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1. Uvod

Zaujem o biosorpciu hydrofébnych organickych polu-
tantov prameni z faktu, Ze tieto latky su toxické a mozu
destabilizovat potravinovy retazec! 2.

Siroké spektrum hydrofébnych organickych polutantov
bolo identifikované na vstupoch, vystupoch, ale i v kaloch
biologickych stupiiov &istenia odpadovych vod’-!. Osud
toxickych organickych polutantov, ktoré vstupuju do bio-
logického stupiia Cistenia odpadovych vod, nie je este tiplne
objasneny. Casto, ked sa posudzuje u&innost' biologického
Cistenia odpadovych vod, porovnavaju sa len koncentrécie
toxického materidlu na vstupe a vystupe zariadenia a roz-
diel sa povazuje za biodegradovany alebo inak odstraneny.
V skute¢nosti mechanizmy odstrdnenia tychto ldtok v bio-
logickej Cistiacej stanici zvyCajne zahifiaji viac ako len
Cistii biodegradaciu. Prchavé organické latky sa mozu Cia-
stoéne odstratiovat pridom vzduchu v aeranom tanku.
Dalsim procesom odstranenia niektorych litok moze byf
biodegradicia, ale produkty biodegraddcie mozu byt tiez
toxické. Inym moznym procesom odstranenia latok mikro-
bidlnou biomasou v biologickom reaktore je sorpcia na

biomasu?.

Vstrebavanie alebo akumuldcialdtok mikrobidlnou bio-
masou sa oznacuje ako biosorpcia. Mechanizmus zodpo-
vedny za tuto akumuldciu je komplexny a okrem inych
procesov zahfila adsorpciu alebo absorpciu latok do rdz-
nych kompartmentov mikrobidlnej bunky. Mikrobidlne
bunky maju dispoziciu koncentrovat' chemikalie z ich vod-
ného prostredia. Akumulacia nebezpecnych hydrofébnych
organickych polutantov v mikrobidlnom kale biosorpciou
maé za nasledok ich odstranenie z prudu odpadovej vody,
ale vysledné zlikvidovanie kontaminovaného kalu potom
predstavuje novy environmentdlny problém, najma ak st
polutanty viazané k mikrobidlnemu kalu reverzibilne®.

Lepsie pochopenie procesu a mechanizmu, ktory kon-
troluje osud nebezpecnych hydrofébnych organickych po-
lutantov v biologickych CistiCkach odpadovych véd je vel-
mi potrebné. DoleZité je najma poznaf relativny vyznam
biosorpcie a biodegradacie na osud mélorozpustnych orga-
nickych polutantov v biologickych istiacich zariadeniach.



2. Modelovanie a meranie biosorpcie

Biosorpcia hydrofébnych organickych polutantov sa
moZe opisat linedrnou sorpénou izotermou. V tomto pfi-
pade sa predpokladd, Ze biosorpcia je rozdelovanie latky
medzi vodnu fézu a fdzu reprezentovanu biomasou. Podla
tejto predstavy je biomasa povaZzovand za organicku fizu,
v ktorej sa latka rozpusta. Sorpény koeficient K, (/ke),
ktory je smernicou linedrnej sorpénej izotermy, je defino-
vany ako pomer medzi koncentrdciou ldtky v biomase (C,,
kg/kg) a vo vode (C,, kg/l) v rovnovédhe:

(1)

Odchylky izoterm od linearity vznikaji najma pri vy-
sokych koncentracidch litky vo vode, takze sorpcia sa da
uspokojivo opisat’ linedrnou izotermou pri dostato¢ne zrie-
denych systémoch’.

Inym spdsobom opisu biosorpcie je pouzitie nelinedr-
nych izoterm namiesto linedrnych®?. Najéastejsie sa po-
uziva Freundlichova izoterma:

= KO 2)
kde K; je Freundlichov sorpény koeficient (I/kg), n je
reciproky Freundlichov exponent. Po zlogaritmovani sa da
Freundlichova izoterma zapisat’:

| (i | |I.I!1_ I".-._.

(3)

log C, = log K¢+
Rovnica (3) je priamka so smernicou \/z a isekom na

osi zdvisle premennej rovnym log Ky Usek naznaCuje

kapacitu sorpcie a smernica \ln adsorpénu intenzitu.
DalSou nelinedrnou izotermou je Langmuirova izoterma:

_ GyBCw
T 1+EBC,

4

C, predstavuje sorpénu kapacitu a charakteristickd kon-
§tanta B predstavuje intenzitu sorpcie.

Experimentdlne dita viak niekedy naznauju, Ze ex-
perimentdlna izoterma na rozdiel od teoretickej nepretina
pociatok suradnicového systému, ¢o naznaCuje zdanlivo
neadsorbovatelnu zvy$kovi koncentraciu polutanta”. Ak
sa sorbuje Cistd latka, neoCakdva sa neadsorbovatelna frak-
cia. Analytické problémy v8ak neumoZiiuju sledovanie izo-
term v oblastiach velmi nizkych koncentracii (pLg/l), preto
sa do biosorpénych modelov vnasa zvyskovy koncentrany
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¢len C;. Od¢itanie ¢lena C, od rovnovaznej koncentrcie
polutanta umozituje vyjadrif rovnice izoterm s koncen-
traciou, ktord je zdanlivo adsorbovatelnd. Modifikovana
Freundlichova izoterma potom je:

C,= K (C,, - {_"!I\l/n

(5
Podobne, Langmuirova izoterma prechadza na tvar:
CoBlC, — )

F g~ T ot e ST 1A
-1 Gy =G |

(6)

Napriek vyssie uvedenym modelom sa spominaji'’ dva
dalSie javy, ktoré odporujui rozdel'ovaciemu modelu:
1. adsorp¢no-desorpéna hysterézia alebo adsorpéno-desorp-
¢na nesingularita, t.j. pozorovany rozdiel medzi experi-
mentdlnymi adsorpénymi a desorpénymi izotermami.
efekt biomasa/voda, t.j. pozorované zniZenie hodnoty
sorpéného koeficienta pri zvySeni pomeru biomasy
k vodnej fize.
2.1. Adsorpéno-desorpénd hysterézia

Vo vsiddzkovych adsorpéno-desorpénych experimen-
toch sa najprv ustdli adsorpéna rovnovdha vo vodnej sus-
penzii biomasy. Po istom Case sa biomasa a voda oddelia
a vodna faza sa nahradi Cistou vodou, aby sa latka sor-
bovand na biomase desorbovala do vody. Po uskuto¢neni
niekolkych adsorpénych experimentov pri réznych kon-
centricidch latky vo vode, sa d4 zostrojif adsorpénd izo-
terma z nameranej zdvislosti koncentracie litky vo vode
a v biomase pri adsorpénej rovnovdhe. Analogicky sa da
zostrojif desorpénd izoterma z experimentdlnych koncen-
tracif latky vo vode a v biomase po dosiahnuti desorpcnej
rovnovahy.

Je niekolko moznosti vysvetlenia pozorovanej adsorp-
&no-desorpénej hysterézie. Zdanliva hysterézia moze byt
sposobend experimentalnymi artefaktami a skuto¢nd hys-
terézia mozZe byt spdsobend nevratnou sorpciou latky na
biomasu. Z experimentdlnych d4t sa len tazko d4 urcit, &i
v danom pripade ide o zdanlivi alebo skutoénti hysteréziu.

Jednym experimentdlnym artefaktom, ktory moéze pri-
spieval k zdanlivej adsorpéno-desorpnej hysterézii, je
strata latky napriklad odparom alebo biologickou &i che-
mickou transformaciou, s ktorou sa pri experimente nerata.
To moéze viest k chybdm v kalkulovanych sorbovanych
koncentracidch a k vzniku zdanlivej adsorpéno-desorpénej
hysterézie. Tento experimentdlny artefakt je spojeny s me-



todou, ked sa koncentrécia latky sorbovanej na biomasu
nestanovuje experimentdlne, ale sa len rita z rozdielu mera-
nej vodnej koncentrécie a celkového pridaného mnozstva
latky. Hoci transformécie maju mensi vyznam pri sledovani
perzistentnych hydrofébnych latok, bola i u nich sledovana
adsorpéno-desorpéna hysterézia?3.

Inym experimentalnym artefaktom, vysvetlujiicim vznik
zdanlivej hysterézie, je fakt, Ze niekedy je nemozné dosiah-
nuf dplné oddelenie vodnej fizy a biomasy. Nasledkom
toho je v experimente stanovena koncentracia polutanta vo
vodnej faze vysSia ako skutoCnd rozpustend koncentracia
polutanta, ¢o vedie k podhodnoteniu sorpéného koeficienta.

Tretim moZznym vysvetlenim zdanlivej hysterézie je, Ze
pocas desorpéného experimentu sa nedosiahne rovnovaha.
Ak sa tak stane, v biomase sa zistia vySSie koncentracie ako
za rovnovaznych podmienok. Nasledkom toho aj vyrdtany
desorpény koeficient bude vy$si ako za rovnovaznych pod-
mienok. Preto je potrebné poznat' ¢as potrebny na dosiahnu-
tie desorpénej rovnovahy, teda kinetiku desorpcie!!.

Ciasto¢n4 nevratnd sorpcia latky na biomasu moze tieZ
viest k rovnakému pozorovaniu, t.j. vy$$im desorpénym
koeficientom, ako sa oCakdvaju pri ustdleni rozdelovacej
rovnovahy. Zo sorpénych dat sa ale fazko d4 urcit, &i je
zvySenie hodnoty desorpéného koeficienta sposobené ire-
verzibilnou sorpciou alebo pomalou kinetikou desorpcie.

2.2.U&inok pomeru biomasa/voda

Druhym javom, ktory sa €asto pozoruje pri sorpénych
stadidach!!-13, a teda moZe nastat' i pri biosorpcii, je zni-
Zovanie sorpéného koeficienta pri rasticom pomere bio-
masa/voda, Existuji dve hlavné vysvetlenia tohoto javu.
Prvé vysvetlenie je nedokonald separdcia biomasy a vody,
t.j. existencia tzv. tretej fizy, dlomkov bunkovych stien,
a réznych inych bunkovych artefaktov, koloidov a inych
latok, ktoré sa uvolfiuji z biomasy do vodnej fazy a nedajt
sa dobre odseparovat. Experimentdlna chyba pri sorpénych
experimentoch narastd pri vy$§ich pomeroch biomasa/vo-
da, ked sa podiel tretej fazy zvySuje. Druhym vysvetlenim
je alternativny model sorpcie, tzn. Ze rozdel'ovaci model
biosorpcie nemusi byt korektny a treba pouZit iny model.

2.3. Techniky merania biosorpcie

2.3.1. Priame metody

VAcSina biosorpénych stidif sa spolieha na experimen-
tdlne ddta ziskané priamym odoberanim vzoriek vodnej

fazy po oddeleni biomasy centrifugovanim, usadzovanim
alebo filtraciou!*!5. Vzorky vodnej fizy mézu v niekto-
rych pripadoch maf za nésledok meranie koncentracie lét-
ky, ktora zahfha okrem volnej latky v roztoku aj latku
viazanu na zvySkovy koloidny sorbent, t.j. vySSie spo-
minand ,tretiu fazu". V niektorych pripadoch teda ne-
mozno pri biosorpénych $tididch pouzit' priame meranie
koncentracie latky vo vodnej faze, ale treba pouZit' ne-
priame metody.

2.3.2. Nepriame metody-headspace technika

NajspolahlivejSou nepriamou metédou merania bio-
sorpcie je metoda ,headspace” analyzy, pri ktorej sa eli-
minuje u¢inok tzv. tretej fazy. Ttuto metodu merania bio-
sorpcie mozno pouZit pre prchavé polutanty. Jej vyhodou
je, ze pri nej netreba merat koncentriciu polutanta vo
vodnej faze.

Analyticki metodu merania sorpénych rovnovah pre
neiénové polutanty v uzavretych systémoch ,headspace”
analyzou vyvinuli Garbarini a Lion!® ipravou metody Lin-
coffa a Gossetta!” na meranie Henryho konstént pre prcha-
vé latky. Metoda urcuje Henryho konstanty porovnavanim
hmotnostnych rovnovih,

Pre dva uzavreté systémy (nddoby 1 a 2) obsahujice
rovnaké celkové mnozstvo organickej latky, ale rézne ob-
jemy plynu a vodnej fazy:

(7

H_ je Henryho konstanta (bezrozmernd), Cyj a Cy st
koncentracie prchavej organickej latky v plynnej faze v na-
dobédch 1 a2, V}; aV), st objemy vodnej fizy v nddobach
l1a2 anl ng objem plynov v nddobach 1 a 2.

Adapticia tejto metody sa dd pouzit' na stanovenie
aktivitnych koeficientov (y) v pripadoch, ak sa organicka
latka v vodnej fize nesprdva idedlne.

Na uréenie hodnoty aktivitného koeficienta (y) sa po-
rovnavaji dve rovnaké nadoby (1 a 2), obsahujiice rovnaké
mnoZstvo prchavej organickej 14tky a rovnaké objemy vod-
nej aj plynnej fazy, pricom v nddobe 1 sa prchava organicka
latka sprava idedlne a v nadobe 2 neidedlne (ak je napr.
v roztoku elektrolytu). Pre celkové mnozstvo latky v sys-
téme (M) plati:
nadoba 1:

MT: C

gIVg+C11V,=Cg1Vg +(Cg1/HC)V] (8)
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nadoba 2:

Cy1a Gy su koncentrécie latky vo vodnej fdze v nddo-
bich 1 a 2. Kombindciou rovnic (8) a (9) dostaneme pre
hodnotu y:

X=(C

gl™ ng) [Vg+ [Vl/(YHc)]] 3

(10)
Ak je zndma hodnota y a H_., rovnovédZna koncentréacia
prchavej organickej latky v plyne v uzavretom systéme sa dd
pouZit na vypocet rovnovaznej koncentricie vo vodnej faze:
C,= Cg/(HCY) ] (1D
Téato metdda sa d4 pouZit' aj na meranie sorpénych
rovnovah. Tieto sa dajiisledovat porovnanim dvoch podob-
nych systémov obsahujicich rovnaké objemy vodnej fazy
(V) a plynnej fézy (V) i rovnaké celkové mnoZstvo prcha-
vej organickej latky M, ale v tomto pripade jeden systém
bude obsahovat sorbent (napr. inaktivnu biomasu) (nddoba
2), kym druhy (néddoba 1) nie.
Za tychto podmienok pre celkové mnozstvo latky v sys-

téme plati:
nadoba 1:
My = {'._,;| ¥+ _'-'.«'II | (12)
nadoba 2:
% )
Mr=Cgp| Fp+—|+X, (13)

alebo, ak rovnice (12) a (73) zapiSeme pouzitim koncen-
tracii kontaminantu vo vodnej fize, plati:
nadoba 1:

My=Cyy(YHV + V) (19
nadoba 2:
My = Clz(yHCVgF V) +X, (15)

X je mnoZzstvo sorbovaného kontaminantu. Danim rovnice
(12) a (13) do rovnosti, mdZeme vypocital mnoZstvo sor-
bovaného kontaminantu X:

Takto sa pomocou ,,headspace" techniky d4 zistit mnoz-
stvo kontaminantu sorbovaného na biomasu.
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Headspace techniku vSak moZzno pouZif aj na urenie
hodnoty sorpéného koeficienta.
Ak pozndme celkové mnozstvo biomasy M v nadobe 2, pre
rovnovaznu koncentraciu létky sorbovanej v biomase C plati:
C, =X/M. (17)
Ak sa biosorp&n4 rovnovdha d4 opisat’ linedrnou izoter-
mou (7), potom plati:
X/M = K,C,, . (18)
Danim rovnic (74) a (75) do rovnosti pre mnozstvo
sorbovaného kontaminantu X plati:
X=W + HV,y) (Cr-C,), (19)
kde Cp = Cj; je rovnovazZna koncentracia vo vodnej féze
v systéme bez biomasy a Cy, = C},je rovnovazna koncen-
tracia vo vodnej fize v systéme s biomasou.

Dosadenim rovnice (18) do rovnice (79) pre sorpény
koeficient Kp plati:

(Cyi/ C) = (Cr/ Cy) = KM/ (Vi + HaVpl+ 1. (20)

Obr. 1 ilustruje zavislost rovnovazneho pomeru
(Cy/C,,) od hodnoty Henryho konStanty pre podmienky
v niektorych sorpénych experimentoch. Headspace tech-
nika je najcitlivejSia pre kontaminanty s nizkou hodnotou
Henryho konStanty a pre biomasu s vysokou sorpénou
kapacitou K, (cit. 18). Citlivost sa d4 zvygit zvygenim
koncentracie biomasy pouzitej v experimentoch.

Velkou vyhodou headspace techniky je, Ze nie je potre-
bné poznat celkové mnoZstvd kontaminantu pridané do
systému pri merani Henryho konstdnt a aktivitnych koefi-
cientov. Toto plati aj pre meranie sorpénych koeficientov,
samozrejme, najprv je potrebné nezévisle stanovit' hodnoty
Henryho konstanty a aktivitného koeficienta pre dany sys-
tém.

3. Mechanististické aspekty biosorpcie

3.1. Vplyv typu biomasy na biosorpciu

Rozsah biosorpcie sa z4visi od typu biomasy' (obr. 2).
V minulosti sa ¢asto pri popise biosorpénych javov konsta-
tovalo, Ze bioakumulacia vysoko hydrofébnych organic-
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Obr. 1. Technika analyzy plynnej fizy - vypocitané rovnovizne pomery koncentrécii plynov C/C,, (rovnovizna koncentrdcia vo
vodnej féze bez biomasy C.a s biomasou C,,) ako funkcia Henryho konstanty H a (a) sorpéného rozdel'ovacieho koeficienta K . (b)

hmotnosti sorbujiicej biomasy M. Upravené podla'®
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Obr. 2. Freundlichove biosorpéné izotermy pre rozne typy
biomasy: ( *) Rhizopus arrhizus; (A) Penicilium chrysogenum;
(O) aktivovany kal; ((39) Aspergilus terreus; (=) Aspergilus niger
a (A) Pseudomonas fluorescens. C,, rovnovazna koncentrdcia vo
vodnej fize (g.I™"); C rovnovizna koncentrécia v biomase (ug.g” by,
Upravené podla®

kych latok je v priamej zévislosti k obsahu lipidu v biomase.
Lal a Saxena™ zistili, e nepoldrne latky sa akumulujt
v organizmoch podl'a rozdelovacej rovnovdhy medzi mé-
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diom a lipidickym obsahom organizmu. Shin a kol.2! zistili
opacny fakt pri sledovani adsorpcie DDT roznymi podnymi
frakciami. Niektoré podne frakcie boli najprv vyextraho-
vané éterom a etanolom, aby sa odstranili lipidom podobné
latky. Absencia lipidom podobnych materidlov neznizila,
ba naopak zvysila adsorpciu DDT podou, ¢o naznacuje, Ze
pri biosorpcii mézu hrat dlohu i iné latky ako lipidy. K po-
dobnému zisteniu dospeli aj Tsezos a Seto”. Pri sledovani
adsorpcie chléretdnov mikrobialnou biomasou zistili, Ze
bakterialna biomasa mala najmensiu biosorpénu kapacitu
napriek najvyssiemu obsahu lipidu medzi sledovanymi
vzorkami biomasy. Dalej zistili, Ze u roznych vzoriek bio-
masy vldknitych htib, napriek podobnému obsahu lipidu
v bunkdch, biosorpéna kapacita kolisala v Sirokom roz-
medzi. Zaujimavé vSak bolo zistenie, Ze biosorpéna ka-
pacita u réznych vzoriek biomasy zdvisela priamotmerne
od mnozstva celkového organického uhlika, ktory sa uvol-
nil pocas kontaktu biomasy s polutantom. Tento jav v8ak
nie je objasneny, dd sa len predpokladat, Ze biosorpéna
kapacita sa zvySuje s rasticim podielom deStruovanych
buniek v médiu, ktory koreluje s obsahom celkového orga-
nického uhlika uvol'neného do média. Bunkové fragmenty
Tsezos a Bell” zistili, Ze biosorpénd kapacita aktivnej
i dezaktivovanej biomasy je pre taZko biodegradovateiné
polutanty takmer rovnaka (obr. 3). V sucasnosti este tiplne
nie je znamy mechnizmus kontrolujici mikrobidlnu ad-
sorpciu hydrofébnych organickych latok.
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Obr. 3. Linearizované Freundlichove biosorpéné izotermy diazinénu aktivnou ( ) a dezaktivovanou biomasou (
(a) Rhizopus arrhizus a (b) aktivovaného kalu. V grafoch je vyznacena doba ustalovania biosorpénej rovnovahy (1 deii O; 3 dni A). C
rovnovézna koncentrécia vo vodnej fize (ug.I"!); C, rovnovaZna koncentricia v biomase (ug.g!). Upravené podla?®
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nostou vo vode a akumuldciou organickych molekul bio-
masou™. Vo vieobecnosti, rozne sledované typy biomasy
mali vacsiu biosorpénu kapacitu pre menej rozpustné polu-
tanty. Organické molekuly sa akumuluji v mikrobiélnej
biomase tym lepSie, ¢im je vysSia hodnota ich rozdelo-
vacieho koeficienta v systéme oktanol-voda, ale ako bolo
uz spominané vysSie, nedd sa ndjst priama koreldcia medzi
biosorpcnou kapacitou a obsahom lipidu v biomase.
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i 3.2.2. Disocidcia

<| Ak kontaminant ma také vlastnosti, Ze vo vodnej fize

disociuje (slaba kyselina alebo slaba zdsada), dd sa pred-
e pokladat, Ze prebieha sorpcia disociovanej i nedisociovanej
L 50 1H) 150 . 200 formy, s réznymi hodnotami sorpéného koeficienta pre obe

Obr. 4. Linedarnebiosorpéné izotermy pentachiérfenolu pripH formy™™ (obr. 4).
=6,2 (+)apripH=17,7 (O). Hodnota sorpéného rozdelovacieho Ak kontaminantom je slabd kyselina, pre sorp&ny koe-
koeficienta zavisi od pH: K ;g 5, = 1,61 Lg' Kyp7=0651g'.  ficient linedrnej izotermy plati:
C,, rovnovazna koncentrdcia vo vodnej fize (ngIh; C, rov-

novazna koncentracia v biomase (ug.g™!). Upravené podla®*

- . K,
. Cumiay + Gy Kpiein) +ﬁ|"r'ﬁ'.}EH:-] {21)
3.2. Vplyv vlastnosti polutanta ; CuwHAL) o K, .II
na biosorpciu . . [
3.2.1. Rozpustnost ahydrofobnost kde Kpya) Je linedmy sorpény koeficient pre nedisocio-
vani formu, KI_"( A7) je linearny sorpény koeficient pre
Rozpustnost' polutanta je dolezitd vlastnost ovplyviiu- disociovani formu a K, je disocia¢na konStanta kontami-

juica biosorpciu. Bol zisteny inverzny vztah medzi rozpust- nanta.
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Obr. 5. Vplyv pritomnosti tetrachléretinu na biosorpciu
trichléretdnu aktivovanym kalom. Freundlichova izoterma
biosorpcie Cistého trichléretanu (+) a trichléretdnu v zmesi s rov-
nakymi koncentraciami tetrachléretdnu (O). C,, rovnovaZzna kon-
centrdcia vo vodnej fize (mg.l™); C, rovnovazna koncentracia
v biomase (ug.g!). Upravené podl'a”

3.2.3. Vplyv pociatocnej koncentrdcie polutanta
narychlost biosorpcie

Tsezos a Wang™ sledovali vplyv poéiatoénej koncen-
tracie polutanta na rychlost' biosorpcie. Po desatndsobnom
zvyseni pociatocnej koncentracie sledovanych polutantov
(lindén a diazinon) boli rychlosti biosorpcie tychto litok na
aktivovany kal vacSie pre vyssie koncentracie polutantov.

3.2.4. Kompetitivna biosorpcia v systéeme
so zmesou polutantov

Da sa predpokladat, Ze v systéme obsahujuicom zmes
viacerych polutantov podobnej povahy bude biosorpéna
kapacita jednotlivych zloziek zmesi ovplyvnena koncen-
traciou ostatnych latok zmesi. Tsezos a Seto (1986) (cit. 22y
ukazali zniZenie biosorp¢nej kapacity trichloretdnu na
biomasu Rhizopus arrhizus az o 14 % v pritomnosti rov-
nakej koncentracie tetrachloretanu (obr. 5). Okrem zloZenia
zmesi polutantov m4 pri kompetitivnej biosorpcii vplyv na
biosorpciu aj typ biomasy.

3.3. Vplyv teploty na biosorpciu

Biosorpcia je zvyCajne exotermicky proces, preto bio-
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Obr. 6. Priebeh kinetiky biosorpcie diazinénu ( * ), lindanu (A)
a 2-chlérbifenylu (O) aktivovanym kalom. 7 (min) - ¢as; C/C,,
- pomer koncentrécie vo vodnej fize k pociatocnej koncentracii
vo vodnej fize. Upravené podlaZ0

sorpcna kapacita zvyCajne narasta s klesajicou teplotoulg.
Zistilo sa vSak, Ze zmena teploty vyrazne neovplyviiuje
rychlost biosorpcie.

3.4, Kinetika biosorpcie

Najjednoduchsi opis kinetiky biosorpcie mikrorganiz-
mami je pouZitie modelu kinetiky prvého poriadku”. Ell-
genhausen a kol.” ukazali, Ze proces biosorpcie sa dd dobre
opisat aj modelom kinetiky druhého poriadku. Tieto mo-
dely nebrali do tivahy moznu biodegradaciu a zaoberali sa
zivou biomasou. Kvoli eliminacii moZzného vplyvu biode-
gradécie, resp. biotransformdcie na vysledky biosorpéného
experimentu je ale lepSie pracovat' s inaktivnou biomasou.
Tsezos a Wang™® ukézali, Ze rychlost' biosorpcie organic-
kych latok dvoma typmi inaktivnej mikrobidlnej biomasy
ma rychlu prvd fizu (asi 20 min pre Rhizopus arrhizus
a 1 hodina pre aktivivany kal z biologického Cistenia od-
padovych vod) a potom pomalSiu druhi fizu. Takéto ,,dvoj-
rychlostné* spravanie sa by mohlo byt nésledkom dvoj-
krokového biosorpéného mechanizmu. Najprv sa organic-
ky polutant rychlo adsorbuje na povrch bunky a potom
pomaly prechidza do vnitrobunkovych kompartmentov.
Prvy krok je rychla adsorpcia nasledovand difiiznou pene-
traciou v druhom kroku. Pri ustalovani rovnovahy bio-
sorpcie spociva hlavny prispevok k dosiahnutiu biosorp-
¢nej kapacity na prvom kroku. Druhy pomalsi proces je



zaujimavy z hladiska mechanizmu distribicie polutanta
v kompartmentoch bunky a k dosiahnutiu biosorpénej ka-
pacity prispieva zvycajne asi 30 %. Podobné hodnoty bio-
sorpcnej kapacity aktivnej a mftvej biomasy23 naznacuju,
ze prvy krok biosorpcie je fyzikalnochemickej povahy. Na
obr. 6 vidno priebeh kinetiky biosorpcie réznych polutan-
tov na biomasu aktivovaného kalu®.

4. Vplyv biosorpcie na biodegradaciu

polutantov

Ako bol spomenuté vysSie, jednym zo sposbov od-
stranenia polutanta pri biologickom c¢isteni odpadovych
vod je biodegradédcia. Hoci bolo publikovanych mnoho
priac zaoberajlicich sa biodegraddciou mélo rozpustnych
substratov2?-31, o vplyve biosorpcie na biodegradaciu je
pomerne malo informdcii.

V aktivovanom Kkale sa na pripadnej biodegradacii or-
ganickych polutantov podiela len zlomok biomasy kalu, z
¢oho mozno usudif, Ze biomasa aktivovaného kalu slizi
viac ako sorbent nez ako biokatalyzadtor. Preto je velmi
potrebné poznat relativny vplyv biosorpcie a biodegradécie
na osud madlorozpustnych organickych litok v aktivova-
nom Kale pri biologickom ¢istieni odpadovych vod.

Takmer vSetky Kinetické modely biodegraddcie boli
odvodené pre rast baktérif na rozpustnych substratoch, ale
v redlnych situdcidch sa Casto organické polutanty vysky-
tujd v koncentracidch, ktoré presahuju ich rozpustnost' vo
vode®? a hoci mnohé st biodegradované, skutoény me-
chanizmus ich odstranenia nie je jasny.

Wang a Grady (1995) (cit. 33) sledovali, ako kinetika
a rozsah biosorpcie a desorpcie ovplyviiuju kinetiku biode-
gradacie. Experimenty boli vedené v modelovom systéme,
kde baktéria neschopna degradovat' skiimany malorozpust-
ny organicky polutant sltizila ako sorpény nosi¢. Sledovali
aj vplyv pociato¢nej koncentracie substratu (nad a pod
hranicou rozpustnosti) na biodegradaciu vo vsddzkovych
experimentoch. Ich model bol odvodeny za predpokladu,
Ze biosorpcia prebieha v porovnani s biodegradaciou velmi
rychlo a Ze rovnovdha medzi polutantom vo vodnej faze
a sorbovanym na biomase sa ustaluje takmer okamzite. Na
zéklade tychto predpokladov spociva primdrny efekt bio-
sorpcie a desorpcie na biodegradaciu v ovplyvneni koncen-
trécie polutanta vo vodnej faze. Specifickd rastové rychlost
baktérie je determinovand koncentraciou rozpustného sub-
stratu. Ked’sa do systému pridd sorbujiica biomasa, vyrazne
sa zniZi koncentracia rozpusteného polutanta, ¢o sposobi
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znizenie $pecifickej rastovej rychlosti degradéra a spomali
biodegraddciu. Avsak, ak je rychlost rozpustania pomald
a desorpcia rychla, celkovy vplyv sorpcie zévisi od toho, ¢i
je pritomny nerozpusteny polutant.

4.1. Biodegraddcias pociatonou
koncentrdciou polutanta pod
hranicou rozpustnosti

Monodov model opisujici mikrobidlny rast na rozpust-
nom substrite vo vsadzkovom reaktore je

(22)

(23)

kde C,, je koncentricia rozpustného substratu, X jekoncen-
trdcia biomasy, Y je vyfazok biomasy vzhl'adom na substrat
Y=-dX/dC, u je maximdlna $pecifickd rastovd rychlost,
K, je saturany koeficient, P je koncentricia rozpustnych
mikrobidlnych produktov degradicie polutanta a Yp je vy-
tazok produktu vzhladom na substrat Yp - -dP/dC,,. Tento
model bol pouzity na popis biodegradacie v pritomnosti
sorbujucej biomasy (dalej nosica). Na opis biosorpcie sa
pouzila linedrna izoterma:

. = |"\|— (24)

1
kde C,,je koncentricia biomasy nosi¢a a Ctje celkovd
koncetricia polutanta v systéme.
Substitticiourovnice (24) do Monodovho modelu za C|,
pre biodegradéciu v pritomnosti nosica plati:

. ¥

Wi

1-[|h|_-:_:__,, ) ]

dCy

(25)
Li.l'

P Ll Cp X

df
Y[(KCy, +1)Ks+Cr]

de

(26)

Obr. 7 ukazuje vysledok simulacii priebehu koncentracie



Obr. 7. Teoreticky model priebehu degraddcie polutanta v pri-
tomnosti ( ) a v nepritomnosti ( ) nedegraduicej
sorbujucej biomasy (nosic¢a). Pociato¢na koncentrdcia polutanta
je pod hranicou rozpustnosti. Klesajtice Ciary predstavuju pokles
koncentrécie rozpusteného polutanta a rastice Ciary predstavuju
evoluciu CO, ako produktu mineralizicie polutanta. Koncen-
tracie (C) su uvedené ako dezintegrdcie/min 14C znatkovanej
vzorky polutanta (DPM/ml); ¢ (h) - ¢as. Upravené podl’a33

rozpustného polutanta a produktov biodegradicie v Case
v dvoch reaktoroch, ked’ na pociatku je celkova koncentécia
polutanta v oboch reaktoroch rovnaké, ale vjednom z reak-
torov sa nachéddza sorbujiica biomasa (nosi¢)™>.

Pocas takmer celého priebehu simuldcie je koncentracia
polutanta rozpusteného vo vodnej faze vy§§ia v nepritom-
nosti nosi¢a (absencia biosorpcie) a koncentracia produk-
tov v nepritomnosti nosi¢a stupa rychlejSie, teda biode-
graddcia je rychlejdia v nepritomnosti sorbujicej biomasy.

V pritomnosti nosic¢a klesd koncentrdcia polutanta vo
vodnej fdze pomalSie pre dve priciny: biodegradicia je
pomalsia kvOli nizSej koncentrdcii rozpusteného polutanta
a pretoZze polutant sorbovany na nosi¢i sa desorbuje do
vodnej fazy pocas biodegradacie, v silade s desorpénou
rovnovahou.
4.2.Biodegraddcia s podliato&nou
koncentrdciou polutanta
nad hranicou rozpustnosti

Ak pociato¢na koncentracia polutanta vo vodnej faze je

nad hranicou rozpustnosti, za predpokladu, Ze rychlost
rozpusfania polutanta je velmi pomald vzhladom na rych-
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Obr. 8. Teoreticky priebeh degradédcie polutanta v pritomnosti

(——) a v nepritomnosti ( ) nedegradiicej sorbujticej

biomasy (nosica). Pociato¢na koncentrécia polutanta je nad hra-
nicou rozpustnosti. Klesajice Ciary predstavuju pokles koncen-
tracie rozpusteného polutanta a rastuice Ciary predstavuji evolticiu
CO, ako produktu mineralizdcie polutanta. Koncentracie (C) st
uvedené ako dezintegracie/min MrCzna(;kovanej vzorky polutanta
(DPM/ml); # (h) - &as. Upravené podla™”

lost' biodegradacie a rychlost' desorpcie polutanta z nosica
je 1‘)7chla33, v nepfitomnosti nosi¢a bude rychlost' rozpu-
$fania kontrolovat' koncentrdciu rozpusteného polutanta
a tym aj rychlost biodegradacie.

Pre rychlost' rozpusfania plati:

(27)

kde kd je rychlostny koeficient rozpustfania, Ca je koncen-
tricia polutanta vo fize nerozpustnej vo vode, Ceq je roz-
pustnost' polutanta vo vode.

PretoZe néarast koncentracie rozpusteného polutanta je
rovnaky ako pokles koncentracie v nerozpustnej faze,

moZno Monodov model upravit' nasledovne:

WX
YK +C; )

dly

(28)
b

Pre tvorbu rozpustnych produktov biodegradicie plati
rovnica (23).



Model pouzity na simuldciu biodegradacie v pritom-
nosti nosi¢a bol rovnaky ako v pripade, ked’ koncentricia
polutanta bola pod hranicou rozpustnosti (rovnice (25)
padov takd, ze nesorbované mnoZstvo je mensie ako hra-
nica rozpustnosti.

Obr. 8 ukazuje vysledok simuldcii priebehu koncen-
tracie rozpustného polutanta a produktov biodegradacie
v Case v dvoch reaktoroch, ked na pociatku je celkova
koncentdcia polutanta v oboch reaktoroch rovnaka (vyssia
ako rozpustnost'), ale v jednom z reaktorov sa nachidza
sorbujiica biomasa (nosi¢)”. Ako vidno z obrizka, bio-
sorpcia znizuje pociatoé¢nu koncentraciu rozpustného polu-
tanta a tym aj pociatoénu produkciu produktov biode-
graddcie v pritomnosti nosi¢a. Ked’ vSak biodegradicia
pokracuje, v reaktore, kde nie je ptitomny nosi¢, rychlost
rozptstania polutanta, ktord je nizSia ako rychlost biode-
gradacie, spomali biodegradaciu v nepritomnosti nosica,
hoci celkové mnoZstvo polutanta v systéme moze byt este
pomerne vysoké. Naproti tomu, ked’je polutant sorbovany
na nosi¢i, hladina rozpustného polutanta sa udrZzuje na
pomerne vysokej koncentricii, pretoze rychlost desorpcie
je vacsia ako rychlost' biodegraddcie. To v konecnom do-
sledku moze spdsobit, Ze rychlost' biodegradicie bude vys-
Sia v pritomnosti nosi€a ako vjeho nepritomnosti.

5. Biosorpcia a biodegradacia v biologickom

stupni Cistenia odpadovych vod

Je Siroko roz$ireny nédzor, Ze biosorpcia vzdy zniZuje
rychlost' biodegradicie. Hoci je to pravda, ak sa polutant
v systéme nachadza v koncentracii nizsej ako je jeho roz-
pustnost, vo vSeobecnosti je to prilis velké zjednodusSenie.
Ked sa polutant do systému uvoltiuje v koncentracii vyssej
ako je jeho rozpustnost', situaciaje komplikovanejSia. Naj-
prv sa v systéme nachddza polutant v nerozpustnej forme
a v mnohych pripadoch je jeho rychlost rozpustania nizka
v porovnani s rychlostou biodegradécie. Teda, ak polutant
prichddza priamo do systému aktivovaného kalu v nevod-
nej faze, biodegradécia je obmedzend rychlostou rozpuista-
nia’™. Proces rozpusfanie-sorpcia vak moéZe nastat' edte
skor, kym sa polutant nachddza v kanalizatnom systéme.
Ak je Cas zdrzania polutanta v kanalizacii dostatocne dlhy,
nevodn4 fiza polutanta méze mat dostatek ¢asu na rozpus-
tenie a na sorpciu na organické koloidy alebo Castice v ka-
ndli. Potom ako nastala biosorpcia, desorpcia sorbovaného
hydrofébneho polutanta je ovela rychlejsia ako povodna
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rychlost' rozpustania (pretoZe biomasa so sorbovanym po-
lutantom ma ovela vacsi povrch ako nerozpustnd forma
polutanta). Teda ked Castice nosi¢a dosiahnu Cisti¢ku, in-
korporuji sa do aktivovaného kalu a desorpcia sorbova-
ného polutanta bude velmi rychla, ked’ koncentrcia roz-
pusteného polutanta klesa vplyvom biodegraddcie. Sor-
bovany polutant sa degraduje ovela va&Sou rychlostou ako
jeho nevodnd fiza, ktora vstupuje do aktivovaného kalu
priamo. Pri navrhovni a prevddzke biologického stupiia
Cistenia odpadovych vod by mal byf posudzovany stav,
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v akom do neho hydrofébne polutanty vstupuju’
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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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