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1. Uvod

Záujem o biosorpciu hydrofóbnych organických polu-
tantov pramení z faktu, že tieto látky sú toxické a móžu
destabilizovat potravinový reťazec' -2.

Široké spektrum hydrofóbnych organických polutantov
bolo identifikované na vstupoch, výstupoch, ale i v kaloch
biologických stupňov čistenia odpadových vod3-4. Osud
toxických organických polutantov, ktoré vstupujú do bio-
logického stupňa čistenia odpadových vód, nie je ešte úplné
objasněný. Často, keď sa posudzuje účinnost' biologického
čistenia odpadových vod, porovnávajú sa len koncentrácie
toxického materiálu na vstupe a výstupe zariadenía a roz-
diel sa považuje za biodegradovaný alebo inak odstraněný.
V skutečnosti mechanizmy odstránenia týchto látok v bio-
logickej čistiacej stanici zvyčajne zahřňajú viac ako len
čistú biodegradáciu. Prchavé organické látky sa možu čia-
stočne odstraňovat prúdom vzduchu v aeračnom tanku.
Dalším procesom odstránenia niektorých látok móže byť
biodegradácia, ale produkty biodegradácie možu byť tiež
toxické. Iným možným procesom odstránenia látok mikro-
biálnou biomasou v biologickom reaktore je sorpcia na
biomasu5.

Vstrebávanie alebo akumulácia látok mikrobiálnou bio-
masou sa označuje ako biosorpcia. Mechanizmus zodpo-
vědný za tuto akumuláciu je komplexný a okrem iných
procesov zahřňa adsorpciu alebo absorpciu látok do róz-
nych kompartmentov mikrobiálnej buňky. Mikrobiálně
buňky majú dispozíciu koncentrovat' chemikálie z ich vod-
ného prostredia. Akumulácia nebezpečných hydrofóbnych
organických polutantov v mikrobiálnom kale biosorpciou
má za následok ich odstránenie z prúdu odpadovej vody,
ale výsledné zlikvidovanie kontaminovaného kalu potom
představuje nový environmentálny problém, najma ak sú
polutanty viazané k mikrobiálnemu kalu reverzibilne6.

Lepšie pochopenie procesu a mechanizmu, ktorý kon-
troluje osud nebezpečných hydrofóbnych organických po-
lutantov v biologických čističkách odpadových vód je vel-
mi potřebné. Dóležité je najma poznať relativný význam
.biosorpcie a biodegradácie na osud málorozpustných orga-
nických polutantov v biologických čistiacich zariadeniach.
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2. Modelovanie a meranie biosorpcie

Biosorpcia hydrofóbnych organických polutantov sa
móže opísať lineárnou sorpčnou izotermou. V tomto pří-
pade sa předpokládá, že biosorpcia je rozdelbvanie látky
medzi vodnú fázu a fázu reprezentovánu biomasou. Podlá
tejto představy je biomasa považovaná za organickú fázu,
v ktorej sa látka rozpúšťa. Sorpčný koeficient Kp (l/kg),
ktorý je smernicou lineárnej sorpčnej izotermy, je defino-
vaný ako poměr medzi koncentráciou látky v biomase (Cs,
kg/kg) a vo vodě (Cw, kg/l) v rovnováhe:

(1)

Odchylky izoterm od linearity vznikajú najma pri vy-
sokých koncentráciách látky vo vodě, takže sorpcia sa dá
uspokojivo opísať lineárnou izotermou pri dostatočne zrie-
dených systémoch7.

Iným spósobom opisu biosorpcie je použitie nelineár-
nych izoterm namiesto lineárnych8-9. Najčastejšie sa po-
užívá Freundlichova izoterma:

(2)

kde Kf je Freundlichov sorpčný koeficient (l/kg), n je
reciproký Freundlichov exponent. Po zlogaritmovaní sa dá
Freundlichova izoterma zapísať:

(3)

Rovnica (3) je priamka so smernicou \ln a úsekom na
osi závisle premennej rovným log Kt. Úsek naznačuje
kapacitu sorpcie a smernica \ln adsorpčnú intenzitu.

Ďalšou nelineárnou izotermou je Langmuirova izoterma:

(4)

CQ představuje sorpčnú kapacitu a charakteristická kon-
stanta B představuje intenzitu sorpcie.

Experimentálně data však niekedy naznačujú, že ex-
perimentálna izoterma na rozdiel od teoretickej nepretína
počiatok súradnicového systému, čo naznačuje zdanlivo
neadsorbovatelnú zvyškovú koncentráciu polutanta22. Ak
sa sorbuje čistá látka, neočakáva sa neadsorbovatelná frak-
cia. Analytické problémy však neumožňujú sledovanie izo-
term v oblastiach vefmi nízkých koncentrácií ((J.g/1), preto
sa do biosorpčných modelov vnáša zvyškový koncentračný

člen Cr. Odčítanie člena Cr od rovnovážnej koncentrácie
polutanta umožňuje vyjádřit' rovnice izoterm s koncen-
tráciou, ktorá je zdanlivo adsorbovatefná. Modifikovaná
Freundlichova izoterma potom je:

\\ln (5)

Podobné, Langmuirova izoterma prechádza na tvar:

(6)

Napriek vyššie uvedeným modelom sa spomínajú10 dva
ďalšie javy, ktoré odporujú rozdel'ovaciemu modelu:
1. adsorpčno-desorpčná hysterézia alebo adsorpčno-desorp-

čná nesingularita, t.j. pozorovaný rozdiel medzi experi-
mentálnymi adsorpčnými a desorpčnými izotermami.

2. efekt biomasa/voda, t.j. pozorované zníženie hodnoty
sorpčného koeficienta pri zvýšení poměru biomasy
k vodnej fáze.

2 . 1 . A d s o r p č n o - d e s o r p č n á h y s t e r é z i a

Vo vsádzkových adsorpčno-desorpčných experimen-
toch sa najprv ustáli adsorpčná rovnováha vo vodnej sus-
penzii biomasy. Po istom čase sa biomasa a voda oddelia
a vodná fáza sa nahradí čistou vodou, aby sa látka sor-
bovaná na biomase desorbovala do vody. Po uskutočnení
niekofkých adsorpčných experimentov pri róznych kon-
centráciách látky vo vodě, sa dá zostrojiť adsorpčná izo-
terma z nameranej závislosti koncentrácie látky vo vodě
a v biomase pri adsorpčnej rovnováhe. Analogicky sa dá
zostrojiť desorpčná izoterma z experimentálnych koncen-
trácií látky vo vodě a v biomase po dosiahnutí desorpčnej
rovnováhy.

Je niekolko možností vysvetlenia pozorovanej adsorp-
čno-desorpčnej hysterézie. Zdánlivá hysterézia móže byť
spósobená experimentálnymi artefaktami a skutočná hys-
terézia móže byť spósobená nevratnou sorpciou látky na
biomasu. Z experimentálnych dát sa len ťažko dá určit', či
v danom případe ide o zdanlivú alebo skutočnú hysteréziu.

Jedným experimentálnym artefaktom, ktorý móže pri-
spievať k zdanlivej adsorpčno-desorpčnej hysterézii, je
strata látky například odparom alebo biologickou či che-
mickou transformáciou, s ktorou sa pri experimente neráta.
To móže viesť k chybám v kalkulovaných sorbovaných
koncentráciách a k vzniku zdanlivej adsorpčno-desorpčnej
hysterézie. Tento experimentálny artefakt je spojený s me-
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tódou, keď sa koncentrácia látky sorbovanej na biomasu
nestanovuje experimentálně, ale sa len rátá z rozdielu mera-
nej vodnej koncentrácie a celkového přidaného množstva
látky. Hoci transformácie majú menší význam pri sledovaní
perzistentných hydrofóbnych látok, bola i u nich sledovaná
adsorpčno-desorpčnáhysterézia23.

Iným experimentálnym artefaktom, vysvetfujúcim vznik
zdanlivej hysterézie, je fakt, že niekedy je nemožné dosiah-
nuť úplné oddelenie vodnej fázy a biomasy. Následkom
toho je v experimente stanovená koncentrácia polutanta vo
vodnej fáze vyššia ako skutočná rozpuštěná koncentrácia
polutanta, čo vedie k podhodnoteniu sorpčného koeficienta.

Třetím možným vysvětlením zdanlivej hysterézie je, že
počas desorpčného experimentu sa nedosiahne rovnováha.
Ak sa tak stane, v biomase sa zistia vyššie koncentrácie ako
za rovnovážných podmienok. Následkom toho aj vyrátaný
desorpčný koeficient bude vyšší ako za rovnovážných pod-
mienok. Preto je potřebné poznat' čas potřebný na dosiahnu-
tie desorpčnej rovnováhy, teda kinetiku desorpcie11.

Čiastočná nevratná sorpcia látky na biomasu móže tiež
viesť k rovnakému pozorovaniu, t.j. vyšším desorpčným
koeficientom, ako sa očakávajú pri ustálení rozdeVovacej
rovnováhy. Zo sorpčných dát sa ale ťažko dá určiť, či je
zvýšenie hodnoty desorpčného koeficienta spósobené ire-
verzibilnou sorpciou alebo pomalou kinetikou desorpcie.

2 . 2 . Ú č i n o k p o m ě r u b i o m a s a / v o d a

Druhým javom, ktorý sa často pozoruje pri sorpčných
štúdiách11"13, a teda móže nastat' i pri biosorpcii, je zni-
žovanie sorpčného koeficienta pri rastúcom poměre bio-
masa/voda. Existuji! dve hlavné vysvetlenia tohoto javu.
Prvé vysvětleme je nedokonalá separácia biomasy a vody,
t.j. existencia tzv. tretej fázy, úlomkov buňkových stien,
a róznych iných buňkových artefaktov, koloidov a iných
látok, ktoré sa uvofňujú z biomasy do vodnej fázy a nedajú
sa dobré odseparovať. Experimentálna chyba pri sorpčných
experimentoch narastá pri vyšších pomeroch biomasa/vo-
da, keď sa podiel tretej fázy zvyšuje. Druhým vysvětlením
je alternatívny model sorpcie, tzn. že rozdel'ovací model
biosorpcie nemusí byť korektný a třeba použit' iný model.

2 . 3 . T e c h n i k y m e r a n i a b i o s o r p c i e

2.3.1. Priame metody

Váčšina biosorpčných štúdií sa spolieha na experimen-
tálně data získané priamym odoberaním vzoriek vodnej

fázy po oddělení biomasy centrifugovaním, usadzovaním
alebo filtráciou14-15. Vzorky vodnej fázy rnóžu v niekto-
rých prípadoch mať za následok meranie koncentrácie lát-
ky, ktorá zahřna okrem volnej látky v roztoku aj látku
viazanú na zvyškový koloidný sorbent, t.j. vyššie spo-
mínanú „tretiu fázu". V niektorých prípadoch teda ne-
možno pri biosorpčných štúdiách použit' priame meranie
koncentrácie látky vo vodnej fáze, ale třeba použit' ne-
priame metody.

2.3.2. Nepriame metódy-headspace technika

Najspofahlivejšou nepriamou metodou merania bio-
sorpcie je metoda „headspace" analýzy, pri ktorej sa eli-
minuje účinok tzv. tretej fázy. Tuto metodu merania bio-
sorpcie možno použit' pre prchavé polutanty. Jej výhodou
je, že pri nej netřeba merať koncentráciu polutanta vo
vodnej fáze.

Analytičku metodu merania sorpčných rovnovah pre
neiónové polutanty v uzavretých systémoch „headspace"
analýzou vyvinuli Garbarini a Lion '^ úpravou metody Lin-
coffa a Gossetta17 na meranie Henryho konstant pre prcha-
vé látky. Metoda určuje Henryho konstanty porovnáváním
hmotnostných rovnovah.

Pre dva uzavřete systémy (nádoby 1 a 2) obsahujúce
rovnaké celkové množstvo organickej látky, ale rózne ob-
jemy plynu a vodnej fázy:

(7)

Hc je Henryho konstanta (bezrozměrná), C g ] a C g 2 sú
koncentrácie prchávej organickej látky v plynnej fáze v ná-
dobách 1 a 2, V]] a V|2 sú objemy vodnej fázy v nádobách
1 a 2 a Vgj Vg2 objem plynov v nádobách 1 a 2.

Adaptácia tejto metody sa dá použit' na stanovenie
aktivitných koeficientov (y) v prípadoch, ak sa organická
látka v vodnej fáze nespráva ideálně.

Na určenie hodnoty aktivitného koeficienta (y) sa po-
rovnávajú dve rovnaké nádoby (1 a 2), obsahujúce rovnaké
množstvo prchávej organickej látky a rovnaké objemy vod-
nej aj plynnej fázy, pričom v nádobě 1 sa prchavá organická
látka správa ideálně a v nádobě 2 neideálne (ak je napr.
v roztoku elektrolytu). Pre celkové množstvo látky v sys-
téme (MT) platí:
nádoba 1:

M T = C g l Vg + C„ V, = C g l Vg + (Cg]/#C)V, (8)
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nádoba 2:
MT = Cg2Vg + CnVi = Cg2Vg + [Cg2l(yHcWx. (9)

C]ja C ]2 sú koncentrácie látky vo vodnej fáze v nádo-
bách 1 a 2. Kombináciou rovnic (8) a (9) dostaneme pre
hodnotu y:

X = (C g l - Cg2) [Vg + [vy(y//c)]]. (10)

Ak je známa hodnota y a Hc, rovnovážná koncentrácia
prchávej organickej látky v plyne v uzavretom systéme sa dá
použit' na výpočet rovnovážnej koncentrácie vo vodnej fáze:

C, = Cg/(#CY). (11)

Táto metoda sa dá použit' aj na meranie sorpčných
rovnovah. Tieto sa dajú sledovať porovnáním dvoch podob-
ných systémov obsahujúcich rovnaké objemy vodnej fázy
(Vj) a plynnej fázy (V„) i rovnaké celkové množstvo prchá-
vej organickej látky MT, ale v tomto případe jeden systém
bude obsahovať sorbent (napr. inaktívnu biomasu) (nádoba
2), kým druhý (nádoba 1) nie.

Za týchto podmienok pre celkové množstvo látky v sys-
téme platí:
nádoba 1:

(12)

nádoba 2:

(13)

alebo, ak rovnice (12) a (73) zapíšeme použitím koncen-
trácií kontaminantu vo vodnej fáze, platí:
nádoba 1:

MT = c !1(Y/ícyg + y1) (14)

nádoba 2:
MT=Cn(yHcVg + Vx)+X, (15)

X je množstvo sorbovaného kontaminantu. Daním rovnice
(12) a (13) do rovnosti, móžeme vypočítať množstvo sor-
bovaného kontaminantu X:

X = (C g l - Cg2[Vg + [Vxl{yHJ\] . (16)

Takto sa pomocou „headspace" techniky dá zistiť množ-
stvo kontaminantu sorbovaného na biomasu.

Headspace techniku však možno použit' aj na určenie
hodnoty sorpčného koeficienta.

Ak poznáme celkové množstvo biomasy M v nádobě 2, pre
rovnovážnu koncentráciu látky sorbovanej v biomase Cs platí:

CS = X/M. (17)

Ak sa biosorpčná rovnováha dá opísať lineárnou izoter-
mou (7), potom platí:

X/M = KpCw. (18)

Daním rovnic (14) a (75) do rovnosti pre množstvo
sorbovaného kontaminantu X platí:

X=(V] + HcyVg)(Cr-CJ, (19)

kde CT = C]] je rovnovážná koncentrácia vo vodnej fáze
v systéme bez biomasy a C w = C[2 je rovnovážná koncen-
trácia vo vodnej fáze v systéme s biomasou.

Dosadením rovnice (18) do rovnice (79) pre sorpčný
koeficient Kp platí:

(Cgi / C g 2 ) = (C T / C w ) = Kp[M I (V} + HcyV%)] + 1. (20)

Obr. 1 ilustruje závislost rovnovážného poměru
(Cj/C^) od hodnoty Henryho konstanty pre podmienky
v niektorých sorpčných experimentoch. Headspace tech-
nika je najcitlivejšia pre kontaminanty s nízkou hodnotou
Henryho konstanty a pre biomasu s vysokou sorpčnou
kapacitou Kp (cit. 1 8 ) . Citlivost sa dá zvýšit' zvýšením
koncentrácie biomasy použitej v experimentoch.

Velkou výhodou headspace techniky je, že nie je potře-
bné poznať celkové množstva kontaminantu přidané do
systému pri meraní Henryho konstant a aktivitných koefi-
cientov. Toto platí aj pre meranie sorpčných koeficientov,
samozřejmé, najprv je potřebné nezávisle stanovit' hodnoty
Henryho konstanty a aktivitného koeficienta pre daný sys-
tém.

3. Mechanististické aspekty biosorpcie

3 . 1 . V p l y v t y p u b i o m a s y n a b i o s o r p c i u

Rozsah biosorpcie sa závisí od typu biomasy19 (obr. 2).
V minulosti sa často pri popise biosorpčných javov konsta-
tovalo, že bioakumulácia vysoko hydrofóbnych organic-



Obr. 1. Technika analýzy plynnej fázy - vypočítané rovnovážné poměry koncentrácií plynov Cj/C^ (rovnovážná koncentrácia vo
vodnej fáze bez biomasy CT a s biomasou Cw) ako funkcia Henryho konstanty Hc a (a) sorpčného rozdel'ovacieho koeficienta K (b)
hmotnosti sorbujúcej biomasy M. Upravené podlá16

diom a lipidickým obsahom organizmu. Shin a kol.21 zistili
opačný fakt pri sledovaní adsorpcie DDT róznymi pódnymi
frakciami. Niektoré pódne frakcie boli najprv vyextraho-
vané éterom a etanolom, aby sa odstranili lipidom podobné
látky. Absencia lipidom podobných materiálov neznížila,
ba naopak zvýšila adsorpciu DDT pódou, čo naznačuje, že
pri biosorpcii móžu hrať úlohu i iné látky ako lipidy. K po-
dobnému zisteniu dospěli aj Tsezos a Seto22. Pri sledovaní
adsorpcie chlóretánov mikrobiálnou biomasou zistili, že
bakteriálna biomasa malá najmenšiu biosorpčnú kapacitu
napriek najvyššiemu obsahu lipidu medzi sledovanými
vzorkami biomasy. Ďalej zistili, že u róznych vzoriek bio-
masy vláknitých hub, napriek podobnému obsahu lipidu
v buňkách, biosorpčná kapacita kolísala v širokom roz-
medzí. Zaujímavé však bolo zistenie, že biosorpčná ka-
pacita u róznych vzoriek biomasy závisela priamoúmerne
od množstva celkového organického uhlíka, ktorý sa uvol-
nil počas kontaktu biomasy s polutantom. Tento jav však
nie je objasněný, dá sa len předpokládat', že biosorpčná
kapacita sa zvyšuje s rastúcim podielom deštruovaných
buniek v médiu, ktorý koreluje s obsahom celkového orga-
nického uhlíka uvol'neného do média. Buňkové fragmenty
móžu mať vyšší povrch, a tým váčšiu sorpčnú kapacitu.
Tsezos a Bell23 zistili, že biosorpčná kapacita aktívnej
i dezaktivovanej biomasy je pre ťažko biodegradovateíné
polutanty takmer rovnaká (obr. 3). V súčasnosti ešte úplné
nie je známy mechnizmus kontrolujúci mikrobiálnu ad-
sorpciu hydrofóbnych organických látok.

Obr. 2. Freundlichove biosorpčné izotermy pre rózne typy
biomasy: (•) Rhizopus arrhizus; (A) Penicilium chryso'genům;
(O) aktivovaný kal; (O) Aspergilus terreus; (•) Aspergilus niger
a (A) Pseudomonasfluorescens. Cw rovnovážná koncentrácia vo
vodnej fáze ((J.g.1"1); Cs rovnovážná koncentrácia v biomase ()J.g.g"').
Upravené podlá26

kých látok je v priamej závislosti k obsahu lipidu v biomase.
Lal a Saxena20 zistili, že nepolárné látky sa akumulujú
v organizmoch podl'a rozdefovacej rovnováhy medzi mé-
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Obr. 3. Linearizované Freundlichove biosorpčné izotermy diazinónu aktívnou ( ) a dezaktivovanou biomasou ( )
(a) Rhizopus arrhizus a (b) aktivovaného kalu. V grafoch je vyznačená doba ustalovania biosorpčnej rovnováhy (1 deň O; 3 dni A). C w

rovnovážná koncentrácia vo vodnej fáze (jj.g.1"1); Cs rovnovážná koncentrácia v biomase ((xg.g"1). Upravené podlá23

nosťou vo vodě a akumuláciou organických molekul bio-
masou20. Vo všeobecnosti, rózne sledované typy biomasy
mali vačšiu biosorpčnú kapacitu pre menej rozpustné polu-
tanty. Organické molekuly sa akumulujú v mikrobiálnej
biomase tým lepšie, čím je vyššia hodnota ich rozdeTo-
vacieho koeficienta v systéme oktanol-voda, ale ako bolo
už spomínané vyššie, nedá sa nájsť priama korelácia medzi
biosorpčnou kapacitou a obsahom lipidu v biomase.

3.2.2. Disociácia

Ak kontaminant má také vlastnosti, že vo vodnej fáze
disociuje (slabá kyselina alebo slabá zásada), dá sa před-
pokládat, že prebieha sorpcia disociovanej i nedisociovanej
formy, s róznymi hodnotami sorpčného koeficienta pre obe
formy24'25 (obr. 4).

Ak kontaminantom je slabá kyselina, pre sorpčný koe-
ficient lineárnej izotermy platí:

Obr. 4. Lineárně biosorpčné izotermy pentachlórf enolu pri pH
= 6,2 (•) a pri pH = 7,7 (O). Hodnota sorpčného rozdelovacieho
koeficienta závisí od pH: ATp(6>2) = 1,61 l.g"1 ; /fp(7 7 ) = 0,65 l.g"1.
C w rovnovážná koncentrácia vo vodnej fáze ((j.g.1"1); Cs rov-
novážná koncentrácia v biomase (|J.g.g"'). Upravené podl'a24

3 . 2 . V p l y v v l a s t n o s t í p o l u t a n t a
n a b i o s o r p c i u

3.2.1. Rozpustnost'a hydrofóbnosť

Rozpustnost' polutanta je doležitá vlastnost ovplyvňu-
júca biosorpciu. Bol zistený inverzný vztah medzi rozpust-

kde £p(HA) Je lineárny sorpčný koeficient pre nedisocio-
vanú formu, K ,A_, je lineárny sorpčný koeficient pre
disociovanú formu a K& je disociačná konstanta kontami-
nanta.
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Obr. 5. Vplyv přítomnosti tetrachlóretánu na biosorpciu
trichlóretánu aktivovaným kalom. Freundlichova izoterma
biosorpcie čistého trichlóretánu (•) a trichlóretánu v zrnesi s rov-
nakými koncentráciami tetrachlóretánu (O). C w rovnovážnákon-
centrácia vo vodnej fáze (mg.l"'); Cs rovnovážná koncentrácia
v biomase (ug.g"1). Upravené podl'a22

3.2.3. Vplyv počiatočnej koncentrácie polutanta
na rychlost' biosorpcie

Tsezos a Wang26 sledovali vplyv počiatočnej koncen-
trácie polutanta na rychlost' biosorpcie. Po desaťnásobnom
zvýšení počiatočnej koncentrácie sledovaných polutantov
(lindán a diazinón) boli rychlosti biosorpcie týchto látok na
aktivovaný kal vačšie pre vyššie koncentrácie polutantov.

3.2.4. Kompetitívna biosorpcia v systéme
so zmesou polutantov

Dá sa předpokládat', že v systéme obsahujúcom zmes
viacerých polutantov podobnej povahy bude biosorpčná
kapacita jednotlivých zložiek zmesi ovplyvnená koncen-
tráciou ostatných látok zmesi. Tsezos a Seto (1986) (cit.22)
ukázali zníženie biosorpčnej kapacity trichlóretánu na
biomasu Rhizopus arrhizus až o 14 % v přítomnosti rov-
nakej koncentrácie tetrachlóretánu (obr. 5). Okrem zloženia
zmesi polutantov má pri kompetitívnej biosorpcii vplyv na
biosorpciu aj typ biomasy.

3 . 3 . V p l y v t e p l o t y n a b i o s o r p c i u

Biosorpcia je zvyčajne exotermický proces, preto bio-

Obr. 6. Priebeh kinetiky biosorpcie diazinónu (•), lindánu (A)
a 2-chIórbifenylu (O) aktivovaným kalom. t (min) - čas; C/Co

- poměr koncentrácie vo vodnej fáze k počiatočnej koncentrácii
vo vodnej fáze.Upravené podlá26

sorpčná kapacita zvyčajne narastá s klesajúcou teplotou18.
Zistilo sa však, že změna teploty výrazné neovplyvňuje
rychlost' biosorpcie.

3 . 4 . K i n e t i k a b i o s o r p c i e

Najjednoduchší opis kinetiky biosorpcie mikrorganiz-
mami je použitie modelu kinetiky prvého poriadku27. Ell-
genhausen a kol.28 ukázali, že proces biosorpcie sa dá dobré
opísať aj modelom kinetiky druhého poriadku. Tieto mo-
dely nebrali do úvahy možnú biodegradáciu a zaoberali sa
živou biomasou. Kvóli eliminácii možného vplyvu biode-
gradácie, resp. biotransformácie na výsledky biosorpčného
experimentu je ale lepšie pracovat' s inaktívnou biomasou.
Tsezos a Wang26 ukázali, že rychlost' biosorpcie organic-
kých látok dvoma typmi inaktívnej mikrobiálnej biomasy
má rýchlu prvú fázu (asi 20 min pre Rhizopus arrhizus
a 1 hodina pre aktivivaný kal z biologického čistenia od-
padových vod) a potom pomalšiu druhu fázu. Takéto „dvoj-
rýchlostné" správanie sa by mohlo byť následkom dvoj-
krokového biosorpčného mechanizmu. Najprv sa organic-
ký polutant rýchlo adsorbuje na povrch buňky a potom
pomaly prechádza do vmítrobunkových kompartmentov.
Prvý krok je rychlá adsorpcia následovaná difúznou pene-
tráciou v druhom kroku. Pri ustafovaní rovnováhy bio-
sorpcie spočívá hlavný príspevok k dosiahnutiu biosorp-
čnej kapacity na prvom kroku. Druhý pomalší proces je
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zaujímavý z hladiska mechanizmu distribúcie polutanta
v kompartmentoch buňky a k dosiahnutiu biosorpčnej ka-
pacity prispieva zvyčajne asi 30 %. Podobné hodnoty bio-
sorpčnej kapacity aktívnej a mftvej biomasy23 naznačujú,
že prvý krok biosorpcie je fyzikálnochemickej povahy. Na
obr. 6 vidno priebeh kinetiky biosorpcie róznych polutan-
tov na biomasu aktivovaného kalu26.

4. Vplyv biosorpcie na biodegradáciu
polutantov

Ako bol spomenuté vyššie, jedným zo spósbov od-
stránenia polutanta pri biologickom čistění odpadových
vod je biodegradácia. Hoci bolo publikovaných mnoho
práč zaoberajúcich sa biodegradáciou málo rozpustných
substrátov29"31, o vplyve biosorpcie na biodegradáciu je
poměrné málo informácií.

V aktivovanom kale sa na prípadnej biodegradácii or-
ganických polutantov podieía len zlomok biomasy kalu, z
čoho možno usúdiť, že biomasa aktivovaného kalu slúži
viac ako sorbent než ako biokatalyzátor. Preto je velmi
potřebné poznať relativný vplyv biosorpcie a biodegradácie
na osud málorozpustných organických látok v aktivova-
nom kale pri biologickom čistiení odpadových vód.

Takmer všetky kinetické modely biodegradácie boli
odvodené pre rast baktérií na rozpustných substrátoch, ale
v reálných situáciách sa často organické polutanty vysky-
tujú v koncentráciách, ktoré presahujú ich rozpustnost' vo
vodě32 a hoci mnohé sú biodegradované, skutočný me-
chanizmus ich odstránenia nie je jasný.

Wang a Grady (1995) (cit. 3 3 ) sledovali, ako kinetika
a rozsah biosorpcie a desorpcie ovplyvňujú kinetiku biode-
gradácie. Experimenty boli vedené v modelovom systéme,
kde bakteria neschopná degradovat' skúmaný málorozpust-
ný organický polutant slúžila ako sorpčný nosič. Sledovali
aj vplyv počiatočnej koncentrácie substrátu (nad a pod
hranicou rozpustnosti) na biodegradáciu vo vsádzkových
experimentoch. Ich model bol odvodený za předpokladu,
že biosorpcia prebieha v porovnaní s biodegradáciou velmi
rýchlo a že rovnováha medzi polutantom vo vodnej fáze
a sorbovaným na biomase sa ustaluje takmer okamžité. Na
základe týchto predpokladov spočívá primárný efekt bio-
sorpcie a desorpcie na biodegradáciu v ovplyvnení koncen-
trácie polutanta vo vodnej fáze. Specifická rastová rychlost
baktérie je determinovaná koncentráciou rozpustného sub-
strátu. Keď sa do systému přidá sorbujúca biomasa, výrazné
sa zníži koncentrácia rozpuštěného polutanta, čo spósobí

zníženie špecifickej rastovej rychlosti degradéra a spomalí
biodegradáciu. Avšak, ak je rychlost' rozpúšťania pomalá
a desorpcia rýchla, celkový vplyv sorpcie závisí od toho, či
je přítomný nerozpuštěný polutant.

4 . 1 . B i o d e g r a d á c i a s p o č i a t o č n o u
k o n c e n t r á c i o u p o l u t a n t a p o d
h r a n i c o u r o z p u s t n o s t i

Monodov model opisujúci mikrobiálny rast na rozpust-
nom substráte vo vsádzkovom reaktore je

(22)

(23)

kde C w je koncentrácia rozpustného substrátu, Xje koncen-
trácia biomasy, Fje výťažok biomasy vzhl'adom na substrát
Y = -dX/dCw, u. je maximálna specifická rastová rýchlosť,
Ks je saturačný koeficient, P je koncentrácia rozpustných
mikrobiálnych produktov degradácie polutanta a Fp je vý-
ťažok produktu vzhTadom na substrát YP - -dP/dCw. Tento
model bol použitý na popis biodegradácie v přítomnosti
sorbujúcej biomasy (ďalej nosiča). Na opis biosorpcie sa
použila lineárna izoterma:

(24)

kde Cm je koncentrácia biomasy nosiča a CT je celková
koncetrácia polutanta v systéme.

Substitúciou rovnice {24) do Monodovho modelu za C w

pre biodegradáciu v přítomnosti nosiča platí:

(25)

Obr. 7 ukazuje výsledoksimulácií priebehu koncentrácie

(26)
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Obr. 7. Teoretický model priebehu degradácie polutanta v pří-
tomnosti ( ) a v nepřítomnosti ( ) nedegradúcej
sorbujúcej biomasy (nosiča). Počiatočnákoncentrácia polutanta
je pod hranicou rozpustnosti. Klesajúce čiary predstavujú pokles
koncentrácie rozpuštěného polutanta a rastúce čiary predstavujú
evolúciu CO2 ako produktu mineralizácie polutanta. Koncen-
trácie (C) sú uvedené ako dezintegrácie/min 1 4C značkovanej
vzorky polutanta (DPM/ml); t (h) - čas. Upravené podlá33

Obr. 8. Teoretický priebeh degradácie polutanta v přítomnosti
( ) a v nepřítomnosti ( ) nedegradúcej sorbujúcej
biomasy (nosiča). Počiatočná koncentrácia polutanta je nad hra-
nicou rozpustnosti. Klesajúce čiary predstavujú pokles koncen-
trácie rozpuštěného polutanta a rastúce čiary predstavujú evolúciu
CO2 ako produktu mineralizácie polutanta. Koncentrácie (C) sú
uvedené ako dezintegrácie/min 1 4C značkovanej vzorky polutanta
(DPM/ml); t (h) - čas. Upravené podlá33

rozpustného polutanta a produktov biodegradácie v čase
v dvoch reaktoroch, keď na počiatku je celková koncentácia
polutanta v oboch reaktoroch rovnaká, ale v jednom z reak-
torov sa nachádza sorbujúca biomasa (nosič)3 3.

Počas takmer celého priebehu simulácieje koncentrácia
polutanta rozpuštěného vo vodnej fáze vyššia v nepřítom-
nosti nosiča (absencia biosorpcie) a koncentrácia produk-
tov v nepřítomnosti nosiča stupa rýchlejšie, teda biode-
gradácia je rýchlejšia v nepřítomnosti sorbujúcej biomasy.

V přítomnosti nosiča klesá koncentrácia polutanta vo
vodnej fáze pomalšie pre dve příčiny: biodegradácia je
pomalšia kvóli nižšej koncentrácii rozpuštěného polutanta
a pretože polutant sorbovaný na nosiči sa desorbuje do
vodnej fázy počas biodegradácie, v súlade s desorpčnou
rovnováhou.

4 . 2 . B i o d e g r a d á c i a s p o č i a t o č n o u
k o n c e n t r á c i o u p o l u t a n t a
n a d h r a n i c o u r o z p u s t n o s t i

Ak počiatočná koncentrácia polutanta vo vodnej fáze je
nad hranicou rozpustnosti, za předpokladu, že rychlost'
rozpúšťania polutanta je velmi pomalá vzhiadom na rych-

lost' biodegradácie a rychlost' desorpcie polutanta z nosiča
je rychlá3 3, v nepřítomnosti nosiča bude rychlost' rozpú-
šťania kontrolovat' koncentráciu rozpuštěného polutanta
a tým aj rychlost biodegradácie.

Pre rychlost' rozpúšťania platí:

(27)

kde ká je rýchlostný koeficient rozpúšťania, Caje koncen-
trácia polutanta vo fáze nerozpustnej vo vodě, C e q je roz-
pustnost' polutanta vo vodě.

Pretože nárast koncentrácie rozpuštěného polutanta je
rovnaký ako pokles koncentrácie v nerozpustnej fáze,
možno Monodov model upravit' následovně:

(28)

Pre tvorbu rozpustných produktov biodegradácie platí
rovnica (23).

194



Model použitý na simuláciu biodegradácie v přítom-
nosti nosiča bol rovnaký ako v případe, keď koncentrácia
polutanta bola pod hranicou rozpustnosti (rovnice (25)
a (26)), pretože koncentrácia polutanta je vo váčšine prí-
padov taká, že nesorbované množstvo je menšie ako hra-
nica rozpustnosti.

Obr. 8 ukazuje výsledok simulácií priebehu koncen-
trácie rozpustného polutanta a produktov biodegradácie
v čase v dvoch reaktoroch, keď na počiatku je celková
koncentácia polutanta v oboch reaktoroch rovnaká (vyššia
ako rozpustnost'), ale v jednom z reaktorov sa nachádza
sorbujúca biomasa (nosič)33. Ako vidno z obrázka, bio-
sorpcia znižuje počiatočnú koncentráciu rozpustného polu-
tanta a tým aj počiatočnú produkciu produktov biode-
gradácie v přítomnosti nosiča. Keď však biodegradácia
pokračuje, v reaktore, kde nie je přítomný nosič, rychlost'
rozpúšťania polutanta, ktorá je nižšia ako rychlost' biode-
gradácie, spomalí biodegradáciu v nepřítomnosti nosiča,
hoci celkové množstvo polutanta v systéme móže byť ešte
poměrné vysoké. Naproti tomu, keď je polutant sorbovaný
na nosiči, hladina rozpustného polutanta sa udržuje na
poměrné vysokej koncentrácii, pretože rychlost' desorpcie
je vačšia ako rychlost' biodegradácie. To v konečnom dó-
sledku móže spósobiť, že rychlost' biodegradácie bude vyš-
šia v přítomnosti nosiča ako v jeho nepřítomnosti.

5. Biosorpcia a biodegradácia v biologickom
stupni čistenia odpadových vod

Je široko rozšířený názor, že biosorpcia vždy znižuje
rychlost' biodegradácie. Hoci je to pravda, ak sa polutant
v systéme nachádza v koncentrácii nižšej ako je jeho roz-
pustnost, vo všeobecnosti je to příliš velké zjednodušenie.
Keď sa polutant do systému uvolňuje v koncentrácii vyššej
ako je jeho rozpustnost', situácia je komplikovanejšia. Naj-
prv sa v systéme nachádza polutant v nerozpustnej formě
a v mnohých prípadoch je jeho rychlost' rozpúšťania nízká
v porovnaní s rýchlosťou biodegradácie. Teda, ak polutant
prichádza priamo do systému aktivovaného kalu v nevod-
nej fáze, biodegradácia je obmedzená rýchlosťou rozpúšťa-
nia34. Proces rozpúšťanie-sorpcia však móže nastat' ešte
skór, kým sa polutant nachádza v kanalizačnom systéme.
Ak je čas zdržania polutanta v kanalizácii dostatečné dlhý,
nevodná fáza polutanta móže mať dostatek času na rozpus-
tenie a na sorpciu na organické koloidy alebo částice v ka-
náli. Potom ako nastala biosorpcia, desorpcia sorbovaného
hydrofóbneho polutanta je ovefa rýchlejšia ako póvodná

rychlost' rozpúšťania (pretože biomasa so sorbovaným po-
lutantom má oveFa váčší povrch ako nerozpustná forma
polutanta). Teda keď částice nosiča dosiahnu čističku, in-
korporujú sa do aktivovaného kalu a desorpcia sorbova-
ného polutanta bude velmi rýchla, keď koncentrácia roz-
puštěného polutanta klesá vplyvom biodegradácie. Sor-
bovaný polutant sa degraduje ovrfa váčšou rýchlosťou ako
jeho nevodná fáza, ktorá vstupuje do aktivovaného kalu
priamo. Pri navrhovní a prevádzke biologického stupňa
čistenia odpadových vód by mal byť posudzovaný stav,
v akom do něho hydrofóbne polutanty vstupujú35'36.
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Dakota 58105-5055, USA): Biosorption of Hydrophobic
Organic Pollutants

Hydrophobic organic chemicals are hazardous
pollutants because of their toxicity and a strong tendency
to concentrate in food chains. Biosorption is an important
mechanism for the removal of these compounds in
activated sludge systems. Measurement, modelling,
thermodynamic and kinetic aspects of biosorption and the
effect of biosorption on the biodegradation of hydrophobic
organic pollutants are discussed in this review.
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