Con las 
relaciones anteriores se debe tener cuidado de agregar todo lo requerido en un solo momento por 
el desbalance osmótico y reducción del agua disponible que pueda causar la adición de los 
nutrientes (Müller-Markgraf, 1995). 

La clasificación del suelo (figura 1) y la textura de migajón arenoso (tabla 6.1) permite la 
transferencia de fluidos para garantizar una adecuada aireación por la presencia de arenas y de 
limos que garantizan un incremento en la capacidad de retención de agua, lo cual da la 
posibilidad del crecimiento de bacterias y de vegetación siendo consecuentes con su composición 
predominante mineral y para el soporte de las bacterias degradadoras (Juma, 1998). El contenido 
alto de limo puede favorecer el fenómeno de adsorción de diese! y el olor penetrante del suelo 
con la acumulación de diese! y liberación de los nutrientes presentes en la estructura mineral. 
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El contenido de agua y la capacidad de campo (tabla 6.1) presentaron a un suelo seco al cual se le 
suministró la humedad adecuada para el estudio, ya que las muestras se tomaron en época de 
verano. Se puede aclarar que los valores bajos en el contenido de agua no son indicativos de que 
la biodegradación no se presente, sino, que puede verse limitada. 

El color y la fracción de carbono orgánico disponible en el suelo guardan una correspondencia 
lógica de su análisis, ya que el color obtenido corresponde con el contenido de materia orgánica y 
con la consecuencia de tener bacterias en el suelo de interés (Tabla 6.1 ). La fracción de carbono 
orgánico baja puede ser por el poco aporte externo de materia orgánica al SoA, el cual se límita a 
los residuos vegetales y de hierbas de los cultivos, lo cual se observó al momento del muestreo 
del suelo agrícola (Aguilera, 1989). 

El análisis microbiológico se aplicó especialmente al grupo de bacterias, ya que es el grupo más 
representativo en el suelo, son las que representan un mayor potencial de biodegradación de 
contaminantes (tabla 6.1 ). El contenido de bacterias totales (heterótrofas) que se obtuvó en el 
estudio, 6.4x 105 UFC/g, se consideró que está dentro del intervalo de una población que es 
potencialmente degradadora de contamiantes entre lx103 a lx107 UFC/g (Cookson, 1995; 
Suthersan, 1997). 

La conductividad hidráulica calculada al SoA mostró la baja velocidad que alcanza el flujo a 
través del suelo en estudio, presentando un tiempo de retención hidráulico adecuado para el diese! 
en el suelo y lograr la biodegradación por las bacterias presentes (tabla 6.1 ). La permeabilidad 
obtenida del SoA de 1.074X10-4 crn/s, la cual está dentro de los K para procesos de remediación 
in situ, ya que con K muy bajos y/o con grandes variaciones limita el movimiento de los fluidos 
para el tratamiento de barreras (Rogers et al., 1993; EPA, 1998). 

Las densidades obtenidas presentaron lo requerido del SoA para la aplicación en campo en el 
tratamiento del agua contaminada con diese) (tabla 6.1 O y 6.12). La densidad aparente obtenida 
del suelo agrícola fue de 1.49 g/mL, la cual está dentro del rango típico para un suelo de textura 
tipo migajón arenoso entre 1.20-1.75 g/mL (Juma, 1998). La densidad real obtenida 2.64 g/mL es 
mayor que la aparente porque considera el volumen de los sólidos y de los poros del suelo y es un 
valor elevado para un suelo con materia orgánica pero por debajo de los suelo minerales (Juma, 
1998). 

La densidad aparente obtenida del SoA, 1.49 g/mL, está en concordancia con lo reportado para 
los proyectos de biorremediación, el cual provee un adecuado porcentaje de porosidad en el SoA 
para el desarrollo de organismos del suelo (tabla 6.1 ). La densidad aparente y la relación con el 
porcentaje de poros es similar a los estudios reportados por Juma ( 1998). La densidad aparente 
está dentro el intervalo para suelos minerales de 0.4 a 2.0 g/mL (Aguilera, 1989). Igualmente la 
densidad real para un suelo mineral está cerca de 2.6 g/mL y la obtenida para el SoA fue de 2.64 
g/mL (Foth, 1985); lo cual es un reflejo de los minerales más abundantes en el SoA lo que asume 
la presencia del cuarzo (2 .3 a 2.8 g/mL), ortoclasa (2 .5 a 2.6 g/mL), feldespatos (2 .6 a 2. 7 g/mL) 
y en menor grado minerales arcillosos -2.0 a 2.6 g/mL- (Thompson y Troe, 1982). Los sólidos 
totales están relacionados con la densidad real del suelo, ya que es la medida de la densidad de 
las partículas presentes y la mayor parte del SoA está constituida por arenas, 78.79%, lo cual 
refleja los minerales más abundantes en el SoA (figura 1 ). 

74 



La porosidad del suelo fue de 43.94%, la cual corresponde a un suelo con alto contenido de arena 
y limos (Freeze y Cherry, 1979) y a un suelo de textura de migajón arenoso (Aguilera, 1989). La 
arena sílice presentó una porosidad de 38%, y esta porosidad permite almacenar oxígeno, el flujo 
de agua y el movimiento de gases en el medio. La arena sílice no presentó materia orgánica, por 
lo cual no hay interferencias en la oxidación del diese! en este medio reactivo (tabla 6.1 ). 

El suelo de tipo migajón arenoso con densidad aparente de 1.49 g/mL corresponde a suelos no 
consolidados, que tienen espacios porosos suficientes para el crecimiento de diversos 
microrganismos y se tiene que para este tipo de suelo este dentro de la distribución de espacios 
porosos con 55% de sólidos y 9.3% de bacterias (Juma, 1998 y Zegarra, 2000). 

El pH obtenido para el SoA fue de 7.35, d cual está Jeuüü J e: ir.tcrv::io de pH óptimo para el 
crecimiento de microrganisrnos entre 6.0 y 8.0 (Pelczar, 1982). El pH del suelo sirvió para 
amortiguar el pH de la mezcla de agua y diese! que se presentó al momento de adicionar el 
afluente en las columnas (pH entre 5.8 a 6.2). Lo anteriof""no permitió ajustar el pH para ías 
corridas en el sistema por lotes y en columnas intermitentes (tabla 6.1 ). 

La capacidad de campo (tabla 6.1) se presentó en un 21.75%, la cual está dentro de los valores 
que no afectan el crecimiento de microrganismos, ya que a valores cercanos o menores al 10% las 
fuerzas osmóticas y matriciales del suelo reducen la biodisponibilidad de agua y la actividad 
metabólica se convierte en marginal (Bossert y Bartha, 1984). A porcentajes cercanos o mayores 
al 100% se limita la transferencia de gases a la matriz del suelo para la biodegradación aerobia de 
los hidrocarburos debido a que los espacios vacíos del suelo se encuentran totalmente ocupados 
por agua (Frankerberger, 1992). Ajustando la humedad se puede generar un intervalo de humedad 
aceptable para el proceso de biodegradación entre 40 a 80% de la capacidad de campo (Baker y 
Herson, 1994 ). 

La conductividad eléctrica penniten conocer el equilibrio cualitativo de sales en el suelo y el 
contenido por el SoA no presentó problemas de salinidad ya que está por debajo de 1000 µS/m, 
por lo que los efectos sobre los cultivos y microorganismos no son significativos de acuerdo a la 
clasificación de Janzen ( 1993). 

La caracterización del suelo agrícola permitió inferir en la capacida de éste para desarrollar el 
proceso de biodegrdación en el empaque de columnas, el cual presentó una adecuada densidad 
bacteria! y un exceso de fósforo , aunque se límite por el contenido de nitrógeno el cual se puede 
agregar para ajustar a lo requerido por los microorganismos del suelo. 
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6.2. Experimentación por lotes 

La biodegradación se ha observado en varios estúdios donde se han logrado remociones arriba de 
80% de diese! en diferentes condiciones (Muller-Markgraf, 1995; Jackson, 1990). Para lograr 
estimular el metabolismo de los microrganismos se aplicaron dos macronutrientes -nitrógeno y 
fósforo- los cuales se han reportado como esenciales para los procesos de biodegradación de 
hidrocarburos. Se agregaron al proceso por el desbalance de nutrientes que provocan los 
hidrocarburos con la contribución de carbono al suelo (Leahy y Colwell, 1990). Se ha reportado 
el incremento en la remoción de hidrocarburos con la adición de nitrógeno y fósforo al proceso 
en diversas relaciones (Baker y Herson, 1994; McCarty, 1988). 

Biodegradación 

Se obtuvo la biodegradación de diese! en el suelo agrícola a nivel de microcosmos. Se utilizaron 
viales de color ambar de 40 mL. El estudio se realizó con la adición de nitrógeno en forma de 
urea y peróxido de hidrógeno como fuente de oxígeno. La temperatura de los experimentos fue la 
ambiental ( l 8ºC). El proceso se llevó a cabo en dos corridas con dos concentraciones diferentes y 
siempre con la misma cantidad controlada de suelo. Las pruebas se realizaron en el Laboratorio 
del Instituto de Ingeniería de la UNAM, Coordinación de Ingeniería Ambiental. Diariamente se 
tomaron muestras por triplicado y se analizaron en el cromatógrafo de gases. 

Se utilizó el diese! por ser una mezcla de hidrocarburos que debido a su relativa baja volatilidad 
permite aplicarlo a los estudios de biodegradación (Jackson, 1990; Márquez-Rocha et al., 2001 ), 
además porque no se ha removido diese! contenido en agua con un suelo agrícola en barreras 
reactivas penneables. Los resultados del proceso de biodegradación se obtuvieron de dos corridas 
planeadas con dos concentraciones diferentes de diese), 31481 y 39870 mg/L, para conocer la 
influencia de la concentración en la remoción de diese! en agua. Las dos corridas se realizaron a 
diferentes tiempos. Cada corrida se llevó a cabo con adición de nitrógeno y sin él. No se adicionó 
fósforo al proceso porque el suelo ya contenía una concentración por arriba de la relación C:N:P 
( 100: 15: 1 respectivamente). 

En la adición de nitró~eno se descartaron los compuestos que podrían servir como aceptares de 
electrones (N03-, S04- ). Se seleccionó la urea al 46% por ser un compuesto muy soluble en agua, 
cristalizable, inodoro, incoloro y disponible en el mercado. La adición de la urea se realizó con 
cinco puisos durante el día (cada 1.5 horas) para evitar la toxicidad en los microrganismos, ya 
que la concentración del diese! es alta y lo requerido por los microrganismos por día es una 
concentración considerable. El suministro del N por pulsos se debe a los reportes existentes de 
toxicidad generada por la adición de nutrientes de un sólo golpe a las altas concentraciones de 
hidrocarburos como se ha observado en varios estudios donde se han considerado altas 
concentraciones a partir de 10000 mg/L (Jackson, 1990; Atlas y Bartha, 1998). 

Los resu ltados obtenidos para la corrida 1 se presentan en la tabla 6.3, con una concentración 
inicial de 3148 t mg/L, con adición de nitrógeno (CAN) y sin la adición de nitrógeno (SAN), 
muestran la disminución de la concentración de diese! durante los 18 días del proceso. 
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Corrida 1: En esta etapa se aplicó CAN y H202 (2.5. mL) como fuente de oxígeno al SoA y SAN 
+ H20 2. La concentración inicial de diese! fue de 31,48 1 mg/L. A temperatura ambiente sin 
controlar. Se tomaron muestras por triplicado durante 18 días. 

Tabla 6.3 
Concentraciones remanentes en la biodegradación de diese! por microrganismo de un SoA, 
corrida 1. 

Tiempo (d) CAN SAN 

························--·-·····- ··················-·····----·······-- ···-······-·······--···-·-······ ...................... ____ 
C (mg/L) C!Co C (mg/L) C!Co 

1 31,481 1 3 Í,481 1 
2 30,326 0.96 28,789 0.9 1 
3 29,013 0.92 27,7 15 0.88 
4 27,699 0.88 26,641 0.85 
5 27,386 0.87 25,566 0.81 
6 25,072 0.80 24,492 0.78 
7 23,759 0.75 23,4 18 0.74 
8 22,446 0.71 22,344 0.71 
9 23 ,878 0.76 19,39 1 0.62 
10 19,819 0.63 17,849 0.57 
11 19,175 0.6 1 17,973 0.57 
12 12,100 0.38 13,757 0.44 
13 15 ,891 0.50 15,769 0.50 
14 13, 145 0.42 16,254 0 .52 
15 12,607 0.40 13,566 0.43 
16 10,139 0.32 14,610 0.46 
17 12,602 0.40 11,603 0 .37 
18 9,322 0.30 10,528 0.33 --_______ , ... 

d: días; CAN: con adición de nitrógeno; SAN : si n adición de nitrógeno; C: concentración remanente; C0 : 

concentración inicial de diese( (31,480 mg/L). 
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Figura 6.2. Cinéticas de biodegradación para la corrida 1 con y sin adición de nitrógeno (CAN y 
SAN). k es la velocidad de reacción y t112 es el tiempo de vida media. A contidic iones 
ambienta les. 
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La tabla 6.3 y la figura 6.2 presentan el cambio que va teniendo el diese! en el suelo agrícola 
durante los 18 días del estudio. Las curvas con adición de nitrógeno (CAN) y sin adición de 
nitrógeno (SAN) muestran un comportamiento similar, donde se puede observar la disminución 
en la relación, C/C0 , y a partir del día 12 se ve una remoción más estable, ya que hasta este día se 
suministró N y peróxido de hidrógeno para CAN y H20 2 para SAN. Se aplicó el N y el H20 2 por 
pulsos para evitar la toxicidad que puedan proporcionar a los microrganismos del SoA. Se tiene 
documentado que para concentraciones altas de contaminantes se recomienda no suministrar 
todos los nutrientes al mismo tiempo (Müller-Markggraf, 1995) y el H20 2 por su toxicidad se 
adicionó por pulsos (Pardieck, 1992; Fiorenza et al. , 1997). 

Corrida 2: Es esta etapa se aplicó una corrida CAN y H20 2 (2.5 mL) como fuente de oxígeno al 
SoAySAN + 
H202 . La concentración inicial de diese! fue de 39,870 ing!L. A temperatura ambiente sin 
controlar. Se tomaron muestras por triplicado durante 18 días. 

Tabla 6.4 
Concentraciones remanentes en la biodegradación de diese! por microrganismo de un SoA, 
corrida 2. 

Tiempo (d) CAN SAN 

------
C (mg/L) C!Co C (mg/L) C/Co 

··~~------·--~~~--·-·····---·------·---··· .. ··-··-·-·--·---------· ·-·- ........ ________ 
1 39,870 1 39,870 1 
2 39,802 0.99 39,720 0.99 
3 39,527 0.99 39,531 0.99 
4 39,390 0.98 39,390 0.99 
5 38,802 0.97 39,33 ! 0.98 
6 38,215 0.96 39,261 0.98 
7 37,627 0.94 38,680 0.97 
8 37,040 0.93 38,099 0.96 
9 36,994 0.93 3 7,518 0.94 
10 36,883 0.93 36,936 0.93 
11 36,212 0.91 36,355 0.91 
12 35,541 0.89 35,774 0.90 
13 33,660 0.84 35, 193 0.88 
14 34,304 0.86 34,611 0.87 
15 32,857 0.82 34,030 0.85 
16 32,219 0.81 33,449 0.84 
17 30,715 0.77 32,868 0.82 
18 29,978 0.75 32,287 0.81 -------- - -------

d: días ; CAN : con adición de nitrógeno; SAN: sin adición de nitrógeno; C: concentración remanente; C0 : 

concentración inicial de diesel (39,870 mg/L). 
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Figura 6.3. Cinéticas de biodegradación para la corrida 2 con y sin adición de nitrógeno (CAN y 
SAN). k es la velocidad de reacción y t112 es el tiempo de vida media. A contidiciones 
ambientales. 

Para la segunda corrida (tabla 6.4 y figura 6.3) se aplicó una concentración mayor, 39,870 mg/L, 
se pudo observar una menor remoción de diese) ya que la relación C/C0 al final del estudio es 
mayor que para la primera corrida. Se presentó la influencia de la concentración del hidrocarburo 
en el proceso de biodegradación y en la velocidad de reacción obtenida. La influencia de la 
concentración en la biodegradación de hidrocarburos se ha documentado por algunos autores por 
estar cerca al umbral de la inhibición para los microrganismos del suelo (Leahy y Colwel! , 1990; 
Zegarra, 2000) o también puede ser por la acumulación de productos intermedios generados en el 
proceso hasta niveles tóxicos (Frankenberger, 1992). Otros autores sugieren que puede ser como 
consecuencia de la reducción de la biodisponibilidad de oxígeno \Brown et al., 1983). Se reportan 
niveles de concentración de hidrocarburos por debajo de los cuales la biodegradación es 
significativa entre 7,000 a 100,000 mg/kg (Jackson, 1990) y para tener inhibición arriba de 
100,000 mg/kg (Atlas y Bartha, 1998). La aplicación del N y del H20 2 para la segunda corrida se 
realizó de igual forma que para la primera corrida. 

Las corridas 1 y 2 muestran que a partir del día 12 el proceso se hace más lento, lo que permite 
concluir que es mejor para la estimulación del metabolismo microbiano y el aumento de la 
remoción , suministrar los nutrientes y la fuente de oxígeno durante todo el tiempo del estudio (se 
puede observar en la figura 6.4). Lo anterior podría, lograr una mayor remoción, ya que a los 12 
días en la corrida 1 se había removido un 50% aproximadamente y en la segunda corrida una 
remoción cercana al 15%, de acuerdo a lo observado en las figuras 6.2 y 6.3. 

La tabla 6.5 presenta los parámetros de biodegradación obtenidos de los procesos, donde se 
permitió calcular la tasa de biodegradación, tiempo de vida media; porcentaje de masa removida, 
número de tiempos de vidas medias y tiempo de residencia. 
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Tabla 6.5 
Comparación de la velocidad, tiempo de vida media, porcentaje de masa removida y número de 
tiempos de vida media para la biodegradación de diesel en las tres corridas. 
No. C0 Porcentaje k t112 1 2 %MR 

--~<_>r.:t:~9._~ _____ (mg/L)_l2_~radado ( d- 1
) -~(d~) __________ _ 

CAN 
1 
2 
SAN 

2 

31,480.7 
39,870.4 

31,480.7 
39,870.4 

70.4 
24.8 

66.6 
19.0 

0.0431 
0.0142 

0.0118 

16.08 
48.80 

19. 10 
58.73 

0.952 
0.940 

0. ')C ! 
0.959 

70.39 
24.81 

66.53 
19.02 

1.76 
0.41 

l.58 
0.30 

(d) 

28 .24 
20.08 

30.17 
17.88 

C0 : Concentración inicial de diese!; k: tasa de biodegradación, obtenida de graficar el tiempo v.s. C/C0 

para las tres corridas; t112 : tiempo de vida media; Y: coeficiente ele correlación de las graficas de tiempo 
v.s. C/C0 en las tres corridas; d: días; CAN: con adición de nitrógeno; SAN: sin adición de nitrógeno; 
%MR: porcentaje de masa removida; N J/2: número de tiempos de vidas medias gastadas para lograr la 
concentración de interés; th: tiempo de residencia. 

Se observan diferencias entre las constantes cinética, k, y el tiempo de vida media, t112. Los 
valores de k y el t112 son mayores en el proceso donde se agregó nitrógeno. La misma tendencia 
se presenta para la corrida 2 (tablas 6.5). El proceso de biodegradación CAN presentó una mejor 
remoción del diesel; igual se observó en las velocidades de reacción, k, que fueron más altas para 
CAN. Los tiempos de vida media, t112, fueron más bajos para los procesos CAN. Las cinéticas de 
biodegradación se ajustaron a la cinética de primer orden, la cual permitió determinar el valor de 
k. 

Así mismo se presenta la comparac1on entre los parámetros obtenidos de las corridas de 
biodegradación por lotes. Se observa la diferencia entre las velocidades, donde el proceso con 
adición de nitrógeno presentó una mayor velocidad (20% en la primera concentración y 17% para 
la segunda concentración). La adición de nitrógeno se ha reportado como estimulador del 
metabolismo bacteria! y lograr una mejor biodegradación (Müller-Markggraf, 1995; Márquez­
Rocha et al., 2001). La tabla 6.5 se muestra la diferencia entre las dos corridas y las dos 
concentraciones. La concentración de diese! (40,000 mg/L) más alta se recomienda como umbral 
inhibidor de los microrganismos, y se pudo observar una diferencia menor entre las dos 
velocidades, sin embargo es mayor a la que se le adicionó nitrógeno. La similitud entre las dos 
velocidades puede ser por la inhibición a la concentración comentada anterionnente o a los 
posibles compuestos intermedios generados en el proceso (Frankenberger, 1992). 

Los coeficientes de detenninación son superiores al 94%, lo que puede inferirse como el buen 
ajuste de los datos experimentales a la recta lineal , siendo consecuente con la reacción de primer 
orden determinada para los datos experimentales que se ajustaron a una recta lineal con el método 
diferencial (Anexo A.2). 

El porcentaje de remoción de masa (%MR) obtenido a partir de la ecuac1on 4.8 , donde se 
relaciona el ti empo de residencia hidráulico y la constante de velocidad de biodegradación, 
presentó un comportamiento acorde al porcentaje degradado, lo cual indica que la ecuación 
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cumple con la masa removida calculada a partir de los parámetros generados por la reacción de 
primer orden, C=Coe-kt (Fiorenza et al., 2000). 

Para los procesos operados con CAN se apreció un requerimiento menor de tiempo para remover 
el diese!, se triplica el tiempo de vida media con el aumento de la concentración de diesel . Para 
los procesos operados con SAN el comportamiento es similar y con el aumento de la 
concentración de diese! se triplica el tiempo de vida media. El proceso corrido con SAN requiere 
mayor tiempo para la remoción en comparación con el proceso al cual se le aplicó nitrógeno 
(CAN). Las dos corridas muestran que a mayor concentración mayor tiempo para lograr la 
biodegradación. 

El húmero de tiempo de vidas meJias (N 112) provee cuC::111ios tiempos Je vidas medias (t112) se 
requieren para lograr una concentración de interés. El N 112 se calcula con la ecuación 4.1 y 
relaciona el th y el tiempo de vida media. El N 112 obtenidos muestra cuantas vidas medias se 
gastaron en llegar a la concentración final del estudio. Se ooservó que hay mayores N 112 para la 
concentración de la primera corrida en los dos procesos con CAN y SAN. Similarmente se pudo 
observar un comportamiento similar para la segunda corrida. Las N 112 fueron mayores para el 
proceso con adición de nitrógeno, lo cual muestra la influencia de los nutrientes. También se 
muestra que con el incremento de la concentración el N 112 es menor en las dos corridas lo cual 
puede estar ligado a la inhibición por la concentración y a los compuestos intermedios que se 
pueden formar una alta concentración del hidrocarburo como se ha sugerido en otros estudios 
(Jackson, 1990; Frankenberger, 1992). Los tiempos de residencia calculados permiten inferir que 
por lo complejo del diese! se requiren varios días para lograr una remoción por arriba del 90%. 

El planteamiento anterior donde se sugiere que la disminución en la biodegradación del diesel se 
debe a la influencia de la alta concentración del hidrocarburo y los compuestos intemedios que se 
generan pueden ser tóxicos a los microrganismos. Igualmente se puede observar que el proceso al 
cual se le suministró nitrógeno requiere menos tiempo para lograr la remoción como se puede 
apreciar en los dos procesos con CAN y SAN, siendo los procesos sin adición de nitrógeno los 
que nesecitan mayor tiempo para degradar y reportan un porcentaje de remoción menor. 

Crecimiento bacteriano 

El crecimiento se determinó con la técnica de cuenta en placa de la biomasa en el suelo agrícola 
inalterado se comparó con la biomasa del suelo durante el proceso de biodegradación del diesel y 
el crecimiento se calculó como unidades formadoras de colonias por gramos de suelo, UFC/g. El 
estudio se realizó durante 18 días y cada día se cultivaron tres placas. Las UFC/g de la figura 6.4 
representan una cinética de crecimiento tipo Monod (Márquez-Rocha et al. 2001; Cookson, 
1995). La tabla 6.6 presenta los promedios de la tasa de crecimiento bacteria! y se puede observar 
el aumento en la densidad bacteria! durante el estudio. 

El crecimiento se incrementa desde el inicio hasta los días 12 y 13, lo cual sugiere como se 
presentó en las cinéticas de biodegradación (figuras 6.2 y 6.3) que el proceso se hace más lento a 
partir del día 12, ya que se suministraron desde el día 1 al hasta el día 12 el nitrógeno y el H202 

requerido por los microrganismos del SoA. La figura 6.4. muestra ampliamente lo descrito 
anteriormente, donde se puede observar un máximo de creciemiento y Juego la disminución lenta 
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del crec1m1ento. Se presentó una figura típica de los procesos de biodegradación (Cookson, 
1995). La tasa de crecimiento bacteria! muestra como fue crecimiendo paulatinamente la biomasa 
del suelo al estar en contacto con una fuente de carbono, oxígeno y nutrientes. 

Para las dos concentraciones aplicadas para estudiar la biodegradación del diesel en presencia de 
nutrientes, se observó que a una concentración más alta el tiempo de vida media, t112 se amplía 
más para lograr la biodegradación y la velocidad disminuye en una tercera parte (tabla 6.5), lo 
anterior se da por la posible influencia de la concentración en la remoción de diese), siendo 
consecuente con lo reportado en otros estudios (Márquez-Rocha et al., 200 l; Yang et al., 2000) . 
Las k detemünadas con CAN (0.0142 a 0.043 ld- 1

) se relacionan con los valores propuestos por 
otros investigadores para la biodegradación del diesel (Jackson et al., 1994). Sin nutrientes se 
observó una condición similar, presentando la k y t 112 con igual co111µ01 í.a1nicnto (tabia 6.22). Los 
dos métodos con nutrientes y sin ellos presentan diferencia considerable para bajas 
concentraciones pero a mayores concentraciones se muestra una diferencia menor como se ha 
observado en otros estudios (McCarty, 1988). 

En la biodegradación se observó que el porcentaje del contaminante removido es menor a mayor 
concentración. En la segunda corrida la diferencia entre el porcentaje degradado para las 
muestras con nutrientes y sin ellos disminuye pero con una marcada diferencia en la k y t112 (tabla 
6.5). Se demostró que la biotransfonnación aerobia es un mecanismo adecuado para remover el 
diese! con el suministro de los nutrientes necesarios para la biomasa nativa del suelo y una fuente 
de 02 (Fiorenza et al., 2000; McCarty, 1988; Yang et al., 2000). 

La relación C:N:P suministrada a partir de la ecuación propuesta por McCarty (1988) y la 
fónnula química para el diese! de Jackson (1990) presentaron consistencia con los relaciones 
reportadas en la literatura para C:N:P de 100: 15: 1 respectivamente (Burke et al., 2000; Cassidy et 
al., 1997; Jackson, 1992). La adición del H20 2 por pulsos como fuente de 0 2 tuvo un 
comportamiento adecuado como aceptor de electrones ya que los datos obtenidos reportan la 
biodegradación del diese!, lo cual es consistente con los procesos propuestos como fuentes 
alternas y económicas de suministro de oxígeno (Fiorenza et al., 2000; Freijer, 1996; Pardieck et 
al., 1992). 

Los tiempos de vida media obtenidos, mostraron la influencia de la concentración del 
hidrocarburo en la actividad bacteriana, siendo el aumento en la concentración del diese! inhibe y 
crea condiciones de toxicidad a los microorganismos del suelo, aproximándose al umbral de las 
concentraciones reportadas como inhibidoras del metabolismo bacteria! para los procesos de 
saneamiento de suelos contaminados (Zegarra, 2000) . 
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Tabla 6.6 
Crecimiento de bacterias heterótrofas 

Tiempo UFC/g 
(días) 

1 

2 

3 

4 

5 

6 

7 

8 

9 

10 

11 

12 

13 

14 

15 

16 

17 

18 

6.40E+05 

7.30E+06 

2.00E+07 

2.20E+07 

8.00E+06 

2.50E+07 

3.00E+07 

6.20E+07 

6.40E+07 

6.60E+07 

7.00E+07 

7.30E+07 

2.53E+08 

3.1 OE+08 

8.00E+07 

2.5 1E+08 

l .20E+07 

l.OOE+07 

- ~~-------~-------., 

Tasa de crecimiento bacteria! 

1.00E+09 

• • • 
1.00E+08 • 

• • • • • 

1 OOE+05 ··~. ----r--~-~---,.---r-----,.--~--J 

o 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20 

Tiempo (días) 

Figura 6.4. Crecimiento bacteria! en el suelo agrícola con CAN 
corrida 1. 

Análisis cualitativo de la degradación 

Se llevaron a cabo los análisis cualitativos del proceso de biodegradación del diese! de 
producción Mexicana por bacterias de un suelo agrícola. Se estudiaron la densidad de 
microrganismos al final del estudio, 18 días. Se realizó un estudio de microscopía electrónica de 
barrido para observar el suelo (MEB) al primer y último día del estudio de biodegradación. La 
densidad bacteria! se determinó para conocer el incremento de los microrganismos del suelo al 
final del estudio en comparación con la densidad baceterial inicial del suelo (6.4x 105UFC/g). 
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Densidad bacteriana 

Se obtuvo una densidad bacteriana al final de los ensayos de biodegradación entre 8x l 07 a 
3.2x l 08 de UFC/g con la técnica cuenta en placa. Los resultados obtenidos presentaron ·el 
crecimiento de la biomasa del suelo en el proceso de biodegradación del diese!, el cual tuvo una 
densidad inicial de 6.4.x 1 os UFC/g. Estos resultados son consecuentes con otros estudios donde 
han biodegradado diese! u otros hidrocarburos y se ha comprobado el crecimiento de los 
microrganismos al final del proceso de biorremediación (Márquez-Rocha et al., 2001; Fernández, 
et al., 2000; Fischer et al., 2001 ). El crecimiento puede ser por el contacto que tiene las bacterias 
del SoA con la fuente de carbono (diese!), oxígeno y nutrientes, y agregándose estos dos últimos 
por pulsos. El intervalo obtenido de la densidad bacteria! (8xl07 a 3.2xl08 UFC/g) puede ser a lo 
planteado anterionnente con referencia a la influencia del nitrógeno y la fueme de oxígeno, que 
sólo se aplicaron desde el día l hasta el día 12 del estudio. 

La biodegradación se verificó adicionalmente con los ensayos de cuenta total en placa de 
organismos heterótrofos (UFC/g) para observar el crecimiento de los microorganismos presentes 
en el suelo agrícola. También se obtuvo la tasa de crecimiento bacteria! (Deyta, 1999; Márquez­
Rocha et al., 2001) y el análisis cualitativo del suelo antes y después del proceso de 
biodegradación con un estudio de SEM. Las UFC/g presentaron un aumento similar a lo 
reportado en otros trabajos desde 6.4x los UFC/g en el suelo original hasta 8x 107 y 3.2x 108 de 
UFC/g en el SoA después del ensayo de biodegradación, los cuales son consecuentes con lo 
reportado en otros estudios, donde se han obtenido densidades similares a 3.2x 108 UFC/g 
(Márquez-Rocha et al., 2001; Femández et al., 2000; Fischer et al., 2001 ). 

La densidad bacteria! obtenida, presentó la disminución de diese! y el crecimiento de la biomasa 
del SoA en el tiempo del estudio para la corrida 1 para CAN (figura 6.4). Las UFC/g de la figura 
6.4, representa una cinética típica de crecimiento de la biodegradación tipo Monod (Márquez­
Rocha et al. 2001 ). 

Estudio de barrido con microscopio electrónico (MEB) 

El MEB se realizó para comparar las características del suelo agrícola antes y después del 
proceso de biodegradación. Observar si cambio el SoA por la adición de peróxido de hidrógeno o 
permanecieron sus propiedades visuales . Se observó en el estudio el cambio en las características 
del suelo agrícola. La figura 6.5 se presenta la diferencia del suelo antes y después del proceso de 
biodegradación. 
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Figura 6.5. Comparación del suelo inalterado, foto A y al final del proceso de biodegradación del 
día 18, foto B. 

Se observa en el MEB la permanencia de las características del suelo y el aumento de la biomasa 
del SoA. La superficie del suelo se ve de igual configuración física y de las mismas 
características de la película de microrganismos en el suelo agrícola. Se concluye que la adicción 
del H202 por pulsos es la adecuada para el proceso (Pardieck et al., 1992; Fiorenza et al., 1997). 

Adsorción 

La adsorción del diese! en el SoA se aplicó para conocer cuanto diese! se puede atrapar y cuánto 
queda en solución después de la biodegradación y oxidación, y saber que concentración del 
hidrocarburo se removió. Se determinaron las capacidades de adsorción del diese! en el SoA y la 
arena sílice con los modelos de Langmuir (b) y Freundlich (K). El coeficiente Kd se obtuvo de la 
pendiente de recta de la isoterma de adsorción lineal (figura 6.1 O y 6.11 ). Se tomaron muestras 
por triplicado y los datos obtenidos son el promedio aritmético. Parn calcular Koc y R se usaron 
las ecuaciones establecidas en el apartado 4.2. 

Los resultados obtenidos del proceso de adsorción para el suelo agrícola y la arena sílice se 
modelaron con la ecuación de Langmuir y se compararon con el modelo de Freundlich. El 
modelo de Langmuir presentó un mejor ajuste de los datos obtenidos para los dos materiales. A 
continuación se presentan las gráficas en paralelo de cada modelo y cada material. 

. 1 1 1 1 
Modelo de Langmu1r: - - =--+-

C0d1 Kb Cw b 
Ec. 6.4 

El parámetro de interés es b (mg/g) ya que determina la capacidad del suelo de adsorber el diese!. 
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Modelo de Freundlich: C, = KCw" y Lineal izando : LogC, = LogK + nLogCw Ec. 6.5 

En donde Kr (mg/g) es la capacidad de adsorción y se relaciona con la capacidad del suelo para 
adsorber el diese!. 

La determinación de la capacidad de adsorción para el suelo agrícola y la arena sílice, se obtuvo 
con el modelo de Langmuir, el cual presentó un mejor ajuste a los datos experimentales que el 
modelo de Freundlich, a pesar que los coeficientes de determinación estadísticos (R2

) son 
similares. La ecuación de Lagmuir determinó la capacidad de adsorción con el intercepto a la 
ordenada (b). Para el modelo de Freundlich se obtuvo la capacidad de adsorción con el intercepto 
a la ordenada (KF) dada en mgdiesel/gsuelo. 

Suelo agrícola 

Tabla 6.7 
Resultados del pro~eso de adsorción de diese! en SoA ajustados al modelo de Langmuir 

Cº C Cads 1 /Cads 1 /Cw 
(mg/L) ______ (mg(_L) (mg/g) 
5,753 4,551 1.802 
10,124 7,734 3.585 
19,330 13,764 8.348 
30,664 20, 111 15.830 

__i§,548_ _ 24,948 17.401 

0.5549 
0.2789 
0.1198 
0.0632 
0.0575 

2 l.97E-05 
12.93E-05 
7.26E-05 
4.97E-05 
4.01 E-05 

C0 : Concentración inicial de diese!; Cw: Concentración de diese! en el equilibrio; Cads: Concentración 
adsorbida de diese!. Se colocaron 20 gramos de suelo agrícola y un volumen de 30 mL de pentano. 

0.6 

0 .5 

'OJl 0 .4 
~ 

"' 0 .3 
-o 
"' s¿ 0.2 

0 .1 

o 
O OOE+OO 5 .00E-05 1.00E-04 l.50E-04 

l /Cw(L/mg) 

b=13 .50m g/g 

y= 2825.2x - 0.0741 

R2 = 0 .996 1 

2.00E-04 2 .50 E-04 

Figura 6.6. Determinación de b para diese! en suelo agrícola con el modelo de Langmuir. b 
representa la capac idad de adsorción de d iesel en el So A. 
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Tabla 6.8 
Resultados del proceso de adsorción de diese! en SoA ajustados a l modelo de Freundlich 

C0 Cw C, logC, logCw 
(mg/L) ___ (mg/L) (mg/g) -----·-------- -
5,754 4,552 1.802 0.25575479 3.65819653 
10,124 7,734 3.585 0.55448916 3.88840978 
19,330 13,765 8.348 0.92158244 4.13877527 
30,665 20, 111 15.83 1.19948091 4.30344166 
36,548 24,948 17.401 1.24057421 4.39703608 

C0 : Concentración inicial de diese!; Cw: Concentración de diese! en el equilibrio; Cads: Concentración 
ad50rbida de diese!. Se colocaívil 20 grc!"!"!cs de suelo agrícol¡i y un volumen de 30 mL de pentano. 

1.4 -

1.2 

1 
{/") 0 .8 
~ 
o 0.6 

....J 
0.4 -

0.2 -

o ---· 
3.4 3.6 3.8 4 

LogCw 

y = l .3927x - 4.8438 
R2 = 0.9939 

4.2 4.4 4.6 

Figura 6.7. Determinación de KF para diese! en suelo agrícola con el modelo de Freundlich. KF 
es la capacidad de adsorción del diesel en el SoA. 

Arena sílice 

Tabla 6.9 
Resultados del proceso de adsorción de diese( en arena sílice con el modelo de Langmuir 

Co Cw Cads 1 /Cads 1 /Cw 
____ .C~l'lg,I!:,,) ...... -.Ci:!l_g/.!:,,2_______ ( mg/ g) ______ ..... -··-·· ---··--···-··-···-·-·---

5, 319 4,613 1.059 0.94428706 0.00021678 
9,856 7,717 3.209 0.31162356 0.00012959 
17,598 12,385 7.819 0.12789359 8.0741E-05 
26, 158 18,753 11.108 0.09002521 5.3324E-05 
36,014 28,574 11.159 0.08961376 3.4997E-05 

C0 : Concentración inicial de diese! ; Cw: Concentración de diese! en el equilibrio; Cads: Concentración 
adsorbida de diese !. Se colocaron 20 gramos de arena sílice y un volumen de 30 mL de pentano. 
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1 1 

0.9 1 

0.8 1 

~ 0.7 11 

OfJ 

_§ 0.6 1 
OfJ ¡ 

-::: 0 .5 
"O 

~ 04 
0.3 

' 0.2 j 

0. 1 

o . 
o 

• 
0.00005 

• 

0 .000 1 0 .000 15 

l/CW (L/mg) 

• 

b=5 .46mglg 

y =48 10.6x - 0 .1832 

R' = 0.9232 

0.0002 0 .00025 

Figura 6.8. Determinación de b para diese( en arena sílice con el modelo de Langmuir. b 
representa la capacidad de adsorción de diese! en el SoA. 

Tabla 6.10 
Resultados del proceso de adsorción de diese! en arena sílice con el modelo de Freundlich 

C0 Cw C, logC, logCw 
----·--(~g~~} . ········-····--- ..... (!!.!.&!-J ______ .. ___ ___ ····-.... i mg!g.2_ ______________________________ _____________ _ 

5,319 4,6 13 1.059 0.02489596 3.66397875 
9,856 7,717 3.209 0.50636972 3.88743612 
17,598 12,385 7.819 0.8931512 1 4.09290653 
26, 158 18,753 11.108 1.04563587 4.27307515 
36,014 28,574 11.159 1.04762528 4.45597074 

C0 : Concentración inicial de diese!; Cw: Concentración de diese! en el equilibrio; Cads: Concentración 
adsorbida de diese!. Se colocaron 20 gramos de arena sílice y un volumen de 30 mL de pentano. 

1.4 
1.2 

C/l 1 
u 0.8 
O/) 

0.6 o 
-l 0.4 

0.2 
o 

3.6 ·- 3.8 4 

LogCw 

4.2 

y = l .3327x - 4.7267 

R2 = 0.8959 

4.4 4 .6 

Figura 6.9. Determinación de Kr para diese! en arena síl ice con el modelo de Freundlich . Kr es 
la capacidad de adso rción del diese! en el SoA. 
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Tabla 6.11 
Capacidad de adsorción obtenida para diesel en el SoA y arena sílice 

.......... .............. . . ... __ __ ~-~~!.~~---- -·-· ................. . ....................... _____ .~J~g-~ie~~! ~g)_ ____ ____________ _ _ 
Langmuir 

So A 
Arena sílice 
Freundlich 

So A 
Arena sílice 

13.50 
5.46 

K (mg diesel/g) 
l.43x 10-5 

l .88xl 0-5 

-~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~~. 

b: Capacidad de adsorción del SoA y de la arena sílice con el modelo de Langmuir. K: Capacidad de 
adsorci ón del SoA y de la arena siiice con et moJeiu de FreunJl1dt. 

Con los dos modelos el SoA presentó un ajuste muy aceptable cerca de la unidad, lo cual puede 
ser por la materia orgánica del suelo. Se ha documentado que en suelos con materia orgánica, los 
hidrocarburos hidrofóbicos tienden a permanecer en la fase sólida y no en la fase líquida, lo cual 
se llama una distribución orgánica/orgánica (Karickhoff et al., 1979; Schwarzenbach et al. , 1993). 
Para la arena sílice que no presentó contenido de materia orgánica, los dos modelos muestran un 
comportamiento similar al estudiar las curvas de las figuras 6.8 y 6.9, donde se observa 
inicialmente la adsorción del diesel en la arena, luego se va incrementando y se llega a un 
máximo, finalmente se va dando una desorción del diese!. Este fenómeno no permite que las 
rectas presenten un ajuste como en el SoA. A pesar que el modelo de Freundlich linealizó los 
datos experimentales con la función logaritmo aplicada no logra tener los puntos sobre la línea 
trazada. El modelo de Langmuir sin función logaritmo reportó un coeficiente de determinación 
mayor que el modelo de Freundlich, aunque no se alejan demasiado. El modelo de Langmuir 
presentó un mejor ajuste a los datos experimentales como se ha reportado por algunos estudios 
(Sontheimer et al. , 1988). 

Determinación del coeficiente de distribución, Kd 

El Ki se determinó a partir de la isoterma lineal que relaciona la masa en la fase sólida (Cs) y la 
masa en la fase de equilibrio (Cw), Kd=CslCv. Se llama lineal por que determina una línea recta y 
es una constante empírica y no una constante tennodinámica. Algunos autores determinan Ki a 
partir de la ecuación de Freundlich, cuando el exponente, n, es igual a 1 a bajas concentraciones 
(Deutsch, 1997). El Ki refleja en cualquier momento la distribución del diese! entre la fase sólida 
y en solución. 
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Suelo agrícola 

Tabla 6.12 
Resultados de adsorción de diese! en el suelo 

20 

15 

Vi 10 u 

5 

o · --
o 

1.802 
3.585 
8.348 
15.83 

17.401 

4,552 
7,734 
13,765 
20, 111 
24,948 ---- --- . -------- - ------ - - -

y = 0.000763x - 1.220838 
R2 0 .9 74 787 = 

5000 10000 15000 20000 25000 30000 

Cw 

Figura 6.10. Determinación de Kd para el suelo agríco la. La Kd representa la distribución entre la 
concentración de interés en el só lido y la concentración en solución. 

Arena sílice 

Tabla 6.13 
Resu ltados de adsorción de diese! en la arena 

Cs (mg(g) ... C-.v(mg/L} 
0.00 0.00 

- ---------------- - -------- ---------------·-·------------------·-··-· ······-··-----··· -- -------------------·-···-·---· 
1.059 
3.209 
7.8 19 
1 i. l 08 
11 .159 ---------- ---

4,613 
7,717 
12,385 
18,753 
28,574 
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y = 0 .000449x + 0 .336989 
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Figura 6.11. Determinación de Kd para la arena sílice. Determinación de Kd para el suelo 
agrícola. La Kd representa la distribución entre la concentración de interés en el sólido y la 
concentración en so lución. 

El coeficiente de distribución se determinó para el suelo agrícola y para la arena sílice. El SoA 
obtuvo un Kd de 0.80mL/g y la arena sílice de 0.45mL/g (tabla 6.14 ). Los dos materiales 
presentaron porcentajes de porosidad similares, 44% para el suelo agrícola y 38% para la arena 
sílice, pero su coeficiente de distribución no es similar y el Kd de SoA duplica al coeficiente de 
distribución del diese l en la As. La mayor distribución (Kd) del diesel en el SoA puede ser por el 
contenido de materia orgánica, ya que la arena no presentó materia orgánica. Lo anterior es 
consecuente con lo reportado por otros autores donde se plantea que a mayor contenido de 
materia orgánica por el suelo (foc=l .49% para el suelo agrícola y 0.00% para la arena sílice) 
mayor distribución del compuesto orgánico (Schwarzenbach et al. , 1993). Lo anterior también se 
presentó en la adsorción donde el diesel casi triplicó la capacidad de adsorción en el suelo 
agríco la con respecto a lo calculado para la arena sílice. 

Tabla 6.14 
Determinación de los coeficientes de sorción 

Material Parámetro 
Kd (mL/g) K0 c (mL/g) R 

Suelos agrícola 0.76 56.98 3.69 
Arena sílice 0.45 0.00 2.73 

Kc1: Coeficiente de distribución para diese! en el SoA; K0 c: coeficiente de sorción del SoA; R: factor de 
retardo para diese! en el So A, 3 .69 veces más lento que el agua, y de 2. 73 en la arena sílice. 

El coeficiente de sorción de carbono orgánico (K0 c) reflejó lo expuesto anteriormente, ya que este 
coefic iente presenta el grado de relación para el cual el contaminante se distribuye entre la fase 
só lida y la fase en so lución. El K0 c simboliza la tendencia del contaminante para ser adsorbido 
por el SoA en función de su contenido de carbono orgánico. El K0c se obtiene de la relación entre 
el coeficiente de di stribución y la fracción de carbono orgánico, Kd/f0 c, K0 c=Kd/foc (Deutsch, 
1997; Schnoor, 1996). El SoA presentó un K0 c de 56.98mL/g y de cero en la arena sílice ya que 
carece de materia orgánica, infiriendo que los compuestos hidrofóbicos prefieren estar asociados 
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con los compuestos orgánicos del suelo que estar disueltos en el agua (Schwarzenbach et al., 
1993). 

El factor de retardo, R, se determinó con la ecuación propuesta por Freeze y Cherry ( 1979) R = l 
+ K.1 Pb /11 , la cual relaciona al coeficien,te de distribución con la porosidad del suelo y su 
densidad . Como se esperaba el R para el SoA (3.69) se presentó mayor que el R para la arena 
sílice (2 .73) . Este factor es mayor en el SoA y puede ser atribuido como se planteó anteriormente, 
al contenido de materia orgánica presente en el suelo agrícola (como se observó la arena sílice no 
presentó f0 c). Lo anterior permite inferir que puede ser el contenido de materia orgánica lo que 
hace qu e: d fluj 11 del diese! se rctr;i s~ m~s -:n ur. suelo con materia orgAnic:E! que en uno sin ella. 
En la arena sílice el retraso se debe a la porosidad y a la superficie de la arena (Schwarzenbach, 
1993). 

Volatilización 

Se realizó el ensayo de volatilización de diese! en viales abiertos y cerrados durante ocho días. La 
volatilización del diese! en los ensayos realizados fue de cero, lo cual es similar a lo reportado en 
otros estudios (Márquez-Rocha et al., 2001) que fue menor a 5% aproximadamente de la 
concentración inicial. Los resultados de la volatilización del diese! presentaron una baja pérdida 
de éste, lo que hace concluir que el hidrocarburo no se volatilizó dentro de los reactores por lotes 
y se transforma por biodegradación, oxidación o se adsorbió en el SoA. La concentración de 
volatilización con viales cerrados fue de 50,000 mg/L y con viales abiertos fue de 15,000 mg/L 
de diesel. Se aplicaron dos concentraciones diferentes para observar la influencia de la 
concentración en la volatilización. La concentración de 50,000 mg/L para comparar con las 
cinéticas de biodegradación y la 15,000 mg/L para comparar con las columnas por lotes. Se pudo 
observar que a estas concentraciones la volatilización es mínima. 

Oxidación 

La oxidación se reali zó para conocer el tiempo de vida media del diese! cuando se oxida con 
peróxido de hidrógeno, lo cual no se ha reportado en la literatura de biorremediación, y poder 
compararla con la velocidad obtenida en la biodegradación, para poder acoplarlas al diseño de las 
columnas empacadas con suelo agrícola y arena sílice. Se determinaron las cinéticas de oxidación 
del diese! por medio del peróxido de hidrógeno para obtener su velocidad de transformación y el 
avance de la reacción. La prueba de oxidación se realizó por triplicado con una concentración en 
cada vial de 44 ,000 mg/L diesel. 



Tabla 6.15 
Resultados de oxidación de diese! por peróxido de hidrógeno 

Tiempo e, C2 C3 
e lnC/Co 

(h) (rng/L) (rng/L) (rng/L) 
(rng/L) 

o 43,472 45,505 45,336 44,682 0.01198103 
40,738 43,368 44,136 43,459 0.02775405 

,., 
37,408 4? 1'>11 41,575 41.450 0.07508807 ~. ·- ,-- -.., 
38,272 42,297 43,007 41,303 0.07864i27 .) 

4 :S4,212 41,694 41,489 39,332 0.12752837 
8 29,320 39,760 41,785 37,599 0.17258637 
12 28,298 35,002 37,942- 35,333 0.23475612 
24 34,186 32,380 33,309 34, 165 0.26836287 
28 31,921 31,746 34,359 32,886 0.3065199 
32 28,581 34,942 30,633 30,320 0.38777728 
49 30, 150 29,863 34,359 34,650 0.2542763 
54 28,850 30,061 28,390 29,126 0.42793395 
78 25,930 24,990 27,679 28,870 0.43678038 
114 24,551 24,990 24,235 24,612 0.59632881 

0 .7 -

0.6 -

0.5 -

o 0.4 - • ~ u y = 0 .0047 x-0. 10 63 

-= 0.3 f<. ~ - o . ~374 

• 
0.2 - K=-0.0047h·' 

0.1 - -

º -'-·------.- ----- ,- ---- --· -·----- --·- -·-···,-------,...- --· -- . .., 
o 20 40 60 80 100 120 

Tiempo ( h) 

Figura 6.12. Oxidación del diesel por H20 2. K representa la velocidad de la cinética de 
oxidación. 

Los datos experimentales obtenidos del proceso de oxidación presentan una oxidación rápi da al 
inicio en las primeras 20 horas, para posteriormente oxidarse el diese! más lentamente, donde se 
va a lcan zando al final de las 114 horas una remoción constante . 

La constante de velocidad de oxidación del diese! con H20 2, K, obtenida fu e de 0.1128d-
1 

(0.0047h-1
) y un ti e mpo de vida media 6.14 días. El proceso de oxidación presentó una alta 
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velocidad de transfonnación del diese!, en aproximadamente 6 días redujo a la mitad la 
concentración inicial de 44,682 mg/I bajo condiciones ambientales de la ciudad de México (18-
190C), sin catalizadores y a un pH entre 6.5-7.5. Comparando los tiempos de vida media del 
proceso biológico y de oxidación se puede observar que este último sistema mostró una mejor 
remoción del contaminante, aunque la biodegradación inició con una menor concentración 
(39,742 mg/L). 

La grafica destacó el cambio en la velocidad (desaceleración) de la oxidación del diese! con 
H202, ya que en el lapso de tiempo desde el día O y el el día 30 es mayor la velocidad de 
oxidación, pero después del día 30 empieza a disminuir, lo cual puede atribuírsele a la 
disminución del poder oxidante del compuesto químico al no producir con la misma velocidad 
los rad1 ales de hidróxiio. !..::s c!0s p::r~;:;;; p!!ed~11 presP-nt;:.r diferi::!!~~s c0mportamientos cinéticos, 
sin embargo el análisis general realizado a los datos experimentales produjo un comportamiento 
cinético de primer orden. 

Se pudo observar la disminución de la concentración de diese! contenido en agua con la adición 
del agente oxidante sin catalizador, lo cual es similar a otros estudios de remediación donde se 
aplicaron oxidantes para la remoción de sitios contaminados con hidrocarburos (Miller y Valentin 
(1999); Geissler (2000); Yin y Allen (1999); EPA (l 998); Miller (l 996); Johnston et al., ( 1998); 
Trach (1996); Lee y Kim (2002)). 

La oxidación del diese! por medio del peróxido de hidrógeno se realizó a un pH entre 6-8 del 
afluente y del efluente entre 7.0-7-5, es similar a otros estudios donde no se ha modificado el pH 
y se produce la oxidación del contaminante (Grigoropoulou y Philppopoulos, 1997; Miller, 
1999). 

La cinética de oxidación se representó adecuadamente por la ecuación de primer grado, lo cual se 
corrobora por el coeficiente de determinación estadístico de 84%, igualmente como lo reporta en 
otros estudios de oxidación (Ince y Apikyan, 2000; Miller ei ai., i 999; Collins et al., 1997; 
Crittenden et al., 1999). 

La oxidación del diese! presentó una remoción del 50% a los 6 días de operación sin la adición de 
catalizador, lo cual se puede considerar una alta remoción por medio del H202 ya que la mezcla 
del hidrocarburo es muy compleja en sus componentes. Otros estudios han oxidado hidrocarburos 
con una mayor remoción y en un lapso de tiempo más largo, 99% de contaminante oxidado, tres 
meses de operación y una concentración de H202 de 35% con 0 3 y aire (Whisman et al., 2004); 
81 % de contaminante oxidado, seis meses de operación y una concentración de peróxido de 
hidrógeno de 8.75-17.5% con hierro como catalizador (Gary, 2004). 

Otros estudios han utilizado catalizadores para remover concentraciones de hidrocarburos muy 
bajas en comparación. a la aplicada en este estudio. Estas investigaciones han reportado 
oxidaciones del 88% de una concentración de 17 g de contaminante, bajo 90 minutos de 
operación y a una concentración de H20 2 al 30%, y con luz ultravioleta como catalizador (lnce y 
Apikyan, 2000); otro proceso removió 98% de una concentración de 1,000 mg de contaminante, 
bajo 16 horas de operación y a una concentración de peróxido de hidrógeno al 30% (Miller et al., 
1999). 
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6.3. Columnas por lotes 

Diseño de columnas por lotes 

Se realizó el diseño de las columnas a partir de los datos obtenidos de las cinéticas estáticas, la 
cinética de biodegradación y oxidación, así como los valores de adsorción y volatilización. Estos 
resultados pennitieron obtener el tiempo de vida media, el tiempo de residencia y el espesor del 
medio reactivo. Se detenninaron los espesores de los medios reactivos para Ja etapa de 
biotransfonnación y de oxidación con dos velocidades de flujo descendente. El empaque de suelo 
agrícola fue de 308.5 gramos y de arena sílice de 89 gramos para lo que corresponde a cada 
columna para una longitud de columnas de 25 cm. Para Ja columna estéril el empaque fue de 514 
gia1nos para una longitud de cal~u~1n:.:!s d~ 25 c1T?. 

Etapa de biotransformación 

Se presentan los valores de diseño obtenidos para la construcción de las columnas de acuerdo con 
el modelo de reactor flujo pistón. 

Diámetro de la columna: 10.7 cm 

Altura de la columna: 30 cm 

Volumen de Ja columna: 2,697.61 cm3 

Porosidad del medio reactivo: 44% 

Área transversal de la columna: 89.92 cm2 

Se calculó el volumen disponible para que el fluido atraviese la columna: 

Volumen disponible con el suelo: 2,697.61cm3 x0.44 = 1,186.95 cm3 

A partir de la capacidad de adsorción de acuerdo al modelo de Langmuir 13.5 mg/g ( detenninado 
en reactores por lotes) se determinó el diese! que cada columna puede adsorber. 

v= 

Velocidad de flujo , v: la velocidad de flujo fue de 300mL/d. Se trabajó con una concentración 
de diese! de 10,000 mg/L y una K de 0.1117 d- 1

, se obtuvo a partir de un ajuste lineal de las 
velocidades calculadas experimentalmente. 

V 
Ec. 6.6 

At" 
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Donde: 

v: velocidad del flujo , cm/d 

V: volumen columna, cm3 

A: área transversal de la columna, cm2 

th: tiempo de residencia, d 

K: constante cinética, d- 1 

C: concentración final del diese), mg/L 

Ca: concentración inicial del diesel, mg/L 

Con un tiempo de residencia: th= 6.2d 

791.30cm 3 

v
1 
= -~--- -- = 1.42cm / d 

89.90cm 2 6.2d 
Ec. 6.7 

Espesor del medio reactivo, b: Se calculó el espesor del suelo agrícola de la columna para el 
tiempo de residencia y velocidad obtenida. El sistema de barreras reactivas permeables es un 
sistema pasivo de tratamiento y para lo cual el espesor del suelo agrícola es función del flujo 
del agua y del tiempo que ésta permanece en la celda reactiva. 

b = vt /¡ 

cm 
b1 = 1.42 - - 6.2d = 8.8cm 

d 

Ec. 6.8 

Ec. 6.9 

Caudal, Q: se detenninó el caudal que tratará cada columna durante 24 horas. El diseño se 
basa en el suministro diario del agua contaminada debido a que los procesos de tratamiento 
bioquímicos amortiguan los cortos circuitos del sistema en un lapso de tiempo largo que 
pueda controlarse y vigilarse. 

Ec. 6.10 

º 
= 791.30cmJ = 127.63cmJ I d 

1 
6. 2d 

Ec. 6. 11 
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Carga hidráulica, L: se detenninó Ja carga hidráulica que trató Ja columna en su etapa de 
biodegradación. 

Ec. 6.12 

O - 1 l ..,d -1 "º . 1 1 / · ~ cm 2 J 2 
L, = (-- - - -· ·-) = I0.4cm / cm d 

- In _?,C!_OOmg / L 
Ec. 6.13 

10,000mg / L 

Donde: 

D: Espesor del medio reactivo, 20cm 

La tabla 6.16 presenta las dimensiones obtenidas para el diseño de las columnas del proceso de 
biodegradación del diese) por Jos microrganismos del suelo agrícola. 

Tabla 6.16 

Resumen de parámetros de diseño para la etapa de biodegradación 

Parámetro Valor 
-----·-······-··-- ·-------------------------

V 0.542cm/d 
th 6.2d 
B 8.78-20cm 
V 791 .30cm3 

A 89.92cm2 

L 3.34cm3/cm2d 

~ 10.7cm 
Q 300cm3/d 
B 13 .Smg/g 

----------------------------------

Etapa de oxidación 

Volumen, Y: se detem1inó el volumen del proceso oxidativo considerando l/3 del total de la 
columna. 395 .65cm3 
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Tiempo de residencia: 

1 44,682.65mg I L 
t = -- ---- In - --- -- -- -- = 5.3d 
" 0.1128d-1 24,612.55mg/L 

Ec. 6.14 

Velocidad del flujo: 

395.65cm 3 
v = == 0.83cm i d Ec: . 615 

89.90cm2 5.3d 

Espesor del medio reactivo: el medio reactivo será la arena sílice (mallas 20-30; 0.85-06 mm 
respectivamente) y el peróxido de hidrógeno. La arena servirá para una distribución uniforme 
del fluido contaminado, mejorar el contacto entre el fluido y el peróxido de hidrógeno y que 
atrape oxígeno residual o H202. 

,., cm 
b = 0.8-' -- 5.3d = 4.4cm 

d 

Caudal: 

Q = 395.65cm 3 = 74.65cm3 / d 
5.3d 

Carga hidráulica: 

L = (~28r~_Ocm_)2 = 2.65cm3 / cm 2d 
1 

In 2,505!_!!1_g / L _ 
5,000mg / L 

Ec. 6.16 

Ec. 6.17 

Ec . 6.18 
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Tabla 6.17 

Resumen de parámetros de diseño para el proceso de oxidación 

Parámetro Valor 
. - .. ..... ... . ..... ······-···---·--· -··-··-------~---·'"··-·-··------··----· ······· - ..- ---··- ·-·-···--·-- --·----··----~------------·····-··---~-·--··-··,.··-·-----·--·---

V 0.83cm/d 
th 5.3d 
B 4.4-!0cm 
V 395.65cm3 

A 89.92cm2 

L 3.34cm3/cm2d 

~ 10.7cm 
Q 300cm3/d 

B 5.46mg/g 

Con estos parámetros se empacaron las columnas para observar el desempeño del SoA y de la 
arena sílice para el tratamiento del diese! presente en agua subterránea. El proceso oxidativo 
soporta una mayor velocidad de flujo, carga hidráulica y caudal ya que la velocidad de reacción 
es mayor. Las columnas se empacaron con los valores obtenidos del proceso de biodegradación, 
los cuales son suficientes para la segunda etapa de oxidación, ya que la v, L y Q son menores, y t1i 
y b son mayores. Las columnas son con flujo descendente. La figura 6.13 presenta el detalle de 
las columnas diseñadas. La figura 6.14 muestra las columnas secuenciales en operación. 
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Grava,1/4" 

Grava,1/4" 
+ arena 

Grava,1/4" 
+arena 

Efluente 

Afluente 

20cm 

Suelo agrícola 

l.5.cm 

!Ocm 
Arena silica 

(Malla 20-30) 

..... . ··· ······································ . .... 

Figura 6.13. Detalle de la columna diseñada. 

Punto de muestreo 

Suministro 

Suministro 
de H20 2 

Punto de muestreo 
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Figura 6.14. a) Se presentan las columnas con flujo intermitente con suelo agrícola y arena sílice. 
A la derecha la columna 9 con suelo estéril. b) Se presentan las columnas con flujo intermitente 
con suelo agrícola. 
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Operación de columnas 

Se prepararon 9 columnas para la experimentación, de las cuales tres tienen suelo agrícola (C5, C6 
y C1 ), tres tienen suelo agrícola y arena sílice (C1, C2 y C3), una sólo con suelo agrícola estéril· y 
arena sílice (C4), y dos sólo con suelo agrícola estéril (C8 yC9). Las columnas se operaron como 
sigue: 

C1 : suelo agrícola y arena sílice con adición de diese!, nitrógeno y H20 2 

C2: suelo agrícola y arena sílice con adición de diese! y nitrógeno 
C3: suelo agrícola y arena sílice con adición de diese! 
C4: suelo agrícola estéril y arena sílice con adición de diese! y H20 2 

Cs: suelo agrícola con adicióu d~ dic:>cl, iÜtr6gcuo y H20 L 
C6: suelo agrícola con adición de diese! y nitrógeno 
C1: suelo agrícola con adición de diese! 
Cs: suelo agrícola estéril con adición de diese) y H20 2 
C9: suelo agrícola estéril con adición de diese! 

Las columnas operaron con flujo descendente. La mezcla del diese! y del agua destilada se llevó 
a cabo en un vaso de precipitado de 500 mL con agitación continua hasta homogenizar la 
solución, y se aplicó a cada columna en la parte superior. Esta alimentó 9 columnas. Las 
columnas se construyeron en material acrílico transparentes con una longitud de 30 cm y un 
diámetro de 10.7 cm. El flujo de diseño para las columnas fue 300 mL/d. Las columnas se 
operaron durante 72 días, de los cuales los 10 primeros días fueron de acondicionamiento y 
saturación de los suelos. Las columnas se diseñaron de acuerdo con el modelo del proceso 
biológico a partir de la reacción enzimática de Michaelis-Menten que determina una reacción 
cinética de primer orden. El diese!, el nitrógeno y el peróxido de hidrógeno se suministraron de 
acuerdo con la relación estequiométrica de biodegradación aerobia para hidrocarburos propuesta 
por McCarty ( 1988) y la ecuación para diese! recomendada por Jackson ( 1990) C 15H30. 

1 kg de C 1 sH30 requiere l. 71 kg de 02 = 3. 64 kg de H202 y 0.15 kg de nitrógeno . 

Los requerimientos anteriores son consecuentes con las relaciones presentadas en la literatura 
100: 15: 1 para C:N :P respectivamente. 

Las columnas se operaron con una alimentación diaria por la parte superior con un volumen de 
300 mL, con una concentración de 10,000 mg/L de diese! completamente mezclado en un equipo 
de agitación magnética de marca Thermolyne Corporation and Sybron Corporation. La mezcla se 
realizó por un periodo de 2 minutos que es cuando se homogenizaron los dos compuestos. Se 
aplicó a cada columna 1 O mL de peróxido de hidrógeno para la etapa de biodegradación y 1 O mL 
para la etapa de oxidación. Las columnas a las cuales se les agregó H20 2 se aplicó por pulsos 
cada hora, una hora después de añadir el nitrógeno en solución. Se agregó 20 mL de nitrógeno 
diariamente a las columnas (C 1, C2, C5, C6). Cada día se recolectaron las muestras de todas las 
columnas por la base de las mismas. Una vez por semana se analizó la muestra correspondiente 
en el crornatógrafo de gases con selector de masa 5890 serie II de marca Hewlett Packcard con la 

102 



técnica 8015 de la EPA. La tabla 6 .18 presenta los resultados obtenidos de las columnas por 
lotes. El suelo se esterilizó por una hora a 15 lb/cm

2 
de presión y a una temperatura de l 20ºC. 

Tabla 6.18 
R lt d d esu a os 1 t e co umnas por o es con 1ese en en e f1 u ente 
No. Tiempo Suelo 
Exp. (días) Suelo agrícola y arena sílice Suelo agrícola agrícola 

estéri l 

C1 (mg/L) C2 (mg/L) C3 (mg/L) C4 (mg/L) Cs (mg/L) C6(mg/L) C1 (mg/L) C8(mg/L) C9(mg/L) 
Suclo+arena Sue lo+arena Suelo+ arena Suelo esteríl Suelo Suelo Sue lo Sucio csteril Suelo csteril 

s íli ce sílice sil ice + arena sílice 

1 1 - - - 552 - - - - -
' 

2 2 - 6,891 311 )! '/ 525 - - 2,i82 -

3 3 - 7,214 l,535 708 399 - - l,236 -
4 7 552 687 581 638 482 - 981 7,182 -

5 9 1, 182 9,945 9,925 1,09 1 1,166 17430 587 733 -

6 12 738 9,980 7,692 1,505 1,370 l,291 925 578 -
7 15 1928 10,020 l, 112 l,58 1 883 750 876 2,345 -
8 20 530 10,055 12,586 • 5,603 3,770 8,174 1,437 1, 190 882 
9 23 3,806 9,920 6,625 2,086 2,067 10,035 9,985 916 l,502 
10 24 - 10,035 5,509 3,835 3,435 ' 10,080 10,060 l,l 80 l ,898 
11 27 934 - - 2,948 3,588 8,626 1,6 16 6,628 -

12 30 722 981 2,763 1,515 2,713 3,208 568 774 5, 183 
13 34 1, 129 3,456 10,075 8 12 l ,329 9,479 9,439 9 10 10,080 
14 37 635 9,965 9,058 1730 5,347 9,920 2,287 906 9,920 
15 44 1,407 - 3,083 2,499 2,638 - - l,392 5,248 
16 62 l ,045 7,624 5,167 l ,217 5,450 9,965 9,940 2,257 10,000 

¿ 17,959 96,773 73,436 28,837 35, 161 72,958 48,701 30,409 44,713 
Media 1,381 7,444 5,245 1,803 2,344 6,633 4,058 2,027 5,589 

Eficiencia de 0.860 0.250 0.475 0.820 0.760 0.337 0.590 0.790 0.441 
remoción 

C 1: suelo agrícola y arena sílice con adición de diese!, nitrógeno y H20 2. C 2: suelo agrícola y arena sílice 
con adición de diese! y nitrógeno. C3: suelo agrícola y arena sílice con adición de diese!. C4: suelo 
agríco la estéri l y arena sílice con adición de diese! y H20 2. C5 : sue lo agríco la con adición de diese!, 
nitrógeno y H20 2• C 6: suelo agríco la con adición de diese! y nitrógeno. C 7: suelo agrícola con adición de 
diese!. C 8: sue lo agrícola estéril con adición de diese! y H20 2. C9: suelo agrícola estéri l con adición de 

diese!. - : Por debajo del límite de detección (500 mg/L, PROY-NOM-138-ECOL-2002, Límites 
máximos permisibles de contaminación de suelos afectados por hidrocarburos, la carcaterización y 
procedimientos para la restauración). 

Los resu ltados permiten observar que las columnas con dos tipos de suelo y de SoA presentaron 

a lta remoción con la adición de N y H 20 2 y es similar con lo reportado en otros estudios donde se 

han utili zado medios reactivos orgánicos (musgo, aserrín, sed imentos de acuífero , materia 

orgánica, compost municipal, hojas , turba, adición de inóculos bacteriales, suelos con 
microrganismos y lodos activados), con un contenido de bacterias entre l x 10

5
-1x10

8 y la adición 

de nutrie ntes y abonos agríco las. Atlas y Bartha ( 1972) ap licaron ferti Ji zantes logrando 

remoc iones arriba de l 70%; Ho et al., ( 1995); Ganzert et al. , ( 1991 ); Powell et al., ( 1995); 
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Robertson et al., (1995); Orth et al. , ( 1996); Fiorenza y Ward (1997) aplicaron el peróxido de 
hidrógeno como fuente de oxígeno, logrando remociones del 80% ; Waybrantt et al., ( 1998); Puls 
et al., ( 1999); Hebert et al. , (200); Kao et al., (2000); Márquez-Rocha et al., remociones de diese! 
arriba del 80% (2001 ); Namkoomg et al., (2002)) obtuvieron remociones de diese! arriba del 
80%. 

Las columnas que presentan mejor comportamiento son a las que se agregó H20 2 (C1, C4, C5 y 
C8) dentro de éstas; presentan mejor eficiencia de remoción las columnas C1 y C4 que tiene dos 
medios. El proceso de eficiencia de remoción de estas parejas es de 80.5%, la cual es muy 
satisfactoria considerando la alta concentración de diese!. 

Las coiumnas a las que stí0 se agL.:g0 dicsel (C3, Ct J' CY) presentan cfü:iencias sim il ares de 
aproximadamente 53% en promedio. Se aprecia, al comparar con la columna C9 que tiene suelo 
estéril (44%) que no hay biodegradación y por lo tanto la mayor remoción se debe a la adsorción . 
Las columnas C2 y C6 son las que presentan menores efictencias de remoción (25% y 33.7% 
respectivamente). En ambos casos la adición de N parece ser inadecuada o quizá la concentración 
le fue tóxica a los microrganismos. 

Las columnas que presentaron mayor remoción fueron. a las que se les añadió N y H20 2 y se 
empacaron con dos tipos de suelo, SoA y arena sílice. Se observó que en general hay mayor 
eficiencia de remoción en las columnas que tienen SoA y arena sílice, la diferencia es pequeña y 
se podría prescindir de la arena sílice para un posible tratamiento de diese! en agua, siendo los 
resultados similares, se puede bajar costos. Con lo anterior se infiere, que se puede omitir la arena 
sílice por los valores similares obtenidos de las columnas. 

Los pH de los efluentes presentaron un intervalo entre 7.0 a 7.5, lo que pennitió tener un medio 
adecuado para que los microrganismos del suelo agrícola degradaran el diesei. 

Determinación de la densidad bacteria/ en las columnas 

Una vez concluida la etapa experimental en las columnas, se les extrajeron núcleos del suelo 
agrícola para realizar el cultivo en placa y determinar el crecimiento de la biomasa del suelo al 
final de la corrida de las columnas. A cada columna se le extrajo un núcleo de la mitad del medio 
y se cultivó por el método de cultivo en placa ya descrito. La tabla 6.19 presenta los resultados 
obtenidos del cultivo y se compara con el suelo agrícola antes del estudio. En los datos obtenidos 
se aprecia el aumento del los microrganismos del suelo con lo reportan otras investigaciones 
(Márquez-Rocha et al., 2001; Femández, et al. , 2000). Los nucleos se extrajeron a los 72 días de 
operación. Los núcleos se tomaron de la mitad del empaque del suelo agrícola con espátula y en 
presencia de un mechero para evitar contaminación externa y luego se guardaron en viales 
esteri 1 izados, para posteriormente sembrarlos. 
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Tabla 6.19 
Densidad bacteria! en columnas por lotes 
-·-··-·----·---·--- - ______ i4_':?:_ de columna ______________ - ----~_FC/9_0 ________________ _ 

Suelo agrícola inalterado 6.400x10 . 
1 1.360x107 

5 1.304x107 

2 1.160x107 

6 1.192x107 

3 1.044x107 

7 1.080x107 

9 No presento 

Balance de metales en columnas 

Se realizó el balance de metales de importancia en las barrews reactivas penneables presentes en 
el afluente y efluentes de las columnas por lotes. La finalidad fue conocer la precipitación o 
arrastre de los metales. Los reactores continuos se corrieron con una concentración de 10,000 
mg!L de diese!. los metales analizados fueron el magnesio, manganeso, calcio, hierro, potasio, 
sodio y la sílice; ya que son las especies de interés que pueden precipitar en los medios reactivos. 
Los análisis se realizaron con un espectrofotómetro de ·emisión de plasma (DUO-ICP) de marca 
Thenno Jarre! Ash Corporation en el Instituto de Ingeniería de la UNAM. La tabla 6.20 presenta 
los datos obtenidos para las columnas 1, 3, 4, 6, 8 y 9, y la concentración de interés_ 

La figura 6.15 presenta la comparación gráfica entre las especies a la entrada de la columna y a la 
salida, se muestran los resultados al inicio de la operación de las columnas por lotes. Se puede 
observar el arrastre de las especies de interés en la precipitación dentro de las barreras reactivas 
permeables, lo cual se presentó por la utilización de agua destilada. El agua destilada presentó un 
pH entre 6.8 a 7.2, el cual es lo recomendable para lograr que el agua no presente iones que 
puedan interferir en los análisis. El agua destilada no reportó metales pesados, alcalinidad o 
acidez. Las concentraciones de iones reportadas en el afluente (tabla 6.20) no presentaron 
interferencia global, ya que el agua destilada para poder utilizarla para análisis de laboratorio 
debe tener una conductividad eléctrica menor de 1 O µS /m para el tipo III y no se reportó 
(ASTM). El agua destilada arrastró los iones de interés en Ja BRP, lo que implica que puede 
generar una descompensación de sales en suelo, lo que puede limitar Ja biodegradación del diese! 
por las bacterias del suelo. 
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Tabla 6.20 
Balance de especies presentes en el medio reactivo de la columna 

No. de Tipo de . <:=.g11"'.~ 11tr.~~i~!"l _ ~e.__e._~p_e_<'.i~~- E!.~g/~------- _ .. ·····-·······-····-·-·-··----··--- ···-- ··--··-----·--·--- ·····-·-··-··-···-·- ·---.·-·-··--·· 

columna muestra Mg Mn Ca Fe 
Corrida 1 

Afluente 0.49 <0.1 2.98 0.79 
Efluente 65.62 <0.1 54.34 1.44 

3 Afluente 1.48 <0.1 44.65 0.29 
Efluente 9.88 <0.1 28.77 1.06 

4 Afluente 0.57 <0.1 1.80 0.19 
Efluente 6.22 <0.1 7.00 <0.1 

6 Afluente 1.04 <0.1 3.51 0.28 
Efluente 19.98 . <0.1 8.96 1.88 

8 Afluente 0.45 <0.1 2.66 0.62 
Efluente 21.58 <0.1 14.98 1.96 

9 Afluente 0.41 <0.1 1.87 0.43 
Efluente 53.45 <0.1 14.41 2.44 

<: Límite de detección 

---··------ --- ~=-=== 
i -.-Afluente 
j Mg 
1 -----Afluente 

¡ - 175 , 
' 1 

20 -

16 -
1 

Mn 
Afluente 

1 150 ~ 

--' 
: Ca :::¡- 125 -
: ···- A--- Afluente --

K Na 

<0.1 2.42 
<0.1 157.30 
<0.1 2.83 
<0.1 5.08 
<0.1 2.25 
<0.1 6.42 
<0.1 4.52 
<0.1 8.12 
<0.1 2.30 
<0.1 113 .60 
<0.1 2.40 
<0.1 171.00 

Si 

<0.5 
10.49 
<0.5 
10.87 
<0.5 
4.43 
<0.5 
9.74 
15.09 
10.89 
<0 .5 
11.18 

-----=-=1 
=::::::::::¡' 

Efluente Ca 

Ef luente Fe 

_..._ Ef lue!'\teK 1 
, Fe ~ 100 ~' 
~ ~Afluente - --- ett 1 N t 

• 

1 ~~~-·· l 1 ! ~ : ~~~ -"·=~ 
,:[1 2 -
' .. 

- ~ 
~ 8 -
w 

¡__ __ º_· _:_-==~=N=ú=~Q::~ro=.'.'._=ec'.:"1011)¡.:um:::¡¡naF_==l __ 5r=.~-:~-·-~ 11 ___ _ 2 5 6 

Número de columna B 

·------- -------- -

Figura 6.15. Balance de especies dentro de las columnas por lotes al inicio de la operación d las 
columnas por lotes. La figura A es el afluente y B efluente del flujo en las columnas. 

Los metales analizados en las columnas por lotes no están normatizados en la Norma Oficial 
Mexicana para aguas residuales NOM-001-1996, en la cual se "Establece los límites máximos 
permisibles de contaminantes en las descargas de aguas residuales en aguas y bienes nacionales" 
por lo cual la descarga del agua proveniente de las columnas no presenta problemas ambientales. 

Para agua potable la Norma Oficial Mexicana NOM-127-SSA 1-1994 en la cual se establece los 
parámetros sobre "Salud ambiental, agua para uso y consumo humano-Límites permisibles de 
calidad y tratamientos a que debe someterse el agua para su potabilización" normali za cuatro de 
los siete metales análizados (manganeso, hierro, sodio y calcio, como carbonato de calcio). Si la 
corriente de agua donde se descargará el agua proveniente de las columnas se fuera a utilizar 
como abastecimiento de agua, sólo se debería remover el hierro, que es el metal reglamentado 
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que sobrepasa la norma establecida. Para el hierro determinado de los afluentes y efluentes están 
por arriba de la norma (0.3mg/L) lo cual puede deberse a la mala operación del destilador, ya que 
las concentraciones del efluente sólo duplica en general a la de los afluentes y con respecto a la 
norma la duplican o triplican en cada caso. Para las otras concentaciones, la concentración 
general de calcio presentó un agua blanda ya que su concentración es inferior a 500mg/L. La 
concentración obtenida (<0.1 mg/L) de manganeso es inferior a la nonna (0. l 5mg/L). La 
concentración general de sodio se presentó menor que la permitida por la norn1a (200mg/L). 

Cultivo de suelo estéril 

Se realizú el cu11it:0 de lús organisi!iüS presentes en ei SL!e!o ;1g.k.•ila estfai l para corrob11rar la 
esterilización del suelo. El suelo se esterilizó por 1 hora en la autoclave, con l 20 º C y 6.8 
Kg/cm2 de presión. Se sembraron seis muestras de suelo estéril, las cuales no presentaron 
crecimiento de ningún tipo de microrganismo. El suelo 't'stéril sirvió de empaque para las 
columnas C4, Cs y C9. Para el proceso de cuenta en placa se aplicó el método propuesto por Soil 
Science Society of America, Inc. y American Society of Agronomy, Inc . de Estados Unidos de 
Norteamérica. Se realizaron cultivos de los suelos al final del proceso de las columnas 4, 8 y 9, 
las cuales no presentaron crecimiento. 

Análisis estadístico de las columnas 

Se llevó a cabo el análisis estadístico de los datos reportados en la tabla 6.18 para comprobar la 
influencia del suministro de N, H202 y adsorción, y detenninar el modelo teórico para comparar 
los valores generados con los obtenidos experimentalmente. Se realizó el análisis de regresión 
múltiple de la remoción del diese! para efectos fijos . La detenninación de los coeficientes del 
modelo se llevó a cabo con el análisis de ajuste de mínimos cuadrados, el cual minimiza el error 
obtenido. Se plantean las matrices para obtener los coeficientes del modelo . Se obtiene un 
modelo de efectos fijos al modelo de regresión lineal múltiple así: 

Ec. 6.19 

La tabla 6.21 presenta la matriz con las variables de interés. La variable X 1 corresponde al 
nitrógeno agregado en los 72 días de operación (32.4), y el contenido por el suelo (0.08g/g), a las 
columnas l , 2, 5 y 6; donde l Kg de diese! requiere 0.15 Kg de nitrógeno como urea. X2 es la 
dosis de peróxido de hidrógeno adicionada en los 72 días de operación, a las columnas 1, 4, 5 y 8; 
donde l Kg de diese! requiere 3.78 Kg de peróxido de hidrógeno . X3 son los miligramos 
adsorbidos de diese! en la SoA y la arena sílice, calculados a partir de la capacidad máxima de 
adsorción obtenidas para los suelos con el modelo de Langmuir; donde l gramo de suelo agrícola 
adsorb ió 15.5 mg de diesel y 1 gramo de arena sílice adsorbió 5.46 mg de diesel. El empaque de 
SoA para las columnas con dos medios fue de 308.5 g y un espesor del medio reactivo de l 5 cm 
y 89 g de arena sílice y un espesor del medio reactivo de l O cm. Para las columnas con SoA 
estéril un espesor del medio reactivo de 25 cm. 
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Para determinar los coeficientes del modelo se obtiene el vector de estimadores de mínimos 
cuadrados, 13, con la siguiente ecuación: 

Donde: 
X= notación matricial de las variables independientes de interés, matriz X 
X'= es la matriz transpuesta de ia matriz X 
(X'X)" 1

= es la matriz inversa del producto de la matriz simétrica X'X 
(X'y)= es el vector columna 
y= es la media de la sumatoria de las observaciones de cada columna, diese! remanente 

Tabla 6.21 

Ec. 6.20 

Matriz X de los niveles de las variables de regresión lineal múltiple para determinar la influencia 
del nitrógeno, H20 2 y adsorción, en los 72 de operación. 

Xo X1 X2 

X= 

Tabla 6.22 

Dosis N g/g Dosis H20 2 g/g 

32.4 
32.4 
0.08 
0.08 
32.4 
32.4 
0.08 
0.08 
0.08 

l ,632.96 
0.002 
0.002 

1,632.96 
816.5 
0.002 
0.002 
816.5 
0.002 

_Vector d_~ respuesta de la variable dependiente 

y= 
Diese l remanente mg/L 

.. ____ L~~--· 
7,444 
5,245 
1,803 
2,344 
6,633 
4,058 
2,027 
5,589 

X3 No. de 
columna Adsorción mg 

diesel/g su_el_o __ 
4,651 
4,651 
4,651 
4,651 
4,165 
4,165 
4,165 
4,165 
6,942 

1 
2 
3 
4 
5 
6 
7 
8 
9 
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Desarrollando las operaciones matriciales indicadas en la ecuación 6.20, se obtiene la matriz de 
coeficientes de regresión (tabla 6.23). 

Tabla 6.23 

Vector de estimadores de mínimos cuadrados, ¡3 
~o 2,861.09 
~1 39.40 
~ 2 (X'X)" 1(X'y) = -2.80 

--~] 0.45 

El modelo de regresión ajustado es: 

Y=2,861+39.4X1 -2.8X2+0.45X3 Ec. 6.21 

Se calculan los valores ajustados (Yaj) de remoción del diese!. La siguiente tabla presenta la 
comparación de los valores obtenidos experimentalmente y los teóricos dados por el modelo, y la 
figura 6.16 presenta el comportamiento de los datos experimentales y los teóricos. 

Tabla 6.24 

Comparación de los valores experimentales de remoción (Yexp) y los ajustados (Yai) 
Ycxp _ _ _ __ Y~L _________________ ___É!!Oí _(e=yE."_p-YaJ ___ _ 

1,381 1658 -277.31 
7,444 6231 1,213.41 
5,245 4957 287.82 
1,802 385 1,417.10 
2,344 3 726 -1 ,381. 70 
6,633 6012 621.11 
4,058 4738 -680.48 
2,027 2452 -425.29 
5,589 5988 -399.13 
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Figura 6.16. Comparación de los valores experimentales y ajustados 
Las lineas se colocaron para una mejor vista de la comparación entre los datos ajustados y experimentales. Las lineas no implican 
relación alguna entre los números de columnas. Sólo se comparan los valores ajustados y experimentales de cada número de 
columna. 

Los valores obtenidos experimentalmente y los logrados con el modelo teórico presentaron un 
comportamiento similar, lo que pem1ite plantear que la degradación del diesel en las columnas, se 
puede predecir adecuadamente con el modelo generado de regresión lineal múltiple. 

Se realizó la prueba de hipótesis del modelo de regresión lineal con el estadístico de prueba Fo, 
para conocer si hay correspondencia lineal entre las variables independientes X1, X2 y X3, y la 
variable dependiente y. La hipótesis nula planteada es Ha: (31= 132 = (33= O, implica que no hay 
correspondencia lineal entre las variables independientes y la variable dependiente. La siguiente 
tabla presenta el análisis de varianza para la significación de la regresión en la regresión múltiple. 
La hipótesis nula se rechaza si F0 >Fa,k,n-k-I · El estadístico de prueba Fo se calcula con la siguiente 
ecuación: 

11-k-I 
Donde: 

SSR= es la suma de cuadrados de regresión 
SS E= es la suma de cuadrados del error 
MSR= es la media de los cuadrados de regresión 
MS E= es la media de los cuadrados del error 
k= grados de libertad de la regresión 
n= grados de libertad del error 

Ec . 6.22 

110 



Tabla 6.25 
Análisis estadístico para comprobar la igualdad entre las medias de las columnas a los 72 días de 
operación 
Fuente de variación 
Observación 
Error 
Total 

Grados de libertad 
3 
5 
8 

Suma de cuadrados 
SSR = 33,015,347 
SSE = 7,749,342 
s = 40,764,689 

Media de cuadrados 
MSR = 11,005,116 
MSE = 1,549,868 

MSR: suma de cuadrados de la regresión. MSE: suma de cuadrados del error. 

Fo 

7.10 

La estadística de prueba se comptirÓ con el valor obtenido de las tablas estadísticas, F a,k,n-k-1 

=Fo.os,3,5 = 4.76. La comparación presentó a Fo>Fa,n-k-l (7 .10>4.76). Lo anterior pennite rechazar 
la hipótesis nula; lo que implica la correspondencia lineal entre X1, X2 y X3, y la variable 
dependiente y. 

Las medidas de adecuación del modelo se calcularon con el coeficiente de detenninación, 
correlación y el análisis residual, para asegurar la nonnalidad y aleatoriedad del estudio. 

Coeficiente de determinación y de correlación 

Se calculó el coeficiente de detenninación múltiple, R2
, para conocer el grado de reducción en la 

variable y obtenida, y de asociación lineal mediante el empleo de las variables regresivas X1, X2 y 
X3 . 

R2 = ~R = ~~.0]5,347 = 0.81 Ec. 6.23 
S,, 40,764,689 

Donde Syy es la suma total de cuadrados. 

Se concluye que el 81 % de la variabilidad de la remoción de diese) ha sido explicada por el 
modelo obtenido, cuando se emplean las tres variables regresaras : X1 (dosis de N glg diese!) y X2 
(dosis de H20 2 g/g de diesel) y X3 (adsorción mg/g). 

El coeficiente de correlación, r, mide la asociación lineal entre las variables independientes y la 
variable dependiente. El r es la raíz cuadrada del coeficiente determinación 

r = . R 2 = - 0.81 = 0.91 , implicando que existe una linealidad consecuente entre y y X;. 

Se calculó la prueba de hipótesis al r para comprobar que difiere de cero . H0 : r=O y H,: r:tO. Se 

1 1, 1 d' . d b r ) n-2 0.91 ./9-2 546 , 1 , . ca cu o e esta 1st1co e prue a t0 = ¡ 
1 

= 
1
-- · - .. - = . y se comparo con e teonco 

¡ I -r· .. 1-0.8 1 

t(<12,n-2= too2s,1=2.365 , donde t0>t (5.46>2.37), implicando que se rechaza la hipótesis nula y el r 
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es diferente de cero. El resultado obtenido presentó la asociación lineal entre las variables 
independientes y la variable dependiente. 

Coeficiente de determinación ajustado 

Se detenninó el coeficiente de determinación ajustado para conocer la variabilidad del modelo si 
se agregan más variables. La ecuación siguiente presenta el cálculo obtenido y el valor que 
pennanecerá al añadir otras variables. 

R;1 = 1-[( ~ ~ ~ )1-R' l] = 1-r (~ ~j )1-08384)] = 0.7845 Ec. 6.24 

Análisis residual 

Se calculó para confirmar la suposición de que los errores son NID(0,0 2
), o que el eje de la media 

pasa por el origen. Se graficaron los residuos estandarizados con la variable dependiente y 
experimental. Los datos se tomaron de la tabla 6.24. la siguiente ecuación estandariza los 

residuos d . = =ele=~ . La normalidad del experimento se corrobora cuando el 95% de los 
1 

.ivfSE 

residuos estandarizados caen dentro del intervalo (+2, -2), lo cual da la aleatoriedad al estudio. 

Tabla 6.26 
Cálculo de los residuos estandarizados 

Ycxp d;=e/(MS¡J 05 

~ ,381 -0.222751844 
7,444 0.974677974 
5,245 0.23119293 
1,802 1.138287368 
2' 344 -1. 109855406 
6,633 0.498910906 
4,058 -0.546597466 
2,027 -0.341617301 
5,589 -0.320602084 
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Figura 6.17. Prueba de normalidad entre Yexp con e¡ estandarizados. 

La figura anterior permitió concluir que los datos cumplen con la normalidad y aleatoriedad 
requerida. 

Pruebas de coeficientes individuales de regresión 

Se realizó para probar hipótesis de prueba respecto a los coeficientes individuales de regresión, 
13 1, 132 y 133, y observar el peso que tienen en el modelo obtenido. El análisis se realizó con el 
estadístico de prueba t. La hipótesis nula para probar la significación de cualquier coeficiente de 
regresión individual , 13J> son: H0: 13rO, implicando que no es significante para el modelo; y la 
hipótesis alternativa H 1: 131:;tO, si hay significancia para el modelo. La hipótesis nula se rechaza si 
1to1 >tw2 ,n-k -1. La estadística de prueba es: . 

~ 1 t0 = --o=__, , donde C11 es el elemento de la diagonal de (X'XY correspondiente a 131 y 
. a 2C11 

a- 2 = -~SE _ = }'~42'341=1'549 868 
n-p 9-3-1 ' 

Para /Jo: 

t -o -
286 

L0
9 

. = 1.04 y 10025 9=2.571 de tablas estadísticas. 
1'549,868 * 4.90 , 
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Para/]¡: 

t0 = --'- ~ - -_39
AO ~ --. _ = 1.50 y to.025 9=2.571 de tablas estadísticas. 

11'549,868*0.000475160 . 

Implica que to<to.o25,9 (1.50<2.571), por lo que la hipótesis nula (H0: 13 1=0) se acepta y se 
concluye que la variable X1 (dosis de N glg diese!) detenninando que su contribución al modelo 
es poco significativa. 

t -o - _ =- -= =- = 
2

·
80 

. = = 4.40 y to.025 9=2.571 de tablas estadísticas. 
1'549,868 * 0.000000260423 . -

Implica que to>to.025 ,9 ( 4.40>2.571 ), por lo que la hipótesis nula (Ho: 132=0) se rechaza y se 
concluye que la variable X2 (dosis de H20 2 g/g diese!) contribuye de manera significativa al 
modelo. 

Para/k 

t0 = -=====0_.4
5 

. = 0.84 y to.025 9=2.571 de tablas estadísticas. 
1'549,868*0.000000184186 . 

Implica que to<t0.025 ,9 (0.84<2.571 ), por lo que la hipótesis nula (H0: 13o=O) se acepta y se 
concluye que la variable X3 (adsorción mg/g) contribuye de forma poco significativa al modelo 
estadístico. 

Tabla 6.27 

R d 1 T. d esumen e ana 1s1s 'lf 1 e regres1on mu tp e para remover 1ese 
Tem1ino Coeficiente Nivel de significancía del valor Relación porcentual con el 

estadístico teórico t=2.57 l 
0o Ordenada al origen 2,861.09 1.04 0.443% 

~1 (dosis N g/g diesei) 39.40 1.50 0.584% 

02 (dosis H202 g/g diese!) -2 .80 4.40 1.710% 

~3 (adsorción mg/g) 0.45 0.84 0.330% 
2 R =0.81 (r=0.91) 

El análisis estadístico (tabla 6.27) permitió inferir que la variable que más influencia en el 
proceso es la adición de peróxido de hidrógeno, seguido por el suministro de nitrógeno y 
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posteriormente por la adsorción . Los datos experimentales se representaron adecuadamente por el 
modelo . 

Se puede concluir que la ordenada al origen (¡30) contribuye pero, no están significativa al modelo 
obtenido, por que su comparación con el estadístico teórico presentó una diferencia del 50% 
aproximadamente. El coeficiente 13 1 contribuye de fomrn importante al modelo, pero no 
significativamente por que la comparación con el estadístico de prueba no rebasa el 60% de 
diferencia. La variable X3 contribuye de manera parcial al ajuste experimental dado que su peso 
en el modelo es alrededor del 33%. La variable X2 presenta la mayor contribución significativa al 
modelo obtenido y presenta el mayor peso al modelo, lo cual es de esperarse ya que la oxidación 
es el proceso que se da más rápido que la adsorción. Los datos experimentales se representaron 
adecuadamente con el modelo, ya que el 81 % de los datos del estudio se pueden explicar con el 
modelo de regresión obtenido, y con el coeficiente de detem1inación ajustado de 0.75 , el cual no 
varía si se adicionan más variables. 
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7. CONCLUSIONES Y RECOMENDACIONES 

7.1. CONCLUSIONES 

El estudio cumple con el objetivo planteado ya que se comprueba que una barrera reactiva 
pem1eable es eficiente para el tratamiento de agua del subsuelo contaminada con diesel. 

La tesi s aporta al campo de la remediación, de que los hidrocarburos del petróleo como el diesel 
son removidos eficientemente por medio de una barrera reactiva permeable, lo cual no se ha 
reportado en la literatura especializad<1 . 

La concentración inicial de diesel tiene gran influencia en la tasa de biotransforrnación. 

En las condiciones del estudio realizado se presentó la biodegradación de diesel por el consorcio 
de microrganismos del suelo agrícola. 

El modelo de Langrnuir presentó un mejor ajuste a los daios experimentales respecto al modelo 
de adsorción de Freundlich. 

No se apreció volatilización en las pruebas con diesel. 

La oxidación con peróxido de hidrógeno es el proceso de mayor influencia en la degradación. 

Los resultados obtenidos son consecuencia de la actividad microbiana, de oxidación y adsorción. 

La biodegradación se representó adecuadamente con la cinética de primer grado. 

Los microrganismos del ~uelo agrícola biodegradaron el diese) bajo !as condiciones empleadas 
(suministro de nitrógeno y oxígeno como peróxido de nitrógeno) en viales y columnas. 

El estudio de microscopía electrónica de barrido mostró la misma estructura del suelo agrícola 
antes y después del proceso. 

El proceso de oxidación se presentó más rápido que la biodegradación . 

La cinética de oxidación se representó adecuadamente por la ecuación de primer orden. 

El modelo de regresión obtenido representó adecuadamente los datos experimentales, cuando se 
emplean las tres variables regresaras : X1 (dosis de N g/g diese!), X2 (dosis de H202 g/g de diese!) 
y X3 (adsorción). Modelos generado por los datos experimentales: Y=2,86 l + 39.4X1 -
2. 8X2+0.4SX3. 

La capacidad de adsorción del suelo agrícola es un proceso importante en la remoción del diese! , 
después del proceso de oxidación 
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Las columnas disefiadas presentaron un buen desempefio en la remoción del diese!. 

La eficiencia de remoción de diese! en las BRP es mayor a 80% para el caso de adición de 
nutrientes y peróxido de hidrógeno. 

Los resultados de la columnas permitieron determinar que el suelo agrícola puede remover el 
diese!, y se puede prescindir de la arena sílice. 

La tecnología desarrollada permitirá a las empresas mexicanas que ofrecen serv1c1os de 
remediación (principalmente al gobierno) aplicarla para sanear derrames de diese!, o como 
sistemas de prevención en lugares y zonas de almacenamiento y venta de diese!, como las 
estaciones de transferencia (refinerías) y estaciones de servicio (gasolineras). Los bajos costos y 
la facilidad de construcción, mantenimiento y operación (en comparación con el sistema de 
bombeo y tratamiento) hacen que se pueda aplicar Ja tecnología de barreras reactivas permeables 
en México. 

7.2. RECOMENDACIONES 

Analizar el transpo1ie del diese! en el suelo agrícola y en Ja arena sílice y estudiar a detalle su 
hidráulica. 

Estudiar por separado cada proceso de influencia en las barreras reactivas permeables con mayor 
detalle , para este caso con un suelo agrícola, la biodegradación, oxidación y adsorción. 

Experimentar en laboratorio con columnas de mayor longitud para conocer hasta donde alcanza 
el comportamiento aerobio y donde inicia el anaerobio del suelo agrícola. 

Construir a escala de laboratorio una barrera que permita conocer su comportamiento en la 
realidad y construirle módulos reemplazables de medios reactivos. 

Realizar un disefio y construcción en campo, para comprobar las hipótesis propuestas. 
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ANEXOS 

A l. Determinación del grado de la reacción cinética para la oxidación de diese! con 
peróxido de hidrógeno 

Para el diseño de reactor se requiere una ecuación numérica para la velocidad intrínseca. Se 
necesita conocer la forma de la función de concentración. La información disponible son los 
datos a escala de laboratorio de concentraciones en función del tiempo. A partir de esta 
información es necesario determinar la expresión que mejor concuerde con los datos disponibles. 
Este procedimiento es de prueba y error, comparando diversas ecuaciones de velocidad 
propuestas con los datos. Existen varios procedimientos de laboratorio para detectar el curso de 
úna ecuación. Se conside~:m qce las reacciones sean homogéneas por- lotes a volúmenes 
constantes . La comparación de la cinética experimental con las ecuaciones de velocidad 
propuestas puede llevarse a cabo de dos maneras: el método de integración y el método 
diferencial. 

Tabla Al.1 
Resultados de oxidación del diese! por peróxido de hidrógeno 

Tiempo C1 C2 C3 
e lnC/Co 

(mg/L) 
(h) (mg/L) (mg/L) (mg/1) 

2romedio 
o 43,472.35 45,504.73 45,335.60 44682.65 -0.01198103 
1 40,737.55 43 ,368.43 44,136.45 43459.58 -0.02775405 
2 37,407.56 42,630.64 43,575.17 41,450.39 -0.07508807 
3 38,272.42 42,296.87 43 ,007.04 41,303 .37 -0.07864127 
4 34,212.38 41,693.88 41,488.93 39,332.73 -0.12752837 
8 29,320.24 39,760.02 41 ,785 .30 37,599.81 -0.17258637 
12 28,298.26 35,00 l. 77 37,941.97 35,333.42 -0.23475612 
24 34, 186.36 32,379.77 33,308.99 34,165.71 -0.26836287 
28 31,921.03 31,746.43 34,359.01 32,886.60 -0.3065199 
32 28,580.67 34,941.77 30,632.94 30,320.01 -0.38777728 
49 30,150.12 29,862.94 34,359.01 34,650.39 -0.2542763 
54 28,850.45 30,061.00 28,390.23 29, 126.59 -0.42793395 
78 25,930.28 24,990.21 27,679.11 28,870.06 -0.43678038 
114 24,550.65 24,990.21 24,234.89 24,612.55 -0.5963288 1 

130 



Tabla Al.2 
Determinación orden de la cinética para la oxidación con el método integral y diferencial 

Tiempo -lnC/Co log 

____ J~) ____ ... _____________________ !!_~---~~_::ltQ> ______ ~-------~-gL _ _i::'._(!~~".:'.~íf02~!2 .. ___ }.!~~_:_ 
O O.O 1198 2.238E-05 -2.70E-07 44682.7 4.65 3.088 9.30 

0.02775 2.301 E-05 3.601 E-07 43459.6 4.64 3.076 9.28 
2 0.07509 2.413E-05 
3 0.07864 2.421 E-05 
4 0.12753 2.542E-05 
8 0.17259 2.660E-05 
12 0.23476 2.830E-05 
24 0.26836 2.927E-05 
28 0.30652 3.041 E-05 
32 0.38778 3.298E-05 
49 0.25428 2.886E-05 
54 0.42793 3.433E-05 
78 0.43678 3.464E-05 
114 0.59633 4.063E-05 

11Co=2.265x 10·5 
.. 

l .475E-06 41450.4 

l .563E-06 41303.4 

2.774E-06 39332.7 

3.946E-06 37599.8 

5.652E-06 35333.4 

6.619E-06 34165.7 

7.758E-06 32886.6 

1.033E-05 30320.0 

6.210E-06 23100.3 

l.168E-05 19417.7 

1. l 99E-05 19246.7 

1.798E-05 16408.4 

4.62 

4.62 

4.59 

4 .58 

4.55 

4.53 

4.52 

4.48 

4.36 

4.29 

4.28 

4.22 

3.055 9.24 

3.054 9.23 

3.033 9.19 

3.013 

2.986 

2.971 

2.955 

2.919 

2.801 

2.726 

2.722 

2.653 

9.15 

9.10 

9.07 

9.01 

8.96 

8.78 

8.58 

8.57 

8.43 

Al.1. Método integral 

El método de integración de análisis de datos, consiste en comparar las concentraciones 
observadas y estimadas en función del tiempo. Al usar este método es necesario integrar la 
ecuación de velocidad para predecir la relación de C¡ en función de t. Este método ensaya 
siempre una ecuación cinética particular, se integra y se comparan los datos calculados de C 
frente t con los datos experimentales de C frente a t, y si el ajuste no es satisfactorio se sugiere y 
ensaya otra ecuación cinética (Smith, 1999, Levenspiel, 1998). 

o u 
u 
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OJ 

o 
o 10 15 20 25 30 35 

Tiempo (horas) 

Figura Al.1. Grá fica de los resultados del método de integrac ión para la reacción del diese! con 
una cinética de primer orden . 
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Figura Al.2. Gráfica de los resultados del método de integración para la reacción del diese! con 
una cinética de segundo orden. 

Con éste método las dos gráficas presentaron una dispersión que no permite concluir ninguna 
tendencia de los datos y el ajuste no concuerda con la precisión requerida para la relación lineal. 
Para lo cual se aplicó el método diferencial (Smith, 1999, Levenspiel, 1998)_ 

Al.2. Método diferencial 

El método diferencial, requiere una diferenciación de los datos experimentales de C¡ en función 
de t, para obtener una velocidad experimental. La velocidad se compara entonces con la obtenida 
en base a la ecuación de velocidad propuesta. Este método emplea directamente la ecuación 
diferencial a ensayar: se evalúan todos los términos de la ecuación, incluida la diferencial dC¡/dt, 
y se ensaya la bondad del ajuste de la ecuación con los datos experimentales (Smith, 1999, 
Levenspiel, 1998). 
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Figura Al.3. Gráfica de velocidad en función de la concentración de diese! para una pendiente 
de 1 y primer orden. 
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Figura Al.4 . Gráfica de velocidad en función de la concentración de diese! para una pendiente 
de 1 y segundo orden . 

Los resultados graficados por el método diferencial permitieron observar en las dos ecuaciones 
un buen ajuste. Para la cinética de primer orden se esperaba una pendiente de 1 en la recta (figura 
1.3) y se obtuvo; y de 2 para la cinética de segundo orden (figura 1.4) y no se logro. La figura 1.3 
presentó una pendiente de 1 y la figura 1 A de 0.5 , lo que permitió concluir que los datos 
experimentales de la oxidación de diese! por H20 2 siguen una cinética de reacción de primer 
orden (Smith , 1999, Levenspiel, 1998). 
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A2. Determinación del grado de la reacción cinética para la biodegradación de diesel por 
medio de los microrganismos del suelo agrícola 

Para el diseño de las columnas se requiere una ecuación numérica para la velocidad intrínseca. 
Se necesita conocer la forma de la función de concentración. La infonnación disponible son los 
datos a escala de laboratorio de concentraciones en función del tiempo. A partir de esta 
información es necesario determinar la expresión que mejor concuerde con los datos disponibles. 
Este procedimiento es de prueba y error, comparando diversas ecuaciones de velocidad 
propuestas con los datos. Existen varios procedimientos de laboratorio para detectar el curso de 
una ecuación. Se consideran que las reacciones sean homogéneas por lotes a volúmenes 
constantes. La comparación de la cinética experimental con las ecuac10nes de velocidad 
propuestas puede llevarse a cabo .-fr, ·:!r,, ma;;eras: el método de integración y el método 
diferencial. 

Tabla A2.1 
Detem1inación orden de la cinética de la reacción para la biodegradación con el método integral y 
difer~nc ial , corrida 1, CAN. 

Tiempo 
C (mg/L} C/Co -lnC/Co log 

(h) 
r=(Jog(C=x(C 

. -·· ·-··-'"""'"'_. __ JogC - - _()))./!) ___ __ ____ . .. ~l()g_~-- ·--·-
3 1 ,480.70 o 3. l 7655E-05 o 4.498044381 2.935794944 8.99608876 1 
30,326.00 0.96 0.04082 1 995 3.2975E-05 1.2095 1 E-06 4.481815131 2.9 19565693 8.96363026 1 
29,01260 0.92 0.08338 1609 3.44678E-05 2.70229E-06 4.46258665 2.900337213 8.925173301 

4 27,699.20 0.88 o. 127833372 3.6102 1 E-05 4.33663E-06 4.442467226 2.880217789 8.884934452 

5 27,385 .80 0.87 0.139262067 3.65153E-05 4.74978E-06 4.437525432 2.875275995 8.875050864 

6 25,072.40 0.8 0.223143551 3.98845E-05 8.119E-06 4.399195908 2.836946471 8.79839 1816 

7 23,759.00 0.75 0.287682072 4.20893E-05 1 .03238E-05 4.375828158 2.81357872 8.75 16563 15 

8 22,445.60 0.71 0.342490309 4.45522E-05 1.27867E-05 4.35 1 13121 9 2. 78888 1 782 8.702262438 

9 23,877.60 0.76 0.274436846 4. 18803E-05 1.01148E-05 4.377990673 2.815741235 8.755981345 

10 19,8 18.80 0.63 0.46203546 5.04571 E-05 1.869 1 óE-05 4.297077355 2.734827918 8.594 15471 

JI 19, 175 .10 0.61 0.494296322 5.2151E-05 2.03855E-05 4.282737638 2.7204882 8.565475275 

12 12, 100.50 0.38 0.967584026 8.264 l 2E-05 5.08757E-05 4.082803316 2.520553879 8.165606632 

13 1 5,890.60 0.5 0.693147181 6.29303E-05 3.11 648E-05 4.201140296 2.638890859 8.402280591 

14 13, 144.50 0.42 0.867500568 7.60774E-05 4.4312E-05 4. 11 8744071 2.556494634 8.23748814 1 

15 12,606.60 0.4 0.916290732 7.93235E-05 4.8 1587E-05 4. 100597973 2.538348536 8.20 1195946 

16 1O,1 38.80 0.32 1 139434283 9.8631 E-05 5.43 19E-05 4.005986556 2.443737119 8.01 19731 12 

1 7 12 ,602.20 0.4 0.916290732 7.93512E-05 3.1 1925E-05 4. 100446368 2.53819693 1 8.200892735 

18 9,322.40 0.3 1 .203972804 0.000107269 5.29495E-05 3.%9527733 2.407278296 7.939055467 

l /C0 = 3. l 7655E-05. 

134 



Tabla A2.2 
Determinación orden de la cinética de la reacción para la biodegradación con el método integral y 
diferencial, corrida 1, SAN. 

Tiempo 
(h) 

2 

3 

4 

5 

6 

7 

8 

9 

10 

11 

12 

13 

14 

15 

16 

17 

18 

e (mg/L) 

31,480.70 

28,788.80 

27,714.70 

26,640.50 

25,566.40 

24,492.30 

23,418.10 

22,344.Uú 

19,390.70 

17,848.90 

17,972.80 

13,757.40 

15,769.20 

16,253 .50 

13 ,565 .60 

14,609.80 

11 ,602.60 

10,528.40 

l/C0 = 3. l 7655E-05. 

Tabla A2.3 

C/Co 

0.91 

0.88 

0.85 

0.81 

0.78 

0.74 

ü. 71 

0.62 

0.57 

0.57 

0.44 

0.5 

0.52 

0.43 

0.46 

0.37 

0 .33 

-lnC/Co 

o 
0.094310679 

O. 127833372 

0.1625 1 8929 

0.2 1072103 1 

0.248461359 

0.301 105093 

0.342490309 

0.478035801 

0.562118918 

0.562118918 

0.820980552 

0.693147181 

0.653926467 

0.84397007 

0 .776528789 

0.994252273 

1.108662625 

l /C 

3.17655E-05 

3.47357E-05 

3.608 l 9E-05 

3.75368E-05 

3.9 l l 38E-05 

4.08292E-05 

4.2702E-05 

4.47547E-05 

5.1571 IE-05 

5.60259E-05 

5.56396E-05 

7 .26882 E-05 

6.34148E-05 

6.15252E-05 

7.37 l 59E-05 

6.84472E-05 

8.61876E-05 

9.498 l 2E-05 

1/C-1 /Co 

o 
2.97024E-06 

4.3 l 644E-06 

5.77 l 34E-06 

7.34834E-06 

9.06366E-06 

1.09365E-05 

1.29892E-05 

l .98056E-05 

.. l()g<:; 

4.498044381 

4.459223563 

4.44271o1 82 

4.425542372 

4.407669579 

4.38902957 

4.369551656 

4.349160923 

4.287593487 

log 
r=(log(C=x(C 

()))/t) 

2.935794944 

2.896974125 

2.880460745 

2.863292934 

2.845420142 

2.826780133 

2.807302219 

2.786911486 

2.72534405 

2.42604E-05.., 4.251611456 2.689362019 

2.38741 E-05 4.254615742 2.692366304 

4.09227E-05 4.138536365 2.576286928 

3. l 6493E-05 

2.97597E-05 

4.20666E-05 

3.86875E-05 

4.4121E-05 

5.62937E-05 

4. 19780966 1 

4.210946896 

4.132439007 

4.164644271 

4.06455532 

4.0223623 77 

2.635560224 

2.64869745 8 

2.57018957 

2.602394834 

2.502305883 

2.460112939 

21ogC 

8.996088761 

8.918447125 

8.885420364 

8.851084 743 

8.8 15339159 

8.778059 141 

8.739103312 

8.698321845 

8.575186975 

8.5032229 13 

8.50923 1483 

8.277072729 

8.3956 19323 

8.42189379 1 

8.2648780 14 

8.3292 8854 1 

8.129 11064 

8.044724753 

Detenninación orden de la cinética de la reacción para la biodegradación con el método integral y 

d.ifer~!2-~~-~~-~_?!1:!da_L e~. 
Tiempo 

(h) 

2 

3 

4 

6 

7 

8 

9 

10 

11 

12 

13 

14 

15 

16 

C (mg/L) OC0 

39,870.40 

39,802.30 

39.526.60 

39,389.80 

38,802.20 

38,214.70 

37,627.10 

37,039.60 

36,994.1 o 
36,882 .90 

36,21 1 .80 

35 ,540.90 

33,660.30 

34,304.40 

32,856.90 

32,218 .90 

0.99 

0.99 

0.98 

0.97 

0.96 

0 .94 

0.93 

0 .93 

0.93 

0 .9 1 

0 .89 

0.84 

0.86 

0.82 

0 .81 

-lnC/Co 

o 
o.o 10050336 

o.o 10050336 

0.020202707 

0.030459207 

0.04082 1995 

0.06187 5404 

0.072570693 

0 .072570693 

0.072570693 

0 .094310679 

0.116533816 

O. 174353387 

0.15082289 

o. 198450939 

0.210721031 

l lC . __ ___ llC::: l.!Co 

2.50813E-05 

2.5 1242E-05 

2.52994E-05 

2.53873E-05 

2.57717E-05 

2.61679E-05 

2.65766E-05 

2 69981 E-05 

2. 703 1 3 E-05 

2. 71128E-05 

2.76 l 53E-05 

2.8 l 366E-05 

2.97086E-05 

2.9 l 508E-05 

3.0435E-05 

3.10377E-05 

o 
4.29 l 29E-08 

2. 18 l 55E-07 

3.0602E-07 

6.90471 E-07 

l .08668E-06 

l .49533E-06 

1.91687E-06 

l .95007E-06 

2.03 l 57E-06 

2.53404E-06 

3.05533E-06 

4.62733E-06 

4.06952E-06 

2.58077E-05 

2.69682E-05 

....... _J.c?gC:: ._ .,_ 

4.6006505 93 

4.599908169 

4.596889459 

log 
r=(log(C=x(C 

- _()))/t) 

3.038401156 

3.037658732 

3.034640022 

4.595383 776 3.033134339 

4.58885635 3.0266069 13 

4.582230455 3.01 998 1o17 

4.5755007.\8 3.01 32513 1 

4.568666288 3.006416851 

4.568132466 3.005883029 

4.566825061 3.004575624 

4.558850113 2.996600676 

4.55072842 1 2.9884 78984 

4.5271 17982 2.964868545 

4.535349828 2.973100391 

4.516626586 2.954377149 

4.508 110709 2.945861272 

~_l()gC 

9.201 30 1185 

9.199816338 

9.193778918 

9.190767551 

9.1777127 

9.164460909 

9.15 100 1495 

9.137332576 

9.136264932 

9.133650 122 

9.11 7700226 

9.1o 1456842 

9.054235965 

9.070699655 

9.033253172 

9.016221418 

17 30, 7 14 .70 0 .77 0.261364764 3.25577E-05 6.75002E-06 4.4873462 78 2.925096841 8.974692556 

18 29.97XJO 0.75 0.287682072 J.33575E-05 6.3893E-06 4.476807001 2.914557564 8.95361 4003 
----•M- •-- ___ , __ .. _, __ -·----~ ··-· • -----~·--·>• • .,,,_,,., ___ " _ _, ____ ~~-- _..,..._,....,..,, ·~--···--" ... ...,_ , ______ ,,,_ ______ ...... .-., .. -~--·--~---·--·-----·~------~~-
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l/C0 = 2.50813E-05. 

Tabla A2.4 
Detenninación orden de la cinética de la reacción para la biodegradación con el método integral y 
diferencial, corrida 2, SAN. 

Tiempo 
C (mg/L) C/Co -lnC/Co log 

(h) r=(log(C=x(C 
l !C 1/C-1 /Co ---~g_<;'._ ___ ~Q _____ _} log~-----... ······--·--.--···--·-.-----------·--------·----·-------··-·--·-·-·--

39,870.40 1 o 2.50813 E-05 o 4.600650593 3.038401156 9.201301185 
2 39,720.30 0.99 O.O 10050336 2.5 l 76E-05 9.47802E-08 4.59901252 3.036763083 9.19802504 

39,530.60 0.99 O.O 10050336 2.52969E-05 2.15595E-07 4.596933406 3.034683969 9.1938668 12 
4 39,390.00 0.99 O.O 10050336 2.53872 E-05 3.05891 E-07 4.595385981 3.033136544 9.190771962 

39,330 . .'> 0 0.98 0.020202707 2.54256E-05 3.44297E-07 4.594729468 3.03248003 9. l 894589j5 

6 39,261.20 0.98 0.020202707 2.54 704E-05 3.89 l 76E-07 4.593963569 3.031714132 9. ¡ 87921139 
38,680.00 0.97 0.030459207 2.58532E-05 7.7 1891E-07_ 4.587486465 3.02523 7028 9.174972931 

8 38,098.80 0.96 0.04082 1995 2.624 75E-05 1.16628E-06 4.580911 ?.97 3.01866186 9.161 822594 

9 37,517.50 0.94 0.061875404 2.66542E-05 l .57296E-06 4.574233891 3.011984454 9.148467782 
10 36,936.30 0.93 0.072570693 2. 70736E-05 1.99237E-06 4.567453389 3.005203952 9.134906778 

11 36,355.1 o 0.9 1 0.094310679 2.75065 E-05 2.425 l 9E-06 4.560565344 2.998315906 9.1211 30687 
12 35 ,773.80 0.9 0.105360516 2.79534E-05 2.872 16E-06 4.553565075 2.991315637 9.107130149 

13 35 , 192 .60 0.88 0.127833372 2.84151 E-05 3.3338E-06 4.546451353 2.984201916 9.092902707 
14 34,611.40 0.87 0.139262067 2.88922E-05 3.81095E-06 4.5392191 66 2.976969729 9.07843 833 3 
15 34,030.1 o 0.85 0.162518929 2.93857E-05 2.60519E-05 4.531 863225 2.969613 788 9.063726451 

16 33,448.90 0.84 0.174353387 2.98963E-05 2.60854E-05 4.52438184 2.962132403 9.04876368 

17 32,867.70 0.82 0.198450939 3.0425E-05 4.37306E-06 4.5 16769314 2.9545 19877 9.033538629 

18 32,286.50 0.81 0.21072 103 1 3.09727E-05 4.8873 E-06 4.509020968 2.946771531 9.01 8041 936 

i/C0 = 2.508 l 3E-05 . 

A2.1. Método integral 

El método de integración de análisis de datos, consiste en comparar las concentraciones 
observadas y estimadas en función del tiempo. Al usar este método es necesario integrar la 
ecuac1on de velocidad para predecir la relación de C¡ en función de t. Este método ensaya 
siempre una ecuación cinética particular, se integra y se comparan los datos calculados de C 
frente t con los datos experimentales de C frente a t, y si el ajuste no es satisfactorio se sugiere y 
ensaya otra ecuación cinética (Smith, 1999, Levenspiel, 1998). En éste método las gráficas, para 
CAN y SAN en las dos corridas, presentaron una dispersión que no permite concluir ninguna 
tendencia de los datos y el ajuste no concuerda con la precisión requerida para la relación lineal. 
Para lo cual se aplicó el método diferencial (Smith, 1999, Levenspiel, 1998). 

A2.2. Método diferencial 

El método diferencia l, requiere una diferenciación de los datos experimentales de C¡ en función 
de t, para obtener una velocidad experimental. La velocidad se compara entonces con la obtenida 
en base a Ja ecuación de velocidad propuesta. Este método emplea directamente la ecuación 
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diferencial a ensayar: se evalúan todos los términos de la ecuación, incluida la diferencial dC¡/dt, 
y se ensaya la bondad del ajuste de la ecuación con los datos experimentales (Smith, 1999, 
Levenspiel , 1998). 

Corrida 1 para CAN. 

~ 

..e: 

....l 
bJi 

3 .5 

3 

§ 2.5 

bl) 

o 2 

...... • • • • •• • • • 

1.5 ~-i- - --- -, ------- -r- ----

3.9 4.05 4.2 4 .35 

logC 

..... 

4.5 

y = X - ) .5622 
R2 = 1 

Figura A2.17. Gráfica de velocidad en función de la concentración de diese! para una pendiente 
de 1 y primer orden. Corrida 1, CAN. 

Corrida 1 para SAN. 

3 

2. 9 
..e: 
....l 2. 8 e:r, 
E 2.7 
~ 

C/) 2.6 
_Q 

2.5 

2.4 

3.9 4 4 . 1 4.2 4.3 

logC 

4.4 4 .5 

y = X - 1.5622 
R2 = 1 

4 .6 

Figura A2.19. Gráfica de velocidad en función de la concentración de diese! para una pendiente 
de 1 y primer orden . Corrida 1, SAN. 
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Corrida 2 para CAN. 

3.06 

- 3.04 .e: 
3.02 ...J - 3 O> 

.§_ 2.98 
... 2.96 
O> 2.94 -o 2.92 -

2.9 - --

4.5 

--, - ·--~-· -·- . -- , ------¡ --- --- :- -~ ---¡ 

y= X- 1.5622 

R
2 = 1 

4.51 4.52 4.53 4.54 4.55 4.56 4.57 4.58 4.59 4.6 

logC 

Figura A2.21. Gráfica de velocidad en función de la concentración de diesel para una pendiente 
de 1 y primer orden. Corrida 2, CAN. 

Corrida 2 para SAN. 

3.06 -

3.04 -......... 
..r:: 
....l 3 .02 -
Ob 
E 
'-' 

3 -

01) 2.98 
o 

2.96 

2.94 

4.5 4 .52 4.54 4.56 4.58 

logC 

4 .6 

y =x - 1.5622 

R2 = 1 

4 .62 

Figura A2.23 . Gráfica de velocidad en función de la concentración de diesel para una pendiente 
de 1 y primer orden. Corrida 2, SAN. 

Los resultados graficados por el método diferencial permitieron observar en las dos ecuaciones 
un buen ajuste. Para las cinéticas de primer orden se esperaban pendientes de 1 en la recta y se 
obtuvieron; y de 2 para la cinética de segundo orden y no se logró. Las figuras presentan para un 
orden de reacción de uno presentaron una pendiente de 1 y las figuras para una reacción de 
segundo grado de 0.5 , lo que permitió concluir que los datos experimentales de la biodegradación 
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de diese! siguen una cinética de reacción de primer orden (Smith, 1999, Levenspiel, 1998). Las 
graficas para la cinética de segundo orden no se presentan por lo voluminoso de las figuras. 
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