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RESUMEN 

 

DDT fue un plaguicida usado intensivamente en México desde 1956 hasta 1960, y por 

una recomendación de la Organización Mundial de la Salud actualmente se sigue 

permitiendo su aplicación para el control de la malaria y el dengue. Actualmente 

México, China y la India son los únicos productores de DDT. Su persistencia en el 

ambiente así como su capacidad para bioacumularse han hecho que se busquen 

alternativas para la reducción de sus niveles o eliminación en el ambiente. Una de las 

alternativas en estudio es la biosorción por lo que el propósito de este trabajo fue evaluar 

la capacidad que tiene la biomasa inactiva proveniente de un  cultivo mixto bacteriano 

para adsorber DDT. Se evaluó la capacidad de biosorción de DDT de un cultivo  

bacteriano mixto aislado en el Valle del Yaqui en Sonora, propagado en el laboratorio, 

cosechado por centrifugación y  secado con acetona a -20° C. Se estandarizó un método 

para dosificar  muestras homogéneas de células suspendidas en el reactor para llevar a 

cabo los experimentos de biosorción. La evaluación se realizó determinando tanto la 

isoterma como la cinética de adsorción. Los experimentos se evaluaron determinando la 

concentración de DDT residual en la biomasa mediante cromatografía de gases de los 

extractos orgánicos correspondientes. Los valores experimentales que describen la 

isoterma se ajustaron al modelo de Langmuir, obteniéndose una capacidad máxima de 

adsorción (qmax) de 2.656 mg de DDT/g de biomasa y un coeficiente de afinidad (b) de 

0.062 mg/L; el bajo valor del coeficiente de afinidad demuestra que el adsorbente tiene 

una buena afinidad por el DDT. Los resultados cinéticos demuestran, así mismo, que el 

fenómeno de adsorción se realiza en los primeros 20 minutos. Se puede concluir que el 

fenómeno de biosorción si se lleva a cabo y contribuye aproximadamente en un 25 % en 

el proceso integral de eliminación de DDT.  
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ABSTRACT 

 

 

DDT was a widely used pesticide in Mexico since 1956 to 1960 and by recommendation 

of the World Health Organization (WHO) actually, its application it is being permitted 

for malaria and dengue control. Actually, Mexico along with China and India are the 

only DDT producers. Its persistency on the environment and due its capacity to 

bioaccumulate, had make the search for alternatives to reduce its levels or environment 

elimination. One of the alternatives being studied is biosorption, so the purpose of this 

work was to evaluate the capacity that had the inactive biomass proceeding from a 

bacterial mixed culture, to adsorb DDT. It was evaluated the DDT biosorption capacity 

of a bacterial mixed culture isolated from Yaqui Valley in Sonora, reproduced in 

laboratory, harvested by centrifugation and dried with acetone at - 20º C. A method was 

standardized to distribute homogenous samples of suspended cells in the reactor to tale 

along the biosorption experiments. The evaluation was realized determining the isotherm 

and the kinetic adsorption. The experiments were evaluated determining the residual 

DDT concentration in the biomass by gas chromatography of the correspondent organic 

extracts. The experimental values that describe the isotherm adjusted to the Langmuir 

model, obtaining a maximum adsorption capacity (qmax) of 2.656 mg DDT/g biomass 

and an affinity coefficient (b) of 0.062 mg/L; the low value of the affinity coefficient 

demonstrates that the adsorbent has a good affinity for DDT. The kinetic results also 

demonstrate that the adsorption phenomenon is being realized in the first 20 minutes. It 

can be concluded that the biosorption phenomenon it’s taking place and it contributes in 

approximately 25% of the integral process of DDT elimination.  
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CAPÍTULO 1 

 

INTRODUCCIÓN Y OBJETIVOS 

 

1.1 Introducción 

 

DDT (1, 1, 1-tricloro-2,2-bis (p-clorofenil) etano) es uno de los plaguicidas más 

persistentes en el ambiente el cual tiende a acumularse a través de la cadena alimenticia de 

las especies (bioacumulación). Esto llevó en 1972 a su prohibición en Estados Unidos y a 

restringir su uso en otros países.  

 

Este plaguicida fue usado intensiva y sistemáticamente en México desde 1956 hasta 1960, y 

por una recomendación de la Organización Mundial de la Salud (WHO, de sus siglas en 

inglés) se ha permitido su aplicación para el control de la malaria. En el período de 1971-

1984 se aplicaron alrededor de 60,600 toneladas de insecticidas organoclorados de las 

cuales el 10 % fueron DDT (López-Carrillo y col., 1996). Actualmente, México junto con 

China y la India son los únicos productores de DDT a nivel mundial. Sin embargo, la 

Secretaria de Salud se ha comprometido a eliminar el uso de DDT y buscar otras 

alternativas para el control de la malaria con la ayuda de Canadá y Estados Unidos. 

 

Los residuos de DDT son biodegradados muy lentamente y se bioacumulan en los tejidos 

grasos (Waliszewski y col., 2005) produciendo efectos letales en los sistemas nervioso, 

respiratorio, al aparato digestivo, y a las membranas mucosas de los vertebrados (González 

y Canales, 1995). Cebrian (1998), reportó evidencia de carcinogenicidad de varios tipos de 

plaguicidas. 

 

Descontaminar diluyendo o movilizando los contaminantes del sitio contaminado solo 

relocaliza el problema, favoreciendo el depósito de tóxicos en los cuerpos de agua 

superficiales y subterráneos, suelos y aire, impactando desde allí severamente al ecosistema 

(Alexander, 1994; Richins y col., 1997). 
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El incremento en la contaminación y la presencia de plaguicidas en el ambiente, han 

favorecido  el desarrollo de microorganismos que son capaces de degradarlos lo que hace 

posible su utilización para abatir los niveles de contaminación así como los problemas de 

salud causados por ellos. Se han reportado microorganismos que pueden transformar el 

DDT,  principalmente en condiciones anaeróbicas, en donde el principal producto es DDD 

también tóxico y cuya acumulación tampoco es deseable. 

 

El Noroeste de México es una zona donde se practica una agricultura intensiva a base de la 

tecnificación de las labores del campo y aplicación masiva de agroquímicos. Esto ha 

generado un problema de contaminación ambiental, donde los plaguicidas se encuentran 

impactando suelo, agua y fluidos humanos (Cámara, 1992; González y Canales, 1995; 

García y Meza, 1991).  

 

Una alternativa para la remoción de DDT y otros compuestos orgánicos de sitios 

contaminados es la biosorción, proceso que implica la interacción directa entre el 

compuesto a remover (sorbato) y el biosorbente formado por las estructuras externas de 

microorganismos (bacterias, levaduras y hongos). En este caso el material biológico  es 

utilizado para remover contaminantes a partir de soluciones acuosas (Juhasz y col., 2000; 

Juhasz y col., 2002;  Juhasz y col., 2003). 

 

Los microorganismos adsorben iones y compuestos orgánicos del medio ambiente mediante 

interacciones independientes del metabolismo de estas especies con la superficie celular;  

en este caso la difusión del compuesto desde el seno del líquido a los sitios activos de la 

superficie de la biomasa inactiva, ocurre mediante un mecanismo pasivo sin gasto de 

energía (Palmieri y col., 2000). El secuestro intracelular de estos también se puede dar en 

un proceso dependiente del metabolismo. El tamaño pequeño de los microorganismos por 

el cual poseen  una alta relación superficie/volumen,  los dota de una gran área de contacto 

con los materiales del medio ambiente que los rodea haciéndolos atractivos como 

adsorbentes para ser utilizados en procesos de remoción de contaminantes como la 

biorrestauración. (Kuroda, 2003).  
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La biosorción como proceso de remoción de contaminantes ofrece algunas ventajas sobre 

otras alternativas tales como bajo costo, generación de menores volúmenes de lodos 

biológicos o químicos para ser confinados y alta eficiencia de destoxificación a partir de 

soluciones diluidas de contaminantes (Göksungur y col., 2005).  

 

Una gran parte de los estudios de biosorción son realizados en sistemas intermitentes con 

un solo tipo de compuestos orgánicos. Estos procesos son conceptualmente simples; una 

biomasa microbiana adecuada es puesta en contacto con la solución acuosa que contiene a 

las moléculas o iones del contaminante orgánico, es permitido que proceda un tiempo 

suficiente de contacto para que la biomasa capte estas moléculas y llegue a un equilibrio y 

luego la biomasa es separada de la fase líquida, es regenerada mediante la separación del 

contaminante o eliminada de una manera ambientalmente aceptada (Zümriye, 2005). 

 

Con el fin de contribuir a la solución del problema de contaminación por plaguicidas en la 

región del Valle del Yaqui, en estudios realizados con anterioridad (Carrillo-Pérez, 2004) se 

aisló un cultivo mixto bacteriano el cual tuvo la capacidad para degradar aproximadamente 

el 50 % del DDT presente en el medio inoculado. El DDT restante se encontró adherido al 

paquete celular, por lo que se pretende con este trabajo complementar el estudio mediante 

la evaluación del fenómeno de biosorción, determinando la capacidad de biosorción de 

DDT que tiene la biomasa inactiva proveniente de cultivo mixto bacteriano degradador de 

DDT, mediante la obtención de la  isoterma  y la cinética de adsorción. 

 

1.2 Objetivo General 

 

Evaluar el fenómeno de biosorción de DDT, como una alternativa de separación, en un 

cultivo mixto bacteriano conformado principalmente por bacilos Gram negativos 

presumiblemente identificados como Pseudomona fluorescens, Pseudomona putrefaciens, 

Neisseria flavescens, Acinetobacter calcoacéticus, Moraxella bovis así como bacilos Gram 

positivos no identificados. 

 

 



 

 

 

 

4 

 

1.2.1 Objetivos Específicos  

 

 Desarrollar una metodología para la obtención de muestras homogéneas de biomasa 

metabólicamente inactiva de un cultivo mixto bacteriano. 

 Implementar el sistema experimental para  estudiar la biosorción. 

 Realizar estudios de la cinética de biosorción de DDT en la biomasa 

 Obtener la isoterma de biosorción a partir de los datos obtenidos de la 

experimentación. 
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CAPÍTULO 2 

 

REVISIÓN BIBLIOGRÁFICA 

 

2.1 Contaminación Ambiental por Plaguicidas 

 

El desarrollo de las sociedades contemporáneas se ha acelerado a partir de la última mitad 

del siglo XX, provocando problemas de contaminación, ocasionados principalmente por el 

uso de compuestos químicos sintéticos caracterizados como xenobióticos, cuya producción 

en los países industrializados llega a ser equivalente a alrededor del 15 % de la producción 

de biomasa neta (Egli, 1974). Sin embargo, gran parte de estos compuestos químicos entran 

directa o indirectamente al ambiente, generando contaminación, razón por la cual en las 

últimas décadas se han enfocado esfuerzos a la solución de esta problemática (Ortega y col, 

1994; Bandala, 1998). 

 

Originalmente se trató de resolver el problema de la contaminación diluyendo o 

movilizando los contaminantes del sitio contaminado, en muchos casos, relocalizando el 

problema y aún agudizándolo por la formación de derivados tóxicos de los mismos. Esto a 

propiciado el depósito de tóxicos en los cuerpos de agua superficiales y subterráneos, 

suelos y aire ha partir de los cuales alcanzan los sistemas biológicos, impactando 

severamente el ecosistema (Alexander, 1994; Richins y col., 1997). 

 

Los compuestos xenobióticos han sido de gran utilidad como plaguicidas, contribuyendo al 

incremento de la productividad agrícola a nivel mundial (Derache, 1990). Sin embargo, el 

uso generalizado y la introducción de agroquímicos a países en desarrollo, ha propiciado un 

uso inadecuado de ellos, así como el desarrollo de plagas resistentes y con esto su excesiva 

aplicación, generando contaminación en los ecosistemas (Ortega y col., 1994). 
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2.1.1 Propiedades de los Plaguicidas 

 

Se denomina plaguicida a toda sustancia química natural o sintetizada, utilizada en 

agricultura para controlar los diversos organismos perjudiciales, como pueden ser todo 

animal a planta (virus, bacterias, setas, hierbas, gusanos, moluscos, insectos, roedores y 

mamíferos) (Ware, 1998). 

 

Los plaguicidas son utilizados principalmente para combatir a las plagas que atacan los 

cultivos agrícolas y para controlar  los vectores de enfermedades humanas transmisibles 

como la malaria, fiebre amarilla, enfermedad de chagas, tifo, paludismo, dengue, entre otras 

(Ortiz-Hernández y col., 1997; INEGI, 1995). 

 

Los plaguicidas se clasifican en una gran variedad de formas: según los organismos que 

controlan, su concentración, su modo de acción, su composición química, según las 

presentaciones de sus fórmulas comerciales y según el uso al que se destinan. Sin embargo, 

es conveniente recordar que por definición todo plaguicida es una sustancia tóxica, 

diseñada para interferir o modificar mecanismos fisiológicos fundamentales de los insectos, 

pero que también son compartidos por otros animales, incluido el ser humano, y que en 

determinadas circunstancias puede ocasionarle la muerte (OMS, 1992; UNEP, 1987; 

OPS/OMS, 1993). El esquema cualitativo del uso de plaguicidas se ha modificado 

sustancialmente desde la Segunda Guerra Mundial. En un inicio, los insecticidas 

organoclorados tuvieron preferencia; más tarde fueron reemplazados por los 

organofosforados y los carbamatos, junto con los piretroides. Tales modificaciones y el 

interés otorgado a estas sustancias se deben a que los plaguicidas han sido un factor 

importante en el incremento de la productividad agrícola en muchas partes del mundo 

(OPS, 2002; OPS/OMS, 2001; PNUD, 2000; OMS, 1992). 

 

De las más de 70 mil sustancias químicas que se encuentran en el mercado, los plaguicidas 

sintéticos han ocupado un lugar destacado desde 1940 como la principal estrategia para el 

control de las plagas. La producción mundial de plaguicidas se duplicó de 1970 a 1985 y 

las ventas, que en 1970 fueron de 2,700 millones de dólares (mdd), alcanzaron al final del 
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siglo los 40 mil mdd anuales en el mundo. Para esta época se vendieron aproximadamente 

2,800 millones de kilogramos de 900 ingredientes activos, y más de 50 mil formulaciones 

comerciales. De ese total, el porcentaje utilizado en países menos industrializados ha 

ascendido en las últimas tres décadas del 20% a cerca del 40%. Más de mil compuestos 

químicos, agentes biológicos y agentes físicos, marcados como formulaciones compuestas 

o nombres comerciales, son usados en todo el mundo como insecticidas, fungicidas, 

herbicidas, rodenticidas y antimicrobianos (OPS/OMS, 1993; PNUMA/OMS, 1992; Hayes, 

1982; WHO/UNEP, 1990). 

 

En 1980 el consumo de plaguicidas en México, fue de 2.8 millones de toneladas, y en 1990 

de 3.8 millones de toneladas, lo que representó un incremento de 34.5%. De este consumo, 

en promedio, 80% se destina a cubrir las demandas del ciclo agrícola primavera-verano y el 

20% restante al ciclo otoño-invierno (Ortega y col., 1994). De manera similar, el uso 

excesivo de plaguicidas en la agricultura y en el sector pecuario, la recolección de los 

productos sin esperar el intervalo de seguridad, la contaminación durante el 

almacenamiento, el transporte, el expendio o la preparación de los alimentos, el ordeño y 

sacrificio del ganado sin cumplir con el tiempo mínimo recomendado desde la última 

aplicación, son factores que ocasionan una elevada contaminación con residuos de 

plaguicidas de los alimentos de origen vegetal y animal, lo cual puede repercutir de alguna 

manera en la salud de las poblaciones (WHO/UNEP, 1990; Reigart y Roberts, 1999).  

 

Debido a la resistencia desarrollada por algunas plagas por el uso constante de los 

plaguicidas, cada vez se necesitan aplicar mayores cantidades de plaguicidas para mantener 

los rendimientos promedio en cada cultivo (INEGI, 1995). Lo anterior ha ocasionado a 

menudo enormes pérdidas económicas, derivadas del rechazo por parte de las naciones 

desarrolladas a las exportaciones de alimentos que hacen los países en vías de desarrollo. 

Con frecuencia estos alimentos son rechazados por no cumplir con las normas sanitarias de 

comercio internacional en cuanto a contenido de residuos de ciertos plaguicidas, muchos de 

los cuales han sido paradójicamente cancelados o restringidos por los mismos países 

desarrollados, pero exportados a los países en desarrollo (Reigart y Roberts, 1999; Wayland 

y Laws, 1991). 
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2.1.2 Plaguicidas Organoclorados: DDT 

 

Los pesticidas organoclorados son compuestos orgánicos que incluyen en su molécula uno 

a más átomos de cloro, los cuales empezaron a ser utilizados como plaguicidas a partir de la 

década de 1940. Son compuestos por lo general hidrofóbicos, que tienden a acumularse en 

los tejidos grasos y debido a su persistencia han sido asociados a fenómenos de 

biomagnificación de contaminantes a través de la cadena alimenticia, alcanzando de esa 

manera niveles de toxicidad. El 1,1,1-tricloro-2,2-bis(p-clorofenil) etano (DDT) es el 

insecticida organoclorado mejor conocido y más ampliamente discutido, cuyo principal uso 

actual es el control del paludismo a través del exterminio de los mosquitos vectores. En el 

pasado reciente también se empleaba en cultivos tan populares como el algodón; pero 

ahora, en este uso ha sido sustituido por insecticidas menos persistentes. La síntesis 

química del DDT se logró a finales del siglo pasado en 1874 por Paul Hermann Müller; sin 

embargo, no fue sino hasta la segunda guerra mundial cuando se generalizó su uso como 

insecticida, en este caso, para el combate contra el tifo y el paludismo. Poco después, su 

aplicación se amplió al campo agrícola y ya para la década de los 60’s, el 80 % de la 

producción de DDT era empleada en el cultivo del algodón. Debido a sus características 

fisicoquímicas, el DDT  puede transportarse por grandes distancias y ello ha originado su 

distribución global. Se ha encontrado DDT y sus metabolitos DDD y DDE aún en lugares 

donde el insecticida no ha sido aplicado, tal y como ocurre en el Ártico (Ritter y col., 

1995).  

 

Su alta solubilidad en grasas y estabilidad a la fotooxidación, hacen de éste un insecticida 

altamente persistente. La molécula del DDT es de baja reactividad dado que su estructura 

química está formada por dos anillos bencénicos unidos a una molécula de tricloroetano; a 

su vez, cada anillo benceno tiene unido un átomo de cloro en posición para y esto hace que 

tienda a acumularse, así como a biomagnificarse en la cadena alimenticia (Quraishi, 1977). 

El grado técnico del DDT en realidad es una mezcla de tres isómeros de DDT, el principal 

es el p,p'-DDT (85%), y los isómeros o,p'-DDT y o,o'-DDT se presentan en cantidades 

mucho menores. El DDT fue prohibido en Suecia durante 1970 y en los Estados Unidos 
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durante 1972; no obstante, en México desafortunadamente aún se comercializa (ATSDR, 

1994).  

 

2.2 Comportamiento Ambiental del DDT  

 

2.2.1 Suelos 

 

El DDT se identifica como un insecticida de alta persistencia (vida media mayor a 100 

días) (HSDB, 1999); y por ejemplo, en algunos bosques su vida media llega a ser de 20 a 

30 años (Aigner y col., 1998). La Agencia para las Sustancias Tóxicas y el Registro de 

Enfermedades (ATSDR) califica la afinidad de las sustancias por el suelo de acuerdo al 

parámetro Koc (coeficiente de adsorción). En esta calificación las sustancias con un Koc 

superior a 100 mil son las que se adsorben con mayor fuerza al suelo (ATSDR, 1992). El 

DDT tiene un Koc de 240 mil, el DDD lo tiene de 780 mil y el DDE supera a los tres con 

un Koc que es cinco veces superior al del DDD. Debido a su alta persistencia y en 

consecuencia directa de su biodegradación y afinidad por el suelo, es normal que en suelos 

tratados con el DDT, la concentración de éste vaya disminuyendo al tiempo de que la 

concentración de los metabolitos va incrementándose, sobre todo el DDE (ATSDR, 1994).  

 

Se han descrito algunos suelos que son particularmente resistentes a la degradación del 

DDT y en ellos, el cociente DDE/DDT es menor de lo normal (ATSDR, 1994). Otro factor 

relacionado con la degradación es la fotólisis, pero este es un factor limitado a la superficie 

del suelo y en condiciones reales su importancia puede disminuir por la interacción que se 

establece entre el insecticida y las moléculas del suelo. Se ha postulado que el DDE podría 

formarse a partir de la fotooxidación del DDT (HSDB, 1999). En los plaguicidas 

persistentes, la luz solar tendría el tiempo suficiente para actuar sobre las moléculas que 

estuvieran presentes en la superficie. En cuanto a la volatilidad, la ATSDR ha categorizado 

a los compuestos volátiles en relación al valor de la Ley de Henry (ATSDR, 1992). De 

acuerdo a ello, el DDT y sus metabolitos serían compuestos de volatilidad moderada o 

semivolátiles. El DDT puede bajar su concentración en suelo por volatilidad. Por ejemplo, 

el DDT se volatiliza de los suelos con una vida media de 100 días (ATSDR, 1994). Sin 
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embargo, para el caso particular del DDT, hay que considerar que el DDD es cinco veces 

menos volátil que el DDT, en tanto el DDE es hasta ocho veces más volátil que el DDT 

(ATSDR, 1994; Suntio y col., 1988). La volatilidad se incrementa con el aumento de 

temperatura (ATSDR,1994). Con el paso del tiempo, y debido a su mayor volatilidad, la 

concentración del DDE en suelo tendería a ser menor que el DDT y entonces el cociente 

DDE/DDT sería menor que la unidad. Ello podría llevar a la falsa suposición de que el 

DDT se encuentra en mayores proporciones como resultado de una aplicación reciente.  

 

La biodegradación del DDT recientemente ha recibido la atención de diversos estudiosos. 

Así, se ha reportado que en suelos inundados el DDT se transforma a DDD, con una 

degradación de 31 días en suelos de rico contenido orgánico. De hecho, el reporte 

demuestra que la cinética de degradación en este ambiente anaeróbico se incrementa con el 

contenido orgánico. Asimismo, el estudio prueba que la degradación aeróbica es mucho 

más lenta. El ambiente anaeróbico reduciría el potencial oxido-reductivo del suelo, que 

activaría a las bacterias anaeróbicas presentes en el medio, en tanto el mayor contenido 

orgánico facilitaría la actividad de dichas bacterias al actuar como receptores de los 

electrones o hidrógenos que resultarían de la función bacteriana (Castro y col., 1971). Es 

más, en condiciones anaeróbicas el incremento de DDD en el suelo aumenta el contenido 

bacteriano del suelo, aunque es capaz de inhibir enzimas tan importantes como la 

deshidrogenasa (Mitra y col., 1998). 

 

2.2.2 Aire 

 

Debido a que tanto el DDT como sus principales metabolitos tienen un valor de la 

constante de la ley de Henry de 1.3 x 10
-5 

atm-m
3

mol, pueden considerarse compuestos 

semivolátiles. Por consiguiente, tienen la capacidad de transportarse por aire, tanto en la 

fase gaseosa como adsorbidos a partículas atmosféricas (ATSDR, 1994). En el aire, el DDT 

puede sufrir la fotólisis (degradación por la acción de la luz) y la fotodegradación (por 

interacción con radicales hidroxilo). A pesar de que en condiciones de laboratorio, ambos 

fenómenos son muy rápidos (por ejemplo, la fotodegradación tiene una vida media de dos 
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días), en la realidad, los procesos deben ser más lentos, ya que el aire participa en el 

transporte del DDT a grandes distancias.  

 

Una de las razones por las cuales la degradación atmosférica del DDT no se da con rapidez 

es por su remoción, fuese por precipitación húmeda o seca (HSDB, 1999). El DDT 

depositado en el suelo o en el agua se volatilizaría y en la atmósfera, el insecticida adherido 

a partículas o en la fase gaseosa, se movería con las corrientes de aire, hasta ser depositado 

de nueva cuenta al suelo o a los cuerpos de agua, por la acción de la lluvia o por el peso de 

las partículas. Se ha demostrado que para algunos plaguicidas, las concentraciones en el 

aire son inversamente proporcionales a la altura, registrándose la mayor concentración en 

los primeros 50 m. No obstante, el DDT se ha registrado a concentraciones tan altas como 

800 m (Watanabe, 1998). A solo tres años de la suspensión de su uso, los niveles en aire del 

DDT en zonas agrícolas tratadas ya había caído en un 92% (ATSDR, 1994).  

 

2.2.3 Agua  

 

Los siguientes serían los factores que mas influyen en la desaparición del DDT y de sus 

metabolitos de los cuerpos de agua. Sedimentación. Una vez que el DDT hubo arribado a 

los cuerpos de agua, lo primero que debe tomarse en cuenta es su baja solubilidad en este 

medio. Por ejemplo, el DDT tiene una solubilidad en agua de 3.4 ppb; el DDD de 160 ppb; 

y el DDE de 120 ppb (ATSDR, 1994). Por consiguiente, uno de los primeros fenómenos 

que ocurren es la sedimentación del insecticida. Dicho fenómeno además, se facilita por su 

afinidad con las partículas de suelo. La sedimentación es entonces el principal mecanismo 

de amortiguación de los cuerpos de agua. Hidrólisis. No existen evidencias de que bajo 

condiciones normales, la hidrólisis sea un fenómeno determinante. Fotólisis. La fotólisis 

del DDT en soluciones acuosas es muy lenta, no obstante, existen sustancias que 

incrementan su cinética, hasta alcanzar una vida media de horas o a lo máximo, hasta seis 

días. Este fenómeno sería característico de la superficie. Volatilidad. En cuanto a la 

volatilidad, experimentos de laboratorio han mostrado que en doce días se pierde hasta un 

50% del DDT, pero este porcentaje se redujo a cero cuando a la muestra de agua se le 

adicionó una muestra de sedimento. La vida media de volatilidad se ha estimado en 45 
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horas a 1 m de profundidad (HSDB, 1999). Biodegradación. La biodegradación en 

condiciones anaeróbicas puede ser muy importante. Por ejemplo, en muestras de lagos con 

alto contenido de plancton, un 95% del DDT sufrió transformación, en tanto, en muestras 

de río no ocurrió degradación alguna en dos meses (HSDB, 1999; Eichelberger y col., 

1971). Ahora bien, debe recordarse que la degradación no necesariamente significa 

detoxificación. En el caso de la degradación anaeróbica, el metabolito mayoritario es el 

DDD, que también es tóxico. El DDD, a su vez, puede ser degradado a metabolitos menos 

tóxicos. Una prueba de la importancia de la degradación es un experimento que demostró 

un 50% de reducción del DDT en muestras de agua colectadas de una bahía, en tanto no se 

observó disminución alguna en muestras de agua estéril (HSDB, 1999). La vida media del 

DDT en agua de lago es de 56 días (Extoxnet, 1999). No es de esperarse la contaminación 

de los acuíferos por la alta afinidad de DDT a partículas de suelo. 

 

2.2.4 Sedimentos 

 

Los siguientes factores disminuyen la concentración del DDT y de sus metabolitos en los 

sedimentos.  

 

Transporte. Se ha demostrado que el DDT y sus metabolitos son capaces de moverse de un 

sitio a otro por la acción de las corrientes. El fenómeno de transporte de sedimentos causa 

que las moléculas de DDT se distribuyan a toda una región desde un punto de máxima 

contaminación. Aunado a lo anterior, el transporte desde los sedimentos hasta los cuerpos 

de agua se realiza mediante dos mecanismos: la difusión (desorción) y la suspensión de 

partículas. Debe recordarse que el DDT soluble o en partículas pequeñas está más 

biodisponible. En las profundidades, la concentración de DDT soluble es semejante a la 

concentración de DDT adherido a las partículas, pero en la superficie, la cantidad de DDT 

soluble es mayor a la del DDT particulado (Zeng y col., 1999). Biodegradación. En 

condiciones de inundación, la degradación del DDT en suelos se incrementa de manera 

importante. Por lo tanto, se supone que la degradación del DDT en sedimentos es un 

fenómeno de suma importancia y además, ésta sería una degradación anaeróbica, cuyo 
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resultado sería sobre todo, la formación del DDD (ATSDR, 1994). El DDD sigue una ruta 

adicional de degradación, en tanto el DDE es más resistente (HSDB, 1999).  

 

Otro factor que afectaría la cinética de degradación es la adsorción. Se ha demostrado con 

otros compuestos organoclorados, que la biodegradación disminuye de acuerdo a la 

capacidad de adsorción de los insecticidas a las partículas de sedimento (Prytula y col., 

1996). Dilución. Se ha demostrado que los suelos acarreados por las corrientes son capaces 

de diluir las concentraciones de DDE presentes en los sedimentos, pero al mismo tiempo, se 

incrementan las concentraciones del DDD (Barber y col., 1988).  

 

2.2.5 Bioacumulación 

 

La bioacumulación puede ser definida como un aumento en la concentración de un químico 

en un organismo a través del tiempo, comparada con la concentración del mismo químico 

en el ambiente (Extoxnet, 1993). Este fenómeno se da como resultado de un 

almacenamiento más rápido que la degradación.  

 

Algunos autores refieren bajo el término de bioconcentración al incremento del químico en 

un organismo sobre la cantidad del químico presente en forma disuelta en aire o agua 

(Extoxnet, 1993; Fisher, 1995). En todo caso bajo el concepto de bioacumulación se 

incluye el de bioconcentración.  

 

Por su parte, la biomagnificación es la acumulación del químico a concentraciones mayores 

en un organismo que en su fuente alimenticia. El término describe el incremento de la 

concentración de los químicos a través de diversas transferencias tróficas. Así por ejemplo, 

en un sitio las concentraciones de DDT alcanzaron: en suelo 100 mg/kg, en gusano de tierra 

141 mg/kg y en un petirrojo 444 mg/kg (Extoxnet, 1993).  
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2.2.6 Biota 

 

Otro aspecto que tiene que ver con la bioacumulación, por supuesto que es la exposición. 

En las zonas palúdicas de México, los peces de las zonas costeras tuvieron las mayores 

concentraciones de DDT y de sus metabolitos (Albert, 1996). Entre los factores que afectan 

la bioacumulación, está la capacidad de adsorción del DDT en las partículas suspendidas, y 

quizá ello sea una explicación de que distintos autores hayan calculado diferentes valores 

de factores de bioconcentración en organismos de la misma especie en diferentes áreas de 

estudio (HSDB, 1999). No obstante, para los organismos que viven en las profundidades, se 

ha demostrado que las partículas sedimentadas son una fuente importante de 

organoclorados (Kucklick y col., 1998). 

 

Por otra parte, también deben tomarse en cuenta los resultados obtenidos en plantas. Se 

sabe que a pesar de la alta afinidad del DDT por el suelo, el insecticida y sus metabolitos 

son biodisponibles para las plantas. Así, el arroz y el maíz pueden absorber DDT, aunque la 

mayor proporción queda en las raíces (ATSDR, 1994). En tanto en hierbas de estanques, el 

factor de bioacumulación de DDT puede llegar a valores tan altos como 6360 (HSDB, 

1999). Con respecto a los isómeros, no es raro que las concentraciones de DDT sean 

superiores a las de DDE en suelo superficial. Lo anterior, como resultante de la mayor 

volatilidad del DDE (la presión de vapor del metabolito es ocho veces mayor a la del 

DDT). Así como la volatilidad solamente se da en la primera superficie del suelo, la 

fotodegradación también es particular a los primeros 0.15 mm de suelo. Ello implica que 

terminada la exposición, y con el paso del tiempo, habría más concentración de 

contaminantes después del medio centímetro de suelo, que en la superficie del mismo. Por 

otra parte, esta misma volatilidad del DDE, ocasiona su asociación a pastos y ello origina 

una mayor concentración de DDE en leche de vaca. Pero además, del pasto, la sola 

presencia del DDT en suelo ya es un riesgo para el ganado. Las vacas ingieren un promedio 

de suelo de 900 g/día, en tanto los borregos ingieren 45 g/día. Es claro que estos valores 

pueden disminuir si el ganado es alimentado artificialmente. La asociación con los pastos 

no es única, se ha demostrado que los compuestos semivolátiles, como el DDT y sus 

metabolitos, pueden acumularse en la superficie cerosa de la cutícula de las hojas (Fries, 
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1995). Aprovechando esta característica, recientemente se ha utilizado la concentración de 

contaminantes en las hojas en espina de los pinos para el monitoreo ambiental del DDT y 

sus metabolitos (Eriksson y col., 1989; Jensen y col., 1992; Strachan y col., 1994.) 

 

La bioacumulación en plantas por medio de las raíces depende de la concentración del 

contaminante en el suelo, de la capacidad de movimiento de este contaminante a través del 

suelo y  de la cinética de desaparición.  

 

2.2.7 Vidrio 

 

La determinación de la distribución de contaminantes en ambientes acuosos, involucra su 

medida de su concentración, en una variedad de matrices complejas, incluyendo sedimentos 

y sólidos suspendidos. Esto es particularmente importante para compuestos lipofílicos, 

como el de los plaguicidas del grupo organoclorado y los nuevos plaguicidas de piretroides 

sintéticos, siendo los últimos tóxicos para algunos invertebrados a concentraciones menores 

a 0.01 ppb (Hill, 1985). La estimación de estos compuestos, presenta retos no solo en la 

extracción y en la separación, sino en el manejo de muestras acuosas antes de la extracción.  

Esto incluye problemas de pérdidas de los plaguicidas causados por la sorción en los 

recipientes contenedores y las membranas de filtración, utilizados para separar sólidos 

suspendidos y sedimentos de las soluciones asociadas.  

 

En estudios de desorción, utilizando sedimento contaminado, la separación del sedimento o 

sólidos suspendidos de la solución asociada es una etapa crucial en la determinación de la 

distribución del plaguicida, particularmente cuando es deseable cuantificar un compuesto 

en la solución así como el sorbato en el sedimento, por análisis independientes. La 

separación puede involucrar una combinación de técnicas de filtración y centrifugación, 

pero en cualquiera de los dos es imposible lograrlo completamente.  

 

Fueron presentados resultados de plaguicidas como porcentajes del dosificado total 

contenidos en recipientes de vidrio, siendo 73.7% de DDT en el sobrenadante sin filtrar y 

64.9% del mismo en el sobrenadante filtrado. 
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Una comparación de la repartición de los plaguicidas entre la solución y la superficie del 

contenedor, mostró que la mayoría de ellos (DDT, TDE, DDE y piretroides) fueron 

recuperados de la superficie del contenedor y bajas concentraciones fueron cuantificadas en 

el sobrenadante (House y col, 1992). 

 

2.3 Toxicidad del DDT en Humanos 

 

Si bien el propósito del uso de plaguicidas es matar organismos no deseados, aquellos que 

dañan cultivos y transmiten enfermedades a los animales y al ser humano, otros seres vivos, 

incluyendo el ser humano, tienen funciones fisiológicas o bioquímicas similares a las de 

especies que interesa eliminar y son susceptibles, por lo tanto, en diversos grados, a los 

efectos tóxicos de los plaguicidas. Teniendo en cuenta los millones de kilogramos de 

ingredientes activos que anualmente son usados, su toxicidad aguda, subaguda y a largo 

plazo, la forma como se producen, transportan, almacenan y aplican, estas sustancias se han 

convertido en un gran problema de salud pública (Ortega y col., 1994; Reigart y Roberts, 

1999; Wayland y Laws, 1991). 

 

Las deficiencias en las estadísticas de salud representan un problema importante para el 

control de los riesgos por la exposición a plaguicidas. En los países en desarrollo, que son 

menos estrictos en materia de registro, permiso de uso y niveles de tolerancia, las 

estadísticas sobre intoxicaciones agudas y crónicas son más deficientes. Las cifras hasta 

ahora informadas por organismos nacionales e internacionales para los países de América 

Latina, además de no estar actualizadas, presentan un subregistro importante, debido en 

buena parte a que los países que proporcionan la información base padecen de deficiencia 

en sus sistemas de diagnóstico de casos, así como de registro y captura de la información 

(UNEP, 1987; PNUMA/OMS, 1992; WHO/UNEP, 1990). 

 

Es conveniente mencionar, además, que los niveles de morbi-mortalidad por intoxicaciones 

que se presentan en una comunidad no son sólo el reflejo de una relación simple entre el 

agente y la persona expuesta. Esos niveles reflejan, además, el efecto y la interacción de 

numerosos factores, tales como el tiempo de exposición, susceptibilidad de los individuos, 
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estado nutricional de la población afectada, condiciones de la exposición y factores 

educacionales, culturales, sociales y económicos (Hayes, 1982; WHO/UNEP, 1990).  

 

Los riesgos, particularmente los de tipo crónico, por la exposición a plaguicidas dependen 

de las medidas de protección que se adopten durante su aplicación y del tipo de plaguicida 

de que se trate. Existen varias formas de clasificar a los plaguicidas, de acuerdo con su uso 

y tipo de organismo que afecta (insecticidas, acaricidas, funguicidas y herbicidas); modo de 

acción (contacto, ingestión, fumigante, sistémicos); por su naturaleza química (inorgánicos 

y orgánicos); por su composición química, etcétera. Considerando esta última, que ha sido 

la empleada con mayor frecuencia para evaluar los efectos a la salud, puede hablarse de 

plaguicidas organoclorados, organofosforados, carbamatos, piretroides fumigantes y otros 

(Hayes, 1982; WHO/UNEP, 1990). 

 

Los compuestos organoclorados, tales como DDT, aldrín, dieldrín, toxafeno y endrín, 

fueron los primeros insecticidas comercializados. Sin embargo, el uso de algunas de estas 

sustancias ya no está autorizado. En lugar del DDT, que fue muy empleado en nuestro país 

en las campañas contra el paludismo y la malaria, desde 1999 se emplea el deltametrín, que 

es menos tóxico. De manera similar, otros organoclorados como el heptacloro, endrín 

clordano, han sido prohibidos por razones sanitarias o ambientales, no obstante, en México 

desafortunadamente aún se comercializan (WHO/UNEP, 1990; Ortega-Ceseña y col., 1994; 

Reigart y Roberts, 1999; Wayland y Laws, 1991; Yáñez y col., 2002; Schinas y col., 2000). 

 

Estos plaguicidas se absorben por la piel y los aparatos digestivo y respiratorio; el mayor 

riesgo se deriva de la absorción cutánea. La intoxicación aguda rara vez se presenta por 

exposición durante periodos cortos, pero por su gran solubilidad en las grasas se acumula, 

como ya se mencionó, en los tejidos grasos, incluyendo el componente graso de la leche 

materna, por lo que constituye un serio problema para la salud por acumulación 

(WHO/UNEP, 1990; Reigart y Roberts, 1999; Romero y col., 2000). 

 

En conjunto, las sustancias organocloradas tienen una toxicidad aguda relativamente baja 

(exceptuando el aldrín y endrín). No obstante, se ha observado que alteran el metabolismo, 
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así como la acumulación y excrescencia de medicamentos, minerales, vitaminas y 

hormonas. En las madres que están amamantando, se ha comprobado que el DDT reduce 

las reservas de vitamina A. Los síntomas de sobreexposición son más comunes después de 

la ingestión; se incluyen la hiperexcitabilidad, temblores y convulsiones en casos extremos 

(WHO/UNEP, 1990; Ortega-Ceseña y col., 1994; Reigart y Roberts, 1999; Wayland y 

Laws, 1991; Yáñez y col., 2002).  

 

Se ha comprobado que varios insecticidas organoclorados inhiben la comunicación 

intercelular y actúan como promotores de tumores. En varios estudios epidemiológicos de 

grupos ocupacionalmente expuestos, principalmente a los insecticidas, se ha observado un 

exceso, reducido pero uniforme, de casos de cáncer del pulmón (menos del doble entre 

trabajadores con exposición probable a insecticidas organoclorados) (Wigle y col., 1990; 

Fleming y col., 1999; Burkhart y Burkhart, 2000). 

 

Otros tipos de cáncer menos comunes, como el de la vejiga, de cerebro y de los sistemas 

linfáticos y hematopoyético, han aumentado de manera menos uniforme en estas cohortes. 

Estudios de casos y controles relacionados con sarcomas de tejidos blandos, leucemia y 

linfomas han revelado un incremento en el riesgo de padecerlos entre agricultores y 

trabajadores forestales expuestos a insecticidas organoclorados, particularmente DDT, 

clordano y lindano. En exploraciones biológicas con animales, se han obtenido resultados 

positivos en relación con el DDT y el clordano, pero ambos han resultado negativos a la 

prueba de Ames en salmonella (Wigle y col., 1990; Fleming y col.,1999; Burkhart y 

Burkhart, 2000). 

 

Asimismo, una inquietud durante las últimas dos décadas entre los investigadores del área 

fue la evaluación de la posible relación entre la exposición a plaguicidas organoclorados, 

particularmente DDT, y la ocurrencia de cáncer de mama; sin embargo, los diversos 

estudios epidemiológicos realizados no han dado soporte para concluir que pudiera existir 

tal relación (Calle y col., 2002). 
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2.4 Contaminación del Valle del Yaqui con Plaguicidas 

 

El Valle del Yaqui localizado en el Noroeste de México, es una región agrícola que en 

los últimos años ha experimentado un importante crecimiento económico, siendo una de 

las zonas más desarrolladas en materia agrícola, como resultado de la tecnificación de 

las actividades del campo (Cámara, 1993). Esta región tiene una población de 311,443 

habitantes, los cuales cuentan con 1600 millones de m3/año de agua superficial 

proveniente del Río Yaqui y almacenada en 3 presas y de 340 millones de m3/año de 

aguas subterráneas extraídas del acuífero por 350 pozos. El 95% de este recurso es 

utilizado para la irrigación de 360,000 hectáreas de tierras cultivables y para el 

abastecimiento de agua potable a la población (González y Col.1997).  

 

La alta productividad agrícola se debe en gran parte al usa intensivo de agroquímicos, 

cuya aplicación en los cultivos para darles protección contra las plagas y enfermedades 

ha implicado el uso y abuso de los plaguicidas, sin tomar en cuenta el riesgo que 

presentan para el ecosistema, para el agua subterránea que es utilizada como fuente de 

abastecimiento de agua potable y para la población (González y Canales, 1995). 

 

Las actividades agrícolas así como la constante aplicación de plaguicidas y fertilizantes 

en los campos de cultivo ha sido ampliamente reconocida como fuente de contaminación 

de las aguas superficiales y subterráneas (Cámara, 1992). González y col. (1997) 

reportan que la carga de contaminación por fertilizantes y plaguicidas usados fue de 233 

m3/día y la cantidad de plaguicidas aplicados en el área fue estimada en cerca de 0.92 

L/hectárea a una taza de 0.3 m3/día. La concentración de plaguicidas es mayor durante 

los meses de diciembre a marzo ya que es el período de máxima superficie cultivada.  

 

Tanto a nivel mundial como regional se ha venido detectando un incremento progresivo 

en las concentraciones de plaguicidas principalmente en los suministros de agua potable 

y subterránea, en las más importantes regiones agrícolas como es en este caso el Valle 

del Yaqui, en donde en los últimos años se han realizado estudios de monitoreos para 
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evaluar la contaminación por agroquímicos en los pozos que extraen agua subterránea y 

freática (Cámara, 1992).  

 

González (1995), realizó estudios de monitoreo en 8 pozos de agua subterránea en el 

Valle del Yaqui, para evaluar la contaminación por plaguicidas, en los que detectó 

Lindano (HCH), Dieldrín y Endrín con sus isómeros respectivos en 6 pozos que 

suministran agua potable de comunidades rurales. La mayoría de los plaguicidas 

detectados en estos pozos son organoclorados y presentan concentraciones que rebasan 

las normas mexicanas de la calidad del agua para consumo humano. 

Cámara (1992), reporta estudios sobre detección de plaguicidas realizados en los 

principales drenes colectores de aguas residuales del Valle del Yaqui, producto de las 

diferentes actividades económicas que ahí se realizan, como son agrícolas, industriales y 

domésticas, Tanto en agua como en sedimento, la mayoría de los compuestos detectados 

fueron organoclorados como metabolitos del lindano (α-BHC, β-BHC, δ-BHC), 4,4-

DDE y heptacloro. En la mayoría de los casos, estos compuestos rebasan las normas 

establecidas; además se detecta una mayor concentración de dichos compuestos en los 

sedimentos que arrojan estos drenes colectores. 

 

La aplicación de plaguicidas altamente solubles en el agua y las inadecuadas prácticas 

agrícolas, son algunas de las causas que más contribuyen a la presencia de agroquímicos 

en los mantos acuíferos del Valle del Yaqui (Cámara, 1992). El uso de estos plaguicidas 

está prohibido, pero su detección hace suponer que aun se siguen utilizando. 

 

En muestreos de agua del estuario “La Atanasia Santo Domingo” de la misma región, 

entre los años de 1986 y 1987 se detectaron los plaguicidas Aidrín, DDT, Dieldrín, 

Endrín y Lindano los cuales sobrepasan los límites establecidos por la Agencia de 

Protección al Ambiente de los Estados Unidos (USEPA, de sus siglas en inglés). En Los 

sedimentos, las concentraciones fueron 400 a 14, 000 veces superiores a las obtenidas en 

agua (Cámara, 1993). 
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Los anteriores plaguicidas también fueron detectados en leche materna así como en 

sangre de niños de seis meses de edad, de Pueblo Yaqui, situado en la misma región del 

Estado de Sonora; sus habitantes están expuestos al esparcimiento aéreo de plaguicidas y 

un considerable número de mujeres se emplean en las labores agrícolas, los plaguicidas 

detectados fueron Lindano y Dieldrín mostrando un 100 % de incidencia (García y 

Meza, 1991). 

 

2.5 Remediación  de Contaminantes 

 

Uno de los rasgos característicos de la sociedad moderna es la creciente emisión de 

productos químicos al medio ambiente. Existen dos fuentes principales para estas 

emisiones: los productos químicos creados para uso ambiental y el material residual.  

En la actualidad se generan una gran cantidad de materiales sintéticos que son difíciles 

de degradar y/o son tóxicos para el ambiente; además, con el fin de mejorar su 

rendimiento, los compuestos han sido diseñados específicamente para tener una larga 

vida útil y no reaccionar con los productos químicos ambientalmente más comunes. 

Estas características evitan su degradación y aumentan su longevidad ya que son 

resistentes a las enzimas de la mayoría de los organismos, en especial a los 

microorganismos del suelo.  En algunos casos, por ejemplo en el de los bifenilos 

policlorados (PCBs, de sus siglas en inglés) estas características han sido responsables, 

en parte, de su presencia continua en zonas donde su producción y uso se ha detenido 

(Manacorda y Cuadros, 2005). 

 

Los procesos de fabricación poco eficaces también han dado lugar a escapes 

accidentales de productos y precursores tóxicos. Así, los materiales residuales emitidos 

directamente desde fuentes industriales y agrícolas, son causa de contaminación de 

suelos y aguas de todo el mundo (Manacorda y Cuadros, 2005). 

 

Una estrategia para minimizar la contaminación es disminuir la reactividad y 

peligrosidad del contaminante y en forma simultánea, reducir su vertido al medio 
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ambiente. Dado que esto no siempre es posible de llevar a cabo, se han desarrollado 

técnicas de remediación, que básicamente podemos clasificarlas en: 

 

 In situ, donde el tratamiento se realiza en el lugar que se encuentra el residuo 

contaminante.  

 

 Ex situ, donde el tratamiento se realiza en un lugar diferente al lugar en que 

se encuentra el residuo, dicho lugar no es una planta de tratamiento.  

 En planta. El tratamiento se realiza en una planta de tratamiento de residuos 

especiales.  

 

Las dos últimas alternativas son las más costosas, en términos económicos y 

ambientales. 

 

Una única tecnología no siempre reúne las mejores condiciones para reducir todos los 

contaminantes presentes en un sitio a remediar, por lo que se suele emplear una 

secuencia de tecnologías (Manacorda y Cuadros, 2005). 

 

Actualmente, las soluciones viables y permanentes para los problemas de evaluación son 

bastante limitadas. Si bien existen métodos físicos, químicos y biológicos para el 

tratamiento de residuos, los dos primeros suelen ser más caros. Durante muchos años, el 

entierro en vertederos (relleno sanitario) de los residuos peligrosos ha sido un proceso 

razonablemente rentable. Cabe aclarar que esta metodología no es un método de 

remediación, pues simplemente traslada problemas de un lugar a otro. Sin embargo, han 

surgido diferencias en cuanto al criterio para la aplicación de estos métodos, dadas por la 

presentación de algunas fallas (hoy en día estos sistemas son más seguros) o por la falta 

de espacios disponibles, agregándole a ello los altos costos,  producto del transporte y de 

la separación de materiales tóxicos. Aunque la incineración soluciona algunos problemas 

de los vertederos, especialmente el almacenamiento, éste genera otros problemas, como 

el de emisión de contaminantes al aire. Asimismo, al igual que en los vertederos, al 



 

 

                                                                       

 

23 

costo específico de este tipo de tratamiento hay que agregarle el de separación y 

transporte. Esto nos lleva a que utilicemos algunos procesos naturales de degradación, 

los procesos de remediación biológica (Manacorda y Cuadros, 2005). 

 

Un factor principal que influye en el alto costo de los métodos de remediación / limpieza 

es el uso de métodos ineficaces. 

Las técnicas de remediación se pueden agrupar en tres grandes categorías: 

inmovilización y confinamiento, movilización y destrucción. Esta última implica la 

eliminación del material contaminante empleando un tratamiento biológico o no 

biológico. Los tipos de residuos que pueden ser destruidos son los orgánicos; mientras 

que los inorgánicos no lo son y solo se pueden cambiar de estado de oxidación o de 

combinación con otras sustancias (Manacorda y Cuadros, 2005).  

 

Las técnicas de remediación biológicas emplean procesos naturales para eliminar las 

sustancias químicas dañinas del medio ambiente y abarcan dos métodos: la 

biorremediación y la fitorremediación.  

 

La biorremediación consiste en emplear microorganismos y manipular sus actividades 

metabólicas, para eliminar los contaminantes o al menos convertirlos en especies 

químicas menos agresivas, minimizando el compromiso ambiental y facilitando la 

continuidad de los procesos biodegradativos enzimáticos responsables de la acción 

autodepurativa del ambiente. 

 

La fitorremediación consiste en utilizar plantas, sistemas microbianos de las plantas y 

técnicas agronómicas para contener, inmovilizar, remover, estabilizar y/o degradar 

compuestos contaminantes del ambiente.  

 

En ocasiones lo más rápido y rentable es utilizar una combinación de técnicas; para ello 

es necesario evaluar la zona, incluyendo la hidrogeología, la composición del suelo, las 
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características de la población microbiana, el clima, las características del contaminante, 

etc. (Manacorda y Cuadros, 2005). 

 

Dado que son muchos los sitios que requieren remediación a altos costos, la USEPA 

(Agencia de Protección Ambiental de Estados Unidos, de sus siglas en inglés) entre 

otros organismos internacionales, está promoviendo métodos alternativos de limpieza, 

más rápidos, más efectivos, con mínima agresividad al medio ambiente y al menor costo 

que las opciones tradicionales de remediación, tales como excavación y disposición final 

en un relleno sanitario. 

 

2.5.1 Biorremediación 

 

Los microorganismos autóctonos son los principales degradadores del ecosistema, 

actividad que existió naturalmente en el ambiente con anterioridad a la disposición de 

xenobióticos en él, por lo que los procesos de degradación han sido tradicionalmente 

utilizados con aplicaciones ambientales. Un ejemplo de ello es el tratamiento de barros 

activados que aprovechan la capacidad degradativa de los microorganismos.  

 

Los microorganismos participantes son principalmente bacterias, hongos nativos 

(filamentosos y levaduras) y algas. Estos son capaces de degradar una amplia variedad 

de sustratos orgánicos que además se encuentran presentes en casi todas las superficies 

materiales. Muchos contaminantes tienen estructuras similares a las presentes en 

compuestos naturales y es por ello que son fácilmente degradados por los 

microorganismos del suelo y del agua. Sin embargo, existen otros compuestos con 

estructuras o sustituyentes más complejos de origen xenobiótico, que son difícilmente 

catabolizados es decir, son compuestos recalcitrantes, dado que se acumulan y persisten 

en la naturaleza (Alexander, 1994).   

 

A los microorganismos que viven en el suelo y en las aguas superficiales, 

subsuperficiales y profundas (lugares donde es aplicable este tipo de tratamiento), les 
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gusta asimilar ciertas sustancias químicas dañinas como las que se encuentran en 

derrames de gasolina y petróleo. Cuando esta degradación es total, estas sustancias 

químicas se convierten en agua y gases inofensivos como el CO
2
 lo que se conoce como 

mineralización.  

 

Para que los microorganismos puedan eliminar las sustancias químicas dañinas, el suelo 

y las aguas deben tener la temperatura, los nutrientes y algunas veces, la cantidad de 

oxígeno apropiados. Esas condiciones permiten que los ellos crezcan y se multipliquen y 

que consuman más sustancias químicas. Cuando las condiciones no son las adecuadas, 

los microorganismos crecen muy despacio o mueren. Incluso pueden generar sustancias 

químicas más dañinas; para que esto no ocurra, se deben controlar las condiciones del 

sitio. También puede ser necesario agregar población microbiana propagada 

previamente in vitro. 

  

2.5.2 Compuestos Biodegradables 

 

Existen diversas opiniones en relación a si los microorganismos tienen límites en sus 

capacidades degradativas o si son capaces de degradar cualquier compuesto que el 

hombre pueda producir. No obstante los microorganismos pueden degradar multitud de 

compuestos bajo condiciones diferentes. Muchos compuestos sintéticos pueden también 

modificarse o transformarse mediante el uso de una bacteria, hongo o de algún tipo de 

población microbiana trabajando en asociación. Estos procesos varían desde la 

putrefacción de comida hasta la limpieza de derrames de petróleo en las playas costeras. 

En muchos casos estos procesos son beneficiosos y esenciales. Después de todo, gran 

parte de los procesos cíclicos necesarios para el mantenimiento del ecosistema, ya sean 

orgánicos o inorgánicos, son consecuencia de la actividad microbiana. Además de poder 

modificar o degradar un compuesto, el rendimiento tiene que ser alto (Manacorda y 

Cuadros, 2005). 
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Muchos productos químicos xenobióticos son resistentes al ataque microbiano y/o son 

tóxicos para los microorganismos. Sin embargo, en zonas contaminadas con diversos 

compuestos xenobióticos se han aislado algunos microorganismos que pueden degradar 

muchos de ellos con diversa facilidad y velocidad, entre los que encontramos cloruro de 

etileno, PCBs, gasolina y otros derivados del petróleo, compuestos con 2 y 3 grupos 

nitro, incluyendo herbicidas nitrogenados y trinitrotolueno, hidrocarburos policlorados, 

incluyendo: pentaclorofenol, tetracloroetileno, dicloroetileno, cloruro de vinilo, 

tetracloroetano, creosota y fluoranteno. 

 

2.6 Tipos de Biotratamientos 

 

Los diferentes biotratamientos pueden ser agrupados básicamente en:  

 

1) Biorremediación in situ, la cual consiste en estimular la actividad de la población 

microbiana degradadora nativa del suelo, por adición y manejo de nutrientes y 

oxígeno. Se aplica en suelo superficial, insaturado y en agua subsuperficial. 

a) Biorremediación natural: Corre por cuenta de los microorganismos nativos 

presentes en el suelo y agua, cuyo metabolismo es incentivado 

fundamentalmente por el aumento de la disponibilidad de O2 y de sustrato 

orgánico (contaminante), incrementos que se logran con el manejo mecánico del 

suelo. También se la denomina bioestimulación y consiste básicamente en el 

manejo de las condiciones ambientales de manera de controlar factores limitantes 

del crecimiento microbiano y del metabolismo del contaminante en cuestión. Es 

necesario un conocimiento profundo de la ecología microbiana (control de 

variables ambientales). Este proceso suele utilizarse para tratar aeróbicamente, 

contaminantes presentes en la zona vadosa y en las márgenes de la pluma en 

donde el oxígeno no constituye un factor limitante. 

b) Biorremediación con bioaumentación: Utiliza el suelo contaminado, trabajado 

periódicamente mediante técnicas de laboreo y suplementado con agua y 

nutrientes (si es necesario), constituyendo un sistema aeróbico en un lecho 
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previamente acondicionado. El suelo así preparado se siembra con determinados 

microorganismos para incrementar la velocidad natural de degradación de un 

contaminante. Estos microorganismos pueden ser nativos o pueden ser de otra 

procedencia (con las capacidades metabólicas deseadas). En ambos casos los 

microorganismos son multiplicados en laboratorio e inoculados luego en el suelo 

a tratar. Para mejorar la aireación de la mezcla suelo- residuo se realizan tareas 

de laboreo (arado y roturado). Para el que proceso sea efectivo, los 

microorganismos incorporados al ambiente comprometido deben ser capaces de 

adaptarse a la matriz del suelo, sobrevivir, crecer, multiplicarse y conservar sus 

capacidades metabólicas. 

2) El tratamiento en tierra o Landfarming es utilizado para el manejo de residuos oleosos 

y fangos aceitosos provenientes de refinerías. La técnica consiste en dispersar el 

contaminante a biodegradar sobre la capa arable (15-20 cm superficiales) de un 

terreno destinado a tal fin. Las recomendaciones y limitaciones son las mismas que 

las explicadas anteriormente en el método de biorremediación in situ.  

Se trabaja con ésta técnica para todos los hidrocarburos del petróleo, siendo menos 

efectiva para petróleos pesados (grandes tanques): <50.000 ppm de hidrocarburos y 

<2.500 ppm de metales pesados. 

 

3) Biorreactores en suspensión.  Consiste en biotransformar de manera controlada los 

compuestos refractarios, es de reciente desarrollo. Por este método se incorpora el 

suelo a remediar en suspensión acuosa dentro de un reactor cerrado, utilizando como 

inóculo una población microbiana caracterizada y de probada actividad 

hidrocarburolítica o bien empleando un consorcio microbiano proveniente del sitio 

contaminado.  

Un biorreactor es un depósito en el que se producen una serie de reacciones 

biológicas llevadas a cabo por los microorganismos o enzimas que se encuentran 

dentro del mismo.  

Las aguas residuales normalmente contienen algunos contaminantes que deben ser 

separados o al menos reducidos en su concentración de una forma significativa. 
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4)  Bioventeo. Este tratamiento consiste en la inyección de aire y oxígeno al suelo para 

estimular la biodegradación aeróbica del contaminante y es aplicable a contaminantes 

presentes en suelos subsuperficiales y aguas subterráneas, ya sean hidrocarburos de 

petróleo, acetona, tolueno y naftaleno o mezclas de hidrocarburos aromáticos 

polinucleares (PAH, de sus siglas en inglés).  En algunos casos el aire a presión se 

inyecta por debajo de la tabla de agua y a medida que va llenando los poros desplaza el 

agua de la matriz del suelo y con ella los contaminantes. Debe tenerse en cuenta que la 

volatilización también contribuye a la desaparición del contaminante. Los compuestos 

que presentan baja presión de vapor difícilmente se volatilicen por lo que su 

desaparición se le atribuye a la biodegradación incentivada por el bioventeo. El proceso 

de bioventeo estimula la actividad biológica in situ y promueve la biorremediación 

(Manacorda y Cuadros, 2005). 

 

2.6.1  Sorción 

 

La sorción es la partición de constituyentes químicos entre fases, quiere decir, 

movimiento de solutos de un solvente o material con esta característica hacia otro 

material. El solvente no tiene, necesariamente, que ser sólido; un ejemplo de sorción es 

la disolución de un líquido inmiscible en una fase acuosa. Sin embargo, para lo caso 

específico de destino de contaminantes peligrosos en subsuperficie, la sorción es 

principalmente la acumulación de una molécula orgánica en la superficie de la partícula 

de suelo. Más específicamente, es la partición del contaminante orgánico disuelto 

(soluto) entre el agua (solvente) y la superficie de algún material natural (sorbente) 

utilizado. Un importante ejemplo es la adherencia de moléculas orgánicas al material 

húmico que ocurre naturalmente en el suelo (Baptista-Leite, 2002). 

 

Dependiendo del mecanismo mediante el cual ocurre el fenómeno de sorción y de la 

molécula orgánica, la tasa de adsorción puede ser más rápida, como en la mayor parte de 

los procesos de adsorción que ocurre en las primeras 48 horas o, puede ser lenta, 
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dependiendo de la tortuosidad de los caminos para la difusión desde la solución acuosa 

en el seno del líquido hacia el agua del poro y, entonces, a través de los poros del 

agregado, hacia la película de agua fijados a los sitios de adsorción de la materia 

orgánica. En realidad, muchos contaminantes de preocupación ambiental alcanzan 

equilibrio de días a años, como en el caso de los PCB (Baptista-Leite, 2002). 

 

Cuando la adsorción es un proceso reversible (desorción), el cual ocurre cuando la 

concentración del soluto disminuye con relación a la concentración del sorbato, la 

desorción puede llevar un tiempo extremadamente largo, dándole a la geometría de la 

pluma de contaminantes (forma, dirección, velocidad de desplazamiento y dispersión) 

una forma alargada con concentración decreciente. Este fenómeno hace inviable el uso 

de tecnología de remediación del tipo “bombeo y tratamiento”. Después del bombeo, la 

concentración en el agua subterránea retornará al nivel de equilibrio (Baptista-Leite, 

2002). 

 

La capacidad potencial de retención química del sorbente, incluyendo la adsorción, 

puede ser estimada por la saturación de muestras del sorbente con un líquido 

contaminante, permitiendo, entonces que la muestra drene. La contaminación retenida es 

denominada saturación residual o capacidad de retención (Baptista-Leite, 2002). 

 

Las propiedades del solvente son también muy importantes.  En este caso, los factores 

claves que influencian la adsorción son: el tamaño de la molécula (generalmente cuanto 

mayor la molécula, más rápidamente es adsorbida); hidrofobicidad donde la adsorción 

de moléculas orgánicas no iónicas sobre las partículas del sorbente se correlaciona bien 

con la función inversa del coeficiente de partición octanol-agua; intercambio molecular 

determinado por el pH y la estructura, es decir, un isómero puede ser adsorbido más 

rápido que otro (Baptista-Leite, 2002). 

 

2.6.2 Biosorción  
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La biosorción es un proceso en donde un material biológico es utilizado para remover 

(adsorción ó absorción) contaminantes de corrientes de deshechos (Juhasz y col., 2001; 

Juhasz y col., 2000; Juhasz y col., 2003).  

 

Es posible la aplicación de la biosorción para la remoción de plaguicidas donde varios 

microorganismos, incluyendo bacterias y hongos, son utilizados (Zümriye, 2005). 

 

Una gran parte de los estudios de biosorción son realizados en sistemas intermitentes 

con una sola especie de compuesto orgánico. Estos procesos son conceptualmente 

simples; una biomasa microbiana adecuada es puesta en contacto con la solución acuosa 

que contiene a las moléculas o iones del contaminante orgánico. El proceso de contacto 

es permitido a que proceda con un tiempo suficiente de contacto para que la biomasa 

capte estas moléculas y llega a un equilibrio. Luego la biomasa es separada de la fase 

líquida, y aquella que contiene al contaminante es regenerada o eliminada de una manera 

ambientalmente aceptable (Zümriye, 2005).  

 

2.6.3 Microorganismos Utilizados en Biosorción de Plaguicidas y 

Mecanismos de Biosorción 

 

Carillo-Pérez (2004) encontró la presencia de DDT adherido al paquete celular, de 

bacilos Gram negativos presumiblemente identificados como Pseudomona fluorescens, 

Pseudomona putrefaciens, Neisseria flavescens, Acinetobacter calcoacéticus, Moraxella 

bovis así como bacilos Gram positivos no identificados. Si tal fuera el caso, se estarían 

presentando en el cultivo dos procesos simultáneos: la biodegradación del DDT 

disponible en solución y la inmovilización, quizá por biosorción, del resto de DDT en la 

biomasa. Posteriores estudios podrían clarificar y sugerir la forma de remover una mayor 

parte del DDT en el sistema. La adsorción de metabolitos a las paredes de los 

microorganismos ya ha sido señalada como causa de la indisponibilidad del sustrato 

(Juengst y Alexander, 1976).  
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Bell y Tsezos (1987) y Tsezos y Bell (1989) estudiaron la biosorción de lindano, 

diazinon, malatión y 2-clorobifenilo, que son insecticidas organoclorados y 

organofosforados ampliamente utilizados en células activas e inactivas de lodos 

activados y R. arrhizus. Propusieron que una parte de la respuesta de biosorción 

observada, puede ser atribuida a la capacidad de biosorción de las paredes celulares de la 

biomasa microbiana. Además, el proceso de biosorción, en el caso de diazinon y lindano 

involucra un mecanismo físico exotérmico, en lugar de una reacción química. Ellos 

encontraron que el coeficiente de partición octanol/agua estaba directamente relacionado 

a la respuesta de biosorción de estos compuestos orgánicos en biomasa activa e inactiva 

(Bell y Tsezos, 1987; Tsezos y Bell, 1989). 

 

Ju y col. (1997) investigaron la biosorción de lindano, un pesticida organoclorado en 

bacterias secas Gram-negativas (E. coli, Zooglea ramigera) y bacterias Gram-positivas 

(Bacillus megaterium, B. subtilis). Ellos propusieron que las interacciones hidrofóbicas y 

las fuerzas de Van der Waals están involucradas en la biosorción del lindano. 

Encontraron que entre las cuatro bacterias, Z. ramigera demostró la máxima capacidad 

de respuesta.  

 

Young y Banks (1998) utilizaron una suspensión celular no viable del hongo R. oryzae 

tratada con calor, para la remoción de bajas concentraciones de lindano de soluciones 

acuosas en un sistema por lotes. Los resultados indicaron que los mecanismos de 

adsorción fueron por unión física de la molécula de lindano cargada negativamente hacia 

la pared de la célula fungal, con iones hidrógeno actuando como los puentes del ligando 

(Young E. y col., 1998). 

 

Lièvremont y col. (1998), reportaron la remoción de pentacloronitrobenceno (PCNB) de 

una fase acuosa por micelio fungal inactivo de Mucor racemosus, R. arrhizus y 

Sporothrix cyanescens y la compararon con la sorción de paredes celulares aisladas de 

estas tres cepas. Propusieron que la biosorción involucra tanto a la respuesta de la pared 

celular y a otros compuestos celulares. El tamaño de las células, morfología y 
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composición química, así como los sitios activos de adsorción y su distribución, pueden 

desempeñar un papel importante en la capacidad de respuesta. La sorción del adsorbato 

también es dependiente del tamaño molecular y reactividad, así como de la movilidad en 

la fase de solución (Lièvremont  y col., 1998).  

 

Benoit y col., (1998) y col. investigaron las características de biosorción del herbicida, 

ácido 2, 4-diclorofenoxiacético (2, 4-D) en el micelio fungal E. nidulans aislado de paja 

de trigo abonada, secado por congelación. Observaron una más baja adsorción de 2, 4-D 

(2.1 mg g-1 a una concentración inicial de 221 mg L-1 de 2, 4-D) debido a la carga 

negativa debida a la disociación del grupo carboxílico y debido a los efectos de la 

repulsión electrostática a un pH de 6.0 (Benoit  y col., 1998).  

 

Hong y col. (2000) estudió la biosorción de 1, 2, 3, 4-tetracloruro di-benzo-p-dioxina 

(1,2,3,4-TCDD) y algunos plaguicidas dibenzofuranos policlorinados (PCDFs), por 

Bacillus pumilus. Los resultados mostraron que la biomasa inactiva del microorganismo 

podía remover estas moléculas del medio más efectivamente que las células activas. 

Sugirieron que además de la afinidad hacia los microorganismos, las sustancias 

poliméricas extracelulares también pueden estar involucradas en el proceso de 

biosorción (Hong y col., 2000).  

 

2.7 Bases Teóricas para el Análisis de la Operación  Biosorción  

 

2.7.1 Adsorción 

 

La operación de adsorción, involucra una fase sólida (sorbente) y una fase líquida 

(solvente) conteniendo una especie disuelta para ser sorbida (sorbato) (Volesky, 2004).  

 

La partición de solutos entre fases depende de la afinidad relativa de un soluto tanto por 

el  solvente como por el sorbente. La afinidad es, principalmente, un fenómeno 

molecular y depende de mecanismos químicos, físicos y electrostáticos. Como resultado 



 

 

                                                                       

 

33 

tenemos mecanismos de atracción o de repulsión (Baptista-Leite, 2002). Ejemplos de 

mecanismos atractivos incluyen puentes de hidrógeno (químico), fuerzas de Van der 

Waals (físico) y fuerzas atractivas de Coulomb (electrostático). Otros dos ejemplos son 

transferencia de carga e intercambio con iones metálicos. Un ejemplo de mecanismo de 

repulsión ocurre entre el agua subterránea y los organismos no polares (hidrófobicos). 

Cualquiera de estos mecanismos puede actuar dependiendo de la naturaleza de las 

moléculas orgánicas y de las propiedades de los materiales subsuperficiales. En realidad, 

varios mecanismos pueden actuar de forma simultánea. La suma de todos los 

mecanismos y todos los materiales subsuperficiales activos cuentan para los efectos de 

adsorción (Baptista-Leite, 2002). 

  

Este proceso toma lugar hasta que el equilibrio se establece entre la cantidad máxima del 

sorbato en el sólido y su porción remanente en la solución  (Volesky, 2004). 

 

Dependiendo del mecanismo y del sorbente, la velocidad de adsorción puede ser más 

rápida, como en la mayor parte de los procesos de adsorción que ocurre en las primeras 

2 hrs. La calidad del sorbente es clasificada de acuerdo a cuánto sorbato puede atraer y 

retener. Para este propósito es de costumbre determinar la sorción de sorbato (q) por el 

biosorbente, como la cantidad máxima del mismo por unidad de la fase sólida (por peso, 

volumen, y otros) (Volesky, 2004). 

 

Como los procesos de sorción tienden a ser exotérmicos y como el desempeño de 

sorción puede variar con la temperatura, es un requerimiento básico que la temperatura 

permanezca constante durante el proceso de sorción. Las isotermas de sorción se 

construyen con  puntos generados con la concentración en equilibrio  del sorbato en el 

sorbente y la concentración de equilibrio del sorbato residual que permanece en la 

solución. La biosorción no es necesariamente muy exotérmica, como otras operaciones 

de adsorción. El rango de temperatura para las aplicaciones de biosorción es considerado 

estrecho, comúnmente entre 10 y 70 °C. 
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El cálculo de la adsorción de sorbato está basado en el balance de sorción del sistema: el 

sorbato que desaparece de la solución debe estar en el sorbente. (Volesky, 2004).   

 

V [L] (Ci) [mg/L] = sorbato en el sistema [mg]  

V [L] (Cf) [mg/L] = sorbato que quedó en la solución (sobrenadante) [mg] 

 

La sorción es la diferencia entre las concentraciones:  

 

q =V [L] (Ci-Cf) [mg/L]/S[g]  

 

[en unidades de peso mg sorbato/g sorbente]  

donde: 

 

V [L] es el volumen de la solución conteniendo el soluto puesto en contacto con el 

adsorbente; Ci y Cf son las concentraciones inicial y de equilibrio (residual) de la 

solución, respectivamente. S es la cantidad de sorbente base seca [g]. 

 

La sorción de sorbato q puede ser expresada en distintas unidades, dependiendo del 

propósito del trabajo: 

1. Para procesos prácticos e ingenieriles que están asociados con el proceso de balances 

de masa, es habitual el uso de peso (seco) por peso [p. ej. mg de sorbato por g de 

material sorbente (seco)].  

 

2. Últimamente, principalmente por las consideraciones del volumen del reactor [p. ej. 

columna de lecho empacado], la sorción de sorbato también puede ser expresada en 

base a su volumen [p. ej. mg/L]. Sin embargo, la porosidad de volumen (vacíos) 

puede presentar una complicación en la comparación cuantitativa del desempeño de 

biosorción.  

 

3. Solo cuando se trabaja en la estequiometría del proceso y cuando se estudian grupos 

funcionales y mecanismos de unión-metal, puede ser útil expresar q en molaridad o 
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una base equivalente por unidades de peso o volumen  del sorbente [p. ej. mmol/g o 

meq/g].  

 

Todas estas unidades son relativamente fáciles de interconvertir. El único problema 

puede surgir con las conversiones de peso y volumen del sorbente. Para interpretaciones 

científicas, el peso en seco del material sorbente es preferido. El uso de “peso húmedo 

de biomasa (adsorbente)”, al menos que (peso húmedo/peso seco) la conversión esté 

bien especificada, debe ser evitado. Diferentes tipos de biomasa son capaces de retener 

distintos contenidos húmedos, intracelular así como los atrapados en el espacio 

intersticial, entre las células o partículas de los tejidos. Los distintos tipos de biomasa, 

obviamente, se compactan de forma distinta.  

 

2.7.2 Modelos Simples de Adsorción 

 

La isoterma de adsorción puede ser matemáticamente expresada. Esto fue hecho a 

principios de los 1900, en el trabajo clásico de Langmuir y Freundlich, que estudiaron la 

adsorción del carbón activado. 

1) La isoterma de Langmuir es una función hiperbólica: 

 

max

1

f

f

bC
q q

bC



      Ec. (1) 

                                                             

La relación de Langmuir puede ser linearizada al graficar (1/q) vs. (1/Cf) ó (Cf/q) vs. Cf.  

donde  qmax es la máxima adsorción del sorbato en el sorbente, bajo condiciones dadas;  

b es un coeficiente relacionado a la afinidad entre el sorbente y el sorbato. 

 

La ecuación que  resulta de la linearización de la ecuación de Langmuir (ecuación de 

Scatchard) es:  

 

(q/Cf) = (b)( qmax) – (b) (q)     Ec. (2) 
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La isoterma de Langmuir  considera la adsorción como un fenómeno químico. Fue 

examinada teóricamente, por primera vez, en la adsorción de gases en superficies 

sólidas. La constante b = 1/K  está relacionada con la adsorción de energía, por medio de 

la ecuación de Arrhenius. Mientras b sea menor y K mayor, la afinidad del sorbente al 

sorbato es mayor. qmax también puede ser interpretada como el número total de sitios 

activos que están disponibles para la biosorción, y q como el número de sitios activos 

que están ocupados por el sorbato en la concentración Cf.  

 

A pesar de que el modelo de Langmuir no da información de los aspectos mecánicos de 

adsorción,  provee información de la capacidad de inmovilización y es capaz de mostrar 

el equilibrio del comportamiento del proceso de adsorción. Langmuir asumió que las 

fuerzas que son ejercidas por las superficies de átomos (número total de sitios activos), 

químicamente insaturados, no exceden más allá del diámetro de la molécula sorbida y 

por lo tanto, la adsorción está limitada a una monocapa.  

 

En el más simple de los casos, las siguientes suposiciones fueron hechas: 

a) Número fijo de sitios de adsorción; en equilibrio, a cualquier temperatura y 

presión de gas, la fracción de los sitios superficiales Ө es ocupada por las 

moléculas adsorbidas, y la fracción libre es 1- Ө.  

b) Todos los sitios de adsorción son uniformes (p. ej. calor constante de 

adsorción). 

c) Un solo sorbato. 

d) Una molécula de sorbato reacciona con un solo sitio activo.  

e) No hay interacción entre las especies sorbidas.  

 

Asumiendo un valor para el área de superficie cubierta por molécula, podría entonces 

permitir el cálculo del área específica de superficie del sorbente utilizando el número de 

Avogadro. Sin embargo, el concepto de “área de superficie” no puede ser utilizado en 

sorbentes tipo gel, donde la mayoría de los biosorbentes pueden ser así.   
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Mientras las restricciones y limitaciones sean claramente reconocidas, la ecuación de 

Langmuir puede ser utilizada para describir  las condiciones de equilibrio del 

comportamiento de adsorción, en distintos sistemas sorbato-sorbente o para variadas 

condiciones en un determinado sistema (Volesky, 2004).   

 

2) La isoterma de Freundlich es una función exponencial: 

 

                                                   
(1/ )n

fq kC       Ec. (3) 

                                        

donde k y n son coeficientes empíricos. 

 

La relación de Freundlich es una ecuación empírica. No indica una capacidad finita de 

retención del sorbente y además, únicamente puede ser aplicada en concentraciones 

razonablemente bajas a intermedias (Cf). Sin embargo, es más fácil manejar 

matemáticamente en cálculos más complejos (p. ej. en la modelación del 

comportamiento dinámico de una columna), donde puede presentarse más 

frecuentemente. El modelo de Freundlich puede ser linearizado fácilmente, al graficarlo 

en formato log-log.  Otra limitación de la ecuación de Freundlich, es que no ajusta una 

isoterma linear en el límite donde la concentración es cero. (Volesky, 2004; Dechow, 

1989). 

 

El modelo de Langmuir, eventualmente, ha sido más utilizado empíricamente debido a 

que contiene dos parámetros útiles y tangibles (qmax y b) que son fácilmente 

comprendidos y además, reflejan dos características importantes del sistema de 

adsorción.   

  

Los distintos sistemas de adsorción y mecanismos fuera del alcance de las suposiciones 

aplicadas y ajustadas de las ecuaciones modelo, son una cuestión de permisividad. Éstos 

se convierten en relaciones matemáticas, que son capaces de ajustarse a los datos 
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experimentales. El problema con la biosorción es que no hay mucha información 

específica de los mecanismos de adsorción involucrados (Volesky, 2004).  
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CAPÍTULO 3 

 

MATERIALES Y MÉTODOS 

  

Para llevar a cabo la evaluación de la capacidad de biosorción de un cultivo mixto de 

bacterias degradadoras de DDT, la biomasa cosechada por centrifugación se sometió a 

un secado con acetona a -20° C. La biomasa seca se clasificó por tamaño de partícula a 

través de un sistema de mallas calibradas y se seleccionó un tamaño para la 

experimentación. Se estandarizó un método para obtener muestras homogéneas de 

células suspendidas  para llevar a cabo la evaluación de la biosorción mediante la 

determinación de la cinética de adsorción y los experimentos de equilibrio para obtener 

la isoterma de adsorción correspondiente. 

 

Los experimentos se evaluaron determinando la concentración de DDT residual en la 

biomasa mediante cromatografía de gases de los extractos orgánicos correspondientes. 

En la Figura 1 se muestra un diagrama describiendo el trabajo  realizado. 

 

3.1 Materiales 

 

3.1.2 Adsorbente 

 

El material adsorbente, está constituido por una mezcla seca de bacilos Gram negativos 

pertenecientes a los géneros Pseudomona, Neisseria Acinetobacter  y Moraxella,  

previamente aislados en medio de enriquecimiento en sales minerales suplementado con 

DDT a 28° C y 150 rpm  (Pérez-Carrillo, 2004). 

 

3.1.3 Reactivos 

 

 DDT [1,1,1 - Tricloro-2,2-bis (p-clorofenil) etano] con una pureza de 98% y estándar 

interno (SI) 1,2,3,4,5-pentacloro-6-nitro-benceno (PCNB) fueron adquiridos de Supelco  
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Co.; Hexano (grado cromatográfico), Acido clorhídrico [HCl] concentrado al 37.7%, 

Eter etílico (grado cromatográfico), Metanol (grado cromatográfico) y Acetona fueron 

adquiridos de SIGMA; Agua deionizada con un pH de 5.7. 
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Figura  1. Descripción general del trabajo realizado. 
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3.2 Metodología 

 

3.2.1 Estandarización del Sistema Experimental 

 

Se implementó un sistema experimental para el estudio de biosorción, realizando una 

adaptación en base a la metodología descrita por Juhasz y col. (2002). Para tal 

adaptación, se tomó como base 1 ppm de DDT para trabajar en un rango más cercano al 

de la solubilidad del DDT en agua y un volumen de 10 mL de agua deionizada, como 

medio de solución para tener una concentración de biomasa de 0.04 mg/mL; 200 a 800 

ppb de DDT en el rango de trabajo, con una relación 1:1 de DDT:PCNB. Todo el 

sistema experimental, de reactor tipo intermitente, estuvo contenido en un vial de vidrio 

color ámbar y con capacidad volumétrica de 30 mL.  

 

3.2.2 Preparación del adsorbente 

  

Se propagó el cultivo mixto de bacterias en medio de sales minerales suplementado con 

133 ppm de DDT a 28° C y una velocidad de agitación de 150 rpm. 

 

Se cosechó el paquete celular por centrifugación del caldo de cultivo a 14,000 x g por 30 

min; se lavó tres veces con  solución de sales minerales. Se resuspendió en un volumen 

mínimo de solución y el paquete celular se secó aplicando dos ciclos de secado en 

acetona a -18° C  con un lavado adicional de  éter frío para eliminación de la acetona 

residual (Solomon, 1986).  

 

La biomasa fue clasificada en dos tamaños de partícula (>0.180 mm <0.84 mm y <0.180 

mm), por medio de tamices de acero inoxidable No. 20 con diámetro interior de la malla 

de 0.84 mm y No. 80 con diámetro interior de la malla de 0.180 mm.  
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3.2.3 Elaboración de una suspensión de células homogéneas 

  

Para la homogenización se preparó una solución madre pesando 10 mg de biomasa, de 

un tamaño de partícula menor a 0.180 mm y se vaciaron en un tubo de ensayo de 18x150 

mm, conteniendo 10 mL de agua deionizada. Se agitó la suspensión en un agitador 

vortex (Deluxe Mixer S8220), durante 3 minutos con intensidad 4, hasta observar 

homogenización.  

  

Se homogenizaron, por vortex, muestras por triplicado de una suspensión 1:2 de  

células:agua, e inmediatamente se midió la absorbancia de la suspensión diluida, en un 

espectrofotómetro (Spectronic 21), a 600 nm obteniendo lecturas dentro del rango lineal 

de acuerdo a la Ley de Beer (en un rango < 0.4 A). La verificación de la 

homogenización se hizo por comparación de los valores de absorbancia de las réplicas. 

 

3.3 Determinación de la Cinética de Biosorción 

 

La cinética de biosorción se determinó para una concentración de DDT de 200 ppb. En 

un vial, de vidrio ámbar y con capacidad volumétrica de 30 mL, se agregaron en el 

siguiente orden: 9.6 mL de agua deionizada, 20 L de DDT de una solución de 100 

mg/L en acetona,  y 0.4 mL de una suspensión homogénea de células de 1 mg/mL. Se 

agitaron en una placa termomagnética (PC-420) a una temperatura de 25º C e intensidad 

de agitación 4. Durante el muestreo, se sacrificaron reactores a intervalos de tiempo de: 

1, 2, 3, 6, 10, 15, 20, 40 y 120 minutos que duró la experimentación. La biomasa, se 

recolectó mediante filtración, y se lavó adicionalmente con 1 mL de agua deionizada, 

utilizando: filtro de membrana (Tuffryn HT-450), soporte de filtro en línea (Delrin) 

matraz de vacío Erlenmeyer de 125 mL, mangueras y conexiones, pipeta  Pasteur, y 

bomba de vacío (Gast S55NXMLD-6711). En la Figura 2 se muestran las operaciones  

realizadas para el estudio de la cinética de adsorción.
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Figura 2. Operaciones utilizadas en la cinética de adsorción. 
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3.4 Determinación de la Isoterma de Adsorción 

 

Para la obtención de la isoterma de adsorción se utilizó una adaptación al método 

descrito por Juhasz y col. (2000). 

 

La experimentación  para obtener la isoterma de adsorción se llevó a cabo con la 

metodología descrita para la cinética de adsorción. Al inicio de cada experimento se 

preparó una concentración de DDT determinada, dentro de un rango de 200 a 800 ppb. 

Cada experimento se dejó transcurrir por un período de 2 horas, tiempo necesario para 

alcanzar  el equilibrio. El medio de cultivo, libre de células, se recolectó mediante dos 

ciclos de centrifugación a 11400 rfc y 4° C, utilizando una centrífuga refrigerada 

(Biofuge 17 R), tubos de centrifugación de fondo redondo con capacidad de 15 mL 

(Nalgene), y pipetas Pasteur.  

El reactor se enjuagó con aproximadamente 1 mL de la primera centrifugación, y 

nuevamente se agregó al tubo de centrifugación, y se procedió  con el segundo ciclo de 

centrifugación. Se recuperó la biomasa para determinar la cantidad DDT adsorbido. 

 

Se consideraron muestras control usando reactores sin inocular. Se utilizaron muestras 

por duplicado de cada punto de la experimentación. La Figura 3 muestra un diagrama 

simplificado de las operaciones utilizadas para obtener la isoterma de adsorción 

 

3.5 Extracción de DDT de la Biomasa 

 

a) Recuperación de la biomasa mediante filtros de membrana. El filtro se 

introdujo a un vial de vidrio de 12 mL, y se agregaron 2 mL de HCl concentrado para  

llevar a cabo la digestión ácida, en un baño fisiológico (Shaking Water Bath 25) a 60° C 

por 4 horas.  Se añadieron al vial que contiene el filtro y el ácido, 3 mL de una mezcla 

hexano-éter etílico 3:1 (v/v), y se  puso a sonicar en un baño ultrasónico (Bransonic 

Ultrasonic Cleaner 2510R-MT) por 40 minutos. La muestra sonicada se vació en un 

embudo de separación de 30 mL y el vial se enjuagó con 2 mL adicionales de hexano-
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éter etílico 3:1 (v/v); después de agitarlo manualmente por 1 minuto, el solvente de 

enjuague se vació al mismo embudo de separación, enjuagándose el embudo de 

separación en el mismo procedimiento. Se dejó reposar hasta lograr la separación de las 

fases orgánica y acuosa, se descartó la fase acuosa.Se recolectó el extracto orgánico en 

un vial de  de vidrio de 12 mL y se le agregaron 0.5 g de sulfato de sodio anhidro 

(previamente activado por calentamiento a 400 °C en una mufla durante 4 horas) para 

eliminar residuos de agua de la muestra. El extracto se evaporó hasta sequedad en una 

campana de extracción y se almacenó a 4 ° C. 

 

b) Recuperación de la biomasa por centrifugación. Se agregó 1 mL de HCl concentrado 

en el tubo de centrifugación, extrayéndose la biomasa digerida, con una pipeta Pasteur, 

siendo vaciada en un vial de vidrio de 12 mL. Agregando 1 mL de HCl concentrado, se 

prosiguió a enjuagar el tubo de centrifugación, vaciando el enjuague al mismo vial. La 

digestión alcalina y la extracción, fueron llevadas a cabo como el procedimiento antes 

mencionado. 

 

3.6 Determinación de DDT por Cromatografía de Gases 

 

Para  la cuantificación de DDT residual  en los extractos, estos fueron diluidos 

apropiadamente en hexano grado cromatográfico y analizados en un cromatógrafo de 

gases (Varian 3800) equipado con detector de captura de electrones.  Para la separación 

de los compuestos se utilizó una columna    DBTM –5 (5% fenil, metil-polisiloxano) de 

30 m de largo, 0.25 mm de diámetro interno y un espesor de película de 0.25 m.  La 

columna se operó a una temperatura inicial de 140° C mantenida durante 1 minuto; 

después se incrementó hasta 240° C, mediante un programa de temperatura a razón de 

20 ° C/min. y se mantuvo por un minuto;  finalmente, se elevó la temperatura a 265 ° a 

razón de 10° C/min.  manteniendo esta temperatura por 2.8 min.  La columna fue 

operada a un flujo constante de 1.5 mL/min.  
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Figura 3. Operaciones utilizadas en  los experimentos para obtener la Isoterma de 

                adsorción.  
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Se utilizó nitrógeno de alta pureza como gas acarreador y de relleno.  Las temperaturas 

del inyector y detector fueron de 250° C y 300° C, respectivamente.  Las inyecciones 

fueron de 1 L manejadas en modo sin división, utilizando jeringas Hamilton con 

capacidad de 10 L. La cuantificación se realizó mediante calibración con estándar 

interno PCNB en metanol, en base a una curva estándar elaborada para DDT en un 

rango de concentración de 0 a 100 ppb, agregando 0.5 g de PCNB en cada punto a 

inyectar de la curva estándar. La identificación de DDT se hizo por comparación del 

tiempo de retención con respecto al DDT estándar.  

 

El análisis de las muestras se hizo de la siguiente manera: El extracto de la muestra se 

recuperó en un aforado de 2 mL, de donde se hizo la dilución necesaria para caer en el 

rango lineal de la curva de calibración (200 L de extracto aforados a 1 mL con 

hexano); se agregaron 50 ppb de PCNB a partir de una solución de 1 ppm. Las muestras 

blanco de referencia así como los sobrenadantes de los reactores se recuperaron en 

aforados de 2 mL y fueron diluidos  de manera semejante (40 L de extracto aforado a 1 

mL con hexano), se agregaron 10 L de PCNB de una solución de 10 ppm para obtener 

una concentración de 100 ppb de SI. 
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CAPÍTULO 4 

 

RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

Aunque existen escasos artículos acerca del uso de bacterias en la operación de 

adsorción de compuestos orgánicos tóxicos, éstos han demostrado que la biomasa 

bacteriana tiene buena capacidad para la remoción de dichos contaminantes, bajo ciertas 

condiciones. Se ha observado que células microbianas tienden a concentrar químicos de 

su ambiente acuático (Patterson y col., 1981; Tsezos, 1983). También se ha comprobado 

que muchos compuestos orgánicos tóxicos que entran en sistemas convencionales 

biológicos de tratamiento de aguas residuales, se acumulan en los lodos microbianos 

(Bridle, 1982; Petrasek y col., 1983).  

 

En estudios de biodegradación de DDT, Carrillo-Pérez (2004) observó la presencia de 

DDT adherido al paquete celular de un cultivo mixto bacteriano; en este caso, se estimó 

que alrededor del 50 % del DDT quedó indisponible para su degradación por dicho 

cultivo, por lo que se procedió en el presente estudio a evaluar el fenómeno de 

biosorción. 

 

4.1 Estandarización del Sistema Experimental 

 

El diseño del sistema experimental se basó en las condiciones experimentales reportadas 

por Juhasz y col., (2002) reduciendo la cantidad de adsorbente del sistema a 0.4 mg para 

trabajar en el rango de concentración de 0.2 a 0.8 ppm y quedar en un rango mas cercano 

al de la solubilidad del DDT en agua. 

 

Se probaron diferentes opciones de recuperación del adsorbente como filtración en línea 

a través de membranas de 45 μm  y centrifugación. La recuperación del paquete celular 

por filtración y retro-lavado del filtro generaron  pérdidas de biomasa y sorbato con 

respecto a lo dosificado, por lo que la filtración de la muestra directamente a través del 

filtro de membrana, utilizando una bomba de vacío, dio buenos resultados para separar 
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la biomasa del sobrenadante en un tiempo mínimo, con pérdida mínima de la misma. 

Esta técnica  fue la más adecuada para la obtención de la cinética de adsorción.  

 

La recuperación de la biomasa mediante centrifugación resultó el método mas adecuado 

durante los experimentos para obtener la isoterma de adsorción, con una pérdida mínima 

de biomasa y pudiéndose obtener valores precisos de la capacidad máxima de adsorción, 

sin tener que utilizar un sistema experimental más complejo, como la filtración.  

 

4.2 Homogenización de Suspensión de Células 

 

En los experimentos de adsorción se utilizó una cantidad pequeña de adsorbente (0.4 mg 

de células) que requirió el diseño de una metodología que garantizara la dosificación y 

reproducibilidad del biosorbente. Se seleccionó manejar el adsorbente como una 

suspensión celular homogénea con el fin de eliminar el error inherente al manejo de 

masas muy pequeñas. La turbidez o densidad óptica de una suspensión celular, debida a 

la dispersión de la luz que incide sobre cada una de las células presentes en ella, da un 

valor de absorbancia  A  que de acuerdo a la ley de Beer, es proporcional a la 

concentración celular, dentro de un rango de longitud de onda de 600 a 700 nm. En la 

Tabla 1 se aprecian los resultados  de una serie de experimentos realizados donde los 

valores de desviación estándar de las lecturas de absorbancia  A  fueron mínimos 

indicando la estandarización de la homogeneidad de la suspensión bajo las condiciones 

establecidas en la metodología.  

 

Se utilizó como adsorbente biomasa seca con un tamaño de partícula de ≤ 0.180 mm y la 

cantidad utilizada se determinó de acuerdo a la cantidad de sorbato (DDT), considerando 

una solubilidad de éste en sistemas acuosos menor a 1 ppm. Existen estudios de 

biosorción de DDT a biomasa fungal pero en estos la cantidad de DDT dosificado 

excede a la su solubilidad en sistemas acuosos  (Juhaz y Naidu, 1999).  
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Los experimentos se realizaron con biomasa metabólicamente inactiva. En trabajos 

previos (Carrillo y col., 2002)    se demostró la capacidad de la biomasa utilizada para 

degradar DDT, comprobándose de nuevo la viabilidad de la misma después del 

tratamiento de secado, lo que muestra que las modificaciones que pudiera haber sufrido, 

fueron mínimas. Hay estudios que muestran diferencias en cuanto a la capacidad para 

adsorber  compuestos orgánicos entre biomasa muerta o metabólicamente inactiva y 

biomasa viable, mientras que otros estudios demuestran que tratamientos térmicos 

durante la esterilización, no afectan significativamente la capacidad de adsorción de las 

paredes celulares (Amy y col., 1988; Yan y Allen, 1994). 
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Tabla 1. Absorbancia  a 600 nm de una suspensión celular homogenizada1.  

 

 

 

MUESTRA2 

 

 

RÉPLICAS 

Absorbancia a 600 nm 

 

MEDIA 

( X ) 

 

DESVIACIÓN 

ESTÁNDAR 

(SD) 1 2 3 

1 0.075 0.074 0.071 0.073 0.002 

2 0.08 0.08 0.073 0.078 0.004 

3 0.087 0.098 0.085 0.090 0.007 

1) Homogenización mediante agitación vigorosa durante 1 min. 

2) Suspensión celular de 0.2 mg/ml. 
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4.3 Biodisponibilidad de DDT 

 

Durante la experimentación se observó que parte del DDT dosificado no era 

cuantificado en la biomasa ni en el sobrenadante, asumiendo que parte quedaba 

adsorbido al vidrio y por tanto indispuesto para su adsorción a la biomasa. Esta 

indisponibilidad se puede apreciar en la Tabla 2 donde se observa que en experimentos 

por duplicado dentro del rango de trabajo (0.2-0.8 ppm) del  57% al 68.5 % del DDT en 

las muestras fue disponible, mientras que el resto quedó adherido al vidrio del reactor. 

Trabajando a una concentración de 100 ppm se obtuvieron resultados semejantes (57.55 

%).   

 

En otros estudios (House y col, 1992), fueron reportados, como porcentajes del 

plaguicida dosificado (0.250 ppb) contenidos en recipientes de vidrio, 73.7 % de DDT 

en el sobrenadante sin filtrar y 64.9 % del mismo en el sobrenadante filtrado, mostrando 

la tendencia del DDT a adherirse al vidrio y otros materiales como el filtro. Estos 

resultados fueron considerados para la cuantificación de DDT durante la 

experimentación.  

 

4.4 Determinación de DDT por Cromatografía de Gases 

 

Antes de la determinación del DDT asociado a la biomasa, hubo necesidad de digerir 

ésta previamente con el fin de liberar el sorbato. En este caso se utilizó HCl concentrado 

tomando en cuenta que existen reportes demostrando la resistencia de algunos 

plaguicidas organoclorados a la digestión ácida, entre ellos DDT y sus metabolitos DDD  
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Tabla 2. Disponibilidad de DDT para adsorción. 

DDT total en 

el reactor 

(ppm) 

 

DDT en el 

sobrenadante 

(ppm) 

 

Media 

( X ) 

 

Desviación 

estándar 

(ppm) 

 

DDT 

Disponible 

(%) 

1 2 

 

0.200 

 

0.1186 0.1339 0.1262 0.0108 

 

63.1 

 

0.400 

 

 

0.2282 

 

 

0.2345 

 

 

0.2313 

 

 

0.0045 

 

 

57.85 

 

 

0.600 

 

0.3881 0.3913 0.3897 0.0023 

 

64.95 

 

0.700 

 

0.4742 0.4374 0.4558 0.0261 

 

65.1 

 

0.800 

 

0.5249 0.5706 0.5477 0.0324 

 

68.46 

 

100 

 

57.22 57.87 57.55 0.4596 

 

57.55 
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y DDE. Con esta operación se logró la limpieza de los extractos degradando los 

compuestos co-extraídos, o como es en este caso la digestión total del adsorbente para la 

liberación del DDT, así como la eliminación de pasos adicionales de purificación para 

mejorar la recuperación del analito (Waliszewski, y col., 2004). 

 

La determinación de DDT adsorbido a la biomasa por cromatografía de gases, se hizo en 

base a la comparación del tiempo de retención del pico de DDT en las muestras con 

respecto al pico de DDT en el estándar y el cual fue de 9.22 minutos; el tiempo de 

retención de PCNB utilizado como estándar interno fue de 5.60 min, bajo las 

condiciones especificadas en la metodología, como se muestra en la Figura 4 la curva 

estándar utilizada para cuantificar el DDT en las muestras  se aprecia en la  Figura 5.  

 

4.5 Isoterma de Adsorción 

 

En la isoterma de adsorción, como se muestra en la Figura 6 los valores experimentales   

( • ) se ajustaron al modelo de Langmuir (Ec. (1) de la sección 2.7.2) , representado por 

la línea continua, obteniéndose una capacidad máxima de adsorción (qmax) de 2.656 mg 

de DDT/g de biomasa y un coeficiente de afinidad (b) de 0.062 mg/L.  

 

 La qmax de este adsorbente es relativamente baja comparada con la reportada por Juhasz 

y col. (2002), quienes obtuvieron una qmax de 6.8 mg DDT/g biomasa fungal, utilizando 

como medio agua deionizada, y manejando un rango de trabajo de 10 a 375 ppm de 

DDT en el reactor. Sin embargo, cabe hacer notar que ellos manejaron otro tipo de 

biomasa que pudiera haber tenido mayor número de sitios de adsorción que la biomasa 

bacteriana utilizada en este trabajo. En este trabajo se utilizó  DDT en bajas 

concentraciones, para apreciar el fenómeno de adsorción condicionando el sistema a un 

rango de concentración más cercano al de la solubilidad de DDT en agua, que es menor  
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Figura 4. Cromatograma de gases correspondiente a la elución de DDT y PCNB en 

                  una columna DB-5. 

       El cromatograma se obtuvo bajo las condiciones descritas en materiales  

                  y  métodos. La identificación de cada compuesto mediante su tiempo de   

                  retención  se indica sobre cada uno de los picos. 

   

         

 

 

 

 

 



 

 

                                                                       

 

57 

a 1 ppm, mientras que el rango de trabajo utilizado por ellos estuvo muy por encima de 

la solubilidad del DDT en agua. Los tiempos de contacto para obtener los datos de 

equilibrio para la isoterma de adsorción fueron de 2 horas, tomando en cuenta que en la 

literatura se reporta que los fenómenos de adsorción son rápidos y ocurren por lo general 

en los primeros 30 minutos. Además, estudios cinéticos preliminares mostraron que el 

equilibrio se alcanzaba alrededor de los primeros 20 minutos. Juhasz y col., (2002); 

Tzesos y Bell, (1989) han reportado tiempos de contacto relativamente largos (mayores 

de 24 horas) pero en este caso no se prolongó éste para evitar que al transcurrir el 

tiempo, se empezaran a manifestar otros fenómenos como el transporte de DDT hacia 

adentro de las células, sobretodo considerando que se estaba trabajando con células 

viables metabólicamente inactivas. 

  

El valor bajo que se obtuvo para el coeficiente de afinidad (b) demuestra que el 

adsorbente tiene una buena afinidad con el DDT. En la gráfica se observa que la 

capacidad  del adsorbente es alta, en relación con qmax, aún a bajas concentraciones de 

DDT en la solución, lo cual es una ventaja cuando se trabaja con soluciones diluidas. 

Volesky (2004) hace mención que las características anteriores son las que definen a un 

“buen” adsorbente. 
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Figura 5. Curva estándar DDT.

               Estandarización interna utilizando 100 ppb de 

               pentacloronitrobenceno como SI; Coeficiente de 

               determinacion (r
2
) de 0.97; 
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Figura 6. Isoterma de adsorción de DDT en biomasa bacteriana.

Volumen reactor 10 mL; 0.4 mg de biomasa, 

[DDT] de 0.2 a 0.8 ppm; T=25° C; pH 5.8.
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 Los puntos de equilibrio se obtuvieron variando la concentración hasta 800 ppb de DDT 

en solución, ya que al incrementar la concentración se comenzó a manifestar un 

fenómeno de desorción del DDT en la biomasa. 

 

Como se aprecia en la isoterma, a valores bajos como 50 y 100 ppb de DDT, el 

adsorbente captó todo el DDT dosificado. Estos valores fueron determinados en la 

biomasa y fueron mayores a los valores de DDT disponible en la solución, por lo que se 

piensa que a tan bajas concentraciones en solución, el adsorbente ejerció una atracción 

por el DDT previamente adsorbido al vidrio.  

 

4.6 Cinética de Adsorción 

 

Para el estudio cinético se utilizó una concentración de DDT de 200 ppb que fue el 

punto donde la isoterma muestra que el adsorbente tiene una buena capacidad de 

adsorción (q). La cinética de adsorción, se representa en la Figura 7.  

 

En un tiempo de 40 minutos, la concentración de DDT en el sobrenadante disminuyó de 

0.112 ppm a 0.0574 ppm, reduciéndose en un 51% y después de 120 minutos esta 

cantidad quedo sin alterarse, alcanzando el equilibrio. Estos resultados son menores a los 

obtenidos en un estudio reportado por Juhasz y col. (2002), donde utilizando como 

medio agua deionizada, 100 mg de biomasa fungal y una concentración inicial de 90 

ppm de DDT, el nivel de este en el sobrenadante se redujo hasta una concentración de 

32.4 ppm en un tiempo 50 horas,  es decir,  se redujo aproximadamente en un 64%; cabe 

hacer notar que estos investigadores trabajaron en un rango de concentración de DDT 

muy por arriba de su solubilidad.  

 

Mediante regresión lineal de los datos experimentales obtenidos durante los primeros 20 

minutos se  obtuvo la velocidad específica de adsorción (kad) de  -0.00224 mg L-1 min.-1 

con un coeficiente de determinación de  0.89 (Figura 8).  Durante estos primeros 20 

minutos,  ocurrió una disminución drástica de la concentración de DDT en el reactor. El 
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valor es relativamente alto, por lo que se logró obtener una adsorción rápida y eficiente. 

Haciendo una comparación con los escasos estudios publicados, Juhasz y col. (2002), 

utilizando co-solventes (mezclas de agua y alcohol) con el fin de incrementar la 

solubilidad aparente del DDT, reportaron una cinética de adsorción con un tiempo 

requerido para alcanzar el equilibrio de 60 minutos, sin dar un valor para la velocidad de 

adsorción, mientras que en este trabajo,  utilizando solo agua como solvente, 

temperatura ambiente, se pudo adsorber el 51% del DDT en 40 minutos a partir de una 

solución diluida de 200 ppb. 
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Figura 7.  Cinética de adsorción de DDT por biomasa bacteriana.

                 Volumen reactor 10 mL; 0.4 mg de biomasa, 

                 [DDT]  0.2 ppm; T=25° C.
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Figura  8. Velocidad específica de adsorción.

Se obtuvo con los valores reportados durante los primeros 

20 minutos en el experimento de cinética de adsorción.
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CAPÍTULO 5 

 

CONCLUSIONES Y RECOMENDACIONES 

 

1. Se logró implementar un sistema experimental a concentraciones cercanas a 

solubilidad del DDT en agua, que permitió la determinación tanto de la isoterma 

como de la cinética de adsorción. En este último caso, se hicieron variaciones al 

sistema recuperando la biomasa por filtración con el fin de reducir el tiempo de 

muestreo.  

 

2. Se estableció una metodología que garantizó la dosificación reproducible del 

biosorbente en pequeñas cantidades,  manejándolo como una suspensión celular 

homogénea con el fin de eliminar el error inherente al manejo de masas muy 

pequeñas.  

 

3. Durante la experimentación se pudo determinar que  sólo en el rango del 57% al 

68.5% del DDT se encontraba  disponible  para la biosorción. 

 

4. El cultivo mixto bacteriano sí tuvo capacidad para adsorber DDT, mostrando una 

capacidad máxima (qmax) de 2.656 mg DDT/g biomasa. 

 

5. Los datos experimentales de equilibrio se ajustaron a la isoterma de Langmuir. 

 

6. La cinética de adsorción fue rápida y eficiente, donde la biomasa adsorbió el 46% de 

[DDT] en tan solo 20 minutos, a una velocidad especifica de adsorción (kad) de - 

0.00224 mg L-1 min.-1 con un coeficiente de determinación de  0.89. 

 

7. Se recomienda someter la biomasa a tratamientos fisicoquímicos con el fin de buscar 

un incremento en su capacidad de adsorción.  
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8. Se recomienda evaluar el tipo de interacciones que intervienen en la adsorción, para 

poder obtener otros datos como velocidad de adsorción y el orden de reacción. 
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