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RESUMEN. 
 

El proceso de lodos activados es el proceso más utilizado en el tratamiento de aguas residuales, 

debido a su fácil implementación, los bajos costos de operación y los elevados porcentajes de 

degradación de carga orgánica, comparado con otros sistemas de tratamiento. Sin embargo este 

proceso se puede ver afectado significativamente por múltiples factores entre los más 

importantes se encuentra la presencia de compuestos tóxicos en las aguas residuales. Tal es el 

caso de los metales pesados y las nanopartículas de plata (AgNPs). El efecto inhibitorio de estos 

compuestos tóxicos fue previamente reportado principalmente a través de la concentración que 

causa un 50% inhibición (IC50). Existen diferentes metodologías para medir el grado de 

inhibición en los procesos de lodos activados, sin embargo todos conllevan un esfuerzo 

experimental importante y generalmente son métodos específicos, es decir que requieren el 

desarrollo de una metodología particular para cada caso. Por lo que en esta tesis, se evaluó el 

potencial de una nueva metodología desarrollada en el grupo de trabajo, denominada 

microrrespirometría, para valorar la inhibición de los metales pesados y de las AgNPs. El 

método de microrrespirometría se basa en la medición del oxígeno disuelto en condiciones 

controladas en un conjunto de 24 microrreactores.   

 

El potencial de ese método para el estudio de efectos inhibitorios permite la realización de un 

gran número de réplicas, en un tiempo corto, y adicionalmente, permite determinar no solamente 

el IC50, pero también los principales parámetros cinéticos y estequiométricos del proceso. 

 

En la primera etapa de este trabajo valoramos el efecto inhibitorio de las AgNPs en un sistema 

de lodos activados. Se probaron diferentes condiciones incluyendo la concentración de 
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nanopartículas de plata, la relación sustrato/biomasa (S0/X0) inicial y el tiempo de exposición.  

El efecto inhibitorio fue cuantificado a través de la determinación del porcentaje de inhibición 

en la respiración endógena y exógena, así como también en la determinación de la constante de 

afinidad (KS), la constante de inhibición (KI) y la velocidad de consumo de oxígeno máxima 

(OURmax). Los resultados mostraron que las AgNPs presentan una inhibición acompetitiva y el 

valor de la IC50 para la respiración exógena fue de 3.23 ± 0.16 mg L-1. El efecto inhibitorio de 

las AgNPs en la respiración endógena fue relativamente alto, con un valor de la IC50 de 7.12 ± 

0.11 mg L-1. En general se observó que un aumento en la relación S0/X0 resulta en un aumento 

de la inhibición y un aumento del tiempo de exposición disminuye el efecto inhibitorio.  

En la segunda etapa valoramos el efecto de Ni, Cd y Co en un sistema de lodos activados. Se 

probaron diferentes condiciones incluidas la concentración de metales pesados, biomasa y 

sustrato, así como el tiempo de exposición. Al igual que las AgNPs, el efecto inhibitorio de los 

metales fue cuantificado por la determinación del porcentaje de inhibición y a través de la 

determinación de los principales parámetros como KS, KI y OURmax. Los resultados indicaron 

que, en un rango de 0-40 mg L-1, los metales pesados presentaron una inhibición del tipo 

acompetitiva y una incompleta inhibición en el sistema de lodos activados, con una máxima 

inhibición de 67, 57 y 53 para Ni, Cd y Co, respectivamente. Un incremento de la biomasa de 

620% resultó en un decremento de la inhibición de 47 y 69% para Co y Cd, respectivamente 

mientras que no fueron observados cambios en la inhibición del Ni. Un incremento de la 

concentración de sustrato de 87% resultó en un incremento de la inhibición de 24, 70 y 47% 

para Ni, Co y Cd, respectivamente. En el caso del Ni y Cd, un incremento del tiempo de 

exposición incrementó la inhibición. 
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En la tercera etapa fue valorada la inhibición a largo plazo de una mezcla de Cu, Ni y Zn en un 

sistema de lodos activados. El efecto inhibitorio de la mezcla de metales pesados fue 

cuantificado a través de la determinación de la eficiencia de remoción de DQO, así como 

también mediante la determinación del porcentaje de inhibición y de los principales parámetros 

del sistema de lodos activados. Los resultados mostraron que el proceso de lodos activados 

control (sin aclimatar a la mezcla de metales pesados) presentó un incremento de la inhibición 

proporcional a las concentraciones de metales pesados (inhibición a corto plazo) y en la última 

etapa evaluada observamos un efecto antagónico. En el sistema que fue aclimatado a la mezcla 

de metales pesado se observaron picos de inhibición solo cuando la concentración de metales 

pesados fue incrementada en cada etapa, después, se observó un periodo de recuperación del 

sistema. Se observaron cambios importantes en la eficiencia de remoción de DQO y en la 

concentración de biomasa durante todo el tiempo  de operación.    
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ABSTRACT. 
 

The activated sludge process is the most widely used process in wastewater treatment due to 

easy implementation, low operating costs and high percentages of organic removal efficiencies. 

However, this process can be significantly affected by multiple factors, and among them, the 

most important is the impact of toxic compounds like heavy metals and silver nanoparticles 

(AgNPs). The effects of toxic compounds have been previously characterized, but mostly 

through the determination of the concentration that causes a 50% inhibition (IC50). There are 

different methods to measure the degree of inhibition in activated sludge processes, however, 

all of them involve an important experimental effort, and are generally specific methods. In this 

thesis, the potential of a new methodology developed in our working group, and called 

microrespirometry, was evaluated and used to assess the inhibition of heavy metals and AgNPs 

on activates sludge. The microrespirometry method, is based on the measurement of dissolved 

oxygen under controlled conditions in a set of 24 microreactors. 

The potential of this method for the study of inhibitory effects that it allows the realization of a 

large number of replicates, in a short time, and additionally, it allows to determine not only the 

IC50, but also the main kinetic and stoichiometric parameters of the process. 

In the first stage of this work, we assess the potential inhibitory effect of AgNPs in a model 

activated sludge system. Several conditions were tested, including AgNP concentration, 

substrate to biomass ratio (S0/X0) and exposure time. The inhibitory effects were quantified 

through the percentage of inhibition of the exogenous and endogenous respiration rates as well 

as through determination of the half saturation constant (KS), the inhibition constant (KI) and the 

maximum oxygen uptake rate (OURmax). The results indicated that AgNPs exert an 
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uncompetitive inhibition and that the concentration that caused a 50% of inhibition (IC50) of the 

exogenous respiration rate was 3.32 ± 0.16 mg L-1. The inhibitory effect of AgNPs on the 

endogenous respiration was relatively lower, with an IC50 of 7.12 ± 0.11 mg L-1. Overall, it was 

observed that an increase in the S0/X0 ratio resulted in higher inhibition and that the inhibitory 

effects of AgNPs decreased with exposure time.  

In the second stage, we evaluated the inhibitory effect of Ni, Cd and Co on an activated sludge 

process. The inhibitory effect was tested under different conditions including the heavy metals, 

substrate and biomass concentrations, and exposure time. The inhibitory effect was quantified 

by the percentage of inhibition, KS, KI, and OURmax. The results indicated that, in a range of 

concentration from 0 to 40 mg L-1, the three heavy metals exerted an uncompetitive and 

incomplete inhibitory effect, with a maximum inhibition of 67, 57, and 53% for Ni, Co, and Cd, 

respectively. An increase of the biomass concentration by 620% resulted in a decrease of the 

inhibition by 47 and 69% for Co and Cd, respectively, while no effect was observed on Ni 

inhibition. An increase of the substrate concentration by 87% resulted in an increase of the 

inhibition by 24, 70, and 47% for Ni, Co and Cd, respectively. In the case of nickel and 

cadmium, an increase in the exposure time to the heavy metals also increased the inhibition.  

 

In the third stage, the long-term inhibition of a mixture of Cu, Ni and Zn on a continuous 

activated sludge process was evaluated. The inhibitory effect of the heavy metal mixture was 

quantified by determining the COD removal efficiency, as well as by determining the percentage 

of inhibition and the main parameters of the activated sludge system. It was observed that the 

inhibitory effect of a mixture of heavy metal on a control activated sludge (without exposure to 

heavy metals) was proportional to the heavy metals concentration (short-term inhibition) and in 



xvi 
 

the last evaluated stage we observed an antagonistic effect. In the system that was acclimated to 

the heavy metal mixture, peaks of inhibition were observed only when the concentration of 

heavy metals was increased in each stage, then a period of recovery of the system was observed. 

Important changes in COD removal efficiency and in biomass concentration were observed 

throughout the operation time.
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CAPÍTULO 1. INTRODUCCIÓN GENERAL. 
 

1.1 Proceso de lodos activados. 
 

El proceso de lodos activados, es el proceso más utilizado en el tratamiento de aguas residuales 

tanto domesticas como industriales (Orton, 2015; Wang et al., 2013). En este proceso una 

suspensión de microorganismos autótrofos y heterótrofos remueven los contaminantes presentes 

en las aguas residuales. Generalmente, este bioproceso es un proceso aerobio, donde el principal 

aceptor de electrones es el oxígeno. Durante el proceso de oxidación biológica, parte de la 

materia orgánica es transformada en energía (catabolismo) para satisfacer las necesidades de los 

microorganismos y parte es utilizada en la síntesis de componentes celulares (anabolismo) 

(Metcalf y Eddy, 2003).  Dependiendo del diseño y la aplicación específica, una planta de 

tratamiento de aguas residuales de lodos activos puede lograr, la remoción de nitrógeno, 

remoción de fosforo, además de la eliminación de los compuestos orgánicos presentes en las 

aguas residuales (Gernaey et al., 2004). En consecuencia, diferentes procesos de lodos activados 

han evolucionados en recientes años (Orhon, 2015).  

 

El diseño más simple del proceso de los activos consiste en (Metcalf y Eddy, 2003): i) un reactor 

donde la mezcla de microorganismos está suspendida, y es suministrado continuamente el agua 

residual, así como también oxígeno disuelto (OD). ii) El efluente del reactor, junto con los lodos 

activados, denominado licor mixto, es traspasado a un segundo tanque (clarificador), donde los 

lodos activos son separados del agua residual por sedimentación. Generalmente el efluente 

tratado es sometido a un proceso de desinfección o es directamente descargado en algún cuerpo 
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receptor. iii) Parte de lodos activados pueden ser recirculados al reactor o removidos para su 

disposición (Figura 1.1). 

 

 
Figura 1.1 Configuración de un proceso convencional de lodos activados. 

 

Las principales ventajas del tratamiento de agua residuales por lodos activados son (Hreiz et al., 

2015): 

 

1) Altas eficiencias de remoción de carbono orgánico, debido principalmente a los altos 

tiempos de retención de los lodos activados (STR). 

2) Bajos costos de operación, donde el principal costo de operación es la aireación. 

3) Versatilidad de configuraciones del proceso, con la finalidad de remover diferentes 

contaminantes. 

4) Relativamente fácil operación. 

 

El funcionamiento de este bioproceso depende principalmente de la cantidad y presencia de 

compuestos presentes en las aguas residuales. En resientes años, debido al incremento de las 

actividades antropogénicas, se ha incrementado el volumen de las aguas residuales municipales 

e industriales generadas, y por consiguiente la presencia de compuestos tóxicos no 
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biodegradables (Von Sperling y Lemos, 2017). Estos compuestos tóxicos pueden alterar 

significativamente el funcionamiento del proceso de lodos activados, es decir, pueden disminuir 

la oxidación de la materia orgánica (Hu et al., 2002), disminuir la eficiencia de separación de 

solidos (Ong et al., 2004) o pueden modificar las propiedades físicas de los lodos activados (Liu 

y Fang, 2003).  Dentro de los principales compuestos tóxicos que pueden afectar el 

comportamiento del sistema de lodos activados se encuentran los pesticidas, herbicidas, fenoles, 

hidrocarburos, y metales pesados (EPA, 2014; Kim et al., 2008). Adicionalmente a esos 

contaminantes, más recientemente, la presencia de contaminantes emergentes como los 

productos de uso personal, compuestos farmacéuticos y nanomateriales ha ido aumentando 

(Deblonde et al., 2011; Richardson, 2009). En este proyecto trabajamos con metales pesados y 

nanopartículas de plata. En las siguientes secciones se describirá la importancia de investigar 

estos contaminantes. 

 

1.2 Importancia de los metales pesados en los procesos de lodos activados. 
 

Los metales pesados son compuestos comúnmente encontrados en las aguas residuales 

municipales e industriales, debido a su uso extensivo en diversos sectores como la minería, la 

industria de galvanoplastia, energéticos, la industria del hierro y del acero, así como en diversos 

productos de uso común como pilas, gasolinas, electrodomésticos por mencionar algunos 

(Förstner y Wittmann, 2012). Los metales pesados que son comúnmente encontrados en las 

aguas residuales son Cu, Ni, Cd, Co y Zn (Ahluwalia y Goyal, 2007). Estos metales pesados 

han sido reportados en concentraciones del orden de  g  L-1 en diferentes tipos de aguas 

residuales (Tabla 1.1). 
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Tabla 1.1 Concentraciones de metales pesados en diferentes efluentes de aguas residuales. 
Metal 

pesado 

Concentración 

(mg L-1) 

Efluente Referencia 

Cu 130 Industria papelera Förstner y Wittmann (2012) 

Cu 140 Industria papelera Förstner y Wittmann (2012) 

Cu 2.7 Industria de helados Klein et al. (1974) 

Cu 1.7 Lavanderías Klein et al., (1974) 

Cu 1000 Industria de galvanoplastia Çeçen et al. (2010) 

Zn 3.8 Procesamiento de grasas Förstner y Wittmann (2012) 

Zn 15,500 Industria electronica Förstner y Wittmann (2012) 

Zn 76 Industria de galvanoplastia Šćiban et al. (2007) 

Zn 200-300 Manufactura de caucho Subbiah et al. (2010) 

Zn 1.88 Aguas residuales industriales Singh et al. (2004) 

Ni 2950 Industria de galvanoplastia Çeçen et al. (2010) 

Ni 10-20 Aguas residuales Wang et al. (2010) 

Ni 0.22 Aguas residuales  Singh et al. (2004) 

Ni 0.59 Aguas residuales Üstün et al. (2009) 

Cd 2-5 Lixiviados de vertederos Çeçen y Gürsoy (2000) 

Cd 8.52 Aguas residuales Šćiban et al. (2007) 

Cd 0.05 Aguas residuales Buzier et al. (2006) 

Co 29 Industrias del hierro y acero Çeçen et al. (2010) 

Co 0.1 Lixiviados de vertederos Halim et al. (2004) 

Co 6.5 Industria de curtidos Buzier et al. (2006) 
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La importancia que tiene el estudio de los metales pesados en el proceso de lodos activados 

radica en que son potencialmente peligrosos por su elevada toxicidad, persistencia y rápida 

acumulación en los microorganismos presentes en este proceso. Existen diversos factores que 

influyen en el grado de toxicidad de los metales pesados tal como, el pH, la concentración del 

inhibidor, las especies presentes de cationes y aniones, la concentración de solidos suspendidos, 

la edad del cultivo, el tipo y concentración de la biomasa. Así como las condiciones de operación 

del proceso (Bestawy et al., 2013). 

 

Los metales pesados pueden ser clasificados como compuestos esenciales, tal como Cu, Co, Ni 

y Zn porque estimulan el crecimiento microbiano y están involucrado en funciones metabólicas 

de diferentes procesos fisiológicos (Gikas, 2008). Mientras que otros metales pesados como el 

Cd, Ag, Hg y Au son considerados como no esenciales (Cecen et al., 2010). La respuesta de los 

microorganismos a los metales pesados se puede dividir en tres zonas: 1) estimulación de la 

actividad de los microorganismos, 2) atenuación de la actividad y 3) toxicidad (Figura 1.2). 
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Figura 1.2. Efecto de la concentración de metales pesados en el crecimiento microbiano 
(Modificado de McCarhy, 1964). 

 

Generalmente los metales pesados en su forma elemental no afectan a la actividad biológica. 

Mientras que la forma libre o iónica puede afectar considerablemente el comportamiento de los 

sistemas biológicos (Gikas, 2008; Cecen et al., 2010). Para cuantificar la inhibición que causa 

los metales pesados en los sistemas de lodos activados el parámetro más utilizado es la 

concentración media inhibitoria (IC50). La Figura 1.3 muestra los valores de IC50 reportados en 

la literatura para Cu, Co, Cd, Ni y Zn en los sistemas de lodos activados. Donde se puede 

observar una alta variabilidad de los valores de IC50 previamente reportados. Esta variabilidad 

puede ser atribuida a diferentes factores como son: la composición de las aguas residuales, el 

tipo y concentración de biomasa utilizada en los ensayos, el medio de cultivo empleado, la 

especiación de los metales pesados, el pH, el tiempo de exposición, así como los métodos 

utilizados en los ensayos de toxicidad.  
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Los métodos más utilizados para determinar el grado de inhibición de los procesos de lodos 

activados son basados en la determinación del consumo de sustrato u oxígeno, en 

bioluminiscencia o en la determinación de actividad enzimática, tal como INT-deshidrogenasa. 

La mayoría de los métodos antes mencionados requieren de un esfuerzo experimental 

considerable y generalmente son técnicas especializadas que conllevan un error importante en 

su implementación. Por lo que es necesario implementar técnicas rápidas y que permitan 

minimizar los errores experimentales. Una alternativa a estos problemas es la respirometría, que 

se describirá en mayor detalle en las siguientes secciones.   

 

 
Figura 1.3 Distribución estadística de los valores de IC50 reportados en la literatura para 
diferentes metales pesados. Donde las cajas muestra la media y los percentiles del 25 al 75. Los 
bigotes incluyen todos los datos contenidos en el 99% de los valores. Los marcadores cuadrados 
representan la media de los valores y las equis representan los valores atípicos. n, representa el 
número de trabajos 

 

1.3 Importancia de las nanopartículas en los procesos de lodos activados. 
 

Los nanomateriales son estructuras de poco menos de cien nanómetros. Estos materiales han 

sido desarrollados por las ventajas que presentan sus propiedades físicas y químicas, como por 
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ejemplo la capacidad de incrementar el área superficial específica debido a los pequeños 

tamaños, lo que conduce a un aumento en la reactividad de estos materiales (Varner et al., 2010). 

Los nanomateriales más reportados son las nanopartículas de plata (AgNPs) y son ampliamente 

utilizadas en diferentes sectores como medicina, catálisis, electrónica, farmacéutica, energía y 

aplicaciones en materiales (Ju-Nam y Lead, 2008). La producción de estos nanomateriales está 

incrementando considerablemente. En el año 2010 el estimado de producción global de las 

AgNPs fue de 15 000 toneladas  y se espera un incremento exponencial de la producción 

(Whiteley el al., 2013). Debido al incremento en la producción de las AgNPs también ha 

incrementado la preocupación por su liberación, impacto ambiental y los efectos a la salud 

humana (Varner et al., 2010). Varios estudios han demostrado que las AgNPs pueden ser 

liberadas durante el proceso de manufactura en concentraciones de hasta miligramos por litro y 

pueden encontrarse en las aguas residuales. (Tabla 1.2). 
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Tabla 1.2 Concentraciones de AgNPs medidas y estimadas en las aguas residuales. PTAR, 
Planta de tratamiento de aguas residuales. 
Concentración (µg L-1) Influente/Efluente Medido/Estimado Referencia 

0.06-1.5 PTAR influente Medido Li et al. (2013) 

0.001-0.009 PTAR efluente Medido Li et al. (2013) 

0.375 PTAR influente Medido Hartmann y Schuster (2013) 

0.011 PTAR efluente Medido Hartmann y Schuster (2013) 

1.9-2.16 PTAR influente Medido Hoque et al. (2012) 

0.1-0.2 PTAR efluente Medido Mitrano et al. (2012) 

21-42 PTAR efluente Estimado Gottschalk et al. (2009) 

1.58-1.88 PTAR lodo Estimado Gottschalk et al. (2009) 

0.009-0.51 PTAR efluente Estimado Hendren et al. (2013) 

840-38400 PTAR lodo Estimado Hendren et al. (2013) 

 

Actualmente diversos trabajos se han enfocado en determinar la presencia, el destino y el 

impacto ambiental de las AgNPs (Benn et al., 2010; Kaegi et al., 2013; Yu et al., 2016). Además, 

estudios adicionales se han enfocados a conocer los efectos inhibitorios en diferentes 

microorganismos modelo (Yang et al., 2013; Chen et al, 2014; Jeong et al., 2014). Sin embargo 

son pocos los estudios que se han enfocado a evaluar el impacto de los AgNPs en el  proceso de 

lodos activados debido a la complejidad de estos sistemas. La Tabla 1.3 muestra un resumen de 

los trabajos en la literatura sobre el impacto de las AgNPs en los procesos de lodos activados. 
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Tabla 1.3 Efecto de las nanopartículas de plata en procesos de lodos activados. LA, Lodos 
activados; LN, Lodos nitrificantes; BAO, Bacterias amonio oxidantes. 
Concentración 

(mg L-1) 

Sistema Efecto Referencia 

1 LN 43% de la nitrificación fue inhibida. Liang et al. (2010) 

130 LA 30% los microorganismos heterótrofos fueron 

inhibidos.  

García et al. 2012 

1-10 LA/LN Efecto sobre la capacidad de sedimentación de los 

lodos con cambios de en la estructura y morfología. 

Qiu et al. (2016) 

3.2-11 LA 50% de la actividad de lodos activados fueron 

inhibidos. 

Geyik y Çeçen 

(2016) 

0.5 BAO 4-50% de la actividad de las bacterias fue inhibida. Giao et al. (2012) 

0.5 BAO Disminución significativa de la actividad de las 

BAO 

Jeong et al.  

(2012) 

35 LA Daño significativo en la estructura y función de los 

gránulos. 

Yang et al. (2014) 

 

A pesar de los esfuerzos realizados recientemente, todavía queda mucho por entender sobre el 

comportamiento de las AgNPs en los sistemas de tratamiento de aguas residuales. En particular 

no hay estudios donde se evalué sistemáticamente múltiples factores que afectan la inhibición 

de las AgNPs en los sistemas de lodos activados. Adicionalmente los métodos actuales para 

caracterizar el impacto de las AgNPs son métodos que conllevan varias limitantes como i) la 

dificultad de tomar una muestra representativa del sistema, ii) son técnicas analíticas difíciles 

de implementar y costosas, iii)  generalmente no permiten análisis en línea y tiempo real, iv) 
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están sujetas a importantes errores experimentales debido a los bajos niveles de concentración, 

v) y no necesariamente reflejan el consumo de sustrato asociado a la actividad metabólica. 

 

1.4 Caracterización de procesos de lodos activados. 
 

Los procesos de tratamiento de lodos activados así como cualquier bioproceso, requiere de 

modelos matemáticos, que permitan describir el comportamiento de estos sistemas biológicos. 

Estos modelos matemáticos pueden ser clasificados en modelos no estructurados y modelos 

estructurados (Tziampazis y Sambanis, 1994). Los modelos no estructurados consideran la 

dinámica de crecimiento microbiano, consumo de sustrato o producción de metabolitos como 

consecuencia únicamente de las variables macroscópicas y de las condiciones del reactor. 

Dentro de los modelos no estructurados, el modelo más utilizado para describir procesos 

microbianos es el modelo de Monod (Aborhey y Williamson, 1978; Lee et al., 1975; Zeng y 

Deckwer, 1995). Este modelo describe la relación entra la velocidad de especifica de 

crecimiento (μ) y la concentración de sustrato, y ha sido la columna vertebrar en el 

modelamiento microbiano en sistemas mixtos y puros. Por otro lado, los modelos estructurados 

consideraran además el comportamiento intracelular de los nutrientes, enzimas, metabolitos u 

otros componentes celulares. Este tipo de modelos son capaces de describir la dinámica de 

regulación metabólica de los microorganismos. A su vez, estos modelos pueden ser clasificados 

como estructurados simples, estequiométricos o mecanistícos (Jeppsson, 1999). 

 

Independiente del modelo utilizado, para diseñar, caracterizar, controlar u optimizar un 

bioproceso es necesario determinar los parámetros cinéticos y estequiométricos involucrados en 

dichos procesos (Sipkema et al., 1998). Siendo tres los parámetros más importantes; la velocidad 
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especifica máxima de crecimiento (μmax), la constante de afinidad por el sustrato (KS) y el 

rendimiento celular (YX/S). La determinación de los parámetros antes mencionados resulta de 

suma importancia para una adecuada calibración de los modelos propuestos. Dependiendo del 

interés y de los modelos utilizados se pueden determinar diferentes parámetros como: la 

constante de afinidad por el oxígeno (KO2), la constante de inhibición (KI), la constante de 

manteniendo, el rendimiento de oxidación (Y02) así como diferentes rendimientos 

estequiométricos. A pesar de la importancia de determinar los parámetros cinéticos y 

estequiométricos de los bioprocesos, existe relativamente poco interés por esta área de la ciencia 

debido a la dificultad experimental de obtener datos coherentes y la alta variabilidad de los 

parámetros (Kovárová-Kovar y Egli, 1998). La Tabla 1.4 muestra ejemplos de parámetros 

determinados para diferentes cultivos, donde se muestra una alta variabilidad de KS hasta por 

dos órdenes de magnitud. Similares ejemplos pueden ser encontrados para cultivos axénicos y 

mixtos. Esta variabilidad parece ser atribuida a tres factores claves (Grady et al., 1996);  

 

1. El historial del cultivo, es decir, el tipo y la duración de las condiciones anteriores a la 

caracterización cinética, los cuales determinan la composición y el estado fisiológico de 

la biomasa (es decir, la concentración de RNA, proteínas y otras macromoléculas). 

2. La relación de la concentración de sustrato y biomasa inicial (S0/X0), es decir la cantidad 

de sustrato oxidado por unidad de biomasa. Esta relación es uno de los parámetros más 

importantes en los cultivos por lote ya que afecta directamente el anabolismo y el 

catabolismo de los microorganismos y por consiguiente afecta a los valores de los 

parámetros cinéticos y estequiométricos (Chudoba et al., 1992). 

3. Adicionalmente, los aspectos metodológicos utilizados en la determinación de los 

parámetros. En particular, Grady et al. (1996) subrayaron la identificabilidad de 
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parámetros (validez matemática del parámetro determinado) como uno de los principales 

problemas. 

 

 Tabla 1.4 Parámetros cinéticos y estequiométricos en diferentes cultivos. LA, Lodos activados; 
LA, Lodos nitrificantes; BAO, Bacterias amonio oxidantes. AR, agua residual; ARS, Agua 
residual sintética. 
Parámetro Valores Sustrato Cultivo Referencia 

µmax 0.018 h-1 Amonio BAO Chandran et al. (2008) 

µmax 0.2 h-1 Glucosa P.putida Chandran et al. (2008) 

µmax 0.076-0.011 h-1 ARS LA Esquivel-Rios et al. (2014) 

µmax 58.4-70.3 h-1 AR LA Vanrolleghem y Verstraete 

(1993) 

µmax 0.64 h-1 Etilenglicol LA Ellis et al. (1996) 

µmax 0.18 h-1 Acrilamida LA Ellis et al. (1996) 

OURmax 0.208 mg O2 L-1 min-1 AR LA Volskay y Grady (1990) 

OURmax 0.98 mg O2 L-1 min-1 Acetato LA Orupõld et al. (2001) 

OURmax 6.8 mg O2 L-1 min-1 Catecol LA Orupõld et al. (2001) 

OURmax 53.55 mg O2 L-1 h-1 Amonio LN Ordaz et al. (2008) 

OURmax 20.9 mg O2 L-1 h-1 Amonio LN Ramirez-Vargas et al. (2013) 

KS 0.136 mg L-1 AR LA Volskay y Grady (1990) 

KS 20.49 mg L-1 ARS LA Esquivel-Rios et al. (2014) 

KS 0.096-0.182 AR LA Vanrolleghem y Verstraete 

(1993) 

KS 0.36-0.51 mg L-1 ARS LA Drtil et al. (1993) 
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KS 0.03 mg L-1 4-clorofenol LA Ellis et al. (1996) 

KS 0.47 mg L-1 Etilenglicol LA Ellis et al. (1996) 

KS 0.37 mg L-1 Acrilamida LA Ellis et al. (1996) 

YX/S 0.73 g g-1 ARS LA Esquivel-Rios et al. (2014) 

YX/S 0.71-0.91 g g-1 ARS LA Drtil et al. (1993) 

YX/S 0.6 ARS LA Cokgor et al. (2007) 

YX/S 0.6 ARS LA Orhon et al. (2009) 

 

Los métodos tradicionales para determinar los parámetros cinéticos y estequiométricos de los 

bioprocesos se basan en la medición de la concentración de sustrato limitante. Estas técnicas 

conllevan un error experimental relativamente importante debido a i) la dificultad de tomar una 

muestra representativa del sistema, ii) la dificultad de medir concentraciones bajas de sustrato, 

en el rango de la constante de afinidad (frecuentemente inferiores a mg L-1) y iii) la existencia 

de sustrato intra- y extra-celular difícilmente discernible. Lo anterior destaca la importancia de 

utilizar metodologías que reduzcan este error experimental, que sean fáciles de implantar y que 

no sean técnicas específicas. Dentro de las técnicas con mayor relevancia destaca la 

respirometría. 

 

1.5 Respirometría. 
 

La respirometría consiste en la medición del consumo biológico de oxígeno bajo condiciones 

definidas (Spanjers et al., 1998). En la mayoría de los casos, la respirometría se lleva a cabo en 

un respirómetro, el cual es un dispositivo experimental que aísla la muestra del ambiente y mide 

la evolución de la concentración de oxígeno disuelto en función del tiempo (Spanjers et al., 
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1995). Para llevar a cabo las mediciones de oxígeno en el sistema, se hace uso de sondas de 

oxígeno disuelto que permiten seguir la concentración de oxígeno en tiempo real y determinar 

así la velocidad de consumo de oxígeno (comúnmente llamada OUR, por sus siglas en inglés).  

 

La respirometría utilizada la relación que existe entre el consumo de oxígeno y el consumo de 

sustrato en los procesos aerobios. Está relación directa, está dada por el rendimiento de 

oxidación del sustrato (YO2/S, g de oxígeno consumido por g de sustrato oxidado). Por lo tanto, 

se puede determinar la velocidad de oxidación del sustrato a partir del OUR (Kong et al., 1994; 

Ficara et al., 2000) y, a su vez, determinar el metabolismo microbiano. La medición de la 

concentración de oxígeno disuelto ofrece varias ventajas sobre las técnicas tradicionales de 

medición de sustrato como lo señalan Riefler et al., (1998). Caben destacar las tres más 

importantes; (i) el oxígeno disuelto se puede medir en línea y en tiempo real con el uso de una 

sonda específica, fácilmente disponible y de bajo costo, (ii) la medición del oxígeno disuelto se 

puede realizar con una alta sensibilidad y precisión (del orden de 0.01 mg/l) y (iii) la medición 

de la velocidad de respiración se puede realizar en cualquier proceso donde el oxígeno actúa 

como aceptor final de electrones, al contrario de las técnicas de medición del sustrato que deben 

ser especificas del sustrato.  

 

La respirometría permite por lo tanto mediciones rápidas y precisas sin perturbaciones 

importantes del proceso a caracterizar. Adicionalmente, la literatura subraya una mayor validez 

de los parámetros cinéticos determinados con los métodos respirométricos (Spanjers et al., 1995; 

Ellis et al., 1996; Vanrolleghem et al., 1998), comparado con técnicas tradicionales de medición 

de sustrato.  
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En el pasado se han desarrollado varios métodos respirométricos, pero todos están basados en 

la medición de la velocidad de consumo de oxígeno. Estos métodos son clasificados de acuerdo 

a la fase donde es medido el oxígeno (líquido/gas), las condiciones de operación del gas 

(estático/dinámico) y las condiciones de operación del líquido (estático/dinámico) (Spanjers et 

al., 1996). Actualmente los métodos más utilizados en respirometría consisten en la medición 

del oxígeno disuelto en la fase liquida, donde la operación de la fase liquida es estática y el 

oxígeno puede o no ser suministrado al sistema (estático o dinámico) (Guisasola et al, 2005). 

En particular dos métodos son los más utilizados, el primero denominado “respirometría 

estática” se basa en la medición del oxígeno disuelto en un respirómetro donde no hay entrada 

de oxígeno. En este método se determina la velocidad de consumo de oxígeno a partir de la 

pendiente del perfil de oxígeno disuelto (Chandran y Smets, 2000). La respirometría estática 

permite la determinación directa de OUR, sin embargo ésta limitado por los cortos intervalos de 

OD, que pueden generar limitación del oxígeno en los cultivos (< 2 mg L-1). El segundo método 

es denominado “respirometría dinámica” o “respirometría de pulsos”. Esta técnica, al contrario 

del método estático, requiere de la suministración continua de oxígeno disuelto al respirómetro, 

combinada con la inyección de una secuencia de pulsos de sustrato. En comparación con la 

técnica estática, el método dinámico es relativamente más difícil de interpretar, sin embargo esta 

técnica permite determinar los parámetros cinéticos del sistema en un amplio intervalo de 

condiciones experimentales que no están limitadas por la concentración de oxígeno disuelto.  

 

Como se mencionó previamente la respirometría mide la evolución de oxígeno disuelto a través 

del tiempo, estos perfiles de OD disuelto son conocidos como respirógramas. La Figura 1.4 

muestra un ejemplo típico de respirometría dinámica y sus componentes. Donde (a) representa 

la respiración endógena o línea base inicial antes de la inyección del pulso de sustrato, (b) la 
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inyección del pulso de sustrato, (c) el área del respirógrama, que corresponde a los miligramos 

de O2 consumidos por unidad de sustrato inyectado, (d) la concentración  mínima de O2 

alcanzada en el pulso, correspondiente a la OURmax observada, (e) la concentración de saturación 

de O2 y (f) la línea base final. 

 

 
Figura 1.4 Ejemplo de respirógrama obtenido por el método dinámico. 
 

Los métodos respirométricos han sido utilizados  en diferentes aplicaciones, siendo tres las 

principales aplicaciones en los procesos de tratamiento de aguas por lodos activados. 

 

• Control de procesos de lodos activados (Surmacz-Gorska et al., 1995; Spanjers et al., 

1998; Moreno et al., 1999; Guisasola et al., 2006).  

 

• Determinación de constantes cinéticas como por ejemplo la constante de afinidad para 

el sustrato (KS) y la velocidad especifica máxima de crecimiento (μmax) (Roš et al., 1992; 

Riefler et al., 1998; Avcioğlu et al., 2003; Dirks et al., 1999; Chandran et al., 2000a; 
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Chandran et al., 2000b; Benes et al., 2002; Carvallo et al., 2002; Checchi and Marsili-

Libelli., 2005; Guisasola et al., 2005; Chandran et al., 2008). 

 

• Determinación de la actividad biológica y efectos inhibitorios/tóxicos en lodos activados 

(Kong et al., 1994; Villaverde et al., 2000; Equivel-Rios et al., 2014). 

 

A pesar de sus ventajas, la respirometría requiere de tiempos relativamente largos, para la 

obtención de datos y su interpretación. Adicionalmente, para limitar el error experimental, se 

requiere la realización de réplicas. En el estado actual del arte, la respirometría no permite la 

realización de un gran número de experimentos simultáneos que permitirían determinar los 

parámetros de manera sistemática y estadísticamente significativa (Kostov et al., 2001). Cabe 

mencionar que para reducir el número de experimentos se han utilizado métodos matemáticos 

de optimización (Kim et al., 2005; Nuhoglu et al., 2005; Plattes et al., 2007; Ribes, Keesman 

and Spanjers, 2004). Sin embargo este enfoque reduce pero no elimina la necesidad de realizar 

replicas. Otro de los inconvenientes es que los respirómetros actualmente disponibles son 

relativamente costosos y requieren de volúmenes de muestra del orden de 100 mL (Chandran 

and Smets 2000) a 1 L (Orupold et al., 2001), y no permiten el procesamiento de varias muestras 

de forma simultánea. Por lo anterior, se requiere volúmenes de muestra relativamente grandes 

y replicas con muestras diferentes o con la misma muestra pero en una secuencia de 

experimentos. Esas características tienen un efecto potencial sobre la repetitividad de los 

experimentos. Por lo anterior, el desarrollo de métodos respirométricos rápido, fácil y de bajo 

costo para la determinación de parámetros cinéticos con un gran número de repicas sería una 

plusvalía importante. 
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1.6 Microrrespirometría. 
 

Recientemente, se ha desarrollado la tecnología de los microrreactores que son sistemas que 

permiten la realización de fermentaciones independientes con un gran número de reactores de 

pequeños volúmenes del orden de µL a mL (Betts y Baganz, 2006; Isett y George, 2007; Kumar 

et al., 2004).  Los sistemas de microrreactores desarrollados hasta ahora generalmente contienen 

de 6 hasta 348 microrreactores (Kirk y Szita, 2013). Esos microrreactores generalmente 

incluyen sensores de OD ópticos que poseen varias ventajas sobre los sensores de OD 

tradicionales, como por ejemplo, son sensores no invasivos, tiene tiempos de respuesta 

significativamente menores que los sensores electroquímicos (< 10 s), son menos susceptibles 

a interferencias químicas  y presentan altos valores de la señal/ruido, que se traduce en una mejor 

calidad de la mediciones de OD (Wolfbeis, 2015). 

 

Diferentes configuraciones de microrreactores se han reportado en la literatura, siendo los más 

simples las microplacas que contiene únicamente sensores de oxígeno o de pH y para controlar 

la temperatura y agitación es necesario utilizar un dispositivo adicional como una incubadora. 

Mientras que otros sistemas avanzados contiene sensores de oxígeno, pH, temperatura así como 

agitación y aireación (Kirk y Szita, 2013). Debido a que los sistemas de microrreactores son 

considerados como sistemas de alto rendimiento diversas aplicaciones han sido desarrolladas 

como; sistemas de selección de cultivos de alto rendimiento, desarrollo de productos de alto 

valor agregado (proteínas recombinantes y plásmido), estabilidad de líneas celulares vegetales 

y animales (incluidos medios y pruebas de materias primas), así como desarrollo, 

caracterización, validación y optimización de procesos en diferentes área de interés 

biotecnológico (Amanullah et al., 2010).  
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En este contexto, nuestro grupo de investigación ha desarrollado una nueva técnica 

repirométrica denominada microrrespirometría (Esquivel-Rios et al., 2014; Ramirez-Vargas et 

al., 2014) es decir, la implementación de la respirometría en sistemas de 24 microrreactores  Por 

ejemplo Esquivel-Rios et al. (2014) caracterizó la trasferencia de masa en un sistema de 

microplacas sin bafles (PreSens, México). Este sistema no cuenta con aireación ni agitación por 

lo que la transferencia de oxígeno al sistema, se realiza por aireación superficial colocando el 

sistema en una agitadora/incubadora y colocando una perla de vidrio en cada microrreactor. En 

este trabajo se  mostró que la transferencia de oxígeno en este sistema, en términos de KLa, 

puede alcanzar hasta 48 h-1. Asimismo los autores demostraron la aplicabilidad de la técnica 

microrrespirométrica determinando los principales parámetros cinéticos y estequiométricos de 

cultivos mixtos y axénicos con desviaciones estándar comparables a trabajos previos en la 

literatura. Por otro lado, Ramirez-Vargas et al. (2014) caracterizó un sistema de 24 

microrractores (Pall, USA). Este sistema es más especializado, cuenta con sensores de oxígeno, 

pH y temperatura, además de agitación y aireación. En este trabajo se demostró que los sensores 

de oxígeno presentan tiempos de respuesta cortos y altos valores de la señal/ruido (SNR), lo que 

se traduce en una mejor calidad de los datos de OD. La caracterización de la trasferencia de 

oxígeno mostró que se pueden alcanzar valores de KLa en un rango de 9 a 80 h-1. Asimismo, los 

autores demostraron que en este sistema se pueden determinar valores de OUR en un rango de 

0.038 a 3390 mg L-1 h-1 con errores experimentales menores al 15%.  

 

La microrrespirometría ha demostrado tener significativas ventajas comparado con la 

respirometría tradicional como por ejemplo: esta técnica permite realizar un mayor número de 

réplicas de manera simultánea, disminuye el error en la determinación de los parámetros 
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cinéticos y estequiométricos significativamente, minimiza el esfuerzo y los costos 

experimentales. Por lo anterior, la microrespirometría es una herramienta potencialmente útil 

para la determinación del impacto de compuestos tóxicos tradicionales, como los metales 

pesados y nuevos contaminantes como las nanoparticulas de plata,  sobre cultivos microbianos.  
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JUSTIFICACIÓN.  
 

El proceso de lodos activados es importante para la eliminación de diversos compuestos 

presentes en las aguas residuales tanto urbanas como industriales. Sin embargo este proceso se 

puede ver alterado significativamente por múltiples factores. Entre estos factores se encuentra 

la exposición a compuestos tóxicos como nanopartículas y metales pesados. La literatura 

remarca la importancia de caracterizar estos sistemas de tratamiento de aguas residuales. Sin 

embargo debido a la complejidad de estos sistemas y al número de variables que influyen sobre 

el efecto tóxico, es difícil caracterizarlos con las técnicas tradicionales. Por lo que en este trabajo 

se propone el uso de respirometría acoplada a un sistema de microrreactores 

(microrrespirometría) para caracterizar sistemáticamente procesos de lodos activados en 

presencia de compuestos tóxicos como los metales pesados y nanopartículas de plata, analizando 

un gran número de variables.   
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HIPÓTESIS. 
 

La microrrespirometría permitirá caracterizar sistemáticamente diversos parámetros que afectan 

la inhibición por nanopartículas y metales pesados en el proceso de tratamiento de aguas 

residuales por lodos activados. 

  



24 
 

OBJETIVOS. 
 

El objetivo general de esta tesis fue caracterizar la inhibición sobre un cultivo modelo de lodos 

activados en presencia de compuestos tóxicos como nanopartículas de plata y metales pesados. 

Para cumplir con este objetivo se plantearon los siguientes objetivos específicos. 

 

1. Establecer y mantener cultivos mixtos de lodos activados como modelo de estudio. 

2. Determinar el efecto de las nanopartículas de plata a corto plazo en un cultivo mixto de 

lodos activados, evaluando diferentes parámetros como la concentración de 

nanopartículas, la relación sustrato/biomasa (S0/X0) inicial, el tiempo de exposición.   

3. Determinar el efecto de los metales pesados a corto plazo sobre un cultivo mixto de 

lodos activados, evaluando múltiples parámetros como la concentración de metales, 

biomasa y sustrato, así como el tiempo de exposición y la especiación química. 

4. Determinar el efecto de una mezcla de metales pesados a largo plazo sobre un cultivo 

mixto de lodos activados, aplicando microrrespirometría para determinar la inhibición y 

los parámetros cinéticos durante todo el tiempo de operación del proceso. 
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Estrategia experimental general. 
 

Es trabajo fue divido en tres etapas. En la primera etapa (capítulo 2) se implementaron sistemas 

de lodos activados en régimen continuo alimentados con agua residual sintética como cultivos 

modelo de sistemas de tratamiento de agua residuales. Asimismo se establecieron las 

condiciones experimentales para los ensayos microrrespirométricos y se evaluaron múltiples 

parámetros que afectan la inhibición de las nanopartículas de plata en estos sistemas modelo de 

lodos activados. Entre los factores que se evaluaron en esta etapa fueron la concentración de las 

nanopartículas, la relación biomasa/sustrato inicial y el tiempo de exposición. En la segunda 

etapa se evaluó el efecto inhibitorio a corto plazo de Co, Cd y Ni sobre un sistema de lodos 

activados (capítulo 3). De igual manera que para las nanopartículas de plata, se evaluaron 

diversos parámetros como la concentración de metales pesados, sustrato, biomasa, el tiempo de 

exposición y la especiación de los metales. En la tercera etapa se evaluó el efecto inhibitorio de 

una mezcla de metales pesados en cultivos de los activados aclimatados y no aclimatados a estos 

compuestos tóxicos (capítulo 4). Asimismo se determinó el impacto a largo plazo de la mezcla 

de metales pesados a través de la eficiencia de remoción de DQO pero también a través de la 

determinación los parámetros cinéticos durante toda la operación de los sistemas. Es importante 

resaltar que cada una de las etapas antes menciona está en formato artículo. La primera y 

segunda etapa han sido publicadas en revistas con arbitraje internacional, y la tercera etapa está 

en proceso de ser publicada.   
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CAPÍTULO 2.  
 

DETERMINACIÓN DEL EFECTO INHIBITORIO DE LAS 

NANOPARTÍCULAS DE PLATA A CORTO PLAZO EN UN CULTIVO 

MIXTO DE LODOS ACTIVADOS. 

 

 

 

 

Este capítulo ha sido publicado como:   

Hernández-Martínez G.R., Zepeda A., Ordaz A., Sánchez-Catzin L.A., Estrada-Díaz Z.D., 

Thalasso F. (2018). High-throughput microrespirometric characterization of activated sludge 

inhibition by silver nanoparticles. Environmental Science: Water Research & Technology. 4(5), 

721-730.  
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2.1 Introducción. 
 

Las nanopartículas de plata (AgNPs) se utilizan actualmente en un número cada vez mayor de 

sectores, como en la química (Zhai et al., 2006), la energía solar (Rand et al., 2004; Cole y Halas, 

2006), componentes electrónicos (Kim et al., 2007; Tolaymat et al., 2010) y medicina (Savage 

y Diallo, 2005; Sambhy et al., 2006; Pal et al., 2007), y ahora se encuentran comúnmente en una 

amplia gama de productos comerciales cotidianos, incluidos los cosméticos, los filtros, 

contenedores y sopas, jabones y detergentes (Brar et al., 2010; Ju-Nam y Lead, 2008). La 

producción de AgNPs ésta creciendo a un ritmo acelerado, con una producción estimada de 55 

t por año (Piccinno et al., 2012) y un incremento de la producción de 670% del 2004 al 2010 

(Blaser et al., 2010). Por lo tanto, es muy probable que los AgNP se diseminen en el medio 

ambiente, y se ha estimado que se podrían encontrar en los sedimentos de los ríos en 

concentraciones entre 2 y 4 mg Kg-1 (Blaser et al., 2008). 

 

Varios reportes previos han mostrado que AgNPs son principalmente liberadas durante el 

proceso de manufactura y su subsecuente uso (Benn y Westerhoff, 2008; Geranio et al, 2009; 

Mueller y Nowack, 2008), y pueden ser encontradas en las plantas de tratamiento de aguas 

residuales (Brar et al., 2010; Kiser et al., 2010). Las concentraciones de AgNPs que pueden ser 

encontradas en las plantas de tratamiento de aguas residuales son todavía inciertas. 

Concentraciones desde 10 ng L-1 hasta 0.1 mg L-1 han sido sugeridas (Gottschalk et al., 2013), 

pero en sectores específicos como las fábricas textiles, se han encontrado concentraciones de 

hasta 1.3 mg L-1 (Benn y Westerhoff, 2008). Considerando el ritmo de crecimiento del sector 

de las nanopartículas, se espera que las concentraciones de las AgNPs en las aguas residuales, 
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aumente significativamente en el futuro (Blaser et al., 2008; Siripattanakul-Ratpukdi y 

Fürhacker, 2014; Arvidsson et al., 2011).  

 

Teniendo en cuenta la toxicidad relativamente alta los iones plata (Ag+) en los lodos activados 

(Çeçen et al., 2010; Çeçen y Kılıç, 2016), es probable que los AgNPs puedan ejercer un efecto 

tóxico sobre los cultivos microbianos. Estudios previos (Tabla 2.1) han reportado la toxicidad 

de los AgNPs en varios cultivos microbianos, a través de la determinación de la concentración 

que causa un 50% de inhibición (IC50, Ricco et al., 2004), es decir, una disminución del 50% en 

la velocidad de consumo de oxígeno (OUR), velocidad de producción de nitrito o actividad 

luminiscente. Mallevre et al. (2014) y Xiu et al. (2011) reportaron el impacto de las AgNPs en 

cultivos bacterianos axénicos, mientras que otras investigaciones reportaron el impacto de las 

AgNPs sobre cultivos nitrificantes autotróficos (Choi et al., 2008; Choi y Hu, 2009; Giao et al., 

2017; Radniecki et al., 2011; Yuan et al., 2013; Mumper et al., 2013; Giao et al., 2012). 

Asimismo, varios estudios han reportado el efecto a largo plazo de las AgNPs sobre lodos 

activados (Yuan et al., 2016; Liang et al., 2010; Yuan et al., 2015; Chen et al., 2012; Yang et 

al., 2014), incluyendo el efecto sobre la velocidad de remoción de la carga orgánica y la 

remoción de fosforo (Yuan et al., 2015; Chen et al., 2012), el efecto sobre las comunidades 

microbianas del lodo activado. Sin embargo, solo Geyik y Çeçen (2016) ha cuantificado la IC50 

de AgNPs en los lodos activados (Tabla 2.1).  
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Tabla 2.1. Valores reportados de IC50 (mg L-1) para AgNPs en diferentes cultivos y determinado 
por diferentes métodos; R, respirometría; VPN, velocidad especifica de producción de Nitrito; 
L, luminicencia. BAO, bacterias amonio oxidantes; LA, lodos activados; LN, lodos nitrificantes. 
Glu, glucosa; Pep, peptona; Ac, Acetato. 

IC50  

(mg L-1) 

Fuente de C 

and N  

pH T(°C) AgNPs 

(nm) 

Método Cultivo Referencia 

  3.00 Glu, Ac, Pept 7.0 25 10 R LA Geyik and Cecen (2016) 

11.10 Glu, Ac, Pept 7.0 25 100 R LA Geyik and Cecen (2016) 

10.75 NH4+/NaHCO3 - 32 44 VPN LN Michels et al. (2017) 

  0.34 NH4+/NaHCO3 7.5 25 14 R LN  Choi et al. (2008) 

  0.47  NH4+/NaHCO3 7.8 25 20 R BAO Radniecki et al. (2011) 

  1.44  NH4+/NaHCO3 7.8 25 80 R BAO Radniecki et al. (2011) 

  0.91 NH4+/NaHCO3 7.8 30 7 VPN BAO Yuan et al. (2013) 

  2.90 NH4+/NaHCO3 7.8 30 40 VPN BAO Yuan et al. (2013)  

  0.39 NH4+/NaHCO3 7.8 30 20 VPN BAO Mumper et al. (2013)  

10.00 NH4+/NaHCO3 7-8 25-30 14 R BAO Giao et al. (2012) 

4-32 - - - 15 L P.putida Mallevre et al. (2014) 

 

De forma similar que la toxicidad de los metales pesado (Esquivel-Rios et al., 2014; Hernandez-

Martinez el al., 2018), se ha sugerido que una gran cantidad de factores pueden afectar la 

toxicidad de las nanopartículas. Entre estos factores los más importantes son, la fuerza iónica 

del medio de cultivo (Chambers et al., 2013), las interacciones con los compuestos orgánicos e 

inorgánicos (Zhang et al., 2017), la forma y el tamaño de las nanopartículas (Pal et al., 2007; 

Choi et al., 2008), así como también las condiciones de operación de los procesos (Jeong et al., 
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2014; Yuan et al., 2015). Sin embargo, estos reportes previos de la toxicidad de los AgNPs 

fueron basados en valoraciones cualitativas. 

 

Para explorar más a fondo y restringir mejor la potencial toxicidad de los AgNPs sobre el lodo 

activado, se estudió el efecto inhibidor de los AgNPs sobre un proceso modelo de lodos 

activados. El objetivo de este trabajo fue realizar un análisis de múltiples parámetros del efecto 

de los AgNPs en los lodos activados bajo un amplio rango de condiciones experimentales, 

incluyendo la concentración de AgNPs, la relación sustrato/biomasa inicial (S0/X0) y el tiempo 

de exposición. Además nuestro trabajo incluye una estimación de los efectos tóxicos de las 

AgNPs en la respiración endógena, que es un mejor indicador del daño celular y la inhibición 

irreversible, en comparación con la respiración exógena (Okey et al., 1993). Dado que nuestro 

estudio incluyó un gran cantidad de parámetros y factores, cuantificamos la inhibición con un 

método microrrespirométrico, que se basa en la medición de la velocidad el consumo de oxígeno 

bajo condiciones bien definidas (Spanjers et al., 1999) en un sistema de microrreactores. Este 

método de alto rendimiento permite la evaluación simultánea de un gran número de muestras o 

condiciones en un tiempo experimental relativamente corto, mientras que reduce el error 

experimental (Esquivel-Rios et al., 2014; Ramirez-Vargas et al., 2014). 

 

2.2 Materiales y Métodos. 
 

2.2.1 Configuración y operación del reactor. 
 

Un reactor de lodos activados fue operado en una columna de burbuja alimentado con agua 

residual sintética (0.12 m de diámetro, 0.66 m de altura y 6 L de volumen de trabajo). El reactor 
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fue inoculado con 1 L de lodo obtenido de una planta municipal convencional de tratamiento de 

aguas residuales (planta de tratamiento urbana de aguas residuales, Ticoman, México) y fue 

mantenido en condiciones estables durante 6 meses antes de realizar los ensayos 

respirométricos. El reactor fue aireado a flujo constante de 1 VVM (volumen del aire por 

volumen del líquido por minuto) a través de un difusor poroso (0.09 m de diámetro) localizado 

en el fondo del reactor. El reactor fue alimentado continuamente con agua residual sintética que 

contenía (mg L-1); K2HPO4, 148; NaCl, 37.3; MgSO4.7H2O, 10.6; CaCl2.2H2O, 21.2; Urea, 159; 

Extracto de carne, 585; Peptona, 851. El medio fue alimentado con una bomba peristáltica 

(Masterflex L/S precisión, Cole-Parmer) con un flujo constante de  0.125 L h-1 (tiempo de 

residencia hidráulico (θ) de 48 h), mientras que el efluente fue evacuado a través de una salida 

fija y fue desechado. La velocidad de carga volumétrica correspondiente, expresada en demanda 

química de oxígeno (DQO), fue de 708.4 mg DQO L-1 d-1. El pH se mantuvo a 7.0 ± 0.3 

mediante la adición de 2M H3PO4. El reactor fue mantenido a temperatura ambiente en un cuarto 

cerrado (21 ± 2°C). 

 

2.2.2 Métodos analíticos. 
 

La biomasa y el sustrato fueron reportados en unidades de DQO. El método de DQO 

seleccionado fue colorimetría de flujo cerrada, de acuerdo con los métodos estándar (APHA, 

1999). La DQO total se determinó a partir de una muestra homogénea del licor mixto. La DQO 

soluble se determinó a partir de una muestra centrifugada (5900 g por15 min; modelo 5810 R, 

Eppendorf, México) y filtrada (0.45 μm). La DQO particulada fue calculada como la diferencia 

de la DQO total y soluble. El medio de cultivo no contiene solidos por lo que la DQO particulada 

fue considerada como la concentración de biomasa (X), mientras que la DQO soluble fue 
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considerada como la concentración de sustrato. A lo largo de toda la operación del reactor la 

concentración de biomasa también fue cuantificada a través de los sólidos suspendidos volátiles 

(SSV), de acuerdo con los métodos estándar (APHA, 1999). 

2.2.3 Caracterización de las nanopartículas de plata. 
 

Las nanopartículas utilizadas son un nanopolvo comprado a Novacentrix (Austin,Texas). De 

acuerdo con el fabricante, estas AgNPs tienen un diámetro promedio de 25 nm y un área 

específica superficial de 23 m2 g-1. La morfología y la composición elemental de las 

nanopartículas fueron analizadas utilizando un microscopio electrónico de barrido acoplado a 

un analizador de fluorescencia de rayos X por dispersión de energía (SEM-EDX, kevex 7000, 

Jeol, USA) con una tención de aceleración de 5 keV. La agregación de las nanopartículas de 

plata en la fase liquida fue determinada midiendo el diámetro hidrodinámico por medio de 

dispersión dinámica de la luz (DLS),  usando un equipo  Malvern Zetasizer (NanoZS90, 

Malvern, USA) a 25°C. Con este propósito las AgNPs fueron suspendidas en agua desionizada, 

medio mineral o agua residual sintética que contenía 50 mg DQO L-1 de sustrato, de la misma 

manera que en los ensayos respirométricos. Las cubetas que contenían la muestra fueron 

inmediatamente puestas en el equipo Malvern Zetasizer. La especiación de las nanopartículas 

de plata fue calculada teóricamente usando un software de equilibrio químico (Gustafsson, 

2013). Esta especiación teórica fue llevada a cabo considerando el pH, la concentración de los 

metales pesados utilizados en cada ensayo, así como también la concentración de aniones y 

cationes presentes en el agua residual sintética. El software utilizado no incluye los datos 

termodinámicos de la peptona y el extracto de carne, los cuales son los principales componentes 

en el agua residual sintética. Por lo tanto, estos componentes proteínicos fueron considerados 

como una mezcla de glicina y ácido glutámico, en proporciones iguales, a la misma 
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concentración que la peptona y el extracto de carne en el agua residual sintética, expresados en 

DQO. Esta estrategia ha sido previamente reportada para estimar la especiación de Zn y Cr6+ en 

un proceso de lodos activados (Friedrichs et al., 2017).   

2.2.4 Preparación de las nanopartículas de plata y biomasa. 
 

Antes de los ensayos respirométricos, una solución madre de AgNPs fue preparada, 

suspendiendo las AgNPs en agua desionizada. La concentración de esta solución fue de 2.18 g 

L-1. Esta solución se diluyó para obtener las concentraciones deseadas y fue utilizada en todos 

los experimentos respirométricos. Antes de los ensayos respirométricos, una solución madre de 

biomasa fue preparada. Esta solución madre fue preparada tomando un muestra del reactor de 

columna de burbuja y se centrifugó a 5900 g por 15 min (modelo 5810 R, Eppendorf, México), 

después de esto, la biomasa fue resuspendida en medio fresco sin fuente de carbono, para 

garantizar la ausencia de cualquier concentración de sustrato residual. La solución madre de 

biomasa fue diluida para obtener diferentes concentraciones de biomasa. Es importante 

mencionar que la ausencia de sustrato en la solución madre de biomasa fue confirmada en cada 

ensayo respirométrico, con ensayos control (sin sustrato adicionado) que no mostraron 

respiración exógena.    

2.2.5 Sistema de microrreactores. 
 

El sistema de microrreactores utilizado para los ensayos mirorrespirométricos fue un sistema de 

24 microrreactores con un diámetro de 16 mm y una profundidad 18 mm cada uno (24-

microplate system, PreSens, Applikon, México) previamente descrito por Esquivel-Rios et al. 

(2014). Cada microrreactor contiene un sensor de oxígeno disuelto precalibrado 

fluorométricamente (OxoDish, PreSens, México). La adquisición de datos de oxígeno disuelto 
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fue cada 4 min-1 a través del software PreSens (SDR-v37). La trasferencia de oxígeno en los 

microrreactores fue lograda por aireación superficial. Para mejorar el mezclado y la 

transferencia de masa en los microrreactores se adiciono una perla de vidrio (5 mm de diámetro) 

en cada microrreactor. El sistema de microrreactores fue mantenido a una temperatura fija en 

un agitador orbital a 25 °C y 100 rpm (Ecotron Infors HT, Switzerland). 

 

2.2.6 Experimentos respirométricos de inhibición. 
 

Los experimentos de inhibición fueron realizados por respirometría dinámica de pulsos, en la 

cual el OD es medido después de la adición de una concentración conocida de sustrato, es decir, 

una concentración de agua residual sintética. Esta técnica ha sido ampliamente utilizada en 

respirómetros estándar. (Ordaz et al., 2008; Oliveira et al., 2011) y más recientemente utilizada 

en un sistema de microrreactores por Esquivel-Rios et al. (2014). Brevemente, el método 

consiste en; (i) cada microrreactor fue llenado con 1.3 ml de deseada concentración de biomasa 

sin fuente de carbono; (ii) el sistema de microrreactores fue cerrado y puesto en el agitador 

orbital para garantizar aireación superficial en el sistema; (iii) la adquisición de datos fue 

encendida y fue mantenida hasta alcanzar lecturas estables de la concentración de OD, que 

corresponde a la respiración endógena de los microorganismos (Spanjers y Vanrolleghem, 

1995); (iv) la agitación fue parada cerca de 1 min, durante el cual el microrreactor fue abierto y 

se inyecto 0.1 ml de agua residual sintética concentrada y 0.1 ml de desea concentración de 

AgNPs; (v) el microrreactor fue cerrado de nuevo y puesto en agitación orbital para garantizar 

una medición continua del OD; (vi) la presencia de sustrato causa un decremento de la 

concentración de OD, proporcional al sustrato añadido; y (vii) después de que el sustrato fue 

consumido, la concentración de OD lentamente retorno al estado estacionario observado antes 
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de la inyección del agua residual sintética; (viii) el coeficiente de transferencia de oxígeno fue 

determinado en cada microrreactor, de acuerdo con el método descrito por Badino et al. (2000). 

El contenido del microrreactor fue descartado después de cada experimento de pulso, excepto 

cuando se evaluó el efecto del tiempo de exposición (ver la siguiente sección). Todos los 

experimentos respirométricos fueron realizados con en triplicado y tampién triplicado de los 

experimentos controles, es decir, experimentos sin nanopartículas de plata.  

 

Las condiciones experimentales para cada conjunto de experimentos son mostradas en la Tabla 

2.2. Primero, se realizaron experimentos preliminares para establecer las concentraciones de 

AgNPs convenientes para los siguientes experimentos. El rango utilizado fue de 0-64 mg L-1 de 

AgNPs. Segundo, el efecto de la concentración de AgNPs fue evaluado en un rango de 1-16 mg 

L-1 a una concentración de sustrato y biomasa constante. Tercero, el efecto de la relación 

sustrato/biomasa inicial (S0/X0) fue evaluado en un rango de 0.0075-0.126 en unidades DQO. 

Para cubrir este rango, dos métodos fueron utilizados. Primero, X0 fue mantenido a una 

concentración de 1000 mg DQO L-1 mientras S0 vario en un rango de 8 a 126 mg DQO L-1.  A 

continuación, S0 fue mantenido constante a 50 mg DQO L-1 mientras X0 vario de 1000 a 6640 

mg DQO L-1. En todos los casos, la concentración de AgNPs se mantuvo constante. Cuarto, se 

evaluó el tiempo de exposición de las AgNPs para esto se colocó una muestra de biomasa en los 

microrreactores y se inyectó concentraciones de 2, 4 8 mg AgNPs L-1. Después de transcurridas 

de 0 a 8 h se inyecto una concentración de sustrato de 64 mg DQO L-1 en cada microrreactor. 

Experimentos similares fueron realizados sin AgNPs con las mismas secuencias de tiempos 

(ensayos control).    
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 Tabla 2.2 Condiciones experimentales para cada conjunto de ensayos respirométricos. 
1. Ensayos preliminares Biomasa (mg DQO L-1): 1029 

 Sustrato (mg DQO L-1): 54 

 AgNPs (mg L-1): 0, 16, 32, 64 

 Tiempo de exposición (h): 0 

2. Efecto de AgNPs Biomasa (mg DQO L-1): 1142,1029 

 Sustrato (mg DQO L-1): 50, 54 

 AgNPs (mg L-1): 0, 2, 4, 8, 16, 64 

 Tiempo de exposición (h): 0 

3. Efecto de la relación S0/X0 Biomasa (mg DQO L-1): 1000, 1650, 2602, 3301, 6638 

 Sustrato (mg DQO L-1): 9.6, 14, 36, 40, 58, 63, 77, 126 

 AgNPs (mg L-1): 8 

 Tiempo de exposición (h): 0  

3. Efecto del tiempo de exposición Biomasa (mg DQO L-1): 1348 

 Sustrato (mg DQO L-1): 50 

 AgNPs (mg L-1): 4, 8, 16 

 Tiempo de exposición (h): 0, 1, 2, 4, 8 

 

2.2.7 Interpretación de datos. 
 

La velocidad de consumo de oxígeno exógeno (OURex) fue calculado a partir del balance de 

masa del oxígeno disuelto (OD) en el sistema de microrreactores. Donde KLa, es el coeficiente 

volumétrico de transferencia de masa (h-1), C es la medición de la concentración de OD (mg O2 

L-1) en el experimento respirométrico y Cb es la concentración inicial de la línea base de OD, 



37 
 

que corresponde a la concentración de OD en el estado seudo-estacionario observado antes de 

la adición de sustrato (Ordaz et al., 2008).  

 

𝑑𝐶

𝑑𝑡
= 𝐾𝐿𝑎 ∙ (𝐶𝑏 − 𝐶) − 𝑂𝑈𝑅𝑒𝑥       (1)  

 

Durante el pulso respirométrico, Cb fue típicamente inferior a la concentración de saturación 

(C*). A partir de esta diferencia se determinó velocidad de consumo de oxígeno endógeno (mg 

O2 L-1 h-1). Dos diferentes velocidades de consumo de oxígeno endógeno fueron distinguidas; 

bH observada antes de la inyección del pulso de sustrato; donde Cb fue determinada de la línea 

base inicial (Eq. 2); y bH', cuando el sistema retorna al estado estacionario inicial después de 

la adición del pulso de sustrato; y Cb' determinado de la línea base final (Eq. 3). 

 

𝑏𝐻 =
𝐾𝐿𝑎(𝐶∗−𝐶𝑏)

𝑋
         (2) 

 

𝑏𝐻′ =
𝐾𝐿𝑎(𝐶∗−𝐶𝑏′)

𝑋
        (3) 

 

El impacto de las AgNPs sobre el proceso  de tratamiento de aguas residuales fue cuantificado 

por la velocidad especifica de consumo de oxígeno máxima (OUR; mg O2 mg DQO-1 h-1). Como 

se menciona más adelante (sección de resultados y discusión), el proceso de lodos activados 

es descrito por un modelo cinético de Monod (Ec. 4): 

𝑂𝑈𝑅 = 𝑂𝑈𝑅𝑚𝑎𝑥 ∙
𝑆

𝐾𝑆+𝑆
       (4) 
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Donde OURmax (mg O2 mg DQO-1 h-1) es la OUR máxima, S es el sustrato (agua residual 

sintética) y KS (mg DQO L-1) es la constante de afinidad por el sustrato, observada en ausencia 

de las AgNPs. En presencia de las AgNPs,  la OURmax (OUR'max) aparente y KS aparente (K'S) 

fueron recuperados de la OUR observada (OURobs), usando el mismo modelo de Monod (Ec. 

5): 

 

𝑂𝑈𝑅𝑜𝑏𝑠 = 𝑂𝑈𝑅′𝑚𝑎𝑥 ∙
𝑆

𝐾𝑆
′ +𝑆

       (5) 

 

Para recuperar los valores de OUR'max y K'S, el método utilizado fue basado en la inyección 

pulsos de concentración creciente. Este método ha sido exhaustivamente descrito (Ramirez-

Vargas et al., 2013; Ordaz et al., 2012). Brevemente, inyectamos simultáneamente y en 

microrreactores separados, 6 diferentes concentraciones de pulsos (SP), cada uno con al menos 

3 diferentes réplicas y con la misma concentración de nanopartículas de plata. A continuación, 

de cada respirograma, registramos la OUR'max observada (OUR'obs,max) Entonces, graficamos 

OUR'obs,max contra la concentración de sustrato en el pulso. Las gráficas resultantes muestran 

un comportamiento tipo Monod que fue usado para estimar OUR'max y K'S con el método de 

Runge-Kutta usando la optimización de Levenberg-Marquardt (Matlab R2012b software, 

USA). La bondad de ajuste fue estimada por el coeficiente de correlación (R2). Además de los 

parámetros cinéticos determinados, el efecto inhibidor de las AgNPs se cuantifico a través del 

porcentaje de inhibición (I%). Este parámetro se determinó a partir de la OUR'max máxima 

observada (en presencia y ausencia del inhibidor) de acuerdo a la Ecuación 6. Donde IOUR'max 

es la OUR'max observada en presencia de los AgNPs. 
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𝐼% =
𝑂𝑈𝑅𝑚𝑎𝑥

′ −𝐼𝑂𝑈𝑅𝑜𝑏𝑠,𝑚𝑎𝑥
′

𝑂𝑈𝑅𝑚𝑎𝑥
′ ∙ 100      (6) 

 

Además, se determinó el porcentaje de inhibición endógena (I%bH) de acuerdo a la Ecuación 

7, donde bH' es la velocidad de respiración endógena final (Eq. 3) observada en los 

experimentos control (sin inhibidor) y IbH' es la velocidad de respiración endógena en 

presencia del inhibidor. 

 

𝐼%𝑏𝐻
=

𝑏𝐻′−𝐼𝑏𝐻′

𝑏𝐻′
∙ 100        (7) 

   

2.2.8 Análisis estadístico 
 

Las diferencias de significativas entre los parámetros fue calculado utilizando la prueba de 

comparación múltiple (TK) de Tukey-Kramer, que se realizó después del análisis de varianza 

(α<0.05) usando OriginPro 8 SR0 v8.0724 (OriginLab, Northampton, MA, USA). 

 

2.3 Resultados y discusión 
 

El análisis de SEM-EDX mostró que la morfología de las AgNPs fue esférica con un tamaño 

promedio de 25 mn (Fig. 2.1), la cual es similar a la reportada por el fabricante. Además se 

encontró que las AgNPs están compuestas en su mayoría por plata y carbón con porcentajes de 

concentraciones de 83.99 y 7.86% respectivamente (Fig. 2.1, Tabla interna).  
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Figura 2.1 Imagen de SEM y composición por EDX de las nanopartículas de plata. 
 

La agregación de las nanopartículas de plata fue determinada a través de la medición del 

diámetro hidrodinámico por dispersión dinámica de la luz (DLS), durante más de 2.5 h que fue 

la duración de los experimentos respirométricos. En todos los casos, incluyendo la suspensión 

de las AgNPs en el agua desionizada, medio mineral y agua residual sintética, se observaron dos 

diferentes diámetros hidrodinámicos con un promedio de 172.1 ± 14.9 y 35.8 ± 5.2 nm con un 

porcentaje de intensidad de 84.7 ± 4.6 y 14.0 ± 3.4%, respectivamente (Fig. 2.2A). La Figura 

2.2B muestra un ejemplo del diámetro hidrodinámico a través del tiempo con agua residual 

sintética. No se observaron cambios significativos a lo largo del tiempo en ninguna de las 

condiciones probadas (resultados no mostrados), lo que sugiere que la agregación de las 

nanopartículas de plata no cambio a través del tiempo.  
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Figura 2.2 Distribución del tamaño de las nanopartículas (A) y la evolución temporal del 
diámetro hidrodinámico promedio (B), observados en una suspensión de AgNPs en agua 
residual sintética. Las barras de error muestran una desviación estándar.  
 

La Tabla 2.3 muestra el diámetro hidrodinámico promedio observado para todas las condiciones 

probadas. En general, se observó que la composición del medio de cultivo tenía poco efecto 

sobre los diámetros hidrodinámicos. Cuando las AgNPs fueron suspendidas en agua 

desionizada, las AgNPs formaron agregados más grandes, aunque no siempre con diferencias 

significativas en comparación con las AgNPs en aguas residual sintética. Además fue observado 

que la sonicación no tuvo un efecto significativo en los dos diámetros hidrodinámicos 

observados, en los medios de suspensión evaluados. Esto sugiere que los agregados de las 

AgNPs son relativamente estables a través del tiempo y no sensibles a las fuerzas mecánicas 

externas. Lo anterior es contradictorio con los reportes previos que han mostrado que el tamaño 

de los agregados de las nanopartículas incrementa cuando aumenta el tiempo en la suspensión 
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(Li et al., 2010; Chen y Zhang, 2012; He et al., 2012) aunque estos reportes se realizaron en 

diferentes condiciones experimentales, incluyendo una escala de tiempo más pequeña y medios 

más simples. 

 

Tabla 2.3. Diámetros de las nanopartículas promedio (nm ± DE) y la intensidad de las dos clases 
dominantes de partículas (% ± DE), por el análisis de DLS, sumergidas en medio mineral (MM), 
agua residual sintética conteniendo 50 mg DQO L-1 (ARS), y agua desionizada (AD), antes y 
después de 10 min de sonicasión. Las letras entre paréntesis representan los resultados de la 
prueba de Tukey–Kramer (TK) (α <0.05). Los valores con la misma letra en la misma columna 
no son significativamente diferentes. Todos los valores son el resultado de 22 mediciones en 2.5 
h. 
Sonicatición Medio Tamaño I Tamaño II 

Yes AD 191.3 ± 25.0(C); 88.9 ± 5.1% 40.4 ± 17.3(X,Y); 14.8 ± 3.8% 

 MM 167.4 ± 17.4(A,B,C); 88.4 ± 11.0% 35.6 ± 12.5(X,Y); 10.8 ± 5.1% 

 ARS 157.7 ± 18.7(A,B); 87.1 ± 3.0% 30.0 ± 9.3(Y); 11.5 ± 11.0% 

No AD 184.1 ± 29.9(B,C); 83.2 ± 5.3% 40.0 ± 15.9(X,Y); 14.8 ± 3.8% 

 MM 153.8 ± 16.1(A); 76.5 ± 11.3% 29.0 ± 18.3(Y); 20.0 ± 11.1% 

 ARS 177.9 ± 39.2(B,C); 83.7 ± 4.4% 40.0 ± 23.9(X); 12.2 ± 3.1% 

 

 La especiación teórica de las AgNPs es mostrada en la Tabla 2.4, expresada como el porcentaje 

de Ag acomplejada y Ag libres con respecto a la concentración total de Ag. El porcentaje de Ag 

libre incremento ligeramente de 28.8 a 30.3% cuando la concentración total de Ag incremento. 

El complejo dominante fue AgCl, que representa cerca del 63% del total de plata, con un ligero 

efecto cuando incrementa la concentración de la plata. Estos resultados son congruentes con la 

literatura, por ejemplo Zhang et al. (2018) mostró que el cloro tiene un importante rol en la 

secuestración, precipitación y liberación de la Ag en las AgNPs. 
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Tabla 2.4. Ag libre y acomplejado, expresado como un porcentaje de la concentración total de 
plata. Medio mineral, glicina y ácido glutámico una concentración de 25 mg de DQO L-1 cada 
uno, pH 7,0, temperatura de 25 °C. 

 Ag total (mg L-1) 

Especies 2 4 8 16 

Ag+ 28.78% 28.99% 29.40% 30.25% 

AgCl (aq) 63.09% 62.95% 62.68% 62.12% 

AgCl2- 7.08% 7.00% 6.84% 6.53% 

AgSO4- 0.02% 0.02% 0.02% 0.02% 

AgNH3+ 0.81% 0.82% 0.83% 0.86% 

Ag(NH3)2+ 0.09% 0.09% 0.09% 0.09% 

Ag-Glicina (aq) 0.05% 0.05% 0.05% 0.05% 

Ag-Glutamato- 0.08% 0.08% 0.08% 0.09% 

 

El proceso de lodos activados fue operado durante 1 año antes de realizar los ensayos 

respirométricos. La eficiencia promedio de remoción de DQO fue 90 ± 2%, La concentración 

de biomasa suspendida fue mantenida en 559 ± 35 mg DQO L-1, la cual corresponde a 375 ± 

23 mg SSV L-1. Durante la operación del proceso de lodos activados, la conversión de DQO 

a SSV fue 1.49 ± 0.15 g DQO g-1 SSV. Experimentos respirométricos preliminares fueron 

conducidos con la finalidad de establecer un rango conveniente de concentraciones de AgNPs 

a utilizar en los siguientes experimentos. Ejemplos de respirógramas observados durante estos 

experimentos preliminares son mostrados en la Figura 2.3, estos experimentos mostraron que 

un rango conveniente es de 0 a 16 mg L-1 de AgNPs, porque causa una inhibición importante 

del proceso de los activados pero no total. 
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Figura 2.3 Ejemplos de respirogramas en los ensayos preliminares, después de la inyección 
de una concentración de 50 mg DQO L-1 de sustrato con 0, 16, 32 y 64 mg L-1 de 
nanopartículas de plata. 
 

La Figura 2.4 muestra un ejemplo de perfiles de OURex, observadas después de la inyección 

de un pulso de sustrato de 50 mg DQO L-1 en la presencia de concentraciones crecientes de 

AgNPs. En todos los casos OURex incrementa rápidamente después de la adición del pulso de 

sustrato hasta alcanzar un valor máximo, correspondiente a la OURmax observada 

(OURʹobs,max). Después de alcanzar el máximo, OURex lentamente retorna a la línea base inicial, 

que corresponde a la respiración endógena. En todos los casos la concentración de AgNPs 

tiene un claro efecto inhibitorio, lo que resulta en respirógramas aplanados, así como también 

en la disminución de los valores de OURʹobs,max. Sorprendentemente, a una concentración de 4 

mg L-1 de AgNPs fue observado una meseta en los respirógramas después de alcanzar la 

OURʹobs,max. Esta meseta fue observada en las tres réplicas de 5 concentraciones de pulsos de 

sustrato ensayadas, descartando errores por los instrumentos experimentales. Por una razón 

desconocida, la meseta nunca se observó en ninguna otra concentración de AgNPs. Vale la 

pena mencionar que a las concentraciones más altas de AgNP probadas, la Figura 2.4 muestra 
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valores negativos de OURex, al final del pulso. Estos valores negativos de OURex se explican 

por el hecho de que los AgNPs tienen un efecto inhibitorio sobre la respiración endógena, lo 

que resulta en un aumento de la concentración final de OD en la línea de base, en comparación 

con la línea base inicial. La diferencia entre las líneas base inicial y final se explotó para 

determinar la inhibición en la respiración endógena, como se describirá posteriormente.  

 

La disminución observada en OURʹobs,max en presencia de AgNPs permitió la determinación 

de I%. La figura 2.5 muestra I% en función de la concentración de AgNPs, que presenta un 

patrón asintótico, como se describió previamente por Liu et al. (2011) en un lodo nitrificante 

expuesto a nanopartículas de ZnO y por Michels et al. (2017) en un cultivo de lodo nitrificante 

expuesto a AgNPs. Dentro del rango de concentración de AgNP probado, el mayor I% 

observado fue del 95%. Este último resultado concuerda con una inhibición máxima del 95% 

reportada por Liu et al. (2011) con nanopartículas de ZnO en un lodo nitrificante y también 

está de acuerdo con Giao et al. (2012), quienes reportaron una inhibición máxima del 50% en 

un cultivo axénico nitrificante expuesto a AgNPs. De los resultados presentados en la Figura 

2.5, la IC50 fue de 3.32 ± 0.16 mg L-1, que está dentro del rango reportado en la literatura 

(Tabla 2.1).  
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Figura 2.4 Ejemplos de perfiles de  OURex después de la inyección de una concentración de 
sustrato (50 mg COD L-1) en presencia de concentraciones crecientes de AgNPs (1-16 mg L-

1). 
 

Como se muestra en la Figura 2.4, a la concentración más alta de AgNPs probada, se observó 

un cambio sustancial en la línea base OD antes y después de la inyección de pulso. Esto refleja 

un cambio en la tasa de respiración endógena (Ecuación 3) y es un fuerte indicador de que los 

AgNPs causaron la muerte de la biomasa o la inhibición irreversible de una fracción 

significativa de la comunidad microbiana presente en los lodos activados. Este efecto 

inhibidor se cuantificó a través de I%bH en función de la concentración de AgNPs, con un 

patrón asintótico tal como el observado con I% (Fig. 2.5), y la IC50 para la respiración 

endógena fue de 7.12 ± 0.11 mg L-1. Hasta donde sabemos, este es el primer reporte sobre los 

efectos de las nanopartículas sobre la tasa de respiración endógena de un cultivo microbiano.  
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Figura 2.5 Efecto de la concentración de AgNPs en I% (●) e I%bH (■). Se pueden denotar tres 
zonas; (A) sin inhibición, (B) inhibición de la respiración exógena solamente y (C) inhibición 
de la respiración tanto exógena como endógena (nrep = 4). Las líneas oscuras muestran el mejor 
ajuste del modelo (Ecuación 8 y 9), y las barras de error representan una desviación estándar. 
 

De la Figura 2.5, se pueden distinguir tres zonas: (A) sin inhibición, (B) inhibición de la 

respiración exógena únicamente y (C) inhibición de la respiración exógena como endógena. 

Encontramos que un modelo asintótico describía correctamente tanto I% (Ecuación 8) como 

I%bH (Ecuación 9). Donde IC e ICbH son la concentración mínima de AgNPs a la que se observa 

un efecto inhibidor exógeno o endógeno, respectivamente; y KI y KIbH son la constante de 

inhibición de las velocidades de respiración exógena y endógena, respectivamente. La Tabla 

2.5 muestra los valores de IC, ICbH, KI y KIbH . Los valores de IC e ICbH fueron significativamente 

más altos que el rango de concentraciones de AgNPs actualmente encontradas en aguas 

residuales, es decir, 10 ng L-1 a 0.1 mg L-1 (Gottschalk et al., 2013), pero similar a la 

concentración encontrada en algunos sectores específicos, como las fábricas textiles, donde 

se han sugerido concentraciones de hasta 1.3 mg L-1 (Brar et al., 2010). Por lo tanto, la 

inhibición de aguas residuales por AgNPs probablemente no sea una amenaza inmediata para 

los procesos de aguas residuales, excepto en algunos casos específicos, pero podría convertirse 
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en una preocupación en el futuro ya que la producción y el uso de AgNPs está aumentando 

exponencialmente. 

 

𝐼% = 0     for I < IC 

𝐼% =
𝐼−𝐼𝐶

(𝐼−𝐼𝐶)+𝐾𝐼
∙ 100   for I ≥ IC    (8) 

 

𝐼%𝑏𝐻 = 0     for I < ICbH 

𝐼%𝑏𝐻 =
𝐼−𝐼𝐶𝑏𝐻

(𝐼−𝐼𝐶𝑏𝐻)+𝐾𝐼𝑏𝐻
∙ 100  for I ≥ ICbH    (9) 

 

Tabla 2.5 Parámetros cinéticos estimados por el modelo propuesto para AgNPs (Ecuación 8 y 
9). DE (Desviación estándar). 

Parámetros valores ±DE 

IC (mg L-1) 1.90 ± 0.13 

ICbH (mg L-1) 4.00 ± 0.65 

KI (mg L-1) 1.34 ± 0.02 

KIbH (mg L-1) 2.90 ± 0.30 

 

Cuando se usaron pulsos de concentración creciente, OURʹobs,max vs. Sp se ajustó adecuadamente 

con el modelo Monod (promedio de R2 = 0.97 ± 0.02, n = 20) y se determinaron OUR'max y K'S. 

La Figura 2.6 muestra los valores de OUR'max y K'S en función de la concentración de AgNPs. 

OUR'max fue observada en un rango de 0.0005-0.019 mg O2 mg DQO-1 h-1, que está dentro del 

rango previamente reportado por Esquivel-Rios et al. (2014) en un lodo activado alimentado 

con la misma agua residual sintética. K'S fue observada en un rango de 0.24-19.1 mg DQO L-1 

y fue similar los valores reportados por Insel et al. (2006) en un lodo activado alimentado con 
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agua residual sintética. El incremento en la concentración de AgNPs provocó una disminución 

tanto en OUR'max como en K'S, que es un indicador de que la inhibición que presentan las AgNPs 

es del tipo acompetitivo, es decir, cuando el inhibidor que se une al complejo enzima-sustrato 

(Dunn et al., 2003). Sin embargo, el modelo acompetitivo clásico solo ajustó correctamente a 

los valores máximos de OUR'max (Ecuación 10, R2 = 0.95 ± 0.01, n = 4), donde K'I es una 

constante de inhibición. Los valores de K'S se describieron mejor mediante el modelo lineal 

(Ecuación 11, R2 = 0.96 ± 0.001, n = 4), donde K''I es una constante. 

 

𝑂𝑈𝑅𝑚𝑎𝑥
′ = 𝑂𝑈𝑅𝑚𝑎𝑥 ∙

𝐾𝐼
′

𝐾𝐼
′+𝐼

       (10) 

 

𝐾𝑆
′ = 𝐾𝑆 ∙ 𝐼 + 𝐾𝐼

′′        (11) 

 

La Figura 2.6 muestra I% e I%bH como una función de S0/X0, con un comportamiento asintótico. 

Entre S0 y X0, este último fue el parámetro que tuvo un efecto principal sobre la inhibición. Al 

aumentar X0 a una S0 constante, se observó una disminución significativa en I% e I%bH, mientras 

que no se observó efecto en I% e I%bH cuando se incrementó S0 y se mantuvo constante X0 (α 

<0.05). Un efecto similar de X0 en I% se reportado previamente en aguas residuales expuestas a 

metales pesados (Stasinakis et al., 2003; Vaňková et al., 1999) y fue explicado por el hecho de 

que los compuestos tóxicos se pueden absorber en mayor medida en presencia de una mayor 

concentración de biomasa, lo que resulta en una menor disponibilidad del inhibidor (Stasinakis 

et al., 2003; Hu et al., 2012). Hasta donde tenemos conocimiento, esta es la primera vez que es 

reportado el efecto de S0/X0 sobre la inhibición por nanopartículas. 
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Figura 2.6 Efecto de la relación S0/X0 en I% e I%bH; los símbolos rellenos denotan los resultados 
obtenidos cuando S0 fue constante, mientras que los símbolos claros denotan los resultados 
obtenidos cuando X0 fue constante (nrep = 3). Las líneas continuas y discontinuas muestran el 
mejor ajuste al modelo, y las barras de error representan una desviación estándar. 
 

Finalmente, el efecto del tiempo de exposición se probó en el sistema de microrreactores, con 

una concentración de biomasa de 1348 mg COD L-1 (905 mg VSS L-1). Se inyectó una 

concentración de AgNPs de 4, 8 o 16 mg de L-1 en los microrreactores, y después de un tiempo 

trascurrido entre 0 a 8 h se inyectó un pulso de sustrato a 50 mg de DQO L-1. Los resultados de 

ese experimento se muestran en la Figura 2.7. En todas las concentraciones de AgNPs probadas, 

se observó una disminución asintótica en la inhibición durante el tiempo de exposición. A la 

concentración más baja de AgNPs probada, se observó una pérdida total del efecto inhibidor 

después de 8 h de exposición de las AgNPs. En el caso de concentraciones de AgNPs de 8 y 16 

mg de AgNPs L-1, I% disminuyó de 90 ± 1.6% a 43.5 ± 1.2% y de 97 ± 1.8% a 72.8 ± 2% 

después de 8 h de exposición, respectivamente. La disminución en I% a lo largo del tiempo 

puede explicarse por el hecho de que los AgNPs se pueden acumular en la biomasa de lodo 

activado a través de los compuestos poliméricos extracelulares que se forman comúnmente en 

presencia de sustancias tóxicas con fines de protección (Geyik y Çeçen, 2016; Sheng et al., 

2011). Otra explicación puede ser que los AgNPs interactúan con diferentes ligandos que están 
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presentes en el agua residual sintética (como los iones Cl-, PO4-, S-), que forman complejos con 

la plata y que están sujetos a la precipitación (Zhang et al., 2016). El efecto del tiempo de 

exposición en I% se modeló bien mediante un modelo de inhibición acompetitivo modificado 

(Ec. 12), donde Imax es el porcentaje máximo de inhibición, t es el tiempo de exposición, y K1 y 

K2 son constantes. 

 

𝐼% = 𝐼𝑚𝑎𝑥 ∙
𝐾1

𝐾1+𝑡
∙

𝐾2+𝑡

𝐾2
       (12) 

 

 
Figura 2.7 Influencia del tiempo de exposición en la inhibición del lodo activado causado por 
AgNPs (nrep = 3). Las barras de error representan una desviación estándar, las líneas oscuras 
muestran el mejor ajuste de modelo. (Eq. 12); 16 mg L-1 AgNPs, Imax = 99%, K1 = 1.38, K2 = 
1.81; 8 mg L-1 AgNPs, Imax = 89%, K1 = 1.00, K2 = 2.05; 4 mg L-1 AgNPs, Imax = 44%, K1 = 
0.47, K2 = 9.95. 
 

2.4 Conclusiones. 
 

El método microrrespirométrico se aplicó con éxito para determinar el efecto inhibidor de los 

AgNPs en un proceso modelo de lodos activados. El método se aplicó a un gran número de 

condiciones experimentales, lo que permitió la determinación de varios parámetros clave, 
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incluidos OURmax, KS y KI. El efecto inhibidor de los AgNPs se cuantificó mediante la 

determinación de I% y, por primera vez de I%bH, y se propuso un modelo que describía el efecto 

inhibidor. Los parámetros cinéticos mostraron que los AgNPs ejercen una inhibición 

acompetitiva sobre el proceso de lodo activado. La relación S0/X0 mostró que un aumento en la 

concentración de biomasa se correlacionó con una disminución en el efecto inhibidor causado 

por los AgNPs en el proceso de lodos activados y se determinó que el aumento de la exposición 

a los AgNPs condujo a una disminución en el efecto tóxico en el proceso de lodos activos. En 

general, los resultados muestran que los efectos inhibidores de los AgNPs sobre el lodo activado 

deben verse como una matriz compleja que involucra muchos parámetros que generan 

respuestas únicas para cada planta de tratamiento de aguas residuales y para cada condición 

operativa. Sin embargo, se puede concluir que una concentración relativamente alta de biomasa, 

así como los largos tiempos de exposición son las mejores condiciones para asegurar una mayor 

resistencia microbiana a la toxicidad de los AgNPs  
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CAPÍTULO 3.  
 

DETERMINACIÓN DEL EFECTO INHIBITORIO A CORTO PLAZO DE 

NÍQUEL, CADMIO Y COBALTO EN UN PROCESO DE LODOS 

ACTIVADOS POR MICRORRESPIROMETRÍA. 

 

 

 

 

Este capítulo ha sido publicado como: 

Hernandez-Martinez G.R., Ortiz-Alvarez D., Perez-Roa M., Urbina-Suarez N.A., Thalasso F. 

(2018). Multiparameter analysis of activated sludge inhibition by nickel, cadmium, and 

cobalt. Journal of Hazardous Materials, 351, 63-70. 
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3.1 Introducción. 
 

El proceso de lodos activados es a menudo inhibido por metales pesados como: níquel (Ni),  

cadmio (Cd) y cobalto (Co). Por ejemplo, Ni es encontrado en los efluentes de varias industrias, 

incluyendo recubrimiento de bobinas, fabricación de cobre, fabricación de componentes 

eléctricos y electrónicos, procesamiento de hierro y acero así como la galvanoplastia, donde su 

concentración pueden alcanzar hasta 2950 mg L-1 (Çeçen et al., 2010). Grandes cantidades de 

Cd se descargan de una amplia gama de actividades industriales, incluidas la minería, la 

combustión de combustibles fósiles o la producción y el uso de baterías (Boparai et al., 2013; 

Chaudhuri et al., 2014; Chen et al., 2014). El Co es también encontrado en los efluentes de 

muchas industrias incluidas las industrias de  galvanoplastia, metalúrgica, minería, pigmentos, 

pintura, y electrónica, así como en las plantas de energía nuclear (Manohar et al., 2006). El 

tratamiento de aguas residuales municipales e industriales se realiza ampliamente a través de 

procesos de lodos activados (Wang et al., 2013), de tal manera que Ni, Cd y Co podrían 

potencialmente afectar los agregados bacterianos y otros microorganismos asociados que 

participan en este proceso (Sun et al., 2017). Los efectos de estos metales pesados ha sido 

previamente estudiados y la toxicidad, en lodos activados, ha sido previamente establecida 

(Tabla 3.1), principalmente a través de la determinación de la concentración que causa un 50% 

de inhibición (IC50). Para Ni se ha reportado una IC50 promedio de 89.5 ± 71.0 mg L-1, que 

afecta al lodo activado, mientras la IC50 para Cd y Co se ha reportado que es 283.6 ± 603.1 y 

113.5 ± 57.2 mg L-1, respectivamente. 

  



55 
 

Tabla 3.1 Reportes previos de valores de IC50 (mg L-1) para Ni, Cd y Co en procesos de lodos 
activados con diferentes sustratos, y determinados por varios métodos. R, respirometría; EA, 
actividad enzimática. NR, no reportado.  

Metal pesado Sustrato  IC50 Método Referencia 

Ni 

 

Acetato de sodio 38 R Anderson et al. 1988   

Acetato de sodio 190 EA Anderson et al. 1988   

Peptona–Extracto 

de carne 

33 R Cokgor et al. 2007 

Glucosa 180 R Cokgor et al. 2007 

Almidón–Ácido 

acético 

145 R Cokgor et al. 2007 

Acetato de sodio 21 R Wong et al. 1997 

NR 76 R Kelly et al. 2004  

Peptona–Extracto 

de carne 

33 R Insel et al. 2006 

Cd 

Acetato de sodio 14 R/EA Anderson et al. 1988   

Triptona 48 R El Bestawy et al. 2013a 

Triptona 40 EA Elnabarawy et al. 1988 

NR 39 R Kelly et al. 2004 

NR 19 R Elnabarawy et al. 1988 

NR 1755 EA Zare et al. 2015 

Triptona 320 EA El Bestawy et al. 2013b 

Peptona–Extracto 

de carne 

34 R Gutiérrez et al. 2002 
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Co 

Triptona 178 R El Bestawy et al. 2013a 

Triptona 88 EA El Bestawy et al. 2013a 

NR 48 R Elnabarawy et al. 1988 

Triptona 140 EA El Bestawy et al. 2013b 

 

La gran variación en la IC50 reportada previamente es probablemente causada por el gran 

número de factores que afectan la toxicidad de los metales pesados. De hecho, la toxicidad de 

los metales pesados en el proceso de lodos activados depende muchos factores. Estos factores 

incluyen la naturaleza y la concentración de los metales pesados (El Bestawy et al., 2013; Ong 

et al., 2004; Malamis et al., 2012), la concentración de biomasa (Cokgor et al., 2007; Vanková 

et al., 1999; Esquivel-Rios et al., 2014), el tipo de microorganismo (Gikas y Romanos, 2006; 

Madoni y Romeo, 2006; Ochoa-Herrera et al., 2011) y el tiempo de exposición (Xiao-Hong et 

al., 2011). Sin embargo, el pH (Van Nostrand et al., 2005; Smolyakov et al., 2010) de los metales 

pesados y sus interacciones con otros iones metálicos (Gikas, 2007) y no metálicos (Pai et al., 

2009), el cual afecta su especiación (Vanková et al., 1999; Çeçen et al., 2010; Çeçen y Kılı, 

2015), también afecta su toxicidad. Además, la toxicidad de los metales pesados en los lodos 

activados de los procesos de tratamiento de aguas residuales también depende de las condiciones 

operativas del proceso, la composición del agua residual, la concentración y la edad de la 

biomasa, así como de la aclimatación relativa de los lodos activados (Kelly et al. 2004; El 

Bestawy et al., 2014; Madoni et al., 2006).   

Dado el gran número de parámetros y factores que afectan la toxicidad de los metales pesados, 

su efecto inhibitorio debe de ser cuantificado con métodos que permitan explotar un amplio 

rango de condiciones experimentales. La microrrespirometría, la cual es basada en la medición 
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de la velocidad del consumo de oxígeno bajo condiciones bien definidas (Spanjers et al., 1999) 

en microrreactores, es un método para la evaluación simultánea de un gran número de muestras 

y condiciones. En particular, la microrrespirometría de pulsos, la cual combina la 

microrrespirometría con la inyección un pulso de sustrato al cultivo microbiano, se ha sugerido 

como un método de alto rendimiento (Esquivel-Rios et al., 2014; Ramirez-Vargas et al., 2014). 

Comparado con los respirómetros estándar, las principales características del método de 

microrrespirometría de pulsos son: (i) una producción de datos alto rendimiento, multiplicando 

el número de réplicas en un experimento simple, (ii) un requerimiento de volumen de la muestra 

limite como resultado del pequeño volumen de los microrreactores, es decir, en un rango de 

mililitros, y (iii) relativamente pequeño error en las mediciones de oxígeno disuelto (OD) por la 

razón que la señal/ruido de los sensores de oxígeno disuelto son relativamente altos e 

independientes de la concentración de oxígeno disuelto. Esta última característica permite la 

medición de pequeñas variaciones de OD con la misma precisión, en todo el rango de OD, de 0 

a 100% de variación. Al mejor de nuestro conocimiento, se ha utilizado la microrrespirometría 

de pulsos para la determinación  de los parámetros cinéticos solamente para evaluar el efecto de 

cobre y zinc sobre lodos activados (Esquivel-Rios et al., 2014) y para caracterizar gránulos 

aerobios degradando 4-clorofenol (Vital-Jacome et al., 2016). 

En el presente trabajo se evaluó el efecto inhibitorio de Ni, Cd y Co sobre un proceso modelo 

de lodos activados. El objetivo de nuestro trabajo fue no solo reportar valores adicionales de 

IC50, sino realizar un análisis multiparámetro del efecto de estos metales pesados sobre los 

parámetros cinéticos y estequiométricos del lodo activado en una amplia gama de condiciones 

experimentales, incluido el tipo de metales pesados, concentración de sustrato y biomasa, y el 

tiempo de exposición.  
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3.2 Materiales y Métodos. 
 
3.2.1Reactor de lodos activados. 
 

Se montó un reactor de lodos activados en una columna de burbuja alimentado con agua residual 

sintética (diámetro = 0.12 m, altura = 0.66 m, y volumen de trabajo = 6 L). El reactor fue 

inoculado con 1 L de lodo obtenido de una planta municipal convencional de tratamiento de 

aguas residuales (planta de tratamiento urbana de aguas residuales, Ticoman, México) y fue 

mantenido en condiciones estables durante 6 meses antes de realizar los ensayos 

respirométricos. El reactor fue aireado a velocidad flujo constante de 6 L min-1 a través de un 

difusor poroso (diámetro = 0.09 m) localizado en el fondo del reactor. El reactor fue alimentado 

continuamente con agua residual sintética que contenía (mg L-1); K2HPO4, 148; NaCl, 37.3; 

MgSO4.7H2O, 10.6; CaCl2.2H2O, 21.2; Urea, 159; Extracto de carne, 585; Peptona, 851. El 

medio fue alimentado con una bomba peristáltica (Masterflex L/S precisión, Cole-Parmer) con 

un flujo constante de  0.125 L h-1 (tiempo de residencia hidráulico (θ) de 48 h), mientras que el 

efluente fue evacuado a través de una salida fija y fue desechado. La velocidad de carga 

volumétrica correspondiente, expresada en demanda química de oxígeno (DQO), fue de 708.4 

mg DQO L-1 d-1. El pH se mantuvo a 7.0 ± 0.3 mediante la adición de 2M H3PO4. El reactor fue 

mantenido a temperatura ambiente en un cuarto cerrado (21 ± 2°C). 

 

3.2.2 Métodos analíticos. 
 

La demanda química de oxígeno (DQO), que es el parámetro más utilizado para estimar el 

contenido orgánico en las aguas residuales, se utilizó para estimar la concentración de sustrato 

y biomasa. El método de DQO seleccionado fue colorimetría de flujo cerrada, de acuerdo con 
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los métodos estándar (APHA, 1999). La DQO total se determinó a partir de una muestra 

homogénea del licor mixto. La DQO soluble se determinó a partir de una muestra centrifugada 

(5900 g por 15 min; modelo 5810 R, Eppendorf, México) y filtrada (0.45 μm). La DQO 

insoluble fue calculada como la diferencia de la DQO total y soluble. El medio de cultivo no 

contiene solidos por lo que la DQO insoluble fue considerada como la concentración de biomasa 

(X), mientras que la DQO soluble fue considerada como la concentración de sustrato. A lo largo 

de toda la operación del reactor la concentración de biomasa también fue cuantificada a través 

de los sólidos suspendidos volátiles (SSV), de acuerdo con los métodos estándar (APHA, 1999). 

3.2.3 Preparación de la muestras de metales pesados y biomasa. 
 

Antes de los ensayos respirométricos, soluciones madre de Ni, Cd y Co fueron preparadas 

disolviendo NiCl2.6H2O, Co(NO3)2, y CdCl.4H2O en agua desionizada. Estas soluciones 

madres, se diluyeron para obtener las concentraciones requeridas, fueron utilizadas en todos los 

experimentos respirométricos. Todos los reactivos fueron grado analítico (Sigma-Aldrich, 

México). Antes de los ensayos respirométricos, una solución madre de biomasa fue preparada. 

Esta solución madre de biomasa fue preparada tomando un muestra del reactor de columna de 

burbuja y centrifugando a 5900 g por 15 min (modelo 5810 R, Eppendorf, México) y 

resuspendiendo en medio fresco sin fuente de carbono, para garantizar la ausencia de cualquier 

concentración de sustrato residual. La solución madre de biomasa fue diluida para obtener 

diferentes concentraciones de biomasa (Tabla 3.2).   

3.2.4 Sistema de microrreactores. 
 

El sistema de microrreactores utilizado para los ensayos mirorrespirométricos fue un sistema de 

24 microrreactores con un diámetro de 16 mm y 18 mm de profundidad cada uno (24-microplate 
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system, PreSens, Applikon, México) previamente descrito por Esquivel-Rios et al. (2014). Cada 

microrreactor contiene un sensor de oxígeno disuelto precalibrado fluorométricamente 

(OxoDish, PreSens, México). La adquisición de datos de oxígeno disuelto fue cada 4 min-1  a 

través del software PreSens (SDR-v37). La trasferencia de oxígeno en los microrreactores fue 

lograda por aireación superficial. Para mejorar el mezclado y la transferencia de masa en los 

microrreactores se adiciono una perla de vidrio (diámetro = 5 mm) en cada microrreactor. El 

sistema de  microrreactores fuerón mantenidos a 25 °C y 100 rpm en un agitador orbital (Ecotron 

Infors HT, Switzerland). 

 

3.2.5 Experimentos respirométricos de inhibición. 
 

Los experimentos de inhibición fueron realizados por respirometría dinámica de pulsos, en la 

cual el OD es medido después de la adición de una concentración conocida de sustrato, es decir, 

una concentración de agua residual sintética. Esta técnica ha sido ampliamente utilizada en 

respirómetros estándar. (Ordaz et al., 2008; Oliveira et al., 2011) y más recientemente utilizada 

en un sistema de microrreactores por Esquivel-Rios et al. (2014). Brevemente el método consiste 

en los siguientes pasos; (i) cada microrreactor fue llenado con 1.4 ml de deseada concentración 

de biomasa sin fuente de carbono; (ii) el sistema de microrreactores fue cerrado y puesto en el 

agitador orbital para garantizar aireación superficial en el sistema; (iii) la adquisición de datos 

fue encendida y fue mantenida hasta alcanzar lecturas estables de la concentración de OD, que 

corresponde a la respiración endógena de los microorganismos (Spanjers y Vanrolleghem, 

1995); (iv) la agitación fue parada cerca de 1 min, durante el cual el microrreactor fue abierto y 

se inyecto 0.1 ml de agua residual sintética concentrada conteniendo una desea concentración 

de metal pesado; (v) el microrreactor fue cerrado de nuevo y puesto en agitación orbital para 



61 
 

garantizar una medición continua del OD; (vi) la presencia de sustrato causa un decremento de 

la concentración de OD, proporcional al sustrato añadido; y (vii) después de que el sustrato fue 

consumido, la concentración de OD lentamente retorno al estado estacionario observado antes 

de la inyección del agua residual sintética. El contenido del microrreactor fue descartado 

después de cada experimento de pulso, excepto cuando se evaluó el efecto del tiempo de 

exposición (ver la siguiente sección). Todos los experimentos respirométricos fueron realizados 

con réplicas de 3 a 6 experimentos y siempre se incluyó triplicado de los experimentos controles, 

es decir, experimentos sin metales pesados. Las condiciones experimentales para cada conjunto 

de experimentos es mostrada en la Tabla 3.2.  
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Tabla 3.2. Condiciones experimentales para cada conjunto de ensayos respirométricos. 
1. Efecto de los metales pesados Biomasa (mg DQO L-1): 1050 

 Sustrato (mg DQO L-1): 64 

 Metal pesado (mg L-1): 0, 1, 5, 10, 20, 40 

 Tiempo de exposición (h): 0 

2. Efecto de la biomasa Biomasa (mg DQO L-1): 612, 1150, 1695, 

2378, 4416 

 Sustrato (mg DQO L-1): 64 

 Metal pesado (mg L-1): 40 

 Tiempo de exposición (h): 0 

3. Efecto del sustrato Biomasa (mg DQO L-1): 1165 

 Sustrato (mg DQO L-1): 0, 8, 16, 30, 64, 

120, 200 

 Metal pesado (mg L-1): 40 

 Tiempo de exposición (h): 0 

4. Efecto del tiempo de exposición Biomasa (mg DQO L-1): 1026 

 Sustrato (mg DQO L-1): 32 

 Metal pesado (mg L-1): 40 

 Tiempo de exposición (h): 0, 0.5, 1, 2, 4 

 

3.2.6 Efecto del tiempo de exposición. 
 

Para investigar el efecto del tiempo de exposición sobre el efecto inhibitorio de los metales 

pesados, soluciones de metales pesados (sin sustrato) de 40 mg L-1 fueron inyectadas dentro de 
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cada microrreactor. Después de un tiempo de retardo que varió de 0 a 4  h, se inyecto un único 

pulso de sustrato de 32 mg DQO L-1 en cada microrreactor. De igual manera, los experimentos 

control (sin ningún metal pesado) se realizaron con los mismos tiempos de retrasos (Tabla 3.2).  

 

3.2.6 Especiación de los metales pesados. 
 

La especiación de los metales pesados fue calculada teóricamente usando un software de 

equilibrio químico (Gustafsson, 2013). Esta especiación teórica fue llevada a cabo considerando 

el pH, la concentración de los metales pesados utilizados en cada ensayo, así como también la 

concentración de aniones y cationes presentes en el agua residual sintética. El software utilizado 

no incluye los datos termodinámicos de la peptona y el extracto de carne, los cuales son los 

principales componentes en el agua residual sintética. Por lo tanto, estos componentes 

proteínicos fueron considerados como una mezcla de glicina y ácido glutámico, en proporciones 

iguales, a la misma concentración que la peptona y el extracto de carne en el agua residual 

sintética, expresados en DQO. Esta estrategia ha sido previamente reportada para estimar la 

especiación de Zn y Cr6+ en aguas residuales (Friedrichs et al., 2017).    

 

3.2.7 Interpretación de datos. 
 

El efecto de los metales pesados sobre el proceso  de tratamiento de aguas residuales fue 

cuantificado por la velocidad especifica de consumo de oxígeno máxima, la cual es la velocidad 

de respiración por unidad de concentración de biomasa y tiempo (OUR; mg O2 mg DQO-1 h-1). 

Como se menciona más adelante en la sección de resultados y discusión, el proceso de lodos 

activados es descrito por un modelo cinético de Monod (Ec. 1): 
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𝑂𝑈𝑅 = 𝑂𝑈𝑅𝑚𝑎𝑥 ∙
𝑆

𝐾𝑆+𝑆
        (1) 

 

Donde OURmax (mg O2 mg DQO-1 h-1) es la OUR máxima, S es el sustrato (agua residual 

sintética) y KS (mg DQO L-1) es la constante de afinidad por el sustrato, observada en ausencia 

de los metales pesados. En presencia de los metales pesados,  la OURmax (OUR'max) aparente y 

KS aparente (K'S) fueron recuperados de la OUR observada (OURobs), usando el mismo modelo 

de Monod (Ec. 2): 

 

𝑂𝑈𝑅𝑜𝑏𝑠 = 𝑂𝑈𝑅′𝑚𝑎𝑥 ∙
𝑆

𝐾𝑆
′ +𝑆

        (2) 

 

Para recuperar los valores de OUR'max y K'S, el método utilizado fue basado en la inyección 

pulsos de concentración creciente. Este método ha sido exhaustivamente descrito (Ramirez-

Vargas et al., 2013; Ordaz et al., 2012). Brevemente, inyectamos simultáneamente y en 

microrreactores separados, 6 diferentes concentraciones de pulsos (SP), cada uno con al menos 

3 diferentes replicas. A continuación, de cada respirograma, registramos la OUR'max observada 

(OUR'obs,max), es decir, la OUR correspondiente al C mínimo observado. Entonces, graficamos 

OUR'obs,max contra la concentración de sustrato en el pulso. Las gráficas resultantes muestran 

un comportamiento tipo Monod que fue usado para estimar OUR'max y K'S con el método de 

Runge-Kutta usando la optimización de Levenberg-Marquardt (Matlab R2012b software, 

USA). La bondad de ajuste fue estimada por el coeficiente de correlacion (R2). Además de los 

parámetros cinéticos determinados, el efecto inhibidor de los metales pesados se cuantifico a 

través del porcentaje de inhibición (I%). Este parámetro se determinó a partir de la OUR'max 

máxima observada (en presencia y ausencia del inhibidor) de acuerdo a la Ecuación 3:  
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𝐼% =
𝑂𝑈𝑅𝐶𝑇𝐿,𝑚𝑎𝑥

′ −𝑂𝑈𝑅𝑜𝑏𝑠,𝑚𝑎𝑥
′

𝑂𝑈𝑅𝐶𝑇𝐿,𝑚𝑎𝑥
′ ∙ 100       (3) 

 

Donde OUR'CTL,max es la OUR'max observada en ausencia de los metales pasados (experimentos 

control). 

 

3.2.9 Análisis estadístico. 
 

Las diferencias de significativas entre los parámetros fue calculado utilizando la prueba de 

comparación múltiple (TK) de Tukey-Kramer, que se realizó después del análisis de varianza 

(α<0.05) usando OriginPro 8 SR0 v8.0724 (OriginLab, Northampton, MA, USA). 

 

3.3 Resultados y discusión 
 

El proceso de lodos activados fue operado durante 6 meses antes de realizar los ensayos 

respirométricos (Figura 3.1). La eficiencia de remoción de DQO promedio fue 91 ± 2%, que 

corresponde a una velocidad de remoción volumétrica de 644.8 mg DQO L-1 d-1. La 

concentración de biomasa suspendida fue mantenida en 559 ± 35 mg DQO L-1. Durante la 

operación del proceso de lodos activados, la conversión de DQO a SSV fue 1.49 ± 0.15 g 

DQO g-1 SSV.  
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Figura 3.1 Eficiencia de remoción de DQO (□), velocidad de carga orgánica (VC, ●) y 
concentración de biomasa (▲) observado en el proceso modelo de lodos activados antes de los 
ensayos respirométricos. 
 

Experimentos respirométricos preliminares fueron realizados para determinar la 

concentración de metales pesados (0-200 mg L-1 para los tres metales pesados) que causa una 

inhibición significativa. Durante estos experimentos preliminares, no fue observado una 

inhibición completa pero un claro efecto inhibitorio fue observado en un rango de 0-40 mg L-

1, es decir, una inhibición de 0 a 67%. Este rango de concentración del inhibidor fue 

considerado como adecuado para los experimentos siguientes. También se realizaron 

experimentos preliminares para determinar el posible consumo de oxígeno causado por la 

oxidación de nitrógeno inorgánico (nitrificación), ya que el agua residual sintética utilizada 

contenía proteínas y urea que pueden hidrolizarse en amonio. Pulsos de urea y amonio fueron 

inyectados en un rango de 0-60 mg L-1, expresados como demanda de oxígeno por nitrógeno 

(NOD). Mientras una clara respuesta respirométrica fue observada con agua residual sintética, 

no fue observada respuesta cuando se inyecto concentraciones de urea y amonio (Figura 3.2). 

De estos resultados, concluimos que el consumo de oxígeno inducido por la presencia de 

compuestos nitrogenados no fue significativa. 
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Figura 3.2 Ejemplos de respuestas respirometricas después de la inyección de un pulso de 32 
mg DQO L-1 de agua residual sintética, 32 mg NOD L-1de amonio y 32 mg NOD L-1 de urea.  
 
La especiación teórica de Ni, Cd y Co fue estimada y en la Tabla 3.3 se muestra el porcentaje 

de concentración de metales pesados libre y el porcentaje de complejos formados con los 

aminoácidos, en función de la concentración total de los metales pesados. Diferencias 

significativas fueron observadas entre los tres metales pesados evaluados. Mientras el Ni libre 

fue presente en un rango de 38.6 a 54.1%, el porcentaje de Cd libre fue entre 67.0 a 71.3% y el 

cobalto libre fue de 81.6 a 84.3%, con respecto a la concentración total de metales pesados. Los 

complejos metal-aminoácidos fueron relativamente altos con Ni (42.2−58.3%), comparados con 

el Cd (2.7−2.8%) y Co (9.1−10.3%). La concentración de agua residual sintética representada 

por los aminoácidos tuvo el mayor impacto sobre la especiación de los metales pesados. De 

hecho, cuando incrementamos la concentración de sustrato de 8 a 200 mg DQO L-1, la 

concentración de Ni libre disminuyo de 87.8 a 22.0% de la concentración total de Ni. Aunque 

en menor medida, un comportamiento similar fue observado con Cd y Co (Figura 3.3). Estos 

resultados observados concuerdan con la literatura, por ejemplo: Cecen et al. (2010) reporto que 

el Ni forma fuertes complejos con compuestos orgánicos, mientras que Taha y Khalil (2005) y 
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Boruah (2012) han mostrado que Ni presenta grandes valores de las constantes de estabilidad 

metal-aminoácido que Co. 

Tabla 3.3. Porcentaje de los complejos formados de los metales pesados y metales pesados 
libres, en función de la concentración total de los metales pesados. Considerando el medio 
mineral, 32 mg DQO L-1 de glicina, 32 mg DQOL-1 de ácido glutámico, pH 7.0, T 25°C. 

 Concentración total de los metales pesados (mg L-1) 

 1 5 10 20 40 

Ni+2 38.6% 40.2% 42.3% 46.5% 54.1% 

Complejos Ni-AA  58.3% 56.6% 54.4% 50.1% 42.2% 

Cd+2 67.0% 67.6% 68.3% 69.5% 71.3% 

Complejos Cd-AA 2.7% 2.7% 2.7% 2.8% 2.8% 

Co+2 81.6% 81.9% 82.3% 83.1% 84.3% 

Complejos Co-AA  10.3% 10.2% 10.0% 9.7% 9.1% 

 

 
Figura 3.3 Efecto de la concentración de sustrato sobre la concentración de Ni (■), Cd (●) y Co 
(▲) libre. 
 

La Figura 3.4 muestra ejemplos de respirogramas observados después de la inyección de pulsos 

de 64 mg DQO L-1 en presencia de Ni, Cd y Co. En todos los casos, C disminuyo 
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inmediatamente después del pulso y luego alcanzó un valor mínimo que corresponde a la OUR 

máxima observada (OUR'obs,max). Después de alcanzar el valor mínimo, progresivamente C 

retorno a la concentración observada en la línea base (Cb). En todos los casos, los metales 

pesados mostraron un claro efecto inhibitorio, lo que dio como resultado en un alargamiento 

de los respirogramas, así como también una disminución de los valores de OUR'obs,max, es 

decir, aumento de los valores de C mínima. Además, en la concentración más alta de Ni y Cd 

el valor final de C fue más alto que los valores de Cb inicial, lo que indica una menor velocidad 

de respiración endógena probablemente causada por la muerte de la biomasa o la inhibición 

irreversible de una fracción significativa de la comunidad microbiana. 

 
Figura 3.4. Respirogramas observados después de la inyección de un pulso de 64 mg DQO L-

1 a varias concentraciones totales de metales pesados. Co (A), Ni (B), y Cd (C). Las líneas 
punteadas representan la concentración de OD inicial (Cb). 
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El decremento de OUR'obs,max en presencia de los metales pesados permitió la determinación 

del porcentaje de inhibición (I%). La Figura 3.5 muestra I% como una función de la 

concentración total de metales pesados. Las cuervas tienen un comportamiento asintótico y 

fueron similares a las curvas obtenidas por Ong et al. (2004) en un proceso de lodos activados 

en presencia de 10 a 150 mg L-1 de Ni, y por You et al. (2009) en un proceso de nitrificación en 

presencia de 2 a 40 mg L-1 de Ni  y Cd. Por otro lado, Pai et al. (2009) reportó que I% varia 

linealmente cuando se incrementa la concentración de Cd en un rango de 0-0.7 mg L-1. Curvas 

similares fueron observadas cuando consideramos la concentración de metales pesados en forma 

libre, según lo estimado por la especiación teórica (Figura 3.6). La forma asintótica observada 

en la Figura 3.5, indica que la inhibición fue incompleta incluso a altas concentraciones de 

metales pesados. Con el rango de concentraciones de metales pesados probado en este estudio, 

la I% máxima observada fue de 67, 57 y 53% para Ni, Cd y Co, respectivamente. Esto es 

consistente con los resultados observados por Ong et al. (Una inhibición máxima de 55% en un 

proceso de lodos activados contaminado con Ni) y por  You et al. (Una máxima inhibición de  

90% en un proceso de lodos nitrificantes expuesto a Cd). 
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Figura 3.5 I% vs la concentración total de los metales pesados: Ni (■), Cd (●), and Co (▲). Las 
líneas negras muestran el mejor ajuste al modelo asintótico.  
 

Cuando la concentración total de metales pesados fue considerada, la IC50 determinada fue 4.5 

± 1.2, 17.3 ± 2.1, y 30.7 ± 2.3 mg L-1 para Ni, Cd y Co, respectivamente. Pero cuando se 

consideró la concentración de metales pesados libre, estimada por la especiación teórica, la IC50 

fue reducida a 1.5 ± 0.08, 11.8 ± 3.8, y 18.5 ± 1.72 mg L-1 para Ni, Cd y Co, respectivamente. 

Dado que una IC50 baja indica una toxicidad más alta, los resultados sugieren que el Ni fue el 

metal pesado más toxico, seguido de Cd y Co. Este resultado es consistente con lo reportado por 

Elnabarawy et al. (1988), quien reporto que el Co es menos toxico para el lodo activado que Cd. 

Los valores determinados de IC50 para los tres metales pesados fueron inferiores a los valores 

de IC50 previamente reportados (Tabla 3.1).   
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Figura 3.6. I% vs la concentración libre de los metales pesados: Ni (■), Cd (●), and Co (▲). 
Las líneas negras muestran el mejor ajuste al modelo asintótico.  
 

El método de pulsos de concentración creciente fue entonces aplicado para la determinación de 

OUR'max y K'S. Los resultados muestran que OUR'obs,max vs. Sp se ajusta bien al modelo de Monod 

(R2 promedio = 0.97 ± 0.02; n = 24). El coeficiente de variación promedio (relación de la 

desviación estándar con respecto a la media) para todas las concentraciones de metales 

pesados fue de 2.5 ± 2.0% para OUR'max y de 7.2 ± 8.2% para K'S. La validez del método pulsos 

de concentración creciente fue previamente discutido por Ramirez-Vargas et al. (2013) para un 

proceso de nitrifición. Los autores llegaron a la conclusión de que este método era el mejor 

método de interpretación. Los resultados encontrados en este trabajo son consistentes con los 

obtenidos previamente. 

 

La Figura 3.7 muestra ejemplos de linealización por el método de Lineweaver-Burk  (Dunn et 

al., 2003) con cuatro diferentes concentraciones de Cd, de las seis concentraciones probadas. El 

incremento en las concentraciones de Cd modifica sustancialmente las gráficas de Lineweaver-

Burk, pero sin modificar las pendientes; es decir, con una relación constante entre OUR'max y 
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K'S. Resultados similares fueron obtenidos para Ni y Co para todas las concentraciones probadas 

(datos no mostrados).  

 

 
Figura 3.7. Ejemplo de linealiación de Lineweaver-Burk observado sin Cd (experimento 
control, ●), 5 mg Cd (●), 20 mg Cd (●) and 40 mg Cd (●). Las lineas continnuas representan el 
mejor ajuste.    
 

La Figura 3.8 muestra el efecto de la concentración total de metales pesados sobre OUR'max y 

K'S. En todos los casos, un incremento de los metales pesados causa un decremento asintótico 

para  OUR'max y K'S.  En conjunto todos estos resultados sugieren una inhibición acompetitiva, 

es decir, cuando el inhibidor solo se une al complejo enzima-sustrato (Dunn et al., 2003). Esta 

inhibición acompetitiva es contradictoria con los reportes previos que consideran una inhibición 

no competitiva para los metales pesados (Insel et al., 2006; Pai et al., 2009; Chandran et al., 

2002). Sin embargo, la inhibición acompetitiva fue previamente reportada por Kong et al. (1996) 

en el proceso de lodos activados expuesto a Cu y por Esquivel-Rios et al. (2014) en un lodo 

activado expuesto a Cu y Zn.  
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Figura 3.8. Valores de OUR'max y K'S para diferentes concentraciones totales de metales pesados, 
Ni (A, B), Cd (C, D), y Co (E, F). Las líneas continuas representan el mejor ajuste al modelo 
(Ec. 5). 
 

La inhibición acompetitiva observada probablemente se deba a la combinación de inhibición 

múltiple y efectos tóxicos en una comunidad microbiana compleja, que no se puede describir 

adecuadamente con una cinética enzimática simple. A pesar de la clara evidencia observada por 

la linealización, un modelo tradicional de inhibición acompetitivo, que se describe por la 

Ecuación 4 (donde KI es la constante de inhibición), fallo al describir el comportamiento 
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observado para OUR'max y K'S. Encontramos que un modelo modificado, que incluye un factor 

de amortiguamiento (Ecuación 5), se ajusta bien a los resultados observados (Fig. 3.7). En este 

modelo, β es una constante derivada del porcentaje máximo de inhibición (I%max); es decir, el 

valor I% observado a la concentración máxima del inhibidor (Ec. 6). 

 

𝑂𝑈𝑅𝑚𝑎𝑥
′ = 𝑂𝑈𝑅𝑚𝑎𝑥 ∙

𝐾𝐼

𝐾𝐼+𝐼
  𝐾𝑆

′ = 𝐾𝑆 ∙
𝐾𝐼

𝐾𝐼+𝐼
     (4) 

 

𝑂𝑈𝑅𝑚𝑎𝑥
′ = 𝑂𝑈𝑅𝑚𝑎𝑥 ∙

𝐾𝐼

𝐾𝐼+𝐼
∙

𝛽∙𝐾𝐼+𝐼

𝛽∙𝐾𝐼
 𝐾𝑆

′ = 𝐾𝑆 ∙
𝐾𝐼

𝐾𝐼+𝐼
∙

𝛽∙𝐾𝐼+𝐼

𝛽∙𝐾𝐼
    (5) 

 

𝛽 =
100

100−𝐼%𝑚𝑎𝑥
          (6) 

 

Los parámetros determinados con la Ecuación 5 (para el proceso de lodos activados) son 

mostrados en la Tabla 3.4. Todos los parámetros determinados para el proceso de lodos 

activados para Ni fueron significativamente diferentes (α<0.05) a los que describen el proceso 

en presencia de Cd, sugiriendo que estos dos metales pesados presentan diferente efecto 

inhibitorio en el proceso de lodos activados. Los parámetros que describen el proceso en 

presencia de Co, en algunos casos no fueron significativamente diferentes de Ni y en algunos 

casos no fueron significativamente diferentes a los de Cd. El metal pesado que mostro el efecto 

inhibitorio más importante fue el Ni, como fue previamente sugerido por los valores de IC50. De 

hecho, en comparación con Cd y Co, Ni presento el mayor I%max y β (α<0.05) mientras que 

presento un KI significativamente menor que Cd pero no que Co. 
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Tabla 3.4 Parámetros cinéticos estimados por modelo propuesto (Eq. 5) para Ni, Cd y Co (± 
desviación estándar). Las letras entre paréntesis representan los resultados de la prueba de 
Tukey–Kramer (TK) (α <0.05). Los valores con la misma letra en la misma fila no son 
significativamente diferentes.  

Parámetros Ni ±DE Cd ±DE Co ±DE 

OURmaxa 0.018±0.0003 (A) 0.016±0.0006 (B) 0.019±0.0003 (C) 

KI (mg L-1) 1.188±0.0025 (A) 1.339±0.0652 (B) 1.220±0.0198 (A) 

KS (mg L-1) 6.24± 0.37 (A) 4.42 ±0.05 (B) 6.94 ± 0.27 (A) 

I%max (%) 52.8 ± 5.5 (A) 43.1 ± 2.4 (B) 40.3 ± 1.9  (B) 

β (-) 2.12 ± 0.34 (A) 1.75 ± 0.24 (B) 1.67 ± 0.04 (B) 

a (mg O2 mg DQO-1 h-1) 

 

A continuación, investigamos el efecto de la concentración de biomasa (X) en la inhibición de 

los metales pesados con concentraciones de pulsos de sustrato de 64 mg DQO L-1 a una 

concentración de metales pesados de 40 mg L-1. Las concentraciones de X fueron en un rango 

de 612 – 4416 mg DQO L-1. La Figura 3.8 muestra que I% para Cd y Co fue inversamente 

proporcional a la concentración de biomasa. Estos resultados son consistentes con los reportados 

por Stasinakis et al. (2003) (para As3+ y Hg2+) , Vankova et al. (1999) (para Cr6+) y Esquivel-

Rios et al. (2014) (para Cu y Zn). Esta observaciones han sido previamente explicadas por el 

hecho que los compuestos tóxicos pueden ser adsorbidos en mayor medida en la presencia de 

altas concentraciones de biomasa, lo que resulta en una menor disponibilidad del inhibidor 

(Stasinakis et al., 2003; Hu et al., 2012). No se observó efecto significativo de X sobre la 

toxicidad del Ni (α <0.05). Es importante notar que el Ni y Co, que mostraron una menor 

sensibilidad a la concentración de biomasa, en comparación con el Cd, se ha reportado que 
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presentan una mayor afinidad por los ligandos disueltos en el medio de cultivo que por la 

biomasa de los lodos activados (Cecen et al., 2010). 

 

 
Figura 3.9 Efecto de la concentración de biomasa sobre I% para Ni (■), Cd (●), and Co (▲).  
Las líneas continuas representa el mejor ajuste a los datos experimentales. 
  

También fue investigado el efecto de la concentración de sustrato (S) sobre el efecto inhibitorio 

de los metales pesados (Fig. 3.9). Para esto, concentraciones de pulsos de sustrato en un rango 

de 8 – 200 mg DQO L-1 fueron inyectados en los microrreactores conteniendo una concentración 

de biomasa y de metales pesados de 1165 mg DQO L-1 y 40 mg L-1, respectivamente. La figura 

3.9 muestra que para los tres metales pesados, una S alta corresponde a un alto efecto inhibitorio, 

hasta cierto nivel, por encima del cual no se observó un aumento adicional de I%. Este 

comportamiento fue observado por Esquivel-Rios et al. (2014) en un proceso de lodos activados 

pero solo para Cu, ya que S no afecto la inhibición en el caso del Zn. Contradictoriamente, 

Cokgor et al. (2006) reporto que la S no tiene ningún efecto inhibitorio en el proceso de lodos 

activados en presencia de Ni y Cr6+. En el presente trabajo, después de alcanzar el máximo 

efecto inhibitorio, el grado de inhibición causado por Ni y Cd disminuyo ligeramente con un 

aumento adicional de S. Este comportamiento no se ha reportado previamente, y podría 
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explicarse parcialmente por la especiación de los metales pesados, ya que un aumento de S 

mostro una reducción significativa de la concentración de los metales pesados libres (Figura 

3.3). 

 

 
Figura 3.10 Efecto de la concentración de sustrato sobre I% para Ni (■), Cd (●), and Co (▲).  
Las líneas continuas representa el mejor ajuste a los datos experimentales. 
 

Es importante mencionar que cuando modificamos S0 y X0, también modificamos la relación 

sustrato/biomasa inicial (S0/X0), la cual ha mostrado tener un efecto sustancial en el metabolismo 

de los microorganismos (Grady el al., 1996). Sin embargo, la relación S0/X0 fue en un rango de 

0.006-0.1, en unidades de DQO, que es demasiado baja para observar un cambio fisiológico 

significativo de la biomasa (Grady el al., 1996) y lo suficientemente baja como para considerar 

la multiplicación celular durante el consumo de sustrato exógeno (Chudoba et al., 1992). Al 

combinar los resultados obtenidos con diferentes S con los obtenidos con diferentes X, 

observamos correlaciones erráticas, lo que siguiere que la relación S0/X0 no fue el efecto 

dominante, en comparación con S0 y X0 independientes. Los efectos de S0 y X0 independientes, 

son probablemente los resultados de una matriz de fenómenos, incluida la especiación y la 

adsorción, tal como se describió anteriormente.  
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Finalmente, investigamos el efecto del tiempo de exposición sobre la inhibición de los metales 

pesados en los lodos activados, para esto se utilizó una concentración de biomasa de 1026 mg 

DQO L-1 y una concentración de metales de pasados de 40 mg L-1. Los resultados de estos 

experimentos son mostrados en la Figura 3.10. Para el caso del Ni, el grado inhibición  aumento 

cuando aumento el tiempo de exposición y después de 4 h, una inhibición completa de los lodos 

activados fue observada. De igual manera, en el caso de Cd el grado de inhibición aumento 

cuando el tiempo de exposición aumento. Sin embargo, este incremento fue moderado y una 

inhibición máxima de 73.3% fue observado después de 4 h de exposición. Resultados similares 

fueron observados por Cokgor et al. (2007) y por Hu et al. (2003). Por otro lado, 

contrastantemente, el efecto inhibitorio de Co disminuyo cuando incrementamos el tiempo de 

exposición. El I% para Co disminuyo de 36 a 22% después de 4 h de exposición. El Bestawy et 

al. (2013) observo una disminución de la toxicidad del Co cuando el tiempo de exposición fue 

incrementado, sin embargo estos resultados no fueron explicados. El efecto positivo del tiempo 

de exposición sobre la toxicidad del Co puede ser un efecto combinado del acomplejamiento y 

la adsorción del Co sobre la biomasa o polímeros extracelulares (Liu et al., 2001; Chen et al., 

2015; Xu et al., 2017).  
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Figura 3.10 Efecto del tiempo de exposición  sobre I% para Ni (■), Cd (●), and Co (▲).   
 

3.4 Conclusiones. 
 

Los efectos inhibitorios de Ni, Cd y Co en un proceso modelo de lodo activado fueron 

investigados con éxito utilizando un método microrespirométrico. Este método permitió la 

cuantificación de la inhibición de varias concentraciones de inhibidor, sustrato y biomasa, así 

como también de varios tiempos de exposición. Además, permitió determinar el porcentaje de 

inhibición y la IC50, el método también permitió la determinación de OUR'max y K'S, mostrando 

que la inhibición de los metales pesados usados fue acompetitiva. Hasta donde sabemos, este es 

el primer estudio que reporta los efectos de muchas condiciones experimentales sobre la 

inhibición de un proceso de lodo activado por Ni, Cd y Co. Esto confirma la ventaja de la 

microrrespirometría sobre los otros métodos comúnmente utilizados, como: el consumo de 

sustrato, la bioluminiscencia o la actividad enzimática, que consumen mucho tiempo 

experimental y requieren que cada condición se pruebe por separado. En general, además de la 

concentración de inhibidor, la inhibición fue sensible a las concentraciones de biomasa y 

sustrato, así como al tiempo de exposición. Por lo tanto, el efecto inhibidor de Ni, Cd y Co es 

una matriz compleja que involucra muchos parámetros, que generan una respuesta única para 
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cada planta de tratamiento de aguas residuales y para cada condición operativa. Sin embargo, se 

puede concluir que las bajas concentraciones de sustrato y de biomasa son las mejores 

condiciones para garantizar una mayor resistencia microbiana a la toxicidad de los tres metales 

pesados probados. 
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Capítulo 4.  
 

DETERMINACIÓN DEL EFECTO INHIBITORIO A LARGO PLAZO DE 

UNA MEZCLA DE METALES PESADOS EN UN PROCESO MODELO 

DE LODOS ACTIVADOS. 

 

 

 

 

Este capítulo está en preparación para su publicación en Bioresource Technology 

Título y lista de autores sugeridos. 

 

Hernandez-Martinez G.R, Zavala-Romero D., Ordaz A., Thalasso F. Effects of continuous 

heavy metals exposure in acclimation-inhibition kinetics of activated sludge process.  
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4.1 Introducción. 
 

El proceso de lodos activados es una tecnología ampliamente utilizada en el tratamiento de aguas 

residuales. Este proceso es responsable principalmente de la eliminación de la carga orgánica 

presente en las aguas residuales industriales y municipales (Wang et al., 2013). Las aguas 

residuales contienen muchos compuestos químicos, incluidos los metales pesados como Cd, Co, 

Cr, Cu, Ni, Pb y Zn. Entre estos, Cu, Zn y Ni son los metales pesados más reportados en aguas 

residuales (Ahluwalia y Goyal, 2007). La presencia de estos metales pesados en las aguas 

residuales depende de las emisiones antropogénicas, como la minería, la galvanoplastia, la 

industria del hierro, así como su liberación a través de productos de consumo común como las 

pilas, plásticos, electrodomésticos por mencionar algunos. Por ejemplo, concentraciones de Cu 

en efluentes industrial han sido reportadas en un rango de 0.03 a 1000 mg L-1 (Çeçen et al., 

2010; Stanković et al., 2009). Concentraciones de Ni de hasta 2950 mg L-1 han sido reportadas 

en los efluentes de la industria de galvanoplastia (Çeçen et al., 2010). De igual manera, se ha 

reportado concentraciones de Zn en los efluentes industriales. Por ejemplo, Šćiban et al. (2007) 

reportó concentraciones de 76 mg L-1 de Zn en las aguas residuales de la industria de 

galvanoplastia y Subbiah et al. (2010) reportó concentraciones en un rango de  250-300 mg L-1 

de Zn en los efluentes de la fábrica de caucho Estos metales pesados han sido reportados que se 

liberan en las aguas residuales municipales en concentraciones de hasta miligramos por litro 

(Singh et al., 2004; Üstün, 2009). 

 

Los metales pesados se pueden clasificar como esenciales o no esenciales para el crecimiento 

microbiano. El Zn, Cu y Ni se consideran metales esenciales en concentraciones del orde de mg 
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L-1 porque estimulan el crecimiento microbiano (Gikas, 2008), mientras que las altas 

concentraciones de estos metales pesados podrían causar efectos inhibidores en los 

microorganismos de los lodos activados (Principi et al., 2006; Sun et al., 2016) y reducir la 

eficiencia de remoción de la carga orgánica (Gikas, 2008; Hu et al., 2004). La toxicidad por 

metales pesados depende de varios factores, como la concentración de metales pesados (El 

Bestawy et al., 2013; Malamis et al., 2012; Ong et al., 2004), pH (Malamis et al., 2012; Ong et 

al. , 2004; Van Nostrand et al., 2005), la especiación (Çeçen et al., 2010; Çeçen et al., 2010; 

Çeçen y Kılıç, 2016), tipo y concentración del lodo (Cokgor et al., 2007; Esquivel- Rios et al., 

2014; Gikas y Romanos, 2006) y el tiempo de exposición (Xiao-Hong et al., 2011). Además, la 

toxicidad de los metales pesados en el proceso de lodos activados también depende de las 

condiciones operativas del proceso como, la composición de las aguas residuales, la edad del 

lodo activado, y la aclimatación relativa del lodo activado (Kelly et al., 2004; Bestawy et al., 

2013; Madoni y Romeo, 2006). 

 

En la literatura es común encontrar reportes de investigación centrados en la evaluación del 

efecto a largo plazo de los metales pesados de forma individual (Li et al., 2011; Wang et al., 

2013; Zhang et al., 2017; Ouyang et al., 2016; Han et al. al., 2013) sobre el proceso de lodos 

activados, cuando en las aguas residuales se encuentran típicamente mezclas de metales 

pesados. Poco se sabe sobre el efecto combinado de los metales pesados en el proceso de 

tratamiento de aguas residuales. Por ejemplo, Khor et al. (2011) demostraron que una mezcla 

de Ni (II) y Cr (VI) ejercía un efecto inhibitorio sinérgico en la eficiencia de eliminación de 

DQO en el proceso de lodo activado. Aslan y Sozudogru (2017) observaron que una mezcla de 

Cu (II) y Ni (II) ejercía un mayor efecto inhibitorio sobre los microorganismo de la nitrificación 

que cuando los microorganismos estaban expuestos a los metales pesados individuales. 
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Asimismo, los pocos estudios existentes se centraron en seguir la eficiencia de remoción de 

DQO. Al mejor de nuestro conocimiento, no existen estudios en los que se hayan evaluado los 

parámetros cinéticos del proceso de lodos activos a largo plazo. 

 

El objetivo de este trabajo fue evaluar el impacto a corto y largo plazo de la exposición continua 

de una mezcla de metales pesados sobre la cinética de aclimatación-inhibición de un proceso 

modelo de lodos activados mediante la determinación no solo de la eliminación de la DQO sino 

también del porcentaje de inhibición y de los parámetros cinéticos del proceso de lodos 

activados. 

 

4.2 Materiales y métodos. 
 

4.2.1 Configuración del reactor y medios de cultivo. 
 

En este estudio se utilizaron dos procesos modelo de lodos activados en régimen continuo. Un 

reactor como sistema control (RC), sin alimentación de metales pesados y el otro reactor con 

alimentación continua de diferentes concentraciones de metales pesados (RM). Ambos reactores 

fueron diseñados como una columna de burbujas de vidrio (CR: 0.12 m de diámetro, 0.66 m de 

altura y 6 L de volumen de trabajo, MR: 0.32 m de diámetro, 0.16 m de altura y 2.6 L de volumen 

de trabajo). El RC fue inoculado con 1 L de lodo proveniente de una planta de tratamiento de 

aguas residuales municipales (Planta de aguas residuales urbanas, Ticoman, México) y el RM 

fue inoculado con 1 L de lodo obtenido del RC. Ambos reactores se airearon a un velocidad 

constante de 1 VVM (volumen de aire por volumen de reactor por minuto) a través de un difusor 

poroso (CR: 0.09 m de diámetro, MR: 0.084 m de diámetro) ubicado en el fondo del reactor. 
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Ambos reactores se alimentaron continuamente con agua residual sintética que contenía (mg L-

1); Peptona, 851; Extracto de carne, 585; Urea, 159; K2HPO4, 148; NaCl, 37,3; MgSO4.7H2O, 

10.6; CaCl2.2H2O, 21.2. Los reactores se alimentaron con una bomba peristáltica (Masterflex L 

/ S de precisión, Cole-Parmer, EE. UU.) A un flujo constante del líquido de 0.125 L h-1 (tiempo 

de residencia hidráulica de 48 h). El pH se mantuvo a 7.0 ± 0.5 mediante la adición de H3PO4 

1M. Los reactores se mantuvieron a temperatura ambiente (21 ± 2 ° C). 

 

4.2.2 Estrategia experimental de los reactores de lodos activados. 
 

Los reactores de lodos activados se operaron durante 166 días. En la primera etapa, el RM fue 

previamente aclimatado al agua residual sintética durante 22 días. Después de ese período, la 

estrategia experimental consistió en adicionar una mezcla de Cu, Ni y Zn de acuerdo con la 

Tabla 4.1. La mezcla añadida de metales pesados fue basada en la concentración que causa el 

50% de inhibición (IC50) reportada previamente por Esquivel-Rios et al. (2014) para Zn y Cu, y 

Cokgor et al. (2007) para Ni. Después de iniciar la adición de los metales pesados se observó 

un período de inhibición-aclimatación en el RM (Mas detalle en la sección de resultados y 

discusión). Al final de este periodo se incrementó la concentración de la mezcla de metales 

pesados. Los valores IC50 utilizados en este trabajo se seleccionaron a partir de reportes previos 

que trabajaron con la misma composición del agua residual sintética en procesos similares de 

lodos activados. 
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Tabla 4.1. Configuración experimental del RM. 
Etapa Tiempo de 

operación (d) 

IC50 

(%) 

Concentración (mg L-1) 

Cu Zn Ni 

I  0-22 0 0 0 0 

II 23-30 5 0.5 2 1.65 

III 31-38 10 1 4 3.3 

IV 39-63 20 2 8 6.6 

V 64-108 40 4 16 13.2 

VI 109-166 100 10 40 33 

 

4.2.3 Métodos analíticos. 
 

La biomasa (X) y la concentración del sustrato (S) fueron reportados como demanda química de 

oxígeno (DQO), medidos por el método colorimétrico de reflujo cerrado, de acuerdo con los 

métodos estándar (APHA, 1999). La DQO total se determinó a partir de una muestra 

homogenizada del licor mixto. La DQO soluble se determinó a partir de una muestra 

centrifugada (5900 g durante 15 minutos, modelo 5810 R, Eppendorf, México) y filtrada (filtro 

de 0.45 μm, 66601, Pall Inc., México). La DQO insoluble se determinó como la diferencia entre 

la DQO total y la DQO soluble. La concentración de la biomasa fue considerada como la DQO 

insoluble, ya que el medio de cultivo no contenía sólidos en suspensión. 

           

4.2.4 Preparación de las soluciones de metales pesados y biomasa. 
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Se prepararon soluciones de cada metal pesado de 50 g L-1 disolviendo CuSO4.5H2O, 

NiCl2.6H2O y ZnSO4.7H2O en agua desionizada y fueron almacenadas a 4 ° C. Estas soluciones 

concentradas se utilizaron para alimentar al RM y también para realizar experimentos 

respirométricos en cada etapa del RM. Todos los reactivos químicos fueron de grado analítico 

(Sigma-Aldrich, México). Antes de cada experimento respirométrico, también se preparó un 

stock de biomasa. Con ese propósito, se tomó una muestra de biomasa de ambos reactores, se 

centrifugó a 5900 g durante 15 minutos (Modelo 5810 R, Eppendorf, México) y se resuspendió 

en medio fresco sin fuente de carbono, para asegurar la ausencia de sustrato residual en la 

solución de biomasa. 

 

4.2.5 Sistema de microrreactores. 
 

El sistema de microrreactores utilizado para los ensayos mirorrespirométricos fue un sistema de 

24 microrreactores con un diámetro de 16 mm y 18 mm de profundidad cada uno (24-microplate 

system, PreSens, Applikon, México) previamente descrito por Esquivel-Rios et al. (2014). Cada 

microrreactor contiene un sensor de oxígeno disuelto precalibrado fluorométricamente 

(OxoDish, PreSens, México). La adquisición de datos de oxígeno disuelto fue cada 4 min-1  a 

través del software PreSens (SDR-v37). La trasferencia de oxígeno en los microrreactores fue 

lograda por aireación superficial. Para mejorar el mezclado y la transferencia de masa en los 

microrreactores se adiciono una perla de vidrio (5 mm diámetro) en cada microrreactor. El 

sistema de  microrreactores fuerón mantenidos a 25 °C y 100 rpm en un agitador orbital (Ecotron 

Infors HT, Switzerland). 

 

4.2.6 Experimentos respirométricos de inhibición. 
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Los experimentos de inhibición fueron realizados por respirometría dinámica de pulsos, en la 

cual el OD es medido después de la adición de una concentración conocida de sustrato, es decir, 

una concentración de agua residual sintética. Esta técnica ha sido ampliamente utilizada en 

respirómetros estándar. (Ordaz et al., 2008; Oliveira et al., 2011) y más recientemente utilizada 

en un sistema de microrreactores por Esquivel-Rios et al. (2014). Brevemente el método consiste 

en los siguientes pasos; (i) cada microrreactor fue llenado con 1.4 ml de deseada concentración 

de biomasa sin fuente de carbono; (ii) el sistema de microrreactores fue cerrado y puesto en el 

agitador orbital para garantizar aireación superficial en el sistema; (iii) la adquisición de datos 

fue encendida y fue mantenida hasta alcanzar lecturas estables de la concentración de OD, que 

corresponde a la respiración endógena de los microorganismos (Spanjers y Vanrolleghem, 

1995); (iv) se inyecto 0.1 ml de agua residual sintética concentrada conteniendo una desea 

concentración de metales pesados; (v) la concentración de OD fue medida hasta que el sistema 

retornó al estado estacionario, es decir, hasta que la concentración de OD se observó constante. 

El contenido del microrreactor fue descartado después de cada experimento de pulso. Todos los 

experimentos respirométricos fueron realizados con réplicas de 3 experimentos y siempre se 

incluyó triplicado de los experimentos controles, es decir, experimentos sin metales pesados.  

 

4.2.7 Interpretación de datos. 
 

El impacto de la inhibición en los dos sistemas de lodos activados fue cuantificado a través de 

la eficiencia de remoción de DQO pero también a través de la velocidad especifica de consumo 

de oxígeno máxima (SOUR; mg O2 mg DQO-1 h-1). Como se menciona más adelante en la 

sección de resultados y discusión, el proceso de lodos activados es descrito por un modelo 

cinético de Monod (Ec. 1): 
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𝑂𝑈𝑅 = 𝑂𝑈𝑅𝑚𝑎𝑥 ∙
𝑆

𝐾𝑆+𝑆
 𝑂𝑈𝑅𝑜𝑏𝑠 = 𝑂𝑈𝑅′𝑚𝑎𝑥 ∙

𝑆

𝐾𝑆
′ +𝑆

    (1) 

 

Donde OURmax (mg O2 mg DQO-1 h-1) es la máxima OUR, S es el sustrato (agua residual 

sintética) y KS (mg DQO L-1) es la constante de afinidad por el sustrato, observada en ausencia 

de los metales pesados. En presencia de los metales pesados,  la OURmax aparente (OUR'max) y 

KS aparente (K'S) fueron recuperados de la OUR observada (OURobs), usando el mismo modelo 

de Monod (Ec. 1).  

 

Para recuperar los valores de OUR'max y K'S, el método utilizado fue basado en la inyección 

pulsos de concentración creciente. Este método ha sido exhaustivamente descrito 

anteriormente (Ramirez-Vargas et al., 2013; Ordaz et al., 2012). Brevemente, inyectamos 

simultáneamente y en microrreactores separados, 6 diferentes concentraciones de pulsos (SP), 

cada uno con al menos 3 diferentes replicas. A continuación, de cada respirograma, 

registramos la OUR'max observada (OUR'obs,max), es decir, la OUR correspondiente al C mínimo 

observado. Entonces, graficamos OUR'obs,max contra la concentración de sustrato en el pulso. 

Las gráficas resultantes muestran un comportamiento tipo Monod que fue usado para estimar 

OUR'max y K'S con el método de Runge-Kutta usando la optimización de Levenberg-Marquardt 

(Matlab R2012b software, USA). La bondad de ajuste fue estimada por el coeficiente de 

correlacion (R2). Además de los parámetros cinéticos determinados, el efecto inhibidor de los 

metales pesados se cuantifico a través del porcentaje de inhibición (I%). Este parámetro se 

determinó a partir de la OUR máxima observada (OUR'obs.max) en presencia y ausencia del 

inhibidor de acuerdo a la Ecuación 2. Donde IOUR'obs,max es la OUR'obs,max observada en 
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presencia de los metales pasados. Tambeen I% fue determinada a través de la eficiencia de 

remoción de DQO (IE%) en presencia y en absencia de metales pesados, deacuerdo a la 

Ecuacion 3; donde ERRC es la eficiencia de remoción de DQO en el sistema RC y ERRM es la 

eficiencia de remoción de DQO en el sistema RM 

 

𝐼% =
𝑂𝑈𝑅𝑜𝑏𝑠,𝑚𝑎𝑥

′ −𝐼𝑂𝑈𝑅𝑜𝑏𝑠,𝑚𝑎𝑥
′

𝑂𝑈𝑅𝑜𝑏𝑠,𝑚𝑎𝑥
′ ∙ 100       (2) 

 

𝐼𝐸% =
𝐸𝑅𝑅𝐶−𝐸𝑅𝑅𝑀

𝐸𝑅𝑅𝐶
∙ 100         (3) 

 

4.2.8 Análisis estadístico 
 

Las diferencias de significativas entre los parámetros fue calculado utilizando la prueba de 

comparación múltiple (TK) de Tukey-Kramer, que se realizó después del análisis de varianza 

(α<0.05) usando OriginPro 8 SR0 v8.0724 (OriginLab, Northampton, MA, USA). 

 

4.3 Resultados y discusión. 
 

4.3.1 Impacto de la mezcla de metales pesados en la eficiencia de remoción de DQO. 
 

Los reactores de lodos activados fueron operados durante 166 días. El RC se operó con una 

velocidad de carga orgánica promedio (VCO) de 708.3 ± 29.2 mg DQO L-1 d-1. La velocidad de 

remoción de la carga orgánica promedio (VRO) fue de 644.8 mg COD L-1 d-1 que correspondió 
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a una eficiencia de remoción de DQO de 91 ± 1.9% (Fig. 4.1A). La eficiencia de remoción de 

DQO en el RC se mantuvo constante durante el tiempo de operación del sistema. 

 

El reactor  RM se alimentó durante los primeros 22 días con agua residual sintética de la misma 

manera que el RC, antes de la adición de la mezcla de Cu, Ni y Zn. En ese período, se observó 

una VRO promedio de 515.2 mg COD L-1 d-1 que correspondía a una eficiencia de remoción de 

DQO de 89.2 ± 2.7% (Etapa I, Fig. 4.1B), no se observaron diferencias significativas con 

respecto al reactor MR (α <0.05). El día 23, se comenzó la alimentación de 5% de IC50 de la 

mezcla de Cu, Ni y Zn, y después de 7 días de adicionar los metales pesados, no se observó un 

cambio significativo en la eficiencia de remoción de DQO (Etapa II, Fig. 4.1B). El día 31, se 

incrementó el porcentaje de IC50 al 10% y después de 8 días de operación del reactor bajo esta 

condición, no se observó ningún cambio en la eficiencia de remoción de DQO manteniéndose 

en 88.4 ± 0.91% (Etapa III, Fig. 4.1B) Sin embargo, al incrementar el porcentaje al 20% en el 

día 39, se observó una disminución abrupta en la eficiencia de remoción de DQO hasta 58 ± 

2.6% después de 3 días de exposición de la mezcla de metales pesados (Etapa IV, Fig. 4.1B). 

Después de 24 días en la Etapa IV, la eficiencia de remoción de DQO se recuperó hasta 76.3 ± 

1.0% En esta Etapa se observó una disminución del 14% en la eficiencia de remoción de DQO 

en comparación con la Etapa I. A continuación, se aumentó la concentración de metales pesados 

al 40% de IC50 (Etapa V, Fig. 1B) donde también se observó una disminución importante en la 

eficiencia de remoción de DQO con un valor promedio de 51 ± 3.3% al día 83. El período de 

aclimatación se observó el día 86 con una eficiencia de remoción de DQO de 75 ± 0.6%. 

Finalmente, cuando se incrementó el porcentaje de IC50 al 100% (Etapa VI, Fig. 4.1B), la 

eficiencia de remoción de DQO cayó hasta 41 ± 1.1% al día 126 y después de 10 días, se observó 

una ligera recuperación de hasta 63 ± 0.4% de la eficiencia de remoción de DQO al día 149. En 
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general, este hallazgo demostró que la biomasa de lodo activado era capaz de aclimatarse a la 

adición continua de metales pesados. Sin embargo, la eficiencia de remoción de DQO no fue 

totalmente recuperada al final de las Etapas IV, V y VI. Resultados similares fueron observados 

por Wang et al. (2013) para un proceso de lodo activado en presencia de 10 mg de Ni L-1 y por 

Feng et al., (2016) para un proceso de lodo activado en presencia de 20 mg de Cu L-1. 

 

 
Figura 4.1 Reactor de control (A) y reactor alimentado con metal pesado (B) durante todo el 
tiempo de operación. (■) Eficiencia de remoción de DQO, (●) VCO y (●) VRO. Las líneas 
punteadas muestran los cambios de etapa de los reactores en funcionamiento. 
 

4.3.2 Impacto de los metales pesados en la concentración de biomasa. 
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La Figura 4.2 muestra la concentración de biomasa para ambos reactores durante todo el tiempo 

de operación. En el RC, la concentración de biomasa se mantuvo con una concentración 

promedio de 546 ± 79 mg DQO L-1 durante todo el tiempo de operación. Por otro lado, la 

biomasa en el RM se mantuvo con una concentración promedio de 512.8 ± 43.9 mg DQO L-1 

en las primeras cuatro etapas, no se observaron diferencias significativas con respecto al sistema 

RC. En la Etapa V, se observó una disminución lenta en la concentración de biomasa hasta 153.7 

± 40 mg DQO L-1 correspondiente a la eficiencia mínima de remoción de DQO al día 83. 

Después de ese período sorprendentemente, se observó un aumento rápido en la concentración 

del lodo activado hasta de 879.6 ± 56.1 mg DQO L-1 al día 92. Este aumento en la concentración 

de biomasa se relacionó con la aparición de biomasa filamentosa en el reactor. Estos resultados 

observados están en concordancia con reportes anteriores donde muestran que los 

microorganismos filamentosos son más resistentes que las bacterias a la exposición a metales 

pesados. Sin embargo, la concentración de biomasa disminuyo significativamente al día 143, 

con una concentración promedio de 411 ± 2.5 mg DQO L-1. Estos resultados mostraron que la 

inhibición del proceso de lodos activados se ve afectado significativamente por la mezcla de 

metales pesados. 
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Figura 4.2 Concentración de biomasa para el sistema RC (●) y RM (▲) durante todo el tiempo 
de operación del reactor. Las líneas punteadas denotan los cambios de etapa en los sistemas. 
 

4.3.3 Evaluación microrrespirométrica. 
 

El día 5 se inició los experimentos de microrrespirométricos en ambos procesos de lodos 

activados. La Figura 4.3 muestra un ejemplo de perfil de OURex especifico (SOURex) al inicio 

de cada etapa (Tabla 4.1) con una concentración de 64 mg DQO L-1, en todos los casos después 

de inyectar el sustrato se observó un incremento rápido de la SOURex hasta alcanzar un máximo 

correspondiente a la SOURex.max y después decrecen los valores lentamente en un periodo de 2 

horas hasta alcanzar valores cercanos a cero. La forma de los perfiles de SOURex es típica de 

los lodos activados. En el RC se observó que a medida que aumenta la concentración de la 

mezcla de metales pesados disminuyo el valor de SOURex.max (aumento de la etapa) mientras 

que cuando los perfiles de SOURex del RC sin metales pesados (experimentos control) no 

presentan diferencias significativas. Por otro lado, en el RM se puede observar que tanto los 

experimentos con/sin metales pesados presentaron el mismo comportamiento en todas las etapas 

evaluadas, así mismo al  incrementar la concentración de los metales pesados se observó un 

decremento en la respuesta de SOURex, La disminución en la respuesta de SOURex es 
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significativa y esto demuestra que a pesar de que los lodos activados son capaces de aclimatarse 

a los metales pesados hay un daño importante y permanente en el proceso metabólico de la 

biomasa.  

 

  
Figura 4.3 Ejemplo de perfiles de SOURex en cada etapa observada después de la inyección de 
64 mg DQO L-1 con (-) y sin (-) la mezcla de metales pesados para el sistema RC y RM. 

 

4.3.4 Efecto de la inhibición a corto plazo en el proceso de lodos activados. 

La inhibición a corto plazo se evaluó con la biomasa no aclimatada a metales pesados (sistema 

RC) con las mismas concentraciones que se muestran en la Tabla 4.1 mediante los experimentos 

respirométricos de inhibición (Ec. 2 y 3). La Figura 4.3 muestra I% en función de la 

concentración de metales pesados, se puede observar que I% aumentó proporcionalmente a 

medida que aumenta la concentración de metales pesados en cada etapa probada y también que 

en cada etapa I% se mantuvo constante. El I% máximo observado fue el 49% correspondiente 

a IC50 de la mezcla de Cu, Ni y Zn. Reportes anteriores mostraron que la mezcla de metales 

pesados podría causar efectos sinérgicos, antagónicos o aditivos en el proceso del lodo activado 

(Khor et al., 2011; Gikas, 2008; Aslan y Sozudogru, 2017). Sin embargo, en este trabajo, 

ninguno de los efectos antes mencionados se observó durante las primeras cinco fases. En la 
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fase VI, el I% fue menor que el I% teórico, esto sugiere un efecto antagónico en el proceso del 

lodo activado. 

 

 

Figura 4.4 I% estimado en el sistema CR (●) durante todo el tiempo de operación. Las línea 
continua (-) representan la inhibición teórica. Las barras de error representan una desviación 
estándar. Las líneas punteadas muestran los cambios de etapa del reactor en funcionamiento. 

 

4.3.5 Efecto de inhibición a largo plazo en el proceso de lodos activados. 
 

La inhibición a largo plazo se evaluó con la biomasa aclimatada a metales pesados (sistema RM) 

durante todo el tiempo de operación. El I% se determinó mediante los experimentos 

respirométricos y la eficiencia de remoción de DQO. La Figura 4.4 muestra el porcentaje de 

inhibición (I%) durante todas las etapas en el sistema RM. En este sistema se puede observar 

que solamente al inicio de cada etapa I% aumento significativamente, después de este periodo 

I% retorno a valores de cercanos a cero. Estos resultados observados son una sugerencia de que 

la biomasa se aclimató al final de cada etapa. Aunque esta aclimatación de la biomasa no resulto 

en una recuperación total de la eficiencia de remoción de DQO (Figura 4.1). Los valores de IE% 
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muestran un comportamiento similar a los de I%, en todas las etapas evaluadas. Sin embargo 

las diferencias significativas entre ambos valores de inhibición pueden ser atribuidas a los 

cambios poblacionales en las comunidades microbianas presentes en los lodos activados. 

Mientras que los valores de I% están directamente relacionados al metabolismo de los 

microrganismos activos en cada etapa, los valores IE% son fuerte indicador de la capacidad de 

biodegradar el sustrato presente en el sistema.  

 

 

Figura 4.5 I%  (▲) e IE% (▲) en el sistema MR durante todo el tiempo de operación. Las líneas 
punteadas muestran los cambios de etapa en el funcionamiento del reactor. 

 

4.3.6 Parámetros cinéticos durante todo el tiempo de operación. 
 

La Figura 4.6 muestra parámetros cinéticos aparentes e intrínsecos determinados en el sistema 

RC. Los valores de KS se mantuvieron constantes durante todo el tiempo de operación con un 

valor promedio de 23.7 ± 2.3 mg L-1. Mientras que los valores de K'S disminuyeron 

proporcionalmente cuando se aumentó la mezcla de metales pesados en un rango de 24.8 a 4.5 

mg L-1 (Fig. 4.6A). De la misma manera, los valores de OURmax se mantuvieron constantes 
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durante todo el tiempo de operación con un valor promedio de 0.019 ± 0.001 mg O2 mg DQO-1 

h-1. Mientras que los valores de OUR'max disminuyeron cuando la concentración de metales 

pesados aumento en un rango de 0.021 a 0.008 mg O2 mg DQO-1 h-1 (Fig. 4.6B). Resultados 

similares fueron observados por Esquivel-Rios et al. (2014) para Cu (II) y Zn (II) y Hernandez-

Martinez et al. (2018) para Ni (II), estos reportes previos trabajaron con un proceso de lodos 

activados alimentado con la misma aguas residual sintética. Estos resultados demuestran que la 

inhibición observada, cuando el proceso de lodos activados no es aclimatado, es una inhibición 

acompetitiva, En este tipo de inhibición, la característica principal es la disminución tanto de 

K'S y OUR'max como previamente se describió en el capítulo anterior (Kong et al 1994; Esquivel-

Rios et al., 2014). Contradictoriamente, Insel et al. (2006) y Pai et al. (2009) han reportado una 

inhibición no competitiva cuando realizaron experimentos de metales pesados a corto plazo. Sin 

embargo los trabajos antes mencionados fueron realizados con concentraciones de metales 

pesados de forma individual. Al mejor de nuestro conocimiento no hay literatura que reporte el 

tipo de inhibición en una mezcla de metales pesados.  
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Figura 4.6 KS (A) y OURmax (B) en el sistema RC (●) sin concentración de metales pesados y 
(●) con metales pesados durante todo el tiempo de operación. Las líneas punteadas denotan el 
cambio de etapa en el reactor. Las barras de error representan una desviación estándar. 
 

La Figura 4.7 muestra los parámetros cinéticos aparentes e intrínsecos determinados en el 

sistema RM durante todo el tiempo de operación. Tanto la KS y K'S mostraron la misma respuesta 

durante todo el tiempo de operación. En las primeras tres etapas KS no mostró ningún cambio 

significativo (α <0.05) pero cuando el IC50% aumentó en 20% (Etapa IV, Fig. 4.7A) se observó 

un aumento en los valores de KS de 25.2 a 45.6 mg L-1. El aumento de KS confirma el efecto 

causado por la carga de choque en la etapa IV en la eficiencia de remoción de DQO (Fig. 4.1B). 

En la fase V se observó una disminución en la KS de 45.6 a 12.1 mg L-1. La disminución de KS 

estuvo directamente relacionada con un aumento en la concentración de biomasa después del 

período de aclimatación. Este resultado está en concordancia  con la recuperación de la 

eficiencia de remoción DQO. De la misma manera, los valores de OURmax en las primeras tres 
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etapas se observaron constantes con un valor promedio de 0.021 ± 0.001 mg O2 mg DQO-1 h-1 

(Fig. 4.7B). Es importante denotar que no se observaron diferencias significativas en 

comparación con el sistema CR (α <0.05), esto nos indica que los dos sistemas operaron 

similarmente en este periodo. En la etapa IV se observó una disminución en los valores de 

OURmax hasta 0.005 mg O2 mg DQO-1 h-1 al día 86, después de eso, los valores de OURmax 

aumentaron hasta 0.016 mg O2 mg DQO-1 h-1. El aumento de los valores de OURmax concordó 

con la recuperación de la eficiencia de remoción de DQO. Asimismo, en la etapa V, los valores 

de OURmax disminuyeron de 0.016 a 0.002 mg O2 mg DQO-1 h-1, seguido por un ligero aumento 

de OURmax. Por último, cuando el IC50% aumentó al 100%, se observó una ligera disminución 

en los valores de OURmax relaciona con el impacto de los metales pesados en la eficiencia de 

remoción de DQO. Al final de la etapa VI se observó una ligera recuperación de OURmax. 
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Figura 4.7 KS (A) y OURmax (B) en el sistema RM, (●) sin concentración de metales pesados y 
(●) con metales pesados durante todo el tiempo de operación. Las líneas punteadas denotan el 
cambio de etapa en el reactor. 
 

4.4  Conclusiones 
 

El efecto inhibitorio a corto y largo plazo de una mezcla de Cu, Ni y Zn en sistemas modelo de 

lodos activados fue investigada exitosamente a través de la eficiencia de remoción de DQO así 

como también por microrrespirometría. Este último método permitió determinar los  parámetros 

cinéticos intrínsecos y aparentes durante todas las etapas de operación de los sistemas y se 

demostró que el sistema RC presenta una inhibición acompetitiva. En el sistema RC fue 

observado un incremento proporcional I% cuando se incrementó la concentración de la mezcla 

de Cu, Ni y Zn en todas las etapas y solamente en la etapa VI fue observado un efecto 

antagónico. En el sistema RM fueron observados periodos de aclimatación-inhibición sin una 

recuperación total del sistema en las últimas etapas evaluadas.     
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CONCLUSIONES GENERALES 
 

En este trabajo se exploró el potencial de la microrrespirometría para caracterizar sistemas 

modelo de tratamiento de aguas residuales expuestas a compuestos tóxicos. Los resultados 

obtenidos demostraron que con un mediano esfuerzo experimental y un diseño experimental 

simple la microrrespirometría es un método adecuado para caracterizar el efecto inhibitorio de 

nanopartículas y de metales pesados sobre lodos activados y que esta caracterización incluía el 

efecto de varios factores sobre la inhibición en general y sobre los parámetros cinéticos y 

estequiométricos en particular. Al mejor de nuestro conocimiento, este nivel de caracterización 

no ha sido reportado previamente.  

La aplicación de la microrrespirometria para determinar el efecto inhibitorio de las 

nanopartículas de plata en un sistema modelo de lodos activados permitió evaluar múltiples 

factores como la concentración de inhibidor, la relación sustrato biomasa inicial y el tiempo de 

exposición. Los parámetros cinéticos permitieron determinar que las nanopartículas de plata 

presentan una inhibición acompetitiva. El efecto inhibidor de las nanopartículas de plata fue 

observado por primera vez tanto en la respiración exógena como en la respiración endógena de 

los lodos activados. Estos resultados mostraron que las nanopartículas pueden generar daños 

irreversibles sobre las comunidades bacterianas del sistema de lodos activados.  

El efecto de Ni, Cd y Co sobre un proceso modelo de lodos activados fue determinado por 

microrrespirometria. Este método permitió evaluar varios parámetros importantes como la 

concentración del inhibidor, sustrato y biomasa así como el tiempo de exposición. De igual 

manera que para las nanopartículas de plata se determinaron los parámetros cinéticos del sistema 

y se concluyó que el tipo de inhibición que presentan esos metales pesados es acompetitiva. 
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Asimismo, se observó que el metal pesado que tiene el mayor efecto inhibitorio sobre los lodos 

activados es el Ni, seguido del Cd y por último el Co. Se pudo concluir que el efecto inhibitorio 

de Ni, Cd y Co, es una matriz que involucra muchos parámetros y que la respuesta observada 

depende de las características de las aguas residuales así como de las condiciones de operación 

del sistema.  

Finalmente, la microrrespirometría permitió caracterizar el efecto a corto y largo plazo de una 

mezcla de Cu, Ni, y Zn en un sistema de lodos activados. Esta caracterización incluyo la 

determinación del grado de inhibición y la determinación de los principales parámetros cinéticos 

del bioproceso. Cuando el efecto inhibidor de la mezcla de metales fue valorado sobre un 

sistema que no fue aclimatado a los metales pesados, se observó que la inhibición incrementa 

proporcionalmente con la concentración de metales pesados, solo en la última etapa se observó 

un efecto antagónico. Sin embargo, cuando el efecto inhibitorio fue valorado en un sistema de 

lodos activados previamente aclimatado a la mezcla de metales pesados, solo se observaron 

efectos transitorios de inhibición al inicio de cada etapa, seguido por una rápida adaptación a la 

nueva concentración de inhibidor. Se puede concluir que la microrrespirometría permitió 

cuantificar los periodos de aclimatación-inhibición de los microorganismos en el sistema de 

lodos activados. Sin embargo a pesar de que los microorganismos demostraron ser capaces de 

aclimatarse a la presencia de metales pesados, un daño importante en la operación del sistema 

fue observado. 

Concluyendo este trabajo, podemos confirmar que la microrrespirometria es una herramienta de 

alto rendimiento que permitió caracterizar exhaustivamente sistemas de tratamiento de aguas 

residuales expuestos a compuestos tóxicos. El uso de este método puede ayudar a entender de 

mejor manera estos bioprocesos, para su diseño, control y optimización. La principal ventaja 
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del método de microrespirometría es que permite realizar simultáneamente ensayos 

respirométricos, en una gama de 24 condiciones diferentes. Las aplicaciones potenciales de este 

método son elevadas, por lo cual la microrespirometría podría superar los límites actuales de 

nuestro conocimiento de los bioprocesos aerobios.  
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1. Introduction

Activated sludge processes are often inhibited by heavy metals such
as nickel (Ni), cadmium (Cd), and cobalt (Co). For example, Ni is found
in the effluents of several industries, including coil coating, copper
forming, electrical and electronic components manufacturing, iron and
steel processing and electroplating, where its concentration can reach
up to 2950mg L−1 [1]. Large quantities of Cd are discharged from a
wide range of industrial activities including mining, combustion of
fossil fuels, or the production and use of batteries [2–4]. Cobalt is also
found in the effluents of many industries including the electroplating,
metallurgical, mining, pigments and paints, and electronics industries,
as well as nuclear power plants [5]. The treatment of municipal sewage
and industrial wastewater is widely done through activated sludge
processes [6], in such manner that Ni, Cd, and Co might potentially
affect the bacterial aggregates and other associated organisms involved
in these processes [7]. The effects of these heavy metals have been
previously studied and the toxicity of each one of them, to activated
sludge, has been established (Table 1), mostly through the determina-
tion of the concentration that causes a 50% inhibition (IC50). Ni has
been reported to affect activated sludge at an average IC50 of
89.5 ± 71.0 mg L−1, while the IC50 for Cd and Co has been reported to
be 283.6 ± 603.1 and 113.5 ± 57.2 mg L−1, respectively.

The large variation of IC50 reported is probably caused by the large
number of factors that affect heavy metal toxicity. Indeed, the toxicity
of heavy metals to activated sludge processes depends on many factors.
These factors include the nature and concentration of the heavy metal
[13,18,19], biomass concentration [9,20,21], type of microorganisms
[22–24], and exposure time [25]. Moreover, the pH [26,27] of heavy
metals and their complex interactions with other metallic [28] and
nonmetallic ions [29], which affect their speciation [22,30,31], also
affect their toxicity. Furthermore, the toxicity of heavy metals to acti-
vated sludge in wastewater treatment also depends on the operational
conditions of the process, wastewater composition, concentration and
age of the biomass, and relative acclimation of the activated sludge
[11,16,23].

Given the large number of parameters and factors affecting the
toxicity of heavy metals, their inhibitory effect should be quantified
with methods that allow to explore a wide range of experimental con-
ditions. Microrespirometry, which is based on the measurement of the
oxygen consumption rate under well-defined conditions [32] in

microreactor arrays, is a method for the simultaneous evaluation of a
large number of samples or conditions. In particular, pulse micro-
respirometry, which combines microrespirometry with the injection of
a pulse of substrate to the microbial culture, has been suggested as a
high-throughput method [33,34]. Compared to standard respirometers,
the main features of the pulse microrespirometric method are; (i) a
high-throughput data production by multiplying the number of re-
plicates in a single experiment, (ii) a limited sample volume require-
ment as a result of the small volume of the microreactor wells; i.e., in
the mL range, and (iii) relatively low errors in dissolved oxygen (DO)
measurements for the reason that the signal to noise ratio of the
quenching DO sensors are relatively high and independent of the DO
concentration. This last feature allows for the measurement of small DO
variations with the same accuracy, in the entire DO range, from 0 to
100% saturation. To the best or our knowledge, pulse micro-
respirometry for kinetic parameters determination has been used, so
far, only to evaluate the inhibitory effects of copper and zinc on acti-
vated sludge [21] and to characterize aerobic granules degrading 4-
chlorophenol [35].

In the present work, the inhibitory effect of Ni, Cd, and Co on a
model activated sludge process was studied. The objective of our work
was not to just report additional IC50 data, but to carry out a multi-
parameter analysis of the effect of these heavy metals on the kinetic and
stoichiometric parameters of activated sludge under a wide range of
experimental conditions including the type of heavy metals, substrate
and biomass concentrations, and exposure time.

2. Experimental

2.1. Activated sludge culture

A model activated sludge-assisted wastewater treatment process
was carried out using synthetic wastewater in a glass bubble column
(diameter= 0.12m, height= 0.66m, and working volume=6 L). The
reactor was inoculated with 1 L of sludge obtained from a conventional
municipal activated sludge process (urban wastewater plant, Ticoman,
México) and was maintained under steady-state conditions for six
months prior to the respirometric experiments. The reactor was aerated
at a constant flow rate of 6 Lmin−1 through a porous diffuser (dia-
meter= 0.09m) located at the reactor bottom. The reactor was fed
continuously with the synthetic wastewater containing (mg L−1) pep-
tone: 851, meat extract: 585, urea: 159, K2HPO4: 148, NaCl: 37.3,
MgSO4.7H2O: 10.6, and CaCl2.2H2O: 21.2. The reactor was fed at a
constant liquid flow rate of 0.125 L h−1 (48h of hydraulic residence
time) with a peristaltic pump (Masterflex L/S precision, Cole-Parmer,
USA), while the effluent was evacuated through a fixed outflow and
disposed. The corresponding volumetric loading rate, expressed in
chemical oxygen demand (COD), was 708.4 mg COD L−1 d−1. The pH
was maintained at 7.0 ± 0.3 by adding 2M H3PO4. The reactor was
maintained at ambient temperature (21 ± 2 °C).

2.2. Analytical methods

Chemical oxygen demand (COD), which is the most widely em-
ployed parameter to estimate organic content in wastewater, was used
to determine the biomass and substrate concentrations. The selected
COD method was closed reflux colorimetry, in accordance with stan-
dard methods [36]. The total COD was determined from a homogenized
sample of the mixed liquor. The soluble COD was determined from a
centrifuged (5900 g for 15min; model 5810 R, Eppendorf, México) and
filtered sample (0.45 μm filter). The insoluble COD was calculated as
the difference between the total COD and the soluble COD. Since the
culture media contained no suspended solids, the insoluble COD was
considered as the biomass concentration (X), while the soluble COD was
considered as the substrate concentration. Along the operation of the
reactor, the biomass concentration was also quantified through volatile

Table 1
Previously reported IC50 (mg L−1) values for Ni, Cd, and Co in activated sludge processes
with different substrates, and determined by several methods. R, Respirometry; EA, en-
zymatic activity. NR, Not Reported.

Heavy Metal Substrate IC50 Method References

Ni Sodium acetate 38 R [8]
Sodium acetate 190 EA [8]
Peptone–meat extract 33 R [9]
Glucose 180 R [9]
Starch–acetic acid 145 R [9]
Sodium acetate 21 R [10]
NR 76 R [11]
Peptone–meat extract 33 R [12]

Cd Sodium acetate 14 R/EA [8]
Tripton 48 R [13]
Tripton 40 EA [14]
NR 39 R [11]
NR 19 R [14]
NR 1755 EA [15]
Tripton 320 EA [16]
Peptone–meat extract 34 R [17]

Co Tripton 178 R [13]
Tripton 88 EA [13]
NR 48 R [14]
Tripton 140 EA [16]
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suspended solids (VSS), in accordance with standard methods [36].

2.3. Heavy metal and biomass sample preparation

Prior to the respirometric tests, a stock solution of heavy metals was
prepared by dissolving NiCl2·6H2O, Co(NO3)2, and CdCl.4H2O in
deionized water. This stock solution, diluted as required, was used in all
the respirometric experiments. All chemicals were of analytical grade
(Sigma-Aldrich, México). Prior to the respirometric tests, a stock of
biomass was also prepared. For preparing the biomass stock, a biomass
sample was taken from the bubble column, centrifuged at 5900 g for
15min (Model 5810 R, Eppendorf, México), and re-suspended in a fresh
media without a carbon source to ensure the absence of any residual
substrate. The biomass stock was then diluted to achieve different
biomass concentrations (see the results section).

2.4. Microreactor system

The microreactor system used for the microrespirometric tests was
an unbaffled 24-well (16mm diameter, 18mm depth) microflask
system (PreSens, México), previously described by Esquivel-Rios et al.
[33]. Each well included a fluorometric dissolved oxygen (DO) sensor
(OxoDish, PreSens, México). The sensors were read at a data acquisition
frequency of 4min−1 with a 24-channel sensor dish reader (SDR-281,
PreSens, México) connected to a personal computer with a data ac-
quisition software (SDR_v37 software, PreSens, México). The oxygen
transfer to the microreactors was achieved by superficial aeration. For
improved mixing and mass transfer, one glass bead (diameter= 5mm)
was introduced into each well. The microreactor system was main-
tained at 25 ± 0.5 °C and 100 rpm in an orbital shaker (Ecotron Infors
HT, Switzerland).

2.5. Inhibition respirometry experiments

The inhibition tests were carried out by pulse dynamic re-
spirometry, in which the DO concentration is measured, after the ad-
dition of a known substrate pulse; i.e., concentrated synthetic waste-
water. This technique that has been widely used in standard
respirometers [37,38] and was more recently used in a microreactor
system by Esquivel-Rios et al. [33], is described in detail in the Sup-
plementary material. All the respirometric experiments were carried
out in 3–6 replicates and always included triplicate control experiments
with no heavy metal. The experimental conditions for each set of ex-
periments are shown in Table 2.

2.6. Effect of exposure time

To investigate the effect of the exposure time on the inhibition effect
of the heavy metals, solutions with a heavy metal concentration
(without any substrate) of 40mg L−1 were injected into the wells of the
microreactor system. After a delay time varying from 0 to 4 h, a single
substrate pulse (synthetic wastewater) of 32mg COD L−1 was injected
into each well. Similarly, control experiment with no heavy metal, were
done at the same delay times (Table 2).

2.7. Heavy metal speciation

Heavy metals speciation was theoretical calculated using a chemical
equilibrium software [39]. This theoretical speciation was carried out
considering the pH, the initial heavy metal concentration used in each
test, as well as the total anions and cations concentration of the syn-
thetic wastewater. The software used does not include the thermo-
dynamic data of peptone and meat extract, which are major compo-
nents of the synthetic wastewater. Therefore, these proteinic
compounds were mimicked as a mixture of glycine and glutamic acid,
in equal proportions, at the same concentration than peptone and meat
extract in the synthetic wastewater, in COD units. This strategy has
been previously reported to estimate speciation in wastewater inhibited
by Zn and Cr6+ [40].

2.8. Data interpretation

The effect of the heavy metals on the wastewater treatment process
was quantified by the specific oxygen uptake rate, which is the re-
spiration rate per unit of the biomass concentration and time (OUR; mg
O2 mg COD−1 h−1). As mentioned later in the results section, the ac-
tivated sludge process was well-described by a Monod kinetic model
(Eq. (1)):

= ∙
+

OUR OUR S
K SS

max
(1)

where OURmax (mg O2mg COD−1 h−1) is the maximum OUR, S is the
substrate (synthetic wastewater) concentration (mg COD L−1), and KS

(mg COD L−1) is the substrate affinity constant, observed in absence of
the heavy metals. In presence of the heavy metals, the apparent OURmax

(OUR'max) and KS (K'S) were retrieved from the observed OUR (OURobs),
using the same Monod model (Eq. (2)):
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+
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To retrieve OUR'max and K'S, the method was based on the injection
of pulses of increasing concentration. This method has been ex-
haustively described [41,42]. Briefly, we injected simultaneously in
separated wells, pulses of six different substrate concentrations (Sp),
each one with three independent replicates. Next, from each respiro-
gram, we registered the observed OUR'max (OUR'obs,max); i.e., the OUR
corresponding to the minimum observed C. Then, we plotted
OUR'obs,max against the substrate pulse concentration. The resulting
graphs showed a clear Monod shape that was used to estimate OUR'max

and K'S., with a Runge-Kutta method using the Levenberg-Marquardt
optimization (Matlab R2012b software, USA). The goodness of the fit
was estimated by the coefficient of determination (R2). Apart from the
kinetic parameters, the inhibitory effect of the heavy metals was also
quantified by the percentage of inhibition (I%). This parameter was
determined from the maximum observed OUR'max (both in the presence
and absence of the inhibitor) according to Eq. (3):

=
−

∙

′ ′

′
I

OUR OUR
OUR

% 100CTL obs

CTL

,max ,max

,max (3)

where OUR'CTL,max is the observed OUR'max in the absence of the heavy

Table 2
Experimental conditions of each respirometric test.

1. Effect of heavy metals Biomass (mg COD L−1): 1050
Substrate (mg COD L−1): 64
Heavy Metal (mg L−1): 0, 1, 5, 10, 20, 40
Exposure time (h): 0

2. Effect of biomass Biomass (mg COD L−1): 612, 1150, 1695, 2378, 4416
Substrate (mg COD L−1): 64
Heavy Metal (mg L−1): 40
Exposure time (h): 0

3. Effect of substrate Biomass (mg COD L−1): 1165
Substrate (mg COD L−1): 0, 8, 16, 30, 64, 120, 200
Heavy Metal (mg L−1): 40
Exposure time (h): 0

4. Effect of exposure time Biomass (mg COD L−1): 1026
Substrate (mg COD L−1): 32
Heavy Metal (mg L−1): 40
Exposure time (h): 0, 0.5, 1, 2, 4
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metals (control).

2.9. Statistical analysis

Significance difference between the parameters was calculated
using the Tukey-Kramer’s multiple comparison (TK) test, which was
performed after the variance analysis (α < 0.05) using OriginPro 8
SR0 v8.0724 (OriginLab, Northampton, MA, USA).

3. Results and discussion

The activated sludge process was operated for about six months
prior to the respirometric experiments (Fig. S1). The average COD re-
moval efficiency was 91 ± 2%, which corresponded to a volumetric
removal rate of 644.8 mg COD L−1 d−1. The suspended biomass con-
centration was 559 ± 35mg COD L−1. During the operation of the
activated sludge process, the biomass COD to VSS conversion was
1.49 ± 0.15 g COD g−1 VSS. Preliminary respirometric experiments
were carried out, first, to determine the total heavy metal concentration
(0–200mg L−1 for all the three heavy metals) that caused a significant
inhibition. During these preliminary tests, no complete inhibition was
observed but a clear effect was observed in the 0–40mg L−1 range; i.e.,
inhibition ranging from 0 to 67%. This range of inhibitor concentration
was considered adequate for further testing. Preliminary tests were also
done to determine potential oxygen uptake caused by inorganic ni-
trogen oxidation (nitrification), since the synthetic wastewater con-
tained proteins and urea that may hydrolyze into ammonium. Pulses of
urea and of ammonia were injected, at concentrations, expressed in
Nitrogen Oxygen Demand (NOD), from 0 to 60mgNOD L−1. While a
clear respirometric response was observed with synthetic wastewater,
no response was observed at any concentration of ammonium and urea
(Fig. S2). From these results, we concluded that the oxygen uptake
induced by the presence of organic nitrogen was not significant.

The theoretical speciation of Ni, Cd and Co was estimated and Table
S1 shows the percentage of free metals concentration and of the total
complexes formed with the amino acids. Significant differences were
observed between the three heavy metals tested. While free Ni was
present in a proportion varying from 38.6 to 54.1%, free Cd percentage
was between 67.0 and 71.3%, and free Co represented from 81.6 to
84.3% of the total concentration. Complexes with amino acids were
relatively higher with Ni (42.2–58.3%), compared to Cd (2.7–2.8%),
and Co (9.1–10.3%). The major impact on speciation was the con-
centration of the mimicked synthetic wastewater. Indeed, when in-
creasing the substrate concentration from 8 to 200mg COD L−1, the
free Ni concentration was reduced from 87.8 to 22.0% of the total Ni
concentration. Although to a lesser extent, similar behaviors were ob-
served with Cd and Co (Fig. S3). This is in accordance to the literature,
as Çeçen et al. [1] have previously reported that Ni forms strong
complexes with organic compounds, while Taha and Khalil [43] and
Boruah [44] have shown that Ni present higher metal-amino acids
stability constants than Co.

Fig. 1 shows some of the respirograms observed after the injection
of substrate pulses of 64mg COD L−1 in the presence of Co, Ni, and Cd.
In all the cases, C decreased sharply immediately after the pulse in-
jection and then reached a minimum value, which corresponded to the
maximum observed OUR (OUR'obs,max). After reaching the minimum
value, C progressively returned to the baseline concentration (Cb). In all
the cases, the heavy metals showed a clear inhibitory effect, resulting in
flatter respirograms as well as lower OUR'obs,max; i.e., a higher minimum
C value. Moreover, at higher Ni and Cd concentrations, the final value
of C was higher than the initial baseline Cb, which indicates a lower
endogenous respiration rate probably caused by biomass death or ir-
reversible inhibition of a significant fraction of the complex microbial
community.

The observed decrease in OUR'obs,max in the presence of the heavy
metals allowed for the determination of I%. Fig. 2 shows I% as a

function of the total heavy metal concentration. The curves had an
asymptotic pattern and were similar to the curves obtained by Ong
et al. [18] for an activated sludge process in the presence of
10–150mg L−1 of Ni, and by You et al. [45] for a nitrification process in
the presence of 2–40mg L−1 of Ni and Cd. On the other hand, Pai et al.
[29] have also reported a I% varying linearly in presence of increasing
concentrations of Cd, ranging 0–0.7 mg L−1. Similar curves were ob-
served when considering the free heavy metals concentration, as esti-
mated by theoretical speciation (results not shown). The asymptotic
shape observed in Fig. 2, indicates that the inhibition was incomplete
even at high heavy metal concentrations. Within the heavy metal
concentration range tested in this study, the highest observed I% for Ni,
Co, and Cd was 67, 57, and 53%, respectively. This is consistent with
the results obtained by Ong et al. (a maximum inhibition of about 55%
in an activated sludge process polluted by Ni) [18] and You et al. (a
maximum nitrification inhibition of about 90% by Cd) [45].

When the total heavy metals concentration was considered the IC50

was 4.5 ± 1.2, 17.3 ± 2.1, and 30.7 ± 2.3mg L−1 for Ni, Cd, and
Co, respectively. When considering the free heavy metal concentration,
estimated by theoretical speciation, the IC50 were reduced to
1.5 ± 0.08, 11.8 ± 3.8, and 18.5 ± 1.72mg L−1 for Ni, Cd, and Co,
respectively. Since lower IC50 indicates higher toxicity, our results

Fig. 1. Respirograms observed after the injection of a pulse of substrate (64 mg COD L−1)
at various total heavy metal concentrations (1–40mg L−1); Co (A), Ni (B), and Cd (C).
Dark dashed lines represent the baseline DO concentration (Cb).

Fig. 2. I% vs. total heavy metal concentration; Ni (□), Cd (●), and Co ( ). The dark lines
show the best asymptotic fitting.
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suggest that Ni was more toxic than Cd and Co. This result is consistent
with the results obtained by Elnabarawy et al. [14], who reported that
Co is less toxic to activated sludge than Cd. The IC50 values for the three
heavy metals tested were lower than the IC50 values reported previously
(Table 1).

The method of pulses of increasing concentration was then applied
for the determination of OUR'max and K'S. The results showed that
OUR'obs,max vs. Sp was well fitted by the Monod model (average R2 of
0.97 ± 0.02; n= 24). The average coefficient of variation (ratio of the
standard deviation to the mean) for all the heavy metal concentrations
was 2.5 ± 2.0% for OUR'max and 7.2 ± 8.2% for K'S. The validity of
the method using the pulses of increasing concentration was previously
discussed by Ramirez-Vargas et al. [41] for a nitrifying process. They
concluded that this method was the best interpretation method. The
results obtained in the present work seem consistent with those ob-
tained previously.

Fig. 3 shows examples of linearization by the Lineweaver-Burk
method [46], with four different Cd concentrations, out of the six
concentrations tested (for graphical clarity purpose). The effect of in-
creasing Cd concentrations modified substantially the Lineweaver-Burk
plots, but with unchanged slopes; i.e., with constant ratio between
OURmax and KS. Similar Lineweaver-Burk plots were obtained with the
six concentrations of Cd, as well as with Ni and Co (data not shown).
Fig. 4 shows the effect of the total heavy metal concentration on
OUR'max and K'S. In all the cases, the presence of heavy metals caused an
asymptotic decrease of both OUR'max and K'S. Together, these results
suggest an uncompetitive inhibition; i.e., the inhibitor binds only to the
enzyme-substrate complex [46]. This uncompetitive inhibition is con-
tradictory to previous reports that considered non-competitive inhibi-
tion [12,29,47]; i.e., effect on OUR'max but not on K'S. However, un-
competive inhibition was also previously observed by Kong et al. [48]
in and activated sludge process exposed to Cu and by Esquivel-Rios
et al. [21] in an activated sludge inhibited by Cu and Zn. The observed
uncompetitive inhibition is probably due to the combination of multiple
inhibition and toxic effects on a complex microbial community, which
cannot be properly described with simple enzymatic kinetics. Despite
the clear evidence obtained by linearization, a traditional un-
competitive inhibition model, which is described by Eq. (4) (where KI is
the inhibition constant), failed to describe the observed patterns of
OUR'max and K'S. We found that a modified model, which included a
buffer factor (Eq. (5)), fitted well the observed results (Fig. 4). In this
model, β is a constant derived from the maximum percentage of in-
hibition (I%max); i.e., the I% value observed at the maximum inhibitor
concentration (Eq. (6)).
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The parameters determined from Eq. (5) (for the activated sludge
process) are given in Table 3. All the parameters describing the acti-
vated sludge process in the presence of Ni were significantly different
(α < 0.05) from those describing the process in the presence of Cd,
suggesting that these two heavy metals exerted a different inhibitory
effect. The parameters describing the process in the presence of Co,
were in some case not significantly different from Ni and in some case
not significantly different from Cd. The heavy metal that was the most
toxic on the activated sludge process was Ni, as previously suggested by
the IC50 values. Indeed, compared to Co and Cd, Ni presented the
highest I%max and β (α < 0.05) while it presented a KI significantly
lower than Cd but not than Co.

Next, we investigated the effect of X on the inhibitory effect of the
heavy metals with substrate pulses of 64 mg COD L−1 at a heavy metal
concentration of 40mg L−1. The value of X ranged from 612 to
4416mg COD L−1. Fig. 5 shows that I% for Cd and Co was inversely
proportional to the biomass concentration. This behavior is consistent
with the results obtained by Stasinakis et al. [49] (for As3+ and Hg2+),
Vankova et al. [20] (for Cr6+), and Esquivel-Rios et al. [21] (for Cu and
Zn). This observation has been previously explained by the fact that
toxic compounds can be adsorbed to a greater extent in the presence of
higher concentration of biomass, which results in a lower availability of
the inhibitor [49,50]. No significant effect of X on the toxicity of Ni was
observed (α < 0.05). It is worthwhile to mention that Ni and Co,
which showed a lower sensitivity to biomass concentration, compared
to Cd, have been reported to present a higher affinity for dissolved li-
gands than for activated sludge [1].

We also investigated the effect of S on the inhibitory effect of the
heavy metals (Fig. 6). For this, substrate pulses ranging from 8 to
200mg COD L−1 were injected into the wells containing
1165mg COD L−1 of biomass at a heavy metal concentration of
40mg L−1. Fig. 6 shows that for all the three heavy metals, a higher S
corresponded to a higher inhibitory effect, up to a certain level, above
which no further increase of I% was observed. This trend was also
observed by Esquivel-Rios et al. [20] in their study on the inhibition of
an activated sludge process but only for Cu, as S did not affect the in-
hibition in the case of Zn. Cokgor et al. [9] have also reported that S
does not affect the inhibition of activated sludge by Ni and Cr6+. In the
present work, after reaching a maximum I%, the degree of inhibition
caused by Ni and Cd slightly decreased with a further increase in S. This
behavior, that has not been reported before, could be partially ex-
plained by speciation, as an increase in substrate concentration showed
a significant reduction of the free heavy metals concentration, esti-
mated by theoretical speciation (Fig. S3).

It is worth mentioning that when modifying S0 and X0, we also
modified the substrate to biomass ratio (S0/X0), also called food to
microorganism (F/M) ratio, which has been shown to have a substantial
effect on the microbial metabolism [49]. However, the S0/X0 was
ranging 0.006–0.10, in COD units, which is too low to observe a sig-
nificant physiological change of the biomass [51] and sufficiently low
to consider no cell multiplication during the exogenous substrate re-
moval [52]. When combining the results obtained at several S with
those obtained at several X, we obtained erratic correlations, which
suggests that S0/X0 was not the dominant effect, compared to S0 and X0,
alone. The effects of S0 and X0, alone are probably the results of a
matrix of phenomena, including speciation and adsorption, as described
above.

The effect of the exposure time on the inhibitory effect of the heavy
metals was investigated in the wells of the microreactor system using a
biomass concentration of 1026mg COD L−1 and a heavy metal

Fig. 3. Examples of Lineweaver-Burk plots observed with no heavy metal (control ex-
periments, ●), 5 mg Cd ( ), 20mg Cd ( ) and 40mg Cd (○). The dark lines show the best
fit.
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Fig. 4. OUR'max and K'S values for several total Ni (A, B), Cd (C, D), and Co (E, F) concentrations. The dark lines show the best model fitting (Eq. (5)).

Table 3
Kinetic parameters estimated by the proposed model (Eq. (5)) for Ni, Cd, and Co (± standard deviation). The Letters in parenthesis are Tukey–Kramer (TK) test results
(α < 0.05). The values with the same capital letter in the same row are not significantly different.

Parameters Ni ± SD Cd ± SD Co ± SD

OURmax
a 0.018 ± 0.0003 (A) 0.016 ± 0.0006 (B) 0.019 ± 0.0003 (C)

KI (mg L−1) 1.188 ± 0.0025 (A) 1.339 ± 0.0652 (B) 1.220 ± 0.0198 (A)
KS (mg L−1) 6.24 ± 0.37 (A) 4.42 ± 0.05 (B) 6.94 ± 0.27 (A)
I%max (%) 52.8 ± 5.5 (A) 43.1 ± 2.4 (B) 40.3 ± 1.9 (B)
β (−) 2.12 ± 0.34 (A) 1.75 ± 0.24 (B) 1.67 ± 0.04 (B)

a (mg O2mg COD−1 h−1).

Fig. 5. Effect of biomass concentration on I% for Ni (□), Cd (●), and Co ( ). The dark
lines show the best linear fitting.

Fig. 6. Effect of substrate concentration on I% for Ni (□), Cd (●), and Co ( ).
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concentration of 40mg L−1. The microreactor system was put under
operation without any substrate. The substrate was added 0–4 h later,
with pulses of 32mg COD L−1. The results of this experiment are shown
in Fig. 7. In the case of Ni, the degree of inhibition increased with an
increase in the exposure time and after an exposure time of 4 h, a
complete inhibition was observed. Similarly, in the case of Cd also the
degree of inhibition increased with an increase in the exposure time.
However, this increase was moderate and a maximum inhibition of
73.3% was obtained after an exposure time of 4 h. Similar results were
reported by Cokgor et al. [9] (with Cr6+ and Ni for an activated sludge
process) and Hu et al. [53] (with Cu and Zn in a nitrification process).
On the other hand, Contrastingly, the inhibitory effect of Co decreased
with an increase in the exposure time. The I% for Co decreased from 36
to 22% after an exposure of 4 h. A decrease of Co toxicity over exposure
time was previously reported but not explained by El Bestawy et al.
[13]. This positive effect of the exposure time on toxicity of Co might be
a combined effect of Co complexation, and adsorption on biomass or
extracellular polymers [54,55,56].

4. Conclusions

The inhibitory effects of Ni, Cd, and Co on a model activated sludge
process were investigated successfully using a microrespirometric
method. This method allowed for the quantification of inhibition at
various inhibitor, substrate, and biomass concentrations, as well as after
various exposure times. Apart from the determination of the percentage
of inhibition or IC50, the method also allowed for the determination of
OUR'max and K'S, showing that the inhibition was uncompetitive. To the
best of our knowledge, this is the first study reporting the effects of
these many experimental conditions on the inhibition of an activated
sludge process by Ni, Cd, and Co. This confirm the advantage of mi-
crorespirometry over the other commonly used methods, which are the
substrate uptake, bioluminescence, or enzymatic activity and are rela-
tively time-consuming and require each condition to be tested sepa-
rately. Overall, in addition to the inhibitor concentration, the inhibition
was sensitive to the biomass and substrate concentrations as well as to
the exposure time. Thus, it can be concluded that the inhibitory effect of
Ni, Cd, and Co is a complex matrix involving many parameters, which
certainly generate a unique response for each wastewater treatment
plant and for each operating condition. It can be however concluded
that low substrate and high biomass concentrations are the best con-
ditions to ensure a higher microbial resistance to the toxicity of the
three heavy metals tested.
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Silver nanoparticles (AgNPs) are widely used in a high number of industrial applications and are becoming

prevalent in wastewater effluents. It is known that AgNPs exert a toxic effect on activated sludge processes,

but to what extent and under which conditions are still largely unknown. The inhibitory effect of AgNPs on

a synthetic wastewater treatment process was tested using pulse microrespirometry (i.e., a pulse of sub-

strate is injected into a microreactor system). Several conditions were tested, including AgNP concentra-

tion, substrate to biomass ratio (S0/X0) and exposure time. The inhibitory effects were quantified through

the percentage of inhibition of the exogenous and endogenous respiration rates as well as through deter-

mination of the half saturation constant (KS), inhibition constant (KI) and maximum oxygen uptake rate

(OURmax). The results indicated that AgNPs exert uncompetitive inhibition and the concentration that

caused a 50% of inhibition (IC50) of the exogenous respiration rate was 3.32 ± 0.16 mg L−1. The inhibitory

effect of AgNPs on the endogenous respiration was relatively lower, with an IC50 of 7.12 ± 0.11 mg L−1.

Overall, it was observed that an increase in the S0/X0 ratio resulted in higher inhibition and that the inhibi-

tory effects of AgNPs decreased with exposure time.

1. Introduction

Silver nanoparticles (AgNPs) are currently used in an in-
creasing number of sectors, such as chemistry,1 solar en-
ergy,2,3 electronic components,4,5 and medicine6–8 and are
now commonly found in a wide range of everyday commer-
cial products, including cosmetics, filters, containers, and
soaps and detergents.9,10 The production of AgNPs is grow-

ing at an accelerated rate, with an estimated global produc-
tion of 55 t per year,11 and a 670% increase in production
from 2004 to 2010.12 Therefore, AgNPs are likely to be
spread in the environment, and it has been estimated that
they could be found in river sediments at concentrations
ranging from 2 to 14 mg kg−1.12

Several previous reports have shown that AgNPs are princi-
pally released during manufacturing processes and subse-
quent use,13–15 and can be found in wastewater treatment
plants.9,16 The concentration at which AgNPs can be found in
wastewater is highly uncertain. Ranges from 10 ng L−1 to 0.1
mg L−1 have been suggested,17 but in some specific sectors,
such as textile factories, concentrations of up to 1.3 mg L−1

have been proposed.13 Considering the growth rate of the
nanoparticles sector, the concentration of AgNPs in wastewa-
ter is expected to increase significantly in the future.12,18,19

Considering the relatively high toxicity of silver ions (Ag+)
in activated sludge,20,21 it is likely that AgNPs can exert a
toxic effect on microbial cultures. Previous studies (Table 1)
have reported the toxicity of AgNPs on several microbial
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Water impact

Nanoparticles are becoming rapidly of broader use, and the concerns about their toxicity have increased in recent years. Nanoparticles can reach
wastewater treatment plants, which are an expected step in their disposal. In this study, we characterized the impact of silver nanoparticles on the
activated sludge process, which should be considered for clean and efficient operation of these treatment plants.
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cultures, through the determination of the concentration that
causes a 50% inhibition (IC50 (ref. 22)); i.e., 50% decrease in
the oxygen uptake rate (OUR), nitrite production rate or lumi-
nescent activity. Mallevre et al.,23 and Xiu et al.,24 previously
reported the impact of AgNPs on axenic bacterial cultures,
while other reports evaluated the impact of AgNPs on auto-
trophic nitrifying cultures.25–31 Several studies have also
reported the long-term effect of AgNPs on activated
sludge,32–36 including chemical oxygen demand (COD) and
phosphorus removal,34,35 or on the activated sludge microbial
community.36 However, to our knowledge, only Geyik and
Çeçen,37 have quantified the IC50 of AgNP on activated sludge
(Table 1).

Similar to the toxicity of heavy metals,39,40 it has been
suggested that a large number of factors may affect nano-
particle toxicity. Among them, the ionic strength41 of the
medium, the complex interactions with organic and inor-
ganic compounds,42 the size and shape of the nano-
particles,8,25 as well as the operating condition of the pro-
cess34,43 have been suggested. However, these previous
reports on AgNP toxicity were based on qualitative
assessment.

To further explore and better constrain the potential toxic-
ity of AgNPs on activated sludge, the inhibitory effect of
AgNPs on a simulated activated sludge process was studied.
The objective of our work was to conduct a multiparameter
analysis of the effect of AgNPs on activated sludge under a
wide range of experimental conditions, including the AgNP
concentration, substrate to biomass ratio (S0/X0), and expo-
sure time. Moreover, our work included an estimation of the
inhibitory effects of AgNPs on the endogenous respiration,
which is a better indicator of cell damage and irreversible in-
hibition compared to exogenous respiration.44 Given that our
study included a large number of parameters and factors, we
quantified inhibition with a microrespirometry method,
which is based on the measurement of the oxygen consump-
tion rate under well-defined conditions45 in microreactor ar-
rays. This high-throughput method allows for the simulta-
neous evaluation of a large number of samples or conditions
in a relatively short experimental time while significantly re-
ducing experimental error.46,47

2. Materials and methods
2.1. Reactor setup and operation

A simulated activated sludge process fed with synthetic waste-
water was operated in a glass bubble column (0.12 m diameter,
0.66 m height and 6 L working volume). The reactor was inocu-
lated with 1 L of sludge obtained from a conventional munici-
pal activated sludge process (Ticoman urban wastewater plant,
Mexico City) and maintained under steady state for 1 year prior
to the respirometric experiments. The reactor was aerated at a
constant flow rate of 1 VVM (volume of air per volume of reac-
tor per minute) through a porous diffuser (0.09 m diameter) lo-
cated at the bottom of the reactor. The reactor was fed continu-
ously with a synthetic wastewater containing (mg L−1); peptone,
851; meat extract, 585; urea, 159; K2HPO4, 148; NaCl, 37.3;
MgSO4·7H2O, 10.6; CaCl2·2H2O, 21.2. The synthetic wastewater
was fed with a peristaltic pump (Masterflex L/S precision, Cole-
Parmer, USA) at a constant liquid flow rate of 0.125 L h−1 (hy-
draulic residence time of 48 h), while the effluent was evacu-
ated through a fixed outflow and disposed. The corresponding
volumetric loading rate, expressed as chemical oxygen demand
(COD) was 708.4 mg COD L−1 d−1. The pH was maintained at
7.0 ± 0.5 by addition of 1 M H3PO4. The reactor was kept at an
ambient temperature (21 ± 2 °C).

2.2. Analytical methods

The biomass and substrate concentration were reported in
COD units and measured via the closed reflux colorimetric
method, in accordance with standard methods.48 Total COD
was determined from a homogenized sample of the mixed li-
quor. Soluble COD was determined from a centrifuged (5900 g
for 15 min; model 5810 R, Eppendorf, Mexico) and filtered
sample (0.45 μm filter, 66601, Pall Inc., Mexico). Particulate
COD was determined as the difference between the total and
soluble COD. Since the synthetic wastewater fed into the reac-
tor contained no suspended solids, it was assumed that the
particulate COD was primarily composed of biomass (X), and it
was therefore considered as such, while the soluble COD was
considered as the substrate concentration (S). The biomass
concentration was also quantified through volatile suspended
solids (VSS), in accordance with standard methods.48

Table 1 Previously reported IC50 (mg L−1) values for AgNPs in different cultures and determined by different methods; R, respirometry; SNPR, specific
nitrite production rate; L, luminescence. AOB, ammonia oxidizing bacteria; AS, activated sludge; NS, nitrifying sludge. Glu, glucosa; Pept, peptone; Ac,
acetate

IC50 (mg L−1) C and N sources pH T (°C) AgNPs size (nm) Method Culture Ref.

3.00 Glu, Ac, Pept 7.0 25 10 R AS Geyik and Cecen,37

11.10 Glu, Ac, Pept 7.0 25 100 R AS Geyik and Cecen,37

10.75 NH4
+/NaHCO3 — 32 44 SNPR NS Michels et al.,38

0.34 NH4
+/NaHCO3 7.5 25 14 R NS Choi et al.,25

0.47 NH4
+/NaHCO3 7.8 25 20 R AOB Radniecki et al.,28

1.44 NH4
+/NaHCO3 7.8 25 80 R AOB Radniecki et al.,28

0.91 NH4
+/NaHCO3 7.8 30 7 SNPR AOB Yuan et al.,29

2.90 NH4
+/NaHCO3 7.8 30 40 SNPR AOB Yuan et al.,29

0.39 NH4
+/NaHCO3 7.8 30 20 SNPR AOB Mumper et al.,30

10.00 NH4
+/NaHCO3 7–8 25–30 14 R AOB Giao et al.,31

4–32 — — — 15 L P. putida Mallevre et al.,23

Environmental Science: Water Research & TechnologyPaper
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2.3. Characterization of silver nanoparticles

AgNPs were a silver nanopowder purchased from Novacentrix
(Austin, Texas). According to the manufacturer, these AgNPs
are characterized by a mean particle size of 25 nm and a spe-
cific surface area of 23 m2 g−1. The morphology and elemen-
tal composition of the silver nanoparticles were analyzed
using a scanning electron microscope coupled with disper-
sive X-ray fluorescence analyzer (SEM-EDX, kevex 7000, JEOL,
USA) with an accelerating voltage of 5 keV. The aggregation
of the AgNPs in the liquid phase was determined through the
measurement of the hydrodynamic diameter by dynamic
light scattering (DLS), using a Malvern Zetasizer instrument
(NanoZS90, Malvern, USA) at 25 °C. With that purpose AgNPs
were suspended in deionized water, mineral medium or syn-
thetic wastewater containing 50 mg COD L−1 of substrate, in
the same manner than during respirometric tests. The cu-
vettes containing the samples were immediately placed in the
Malvern Zetasizer instrument, and measured over 2.5 h,
which was the approximate duration of the respirometric ex-
periments. The theoretical speciation of Ag was also esti-
mated through a chemical equilibrium software,49 consider-
ing the pH, several Ag concentrations, and the anions and
cations concentration of the synthetic wastewater. The soft-
ware used does not include the thermodynamic data of pep-
tone and meat extract, which are major components of the
synthetic wastewater. Therefore, these proteinic compounds
were mimicked as a mixture of glycine and glutamic acid, in
equal proportions, at the same total COD concentration than
the peptone and meat extract concentration in the synthetic
wastewater. This strategy has been previously reported to esti-
mate speciation in wastewater inhibited by heavy metals.39,50

2.4. Silver nanoparticles and biomass sample preparation

Prior to the respirometry tests, a stock solution of AgNPs was
prepared by suspension of AgNPs in deionized water. This so-
lution had a final concentration of 2.18 g L−1, and it was used
during all respirometric experiments after proper dilution to
obtain the desired final concentration in the microreactors.
Prior to each respirometry test, a stock of biomass was also
prepared. A biomass sample was taken from the bubble col-
umn and, centrifuged at 5900g for 15 min (Model 5810 R,
Eppendorf). The supernatant was discarded, and the pellet
was re-suspended in fresh media (composition reported in
section 2.1.), without a carbon source, to ensure the absence
of any residual substrate. Then, the stock biomass was di-
luted to obtain the desired biomass concentration. It is worth
noting that the absence of any significant residual substrate
was confirmed during each respirometry experiment, with
control tests (no added substrate) showing no exogenous
respiration.

2.5. Microreactor system

The microreactor system used during the microrespirometric
tests was an unbaffled 24-well (16 mm diameter, 18 mm
depth) microflask system (PreSens, Mexico), which was previ-

ously described by Esquivel-Rios et al.46 Each well included a
pre-calibrated fluorometric dissolved oxygen (DO) sensor
(OxoDish, PreSens, Mexico). The sensors were read with a 24-
channel Sensor Dish Reader (SDR-281, PreSens, Mexico)
connected to a personal computer with data acquisition soft-
ware (SDR_v37 software, Presens, Mexico) that utilized a data
acquisition frequency of 4 min−1. Because the microreactor
system did not include an aeration device, the oxygen trans-
fer to the 24 microwells was achieved via superficial aeration,
which naturally occurred in the wells by transfer from the
headspace to the liquid content. To improve mixing and
mass transfer, one glass bead (5 mm diameter) was intro-
duced into each well. The microreactor system was placed at
a fixed temperature in an orbital shaker (Ecotron Infors HT,
Switzerland), at 25 ± 0.5 °C and 100 rpm.

2.6. Inhibition microrespirometry experiments

The inhibitory effects of AgNPs on the simulated activated
sludge process was determined through microrespirometry,
using the pulse dynamic method, which consisted of the on-
line measurement of DO concentration after the addition of a
substrate pulse of a known concentration. This technique
has been widely described for standard respirometers51,52

and more recently for a microreactor system by Esquivel-Rios
et al.46 Briefly, the method included the following steps; (i)
each well of the microreactor system was filled with 1.3 mL
of biomass solution at the desired concentration and without
a carbon source; (ii) the microreactor was closed and placed
in the orbital shaker to ensure superficial aeration, (iii) the
online acquisition software was maintained until stable DO
concentration readings were obtained, which corresponded
to the endogenous respiration state53 and was defined as the
initial baseline; (iv) the orbital shaker was briefly stopped for
approximately 1 min, during which the microreactor was op-
ened and, a pulse of a known AgNP concentration and a
pulse of 0.1 mL of substrate at the desired concentration
were then injected combinedly into each well; (v) the micro-
reactor was closed and, the orbital shaking, as well as contin-
uous DO concentration measurement was resumed; (vi) the
presence of the substrate caused a transient decrease of the
DO concentration, which was proportional to the substrate
concentration; (vii) in the course of substrate uptake, the DO
concentration slowly returned to an apparent steady state,
which was defined as the final baseline, and (viii) the oxygen
mass transfer coefficient (KLa) was determined in each well,
according to the method described by Badino et al.54 Micro-
reactor contents were discarded after each pulse. All respiro-
metric experiments were conducted with replicates (nrep) of
three, unless otherwise specified, and triplicate control exper-
iments without AgNPs were always included.

The experimental condition for each set of respirometric
experiments are shown in Table 2. First, preliminary respiro-
metric experiments were conducted, to establish a convenient
span of AgNP concentrations that caused a significant range
of inhibition. The range of the tested conditions was from
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0 to 64 mg L−1 of AgNPs. Second, the effect of AgNP concen-
tration was evaluated in a range from 0 to 16 mg L−1, at a
constant biomass and substrate concentration. Third, the ef-
fect of substrate and biomass initial ratio (S0/X0) was tested
in a range of 0.0075–0.126, in COD units. To cover that S0/X0
range, two methods were used. First, X0 was kept constant at
1000 mg COD L−1 while S0 was varied in a range from 8 to
126 mg COD L−1. Next, S0 was kept constant at 50 mg COD
L−1 while X0 was varied from 1000 to 6640 mg COD L−1. In all
cases, a constant AgNP concentration was maintained.
Fourth, to evaluate the effects of exposure time on the toxicity
of AgNPs, biomass samples placed in the wells of the micro-
reactor system were exposed to AgNPs, at concentrations of 4,
8 and 16 mg L−1, and maintained from 0 to 8 h. Then, a sub-
strate pulse of 64 mg COD L−1 was injected into each well.
Similarly, control experiments without AgNPs were performed
with the same time sequences.

2.7. Data interpretation

The exogenous oxygen uptake (OURex) rate was calculated
from the DO mass balance in the microreactors (eqn (1)),
where KLa is the volumetric oxygen mass transfer coefficient
(h−1), C is the measured DO concentration (mg O2 L

−1) of the
respirometric experiment, and Cb is the initial baseline DO
concentration (mg O2 L

−1) that corresponds with the DO con-
centration during the pseudo steady state prior to pulse injec-
tion. More details on these equations can be found else-
where.51

(1)

During the pulse respirometry, Cb was typically inferior to the
saturation concentration (C*). This difference accounted for the
endogenous respiration rate (mg O2 mg COD h−1). Two endoge-
nous respiration rates were distinguished; bH, observed before

pulse injection; Cb, determined from the initial baseline (eqn
(2)); , when the system returned to steady state after the pulse

injection; and , determined from the final baseline (eqn (3)).

(2)

(3)

The impact of AgNPs on the wastewater treatment process
was quantified through determination of the specific oxygen
uptake rate (OUR; mg O2 mg−1 COD h−1). As described in the
results section, the activated sludge process was well de-
scribed by a Monod kinetic (eqn (4)), where OURmax (mg O2

mg−1 COD h−1) and KS (mg COD L−1) are the maximum OUR
and the substrate affinity constant, respectively, observed in
the absence of AgNPs.

(4)

In the presence of AgNPs, the apparent OURmax

and the apparent KS were retrieved from the observed

(OUR′), using the same Monod model (eqn (5)).

(5)

To retrieve and , the method was based on the

injection of pulses of increasing concentration, which has
been exhaustively described55,56 and consisted of determin-

ing the observed at several pulse concen-

trations (Sp), all of which were conducted at the same nano-

particle concentration. Both, and were

determined by Monod model fitting (eqn (5)) to

vs. Sp, with the Runge–Kutta method using Levenberg–
Marquardt optimization (Matlab R2012b software). Goodness
of fit was estimated by the coefficient of determination (R2).
The same protocol for determining OURmax and KS was ap-
plied during the experiments in the absence of AgNPs.

In addition to the kinetic parameters, the effect of AgNPs
was also quantified through the percentage of inhibition

(I%). This parameter was determined from the in

the presence and absence of the inhibitor, according to eqn

(6), where is the in the presence of

AgNPs.

Table 2 Condition of each set of respirometric experiments

1. Preliminary tests Biomass (mg COD L−1): 1029
Substrate (mg COD L−1): 54
AgNPs (mg L−1): 0, 16, 32, 64
Exposure time (h): 0

2. Effect of AgNPs Biomass (mg COD L−1): 1142, 1029
Substrate (mg COD L−1): 50, 54
AgNPs (mg L−1): 0, 2, 4, 8, 16, 64
Exposure time (h): 0

3. Effect of S0/X0 Biomass (mg COD L−1): 1000, 1650,
2602, 3301, 6638
Substrate (mg COD L−1): 9.6, 14, 36,
40, 58, 63, 77, 126
AgNPs (mg L−1): 8
Exposure time (h): 0

4. Effect of exposure time Biomass (mg COD L−1): 1348
Substrate (mg COD L−1): 50
AgNPs (mg L−1): 4, 8, 16
Exposure time (h): 0, 1, 2, 4, 8
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(6)

In addition, the percentage of endogenous respiration in-
hibition (I%bH) was determined according to eqn (7), where

is the final endogenous respiration rate (eqn (3)) observed

in the control experiment with no inhibitor, and is the

observed in the presence of AgNPs.

(7)

2.8. Statistical analysis

The significance difference between parameters was calcu-
lated using the Tukey–Kramer's multiple comparison (TK)
test performed after analyzing variance (α < 0.05) using the
OriginPro 8 SR0 v8.0724 software (OriginLab, Northampton,
MA).

3. Results and discussion

SEM-EDX analysis showed that the morphology of AgNPs
were spherical with an average size of 25 nm (Fig. 1), which
is similar to what is reported by the manufacturer. It was fur-
ther found that the AgNPs were mostly composed of silver
and carbon with concentrations of 83.99 and 7.86% respec-
tively (inner Table in Fig. 1). Aggregation of the nanoparticles
was determined through the measurement of the hydrody-
namic diameter by dynamic light scattering (DLS), over 2.5 h,
which was the approximate duration of the respirometric
tests. In all cases, including AgNPs suspended in deionized
water, mineral medium and synthetic wastewater, two hydro-
dynamic diameter classes were observed, with an average of
172.1 ± 14.9 and 35.8 ± 5.2 nm, and with an intensity percent-
age of 84.7 ± 4.6 and 14.0 ± 3.4%, respectively (Fig. S1A†).
Fig. S1B† also shows an example of the hydrodynamic diame-
ter over time, observed with synthetic wastewater. No signifi-
cant changes over time was observed, in any of the condi-
tions tested (results not shown), suggesting that AgNPs
aggregation was not changing over time. Table 3 shows the
average hydrodynamic diameter observed under all tested
conditions. Overall, it was observed that the composition of
the suspension medium had little effect on the hydrody-
namic diameters. When suspended in deionized water,
AgNPs formed larger aggregates, although not always with a
significant difference compared to synthetic wastewater. It
was further observed that sonication had no effect of the hy-
drodynamic diameter of both sizes classes, for a given sus-
pension media. These results suggest that the nanoparticle
aggregates were relatively stable over time and not sensitive
to external mechanical forces. The latter is contradictory to
previous reports, showing a size increase of AgNPs aggregates

over time,57–59 although these previous reports were done un-
der different experimental conditions, including shortest
time scale and simpler media.

The theoretical speciation of the AgNPs was analyzed and
is presented in Table S1,† expressed as the percentage of free
Ag and Ag-complexes with respect to the total Ag concentra-
tion (Table S1†). Free Ag increased slightly from 28.8 to
30.3% when the total Ag concentration increased. The domi-
nant complex was AgCl, which represented about 63% of the
total Ag, with little effect of the Ag concentration. This is in
accordance to the literature, since Levard et al.60 have previ-
ously reported that Ag forms strong complexes with chlorine.
Complexes formation with chlorine in wastewater may result
of major importance, as Zhang et al.61 showed that the chlo-
rine to Ag ratio plays a predominant role in sequestration,
precipitation and release of Ag from AgNPs.

The activated sludge process was operated for approximately
1 year prior to the respirometric experiments. The COD re-
moval efficiency was stable at 90 ± 2%, and the biomass con-
centration was maintained at an average value of 559 ± 35 mg
COD L−1, which corresponded to 375 ± 23 mg VSS L−1. The aver-
age ratio between COD and VSS observed during the year of op-
eration (n = 55) was 1.49 ± 0.15 g COD g−1 VSS. Preliminary res-
pirometric experiments were conducted to establish a
convenient range of AgNP concentrations. Examples of the
respirograms observed during these preliminary tests are
presented in Fig. S2,† showing that an AgNP concentration
ranging from 0 to 16 mg L−1 was adequate, because it caused a
significant but not total inhibition.

Fig. 2 shows some examples of OURex profiles, observed after
the injection of a substrate pulse of 50 mg COD L−1 in the pres-
ence of increasing concentrations of AgNPs. In all cases, OURex

increased sharply and reached a maximum OURex

immediately after pulse injection. After reaching the maximum,
OURex slowly returned to the initial baseline, which
corresponded to the endogenous respiration, i.e., no exogenous

Fig. 1 SEM image and EDX composition of silver nanoparticles.
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respiration. In all cases, the presence of AgNPs had a clear in-
hibitory effect, which resulted in flatter respirograms, as well as

lower . Surprisingly, at an AgNP concentration of 4

mg L−1, a plateau in the respirograms was observed after

was reached. This plateau was observed in each of

the 3 replicates of each of the five substrate concentrations
tested, discarding experimental artifacts. For an unknown rea-
son, the plateau was never observed at any other AgNP concen-
tration. It is worth mentioning that at the higher AgNP concen-
trations tested, Fig. 2 shows negative OURex values, at the end of
the pulse. Such unrealistic OURex are easily explained by the fact
that AgNPs had an inhibitory effect on the endogenous respira-
tion, resulting in an increase of the final baseline DO concentra-
tion, compared with the initial baseline. The difference between
the initial and final baselines was exploited to determine the
endogenous inhibition, as will be described subsequently.

The observed decrease in in the presence of

AgNPs allowed for the determination of I%. Fig. 3 shows I% as
a function of AgNP concentration, which exhibits an asymp-
totic pattern, as previously described by Liu et al.,62 in a nitrify-
ing sludge exposed to ZnO nanoparticles and by Michels
et al.,38 in a nitrifying sludge culture exposed to AgNPs. Within
the range of AgNP concentration tested, the highest observed
I% was 95%. The latter result agrees with a 95% maximum in-
hibition reported by Liu et al.,62 with ZnO nanoparticles in a ni-
trifying sludge and is also in agreement with Giao et al.,31 who
reported a maximum inhibition of 50% in a nitrifying axenic

culture exposed to AgNPs. From the results presented in Fig. 3,
the IC50 was 3.32 ± 0.16 mg L−1, which is within the range
reported in the literature (Table 1).

As shown in Fig. 2, at the higher AgNP concentration
tested, a substantial change in the DO baseline was observed
before and after pulse injection. This reflects a change in the
endogenous respiration rate (eqn (3)) and is a strong indica-
tor that AgNPs caused biomass death or irreversible inhibi-
tion of a significant fraction of the complex microbial com-
munity. This inhibitory effect was quantified through I%bH as
a function of AgNP concentration, with an asymptotic pattern
such as that observed with I% (Fig. 3), and the IC50 for
endogenous respiration was 7.12 ± 0.11 mg L−1. To our
knowledge, this is the first report on the nanoparticle effects
on the endogenous respiration rate of a microbial culture.
From Fig. 3, three distinctive zones can be denoted: (A) no-in-
hibition, (B) inhibition of exogenous respiration only and (C)
inhibition of both exogenous and endogenous respiration.
We found that an asymptotic model properly described both
I% (eqn (8)) and I%bH (eqn (9)).

(8)

Table 3 Results of the AgNPs light scattering analysis; average particles diameter (nm ± SD); and intensity of the two dominant diameter classes (% ±

SD), submerged in mineral medium (MM), synthetic wastewater containing 50 mg COD L−1 of substrate (SW), and deionized water (DW), before and after
10 min sonication. Letters in parenthesis are the Tukey–Kramer (TK) test results, values with the same capital letter are not significantly different (α <

0.05). All data are the results of 22 measurements, measured over 2.5 h

Sonication Medium Class I Class II

Yes DW 191.3 ± 25.0(C); 88.9 ± 5.1% 40.4 ± 17.3(X,Y); 14.8 ± 3.8%
MM 167.4 ± 17.4(A,B,C); 88.4 ± 11.0% 35.6 ± 12.5(X,Y); 10.8 ± 5.1%
SW 157.7 ± 18.7(A,B); 87.1 ± 3.0% 30.0 ± 9.3(Y); 11.5 ± 11.0%

No DW 184.1 ± 29.9(B,C); 83.2 ± 5.3% 40.0 ± 15.9(X,Y); 14.8 ± 3.8%
MM 153.8 ± 16.1(A); 76.5 ± 11.3% 29.0 ± 18.3(Y); 20.0 ± 11.1%
SW 177.9 ± 39.2(B,C); 83.7 ± 4.4% 40.0 ± 23.9(X); 12.2 ± 3.1%

Fig. 2 Examples of the observed OUR curves after the injection of a
single substrate concentration (50 mg COD L−1) in the presence of
increasing AgNP concentrations (1–16 mg L−1).

Fig. 3 I% (●) and I%bH
(□) effect of increasing concentration of AgNPs.

Three distinctive zones can be denoted; (A) no-inhibition, (B) inhibition
of exogenous respiration only and (C) inhibition of both exogenous
and endogenous respiration (nrep = 4). Dark lines show the best model
fitting (eqn (8) and (9)), and error bars represent one standard
deviation.
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(9)

where IC and are the minimum AgNP concentration at

which an exogenous or an endogenous inhibitory effect are

observed, respectively; and KI and are the inhibition

constant of the exogenous and endogenous respiration rates,

respectively. The values of IC, , KI and are reported

in Table 4. The values of IC and were significantly higher

than the range of AgNP concentrations currently found in
wastewater, i.e., 10 ng L−1 to 0.1 mg L−1,17 but similar to the
concentration found in some specific sectors, such as textile
factories, where concentrations of up to 1.3 mg L−1 have been
suggested.13 Therefore, wastewater inhibition by AgNPs is
probably not an immediate threat for wastewater processes,
except in few specific cases, but it might become a concern
in the future as AgNP production and use is increasing
exponentially.

When pulses of increasing concentration were used,

vs. Sp was properly fitted by the Monod model (aver-

age R2 = 0.97 ± 0.02, n = 20) and and could be de-

termined. Fig. 4 shows and values as a function of

the AgNP concentration. was in the range of 0.0005–

0.019 mg O2 mg COD−1 h−1, which was within the range previ-
ously reported by Esquivel-Rios et al.,40 in an activated sludge

fed with the same synthetic wastewater. was in the range of

0.24–19.1 mg COD L−1 and was similar to the value reported by
Insel et al.,63 in an activated sludge fed with synthetic wastewa-
ter. An increase in AgNP concentration caused a decrease in

both and , which is an indicator of uncompetitive

inhibition, i.e., inhibitor that binds the enzyme–substrate com-
plex.64 However, the classical uncompetitive model only prop-

erly fitted the values (eqn (10), R2 = 0.95 ± 0.01, n = 4),

where is an inhibition constant. values were better de-

scribed by the linear model (eqn (11), R2 = 0.96 ± 0.001, n = 4),

where is a constant.

(10)

(11)

Fig. 5 shows I% and I%bH as a function of S0/X0, with an
asymptotic pattern. Among S0 and X0, the latter was the pa-
rameter that had a major effect on inhibition. When increas-
ing X0 at a constant S0, a significant decrease in I% and I%bH

was observed, while no effect was observed on I% and I%bH

when changing S0 at a constant X0 (α < 0.05). A similar effect
of X0 on I% was previously reported in wastewater exposed to
heavy metals65,66 and was explained by the fact that toxic
compounds can be absorbed to a greater extent in the pres-
ence of a higher concentration of biomass, which results in
lower availability of the inhibitor.65,67 To the best of our
knowledge, this is the first time that the effect of S0/X0 on in-
hibition by nanoparticles is reported.

Finally, the effect of the exposure time was tested in the
wells of the microreactor system, with a biomass concentration
of 1348 mg COD L−1 (905 mg VSS L−1). A AgNP concentration of
4, 8 or 16 mg L−1 was injected into the wells, and an exposure
time from 0 to 8 h was provided before a pulse of substrate at
50 mg COD L−1 was injected. The results of that experiment are
shown in Fig. 6. At all AgNP concentrations tested, an asymp-
totic decrease in inhibition was observed over the exposure
time. At the lowest AgNP concentration tested, a total loss of
the inhibitory effect was observed after 8 h of exposure time. In
the case of AgNP concentrations of 8 and 16 mg AgNPs L−1, I%
decreased from 90 ± 1.6% to 43.5 ± 1.2% and from 97 ± 1.8% to
72.8 ± 2% after 8 h of exposure time, respectively. The decrease
in I% over time can be explained by the fact that AgNPs can be
accumulated in the activated sludge biomass through

Table 4 Kinetic parameters estimated by the model proposed for AgNPs
(eqn (8) and (9)). SD (standard deviation)

Parameters Average ± SD

IC (mg L−1) 1.90 ± 0.13

(mg L−1) 4.00 ± 0.65

KI (mg L−1) 1.34 ± 0.02

(mg L−1) 2.90 ± 0.30

Fig. 4 (A) and (B) parameters determined at several
AgNP concentrations (nrep = 4). Dark lines show the best model fitting
(eqn (10) and (11)), and error bars represent one standard deviation.
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extracellular polymeric substances that are commonly formed
in the presence of toxic substances for protection purposes.37,68

Another explanation may be that AgNPs interact over time with
different ligands that are present in the synthetic wastewater
(like a Cl−, PO4

−, S− ions), which form silver-complexes that are
subject to precipitation.69 The effect of exposure time on I%
was modeled well by a modified uncompetitive inhibition
model (eqn (12)), where Imax is the maximum percentage inhibi-
tion, t is the exposure time, and K1 and K2 are the constants.

(12)

4. Conclusion

The microrespirometric method was successfully applied to
determine the inhibitory effect of AgNPs on a simulated acti-
vated sludge process. The method was applied to a large
number of experimental conditions, which allows for deter-
mination of several key parameters including OURmax, KS and

KI. The inhibitory effect of AgNPs was quantified through de-
termination of I% and, for the first time, I%bH, and a model
describing the inhibitory effect was proposed. The kinetic pa-
rameters showed that AgNPs exert uncompetitive inhibition
on the activated sludge process. Furthermore, the S0/X0 ratio
showed that an increase in the biomass concentration was
correlated with a decrease in the inhibitory effect caused by
AgNPs on the activated sludge process. In addition, it was de-
termined that the increase in the exposure time to AgNPs led
to a decrease in the toxic effect on the active sludge process.
Overall, the results show that the inhibitory effects of AgNPs
on activated sludge must be seen as a complex matrix that in-
volves many parameters that generate unique responses for
each wastewater treatment plant and for each operating con-
dition. However, it can be concluded that a relatively high
biomass concentration, as well as long exposure times are
the best conditions to ensure higher microbial resistance to
the toxicity of AgNPs.
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