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Resumen 
La contaminación por residuos de hexaclorociclohexano (HCH) y clorobencenos en 
el acuífero del vertedero de Sardas (Sabiñánigo, Huesca) constituye uno de los 
problemas ambientales más relevantes asociados a la producción histórica de 
lindano. En este trabajo se evalua el potencial de bioestimulación de las 
comunidades microbianas autóctonas del pozo 14S mediante un biorreactor 
secuencial anaerobio–aerobio de 7,5 L alimentado con agua real del acuífero, 
complementado con ensayos en microcosmos. 

 

Puntos clave 
 Las bacterias autóctonas del agua subterránea degradaron el lindano bajo 

condiciones anaerobias. 
 El tratamiento secuencial anaerobio–aerobio permitió la eliminación 

completa de los clorobencenos en el reactor. 
 Los microcosmos permitieron comparar y validar los resultados obtenidos 

en el reactor en cierta medida. 
  El lactato y el fósforo actuaron como factores clave en la activación de la 

actividad microbiana. 
 No fue necesaria la bioaumentación para alcanzar una degradación 

significativa. 

 

Palabras clave 
Hexaclorociclohexano, Lindano, Clorobenceno, Bioremediación, Bioestimulación, 
Biorreactor, Tratamiento Secuencial. 
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Introducción 
El hexaclorociclohexano fue sintetizado por primera vez por Michael Faraday en 
1825, aunque no fue hasta 1942 cuando se descubrieron las propiedades 
insecticidas del isómero γ-HCH, posteriormente denominado lindano [1]. A partir 
de ese momento, el lindano se convirtió en uno de los insecticidas organoclorados 
más utilizados a escala global [2, 3]. 

La contaminación de suelos y aguas subterráneas por residuos de lindano y otros 
isómeros de hexaclorociclohexano (HCH) constituye actualmente un problema 
ambiental de primer orden a escala global debido a su elevada persistencia, 
bioacumulación y toxicidad carcinogénica y disruptora endocrina. Durante la 
producción industrial de lindano solo el isómero γ-HCH (lindano) presenta 
actividad insecticida, mientras que el proceso de purificación genera entre 6 y 10 
toneladas de isómeros residuales de HCH por cada tonelada de producto [4, 5]. 

Su proceso de síntesis industrial se basa en la foto-cloración del benceno mediante 
Cl₂ y radiación ultravioleta, una reacción en cadena que incrementa 
progresivamente el grado de cloración del anillo y genera una mezcla de isómeros 
conocida como HCH técnico. Durante este proceso también se forman 
compuestos asociados, como el heptaclorociclohexeno, identificado 
posteriormente en los residuos industriales de la fabricación de lindano [6, 7]. Entre 
los isómeros generados, los α, β y γ-HCH fueron incluidos en el Convenio de 
Estocolmo sobre Contaminantes Orgánicos Persistentes debido a su elevada 
persistencia, bioacumulación y toxicidad, así como a su capacidad de transporte a 
larga distancia [8, 9]. En Europa, diversos informes recientes han subrayado la 
magnitud del problema asociado a los residuos históricos de HCH y la necesidad 
de desarrollar estrategias de remediación eficaces para los emplazamientos 
contaminados [10]. 

El complejo de vertederos de Sabiñánigo (Huesca) es un caso paradigmático de 
esta contaminación a gran escala (Figura 1). Entre 1975 y 1988, la empresa 
INQUINOSA vertió aproximadamente 115.000 toneladas de subproductos de HCHs 
en los vertederos de Sardas y Bailín [3, 7]. Esta disposición incontrolada ha 
generado zonas fuente de fase densa no acuosa (DNAPL), estimadas en unas 6.000 
toneladas, que migran por gravedad a través de las fracturas de las margas y 
contaminan el acuífero aluvial con mezclas complejas de isómeros de HCH, 
benceno y clorobencenos (Clorobenceno (MCB), Diclorobencenos (DCBs) y 
triclorobencenos (TCBs)) y más de un millón de toneladas de suelos contaminados 
[3, 11, 12]. La proximidad de estos vertederos al río Gállego supone un riesgo 
constante de contaminación superficial, lo que ha llevado a las autoridades a 
priorizar el tratamiento de las plumas de contaminación disuelta [3, 13]. Desde el 
año 2009, la inversión media para la gestión y control del vertedero de Sardas se 
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estima en 500.000 euros anuales [7, 10]. Estas actuaciones, junto con la 
monitorización permanente del acuífero, reflejan la magnitud del problema y la 
necesidad de desarrollar estrategias de remediación más eficaces que permitan 
reducir la carga contaminante de forma sostenible. 

 

Figura 1. Localización del área de estudio en Sabiñánigo (Huesca, España), incluyendo el vertedero de Bailín, 
el vertedero de Sardas (remarcado en amarillo), la fábrica Inquinosa y el río Gállego. [11]. 

 

La biodegradación microbiana constituye una de las estrategias más prometedoras 
para la remediación de acuíferos contaminados con compuestos organoclorados, 
ya que permite transformar estos contaminantes mediante rutas reductivas bajo 
condiciones anaerobias o mediante oxidación en condiciones aerobias. La 
biorremediación de acuíferos contaminados con mezclas de organoclorados se 
basa en la capacidad metabólica de microorganismos para utilizar estos 
compuestos como sustratos o aceptores de electrones [14, 15]. En condiciones 
anaerobias, los compuestos con un elevado número de sustituyentes clorados, 
como los HCHs y los TCBs, que necesitan de condiciones altamente reductoras, 
son susceptibles de sufrir deshalogenación reductiva, proceso catalizado por 
bacterias dehalorespiradoras de géneros como Dehalococcoides, Dehalobacter y 
Shewanella, que los transforman en metabolitos menos clorados como el MCB y el 
benceno [16, 17]. Sin embargo, estos productos finales suelen persistir en 
ambientes reductores, siendo preferible la aplicación en condiciones aerobias para 
su completa eliminación [15].  

Estos bencenos poco clorados pueden mineralizarse eficazmente en presencia de 
oxígeno mediante rutas oxidativas aerobias. Estas rutas suelen iniciarse con la 
hidroxilación del anillo aromático catalizada por monooxigenasas o dioxigenasas, 
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seguida de la apertura del anillo a través de las vías catecol-orto o catecol-meta, 
generando finalmente CO₂, biomasa y energía [18, 19]. Diversos estudios han 
demostrado que géneros como Pseudomonas, Rhodococcus, Burkholderia y 
Sphingomonas desempeñan un papel clave en la degradación aerobia de 
clorobencenos y benceno, e incluso pueden mineralizar determinados di o 
triclorobencenos en suelos o acuíferos con historial de contaminación prolongado 
[20–24]. Esta dualidad impulsa y da la necesidad al desarrollo de tratamientos 
secuenciales anaerobio–aerobios capaces de abordar la complejidad química de 
estos emplazamientos [15, 24, 25]. 

La eficacia de los procesos de biodegradación in situ en el acuífero de Sardas está 
condicionada por la geoquímica del medio y la disponibilidad de nutrientes. 
Estudios previos han identificado que el fósforo es un factor limitante en la actividad 
degradadora bacteriana de estas aguas subterráneas, su suplementación 
incrementa de forma importante las tasas de degradación tanto en rutas aerobias 
como anaerobias [15, 19, 24]. Para potenciar la fase anaerobia inicial, se requiere 
la adición de donadores de electrones fermentables como el lactato o el piruvato 
[26–28]. Desde una perspectiva bioquímica, la fermentación del lactato constituye 
el motor metabólico del sistema al generar hidrógeno molecular (H2), acetato y 
otros ácidos orgánicos de cadena corta. El H2 actúa como el donador de electrones 
esencial para las bacterias dehalorespiradoras, las cuales emplean enzimas 
llamadas dehalogenasas reductoras (RDases) para romper los enlaces carbono-
cloro de los contaminantes como los HCH y usarlos como aceptores terminales de 
electrones en su ciclo respiratorio [17, 27, 29, 30]. 

Por otro lado, la degradación aerobia del benceno o de los bencenos poco clorados 
producto de la decloración de los HCH requiere del bombeo de aire o la adición de 
compuestos liberadores de oxígeno (como el CaO2) para garantizar la presencia de 
condiciones óxicas en la zona contaminada [17, 19].  

Paralelamente, la utilización de biorreactores de laboratorio constituye una 
herramienta esencial para estudiar la dinámica de degradación, evaluar la 
respuesta microbiana del emplazamiento a distintos estímulos y generar 
información clave para el diseño de tratamientos in situ. Representa un paso 
intermedio crítico entre los estudios en microcosmos de pequeño volumen y la 
implementación final de dichas estrategias de biorremediación in situ. Experiencias 
previas del grupo de investigación BioremUAB con reactores anaerobios de 5ௗL 
operando en modo fed-batch, han demostrado su utilidad para reproducir 
condiciones ambientales controladas, monitorizar la fermentación de sustratos 
como el lactato y estudiar la acumulación o desaparición de los contaminantes 
clorados o sus productos intermedios de degradación, proporcionando un marco 
experimental robusto para interpretar procesos de biodegradación complejos [31]. 
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En este contexto, el presente trabajo tiene como objetivo evaluar el potencial de 
bioestimulación de las bacterias autóctonas del pozo 14S del vertedero de Sardas 
mediante un biorreactor secuencial anaerobio–aerobio alimentado con 7,5 L de 
agua real del acuífero. El estudio analiza la respuesta microbiana a la 
bioestimulación con lactato y fósforo para promover condiciones anaerobias, y la 
adición de oxígeno en el caso de las aerobias. También se contempla la posible 
necesidad de bioaumentación con cultivos específicos enriquecidos por el grupo 
de investigación BioremUAB en caso de detectar incapacidad de las comunidades 
nativas para transformar el lindano u otros compuestos aromáticos clorados. Los 
resultados obtenidos pretenden aportar información clave para el diseño de una 
futura prueba piloto in situ y contribuir al desarrollo de estrategias de 
biorremediación más eficaces para acuíferos contaminados con mezclas 
complejas de compuestos organoclorados y/o aromáticos. 

 

Materiales y métodos: 

 Características de la zona de contaminación 
El emplazamiento de estudio se sitúa en la llanura aluvial del río Gállego, limitada 
al oeste por el embalse de Sabiñánigo y al este por la carretera que lo separa del 
vaso de vertido del vertedero de Sardas (Figuras A1, A2). Geológicamente, la zona 
se asienta sobre el Anticlinal de Yebra de Basa, cuyo núcleo está constituido por las 
Margas de Larrés, una formación de varios centenares de metros de potencia que 
actúa como base impermeable del sistema (Figura A3). Sobre este sustrato se 
disponen discordantemente materiales cuaternarios que conforman el acuífero, 
integrados por niveles de limos arcillosos, gravas y arenas, con un espesor total 
aproximado de 15 metros, coronados por una capa de rellenos antrópicos de unos 
4 metros (Figura 2 y Figura A4). Esta formación se apoya sobre un sustrato de margas 
de Larrés de baja permeabilidad (10-6 m/d), aunque su zona superior está 
intensamente fracturada y alterada, lo que eleva su permeabilidad local hasta los 
0.04 m/d y permite la infiltración de contaminantes en fase densa [32]. 
Hidrogeológicamente, el acuífero se comporta como un sistema semiconfinado 
debido a la presencia de niveles de limos arcillosos a techo, los cuales amortiguan 
el flujo de agua y el transporte de solutos hacia el receptor superficial (Figura A5). El 
nivel freático en los pozos situados en las parcelas al pie del vertedero se sitúa 
habitualmente a profundidades que oscilan entre los 2,0 y los 9,7 metros bajo la 
superficie del terreno. Específicamente, en el sector de estudio PS14, el nivel 
freático se localiza a una profundidad media de aproximadamente 9,7 metros, 
coincidiendo con el tramo de gravas del acuífero. La dinámica del agua subterránea 
está definida por un esquema de flujo donde el río Gállego y el embalse de 
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Sabiñánigo actúan como la principal zona de descarga de los sedimentos que 
conforman el acuífero [33]. 

 

Figura 2. Materiales cortados en las excavaciones realizadas para las pilas del viaducto de la autovía A-23. 
(Fotografía cedida por la Demarcación de Carreteras del Estado en Aragón) [33]. 

 

La zona con mayor presencia de contaminación parece hallarse en los sondeos de 
los grupos PS-14 y PS-29 (Figura 3). En ellos apareció lindano (HCH) en polvo, fase 
densa libre (DNAPL) y lixiviados en el contacto con el nivel infrayacente de limos 
arcillosos. Esta zona se encuentra en la vaguada a pie del vertedero descrito (Figura 
4). El sector específico del pozo PS-14 representa la zona de mayor complejidad 
técnica del emplazamiento, al situarse sobre una antigua vaguada natural donde 
los rellenos industriales se vertieron directamente sobre el terreno sin medidas de 
impermeabilización. Los reconocimientos mediante sondeos confirman la 
presencia masiva de fase libre densa (DNAPL) en forma de gotas abundantes a lo 
largo de todo el tramo de gravas y una penetración profunda en las 
discontinuidades de las margas, habiéndose detectado indicios de contaminantes 
hasta los 37,5 metros de profundidad [34].  
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Figura 3. Puntos de la red piezométrica del embalse de Sardas. Imagen ampliada en los puntos de PS14’s  [34]. 

 

 

Figura 4. Modelo conceptual hidrogeológico del emplazamiento de vertedero de Sardas (Modificado de 
EMGRISA 2021) [33]. 

 

Las propiedades del agua en los pozos de la pluma de contaminación presentan 
una estabilidad notable que condiciona la actividad microbiológica. El pH 
promedio se sitúa en 6,8 ± 0,1, aunque en sectores específicos del vertedero donde 
se depositaron residuos de sosa y potasa, los valores pueden ser superiores a 9, 
favoreciendo procesos de hidrólisis alcalina del lindano. La temperatura media 
anual es de 12,7 ± 0,6 °C, un parámetro crítico ya que la solubilidad de los isómeros 
de HCH es altamente termosensible; un incremento térmico estacional puede 
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duplicar la movilidad de los contaminantes en el acuífero. En cuanto al estado de 
oxidación-reducción, el sistema es predominantemente anóxico y reductor, 
operando bajo un régimen de reducción de manganeso e hierro. Los potenciales 
redox (EhSTD) medidos en campo ratifican estas condiciones, estableciendo las 
condiciones termodinámicas para las rutas de deshalogenación microbiana [34]. 

Otro parámetro relevante es la presencia de compuestos orgánicos volátiles (COV), 
como el benceno y el monoclorobenceno, que actúan como co-disolventes de los 
isómeros de HCH. Estos compuestos pueden incrementar la solubilidad del 
lindano hasta 30 veces en comparación con el agua pura, facilitando su transporte 
y biodisponibilidad para las bacterias descloradoras. La estrecha conexión del agua 
subterránea con el río Gállego plantea un riesgo de afección rápida a los usos del 
agua aguas abajo, como el abastecimiento y el regadío [34]. 

 

 Montaje del reactor 
Se empleó un reactor de vidrio, con tapa metálica hermética equipada con 
múltiples puertos funcionales (Figura 5). El sistema incluía un agitador vertical 
acoplado a un motor externo. El reactor disponía de tres líneas independientes de 
muestreo y operación, cada una de ellas equipada con una válvula manual para 
permitir su apertura y cierre de forma controlada. 

 

Figura 5. Imagen del biorreactor de 7,5 L empleado para la bioestimulación secuencial anaerobia–aerobia del 
agua subterránea del pozo 14S. 
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La primera línea correspondía a un tubo corto, sin llegar a entrar en contacto con la 
fase líquida, utilizado para extraer muestras de gas. La segunda línea consistía en 
un tubo sumergido en la fase líquida, destinado a la extracción de muestras líquidas 
para el análisis de contaminantes, metabolitos y parámetros fisicoquímicos. La 
tercera línea estaba conectada directamente al sistema de aireación tipo sprinkler, 
empleado durante la fase aerobia para introducir oxígeno de forma uniforme en el 
reactor. Este diseño permitió operar el reactor en condiciones controladas, 
facilitando la transición entre las fases anaerobia y aerobia, así como la 
monitorización periódica de gases y líquidos manteniendo condiciones inertes en 
el sistema. 

Antes de utilizar el agua del pozo, se realizó una puesta en marcha del reactor 
llenándolo con 7.5 L de agua con contaminantes dopados, 80 y 130 mM de benceno 
y MCB respectivamente, para medir la eliminación abiótica de ambos compuestos 
volátiles en el sistema. 

El día 0 de operación, el reactor se cargó con 7.5ௗL de agua subterránea procedente 
del acuífero del vertedero de Sardas, concretamente del pozo 14ௗS. El agua fue 
transportada en una garrafa refrigerada desde el emplazamiento hasta el 
laboratorio y bombeada directamente al reactor. Este volumen se eligió para 
minimizar la fase gas inicial y así evitar la presencia de oxígeno y la volatilización de 
compuestos de la fase líquida del sistema. Con el objetivo de inducir condiciones 
reductoras y promover la fermentación, se añadió lactato de sodio a una 
concentración final de 80 mg/L, utilizada como fuente de carbono e hidrógeno en el 
sistema. 

El reactor se mantuvo en condiciones anaerobias durante los primeros 29 días, 
permitiendo el establecimiento de rutas fermentativas y reductivas asociadas a la 
degradación de compuestos organoclorados. El día 14, con el fin de evaluar el 
posible efecto de la limitación por nutrientes inorgánicos, se añadió NaH₂PO₄ hasta 
alcanzar una concentración final de 20ௗmgௗP-PO4

3-/L. Esta suplementación buscó 
asegurar que la cinética observada no estuviera condicionada por restricciones 
nutricionales. 

El día 29 se inició la fase aerobia, introduciendo 200ௗmL de oxígeno a través del 
sistema de aireación tipo sprinkler. A partir de ese momento, se añadieron 200ௗmL 
adicionales cada 7 días con el objetivo de mantener el reactor en condiciones 
aerobias y favorecer la transición hacia rutas metabólicas aerobias responsables 
de la mineralización final de los compuestos parcialmente transformados durante 
la etapa anaerobia. Este enfoque secuencial anaerobio–aerobio es coherente con 
estrategias descritas en estudios previos, donde la combinación de ambas fases 
mejora la eliminación de mezclas complejas de clorobencenos y HCH’s en 
sistemas naturales y de laboratorio [15, 17]. 
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 Ensayos en microcosmos 
De forma paralela al experimento en el reactor, se prepararon seis microcosmos de 
100ௗmL, cada uno con 75ௗmL de agua del acuífero procedente del mismo pozo (14S), 
con el objetivo de evaluar la biodegradación en un sistema de menor escala y 
comparar la respuesta microbiana con la observada en el reactor. Tres de los 
microcosmos fueron suplementados con 0,7ௗmL de la misma solución de lactato 
1ௗmM empleada en el reactor, alcanzando una concentración final de 230ௗmg/L y 
actuando como tratamiento de bioestimulación. Los otros tres se mantuvieron sin 
adición de lactato, representando condiciones de atenuación natural y 
funcionando como controles. 

Los microcosmos se incubaron en condiciones estáticas y en ausencia de luz, para 
reproducir un entorno más cercano al comportamiento del acuífero y permitir la 
comparación con trabajos previos que emplearon configuraciones similares [15, 
19, 27]. Se realizaron muestreos semanales, realizando los mismos análisis 
fisicoquímicos y de contaminantes que en el reactor, con el fin de evaluar la 
evolución paralela de los procesos en ambos sistemas. 

 

 Muestros y análisis químicos 
Para el análisis de clorobencenos y benceno se tomaron muestras cada 4 días 
aproximadamente. Para el reactor se tomaron 15ௗmL de muestra líquida y se 
analizaron en triplicado mediante un autosampler CTC CombiPAL acoplado al 
cromatógrafo de gases Agilent 6890N. En el caso de los microcosmos se tomaron 
0,5ௗmL de gas del headspace de cada botella utilizando una jeringa analítica 
hermética de 1,0ௗmL con sistema pressure-lock (Vici, EE.ௗUU.). La identificación de 
los compuestos se realizó comparando los tiempos de retención con los de 
estándares químicos comerciales. 

El análisis instrumental se llevó a cabo en un cromatógrafo de gases Agilent 6890N 
equipado con una columna DB-624 (30ௗm × 0,32ௗmm × 0,25ௗµm) y un detector de 
ionización de llama (FID). Se empleó helio como gas portador a un caudal de 
0,9ௗmL/min. Las temperaturas del inyector y del detector se fijaron en 250ௗ°C y 
300ௗ°C, respectivamente. Tras la inyección de la muestra (relación de split 1:2), el 
horno se mantuvo a 35ௗ°C durante 3ௗmin y posteriormente se programó un 
incremento de 10ௗ°C/min hasta 240ௗ°C, temperatura que se mantuvo durante 4ௗmin. 
Las áreas de los picos cromatográficos se integraron mediante el software 
Millennium/Empower (Waters).  

Se analizaron semanalmente H₂, O₂ y CO₂ tanto en el reactor como en los 
microcosmos. Para ello se inyectaron 100ௗµL de gas de fase gas en un cromatógrafo 
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de gases Agilent 7820A equipado con un detector de conductividad térmica (TCD). 
La separación de los gases se realizó empleando dos columnas en serie: una 
MolSieve 5A 60/80 SS (1,82ௗm × 2ௗmm) y una Porapak Q 60/80 UM (1,82ௗm × 2ௗmm), 
ambas de Agilent. Se utilizó nitrógeno como gas portador a una presión de 138ௗkPa. 
El horno se mantuvo isotermo a 40ௗ°C, mientras que las temperaturas del inyector y 
del detector se fijaron en 200ௗ°C y 250ௗ°C, respectivamente. El tiempo total de 
análisis fue de 5 minutos. Las áreas de los picos se integraron mediante el software 
Chromeleon (Thermo Scientific), y la cuantificación se realizó a partir de patrones 
acuosos preparados bajo las mismas condiciones de volumen, temperatura y 
presión que los microcosmos. 

El análisis de lindano requirió una extracción en fase orgánica. Para cada muestra, 
se agitaron 1,0 mL de fase acuosa con 2,0 mL de una mezcla hexano/acetona (1:1, 
v/v) durante 10 minutos a máxima agitación en el vortex. A continuación, las 
muestras se centrifugaron durante 10 minutos a 2500 rpm. La fase orgánica 
sobrenadante se filtró y se transfirió a viales de vidrio para su análisis instrumental. 
La fase orgánica resultante se analizó mediante cromatografía de gases (GC) 
utilizando un equipo Agilent 6890N acoplado a un detector de captura de 
electrones (ECD). La separación cromatográfica se llevó a cabo en una columna 
HP-5MS (30 m × 0,25 mm × 0,25 µm). Las inyecciones se realizaron en modo 
splitless a 280ௗ°C. El programa de temperatura del horno inició a 90ௗ°C, con un 
incremento de 18ௗ°C·min⁻¹ hasta 250ௗ°C, temperatura que se mantuvo durante 15 
minutos. El gas portador empleado fue helio, con un caudal constante de 0,5 
mL·min⁻¹. 

Para el análisis de ácidos orgánicos y aniones, se filtró aproximadamente 1ௗmL de 
muestra líquida del reactor a través de un filtro de 0,22ௗµm. Los ácidos orgánicos 
(lactato o acetato) se cuantificaron mediante cromatografía líquida de alta presión 
(HPLC) utilizando un sistema Dionex Ultimate 3000 equipado con un detector 
UV-Vis UVD 170S ajustado a 210ௗnm y un autosampler con un volumen de inyección 
de 20ௗµL. El eluyente empleado fue una disolución acuosa de H₂SO₄ 6ௗmM, 
bombeada a un caudal de 0,5ௗmL/min a través de una columna Transgenomic ICSep 
ICE-COREGEL 87H3 (300ௗ×ௗ4,6ௗmm).  

Adicionalmente cada semana se extrajeron aproximadamente 45 mL del reactor, se 
transfirieron a microcosmos correctamente sellados y se enviaron al laboratorio del 
emplazamiento de Sabiñanigo, que dispone de métodos analíticos más sensibles 
para validar los resultados obtenidos en el laboratorio. 
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  Análisis microbiológicos 
Semanalmente se filtraron 5ௗmL de muestra del reactor a través de filtros 
adecuados para retener biomasa microbiana. Los filtros se almacenaron y enviaron 
para análisis de qPCR en los laboratorios del Departamento de Genética, 
Microbiología y Estadística de la Universidad de Barcelona siguiendo un protocolo 
interno ya preestablecido con el fin de cuantificar los géneros bacterianos 
vinculados a la degradación de los contaminantes (Shewanella y Pseudomonas). 

La microbiota presente se separó mediante filtración por filtros SterivexTM (0,22 
µm) y, a continuación, se obtuvo el DNA total mediante el kit comercial DNAeasy 
PowerSoil Pro-Kit (Qiagen). La cuantificación de los biomarcadores analizados se 
llevó a cabo mediante qPCR en un equipo QuantStudio 1 (Applied Biosystems), 
utilizando como estándares de referencia diluciones decimales de plásmidos 
recombinantes conteniendo el inserto con el marcador correspondiente. 

 

Resultados y discusión 

 Puesta en marcha del reactor 
Antes de iniciar el experimento biológico, se llevó a cabo una fase de control 
abiótico cargando el reactor de 7,5 L únicamente con agua destilada y los 
compuestos volátiles modelo: benceno y MCB. Durante este periodo de 2 semanas 
se registró una disminución del 37,15 % en la concentración de benceno y del 22,81 
% en la de MCB en la fase líquida (Figura 6). Dado que el sistema carecía de biomasa 
activa, estas pérdidas se atribuyen exclusivamente a procesos físicos y químicos 
de naturaleza abiótica, los cuales son críticos para establecer una línea base que 
permita diferenciar la eliminación física de la degradación biológica real en las 
etapas posteriores del estudio.  
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Figura 6. Perfil de evolución de las concentraciones (µM) de Benceno y MCB a lo largo del tiempo en la ‘puesta 
en marcha del reactor’. 

 

La disminución observada responde, en primer lugar, a que las propiedades 
fisicoquímicas del benceno y MCB caracterizadas por una marcada hidrofobicidad, 
pueden promover su adsorción sobre las superficies internas del sistema, 
incluyendo el vidrio y los componentes poliméricos como juntas o tuberías de PTFE 
y silicona [19]. En segundo lugar, a la elevada volatilidad intrínseca de estos 
compuestos. Tanto el benceno como el MCB poseen constantes de Henry 
significativamente altas, lo que favorece su partición y transferencia de masa desde 
la fase acuosa hacia el headspace del reactor [17]. Este fenómeno de transferencia 
de fase es común en sistemas de laboratorio, incluso en ausencia de aireación 
forzada, y puede verse potenciado por la agitación intermitente del reactor [35] 

Pequeñas pérdidas durante el muestreo especialmente en sistemas sin control de 
estanqueidad pueden contribuir a la disminución aparente de concentración [36]. 
Adicionalmente, pequeñas pérdidas asociadas a la falta de estanqueidad del 
sistema incluyendo microfugas en conexiones, juntas o válvulas, pueden contribuir 
a la disminución aparente de concentración [36]. Por tanto, la disminución de 
contaminantes en el reactor durante la fase experimental debe interpretarse 
considerando los procesos abióticos de eliminación. 
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 Estudios de bioremediación de agua subterránea en 
microcosmos 
En los microcosmos, la degradación de benceno y MCB durante la fase anaerobia 
fue similar entre los sistemas bioestimulados con lactato y los de atenuación 
natural, se observó disminución en la concentración de ambos compuestos 
aromáticos (50% aproximadamente para ambos) (Figuras 7 y 8). Este 
comportamiento puede ser coherente con literatura que ha demostrado la 
degradación anaerobia de benceno y MCB en sedimentos contaminados sin 
necesidad de una bioestimulación intensa [37]. Estos estudios demostraron que en 
determinadas circunstancias pueden biodegradarse estos compuestos mediante 
deshalogenación reductiva y mineralizarse completamente hasta CO₂ [27, 37].  

 

Figura 7. Evolución de la concentración de benceno en microcosmos bioestimulados (BIES) y de atenuación 
natural (ATN) durante las fases anaerobia (área sombreada)  y aerobia. La línea roja discontinua indica la 

adición de fósforo (P) en el día 52. 
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Figura 8. Evolución de la concentración de MCB en microcosmos bioestimulados (BIES) y de atenuación 
natural (ATN) durante las fases anaerobia (área sombreada)  y aerobia. La línea roja discontinua indica la 

adición de fósforo (P). 

 

Sin embargo, la respuesta del lindano fue marcadamente distinta: en los 
microcosmos con lactato se observó una desaparición casi completa en 
aproximadamente tres semanas, mientras que en los de atenuación natural la 
degradación fue muy limitada (Figura 9), lo que indica que la deshalogenación de 
HCH es mucho más dependiente de la disponibilidad de donadores de electrones 
y de consorcios especializados, en línea con lo descrito en literatura para otros 
sistemas contaminados con lindano [15, 28, 38]. Aunque se observó degradación 
del lindano, no se detectó una formación clara de clorobencenos u otros 
intermediarios específicos, por lo que no es posible determinar con certeza las 
rutas metabólicas implicadas. Es probable que existan metabolitos no detectados 
que contribuyan a la dinámica observada, pero los datos disponibles no permiten 
confirmarlo. 
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Figura 9. Evolución de la concentración de Lindano (γ-HCH) en microcosmos bioestimulados (BIES) y de 
atenuación natural (ATN) durante las fases anaerobia (área sombreada)  y aerobia.  

 

Durante la fase aerobia, el comportamiento del benceno y el MCB mostró una 
desviación respecto a la cinética de degradación convencional, ya que sus 
concentraciones no disminuyeron inmediatamente e incluso presentaron ligeros 
repuntes antes de la adición de nutrientes (Figuras 7 y 8). Este fenómeno sugiere 
que la comunidad microbiana aerobia, a pesar de la presencia de oxígeno, se 
encontraba en un estado de limitación nutricional severa. Solo tras la adición de 
fosfato de sodio en el día 52, se observó una disminución de estos contaminantes 
en un intervalo de apenas dos semanas [15].  

La influencia de la adición de fósforo es muy evidente en la dinámica de los 
microcosmos bioestimulados, ya que a partir de ese momento se observa una 
reactivación metabólica clara.  

Al igual que para benceno y MCB, la evolución de los diclorobencenos (DCBs) 
resultó muy similar entre los tratamientos de atenuación natural (ATN) y los 
bioestimulados con lactato (Figura 10). Esta convergencia puede venir explicada 
por una restricción nutricional. Por otro lado, no se han detectado evidencias de 
que la degradación del lindano genere triclorobencenos o diclorobencenos como 
productos intermedios [15, 19]. 
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Figura 10. Evolución de la concentración de DCB’s en microcosmos bioestimulados (BIES) y de atenuación 
natural (ATN) durante las fases anaerobia (área sombreada)  y aerobia. La línea roja discontinua indica la 

adición de fósforo (P). 

 

Es fundamental matizar estos resultados debido a las limitaciones analíticas 
existentes. La ausencia de datos detallados sobre triclorobencenos (TCBs) y otros 
intermedios más clorados dificulta la definición de rutas metabólicas de 
degradación y cuadrar los balances de masa. Herramientas como el análisis 
isotópico específico de compuestos (CSIA) son esenciales en este contexto [37, 
39], ya que permiten distinguir si los DCBs detectados proceden del acuífero 
original o de la degradación reciente del lindano. Además, el CSIA ayuda a 
cuantificar tasas de degradación in situ y a diferenciar los mecanismos de 
transformación, discriminando entre procesos de deshalogenación reductiva y 
mineralización oxidativa [19, 37]. Su incorporación en investigaciones futuras 
proporcionaría evidencias para atribuir con certeza el origen y las rutas de 
eliminación de los contaminantes en el acuífero. 

Durante la fase anaerobia, se produjo una disminución rápida del lactato, pasando 
de concentraciones iniciales cercanas a 240ௗmg/L a valores en torno a 80ௗmg/L en 
menos de cuatro semanas (Figura 11). Esta caída refleja una fermentación activa, 
en la que el lactato se utilizó como fuente de carbono y donador de electrones para 
impulsar rutas reductoras, incluyendo la deshalogenación de compuestos clorados 
como el lindano [19, 28, 39]. La desaparición rápida del lindano en los microcosmos 
bioestimulados respalda esta interpretación, ya que su transformación requiere 
condiciones reductoras sostenidas y disponibilidad de electrones [29]. Cabe 
destacar que, al finalizar la fase anaerobia, aún quedaba una cantidad significativa 
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de lactato disponible, lo que sugiere que una prolongación de esta fase o el aporte 
de fósforo, podría haber favorecido una mayor degradación de los contaminantes 
clorados, especialmente en los sistemas bioestimulados. Esta hipótesis es 
coherente con estudios que muestran que la eficiencia de la deshalogenación 
reductiva depende tanto de la disponibilidad de donadores de electrones, como de 
la disponibilidad de nutrientes o como del tiempo de residencia bajo condiciones 
estrictamente anaerobias [15, 29]. 

 

Figura 11. Evolución de la concentración de Lactato en los microcosmos bioestimulados durante las fases 
anaerobia (área sombreada)  y aerobia. 

 

En la fase aerobia, el lactato mostró muy pocos cambios, manteniéndose 
relativamente estable a lo largo del periodo monitorizado. Este comportamiento es 
coherente con la transición metabólica del sistema. Una vez introducido el oxígeno, 
la comunidad microbiana tiende a utilizar preferentemente otros compuestos más 
fácilmente oxidables presentes en la mezcla, mientras que el lactato residual 
puede permanecer sin ser consumido de forma significativa [18]. 

La evolución de los gases en los microcosmos refleja con claridad la transición 
entre fases anaerobia y aerobia (Figura 12), así como las limitaciones metabólicas 
asociadas a la disponibilidad de nutrientes. Durante la fase anaerobia, los niveles 
de CO₂ se mantuvieron estables en torno al 4–5ௗ%, mientras que la presencia de O₂ 
fue prácticamente nula, lo que indica una actividad fermentativa activa y 
condiciones reductoras sostenidas.  
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Figura 12. Evolución de la concentración de O₂ (%) y CO₂ (%) en microcosmos bioestimulados (BIES) y de 
atenuación natural (ATN) durante las fases anaerobia (área sombreada)  y aerobia. La línea roja discontinua 

indica la adición de fósforo (P). 

 

Tras el inicio de la fase aerobia en los microcosmos bioestimulados, se observó un 
incremento de O₂, alcanzando valores cercanos al 35ௗ%, mientras que el CO₂ 
mostró una ligera subida. Sin embargo, esta acumulación de oxígeno no se tradujo 
en una degradación inmediata de los contaminantes durante los 20 primeros días 
de etapa aerobia, lo que sugiere una limitación funcional de la comunidad aerobia 
[15].  

Tras la adición de fósforo los microcosmos bioestimulados experimentaron una 
disminución progresiva del O₂ acompañada de un aumento del CO₂, lo que indica 
la activación de la respiración aerobia y la mineralización de los compuestos 
orgánicos presentes [15, 22]. Esta limitación ha podido inhibir la actividad de las 
bacterias oxidativas incluso en presencia de oxígeno. En conjunto, la dinámica 
observada confirma que la fase aerobia estaba inicialmente limitada por nutrientes 
y que la suplementación con fósforo permitió la transición hacia un metabolismo 
respiratorio activo, degradando rápidamente los contaminantes clorados.  

En los microcosmos de atenuación natural, tanto el CO₂ como el O₂ se mantuvieron 
bajos y estables durante todo el experimento, lo que refleja una baja actividad 
microbiana y una capacidad reducida para transformar los contaminantes en 
ausencia de bioestimulación ni aporte de nutrientes. Este contraste refuerza la idea 
de que la combinación de bioestimulación anaerobia, aeración controlada y 
suplementación con fósforo constituye una estrategia eficaz para activar rutas 
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metabólicas complementarias y mejorar la eliminación de contaminantes en el 
emplazamiento de Sardas. 

 

 Estudios de bioremediación de agua subterránea en reactor 
La evolución de los contaminantes en el reactor secuencial anaerobio–aerobio 
mostró un comportamiento coherente con las rutas metabólicas descritas en la 
literatura y con el funcionamiento esperado de un sistema bioestimulado. Antes de 
analizar la dinámica de cada compuesto, es importante considerar que la puesta 
en marcha del reactor evidenció pérdidas abióticas de benceno y 
monoclorobenceno (MCB). Este comportamiento inicial obliga a interpretar con 
cautela los descensos observados durante los primeros días, distinguiendo entre 
pérdidas físicas y transformaciones biológicas. 

Durante la fase anaerobia (0–29 días), benceno, MCB y los tres isómeros de 
diclorobenceno (1,2-DCB, 1,3-DCB y 1,4-DCB) mostraron una disminución 
marcada en su concentración (Figuras 13 y 14). En el caso de los compuestos más 
volátiles, como benceno y MCB, una fracción de esta reducción puede atribuirse a 
volatilización u otras perdidas abióticas. Sin embargo, la magnitud, consistencia y 
continuidad del descenso observado en todos los compuestos, incluidos los DCBs, 
cuya volatilidad es mucho menor a la de los aromáticos menos clorados, indican 
que la biodegradación desempeñó un papel predominante en esta etapa. La 
bioestimulación con lactato favoreció rutas de deshalogenación reductiva, 
responsables de la transformación de los compuestos clorados hacia derivados 
menos clorados, [17, 29, 30]. La adición de fósforo el día 14 parece haber reforzado 
esta tendencia de degradación, probablemente al desbloquear rutas metabólicas 
dependientes de nutrientes, como se ha visto en el caso de los microcosmos [15]. 
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 Figura 13. Evolución de la concentración de benceno y MCB en el reactor y en los resultados obtenidos en el 
laboratorio de Pirenarium, en Sabiñanigo (SAB), durante las fases anaerobia (área sombreada)  y aerobia. La 

línea roja discontinua indica la adición de fósforo (P) y la flecha roja señala la adición de benceno. 

 

 

Figura 14. Evolución de la concentración de 1,2-DCB,1,4-DCB y 1,3-DCB en el reactor y en los resultados 
obtenidos en el laboratorio de Pirenarium, en Sabiñanigo (SAB), durante las fases anaerobia (área sombreada)  

y aerobia. La línea roja discontinua indica la adición de fósforo (P). 

 

Al finalizar la fase anaerobia, las concentraciones de benceno y MCB eran 
prácticamente no detectables y los DCBs se encontraban en niveles muy bajos. La 
transición a condiciones aerobias (día 30) permitió completar la eliminación de los 
compuestos residuales en pocos días. La rápida desaparición de benceno y MCB 
bajo aireación es coherente con rutas oxidativas aerobias ampliamente descritas 



22 
 

para estos compuestos, mediadas por monooxigenasas presentes en géneros 
como Pseudomonas, Rhodococcus o Burkholderia [18, 20, 22]. Para confirmar que 
esta eliminación no se debía únicamente a volatilización durante la aireación, se 
añadió una cantidad conocida de benceno el día 46. Su desaparición en menos de 
una semana confirmó que el reactor mantenía una actividad degradativa aerobia 
efectiva. Los DCBs también se mineralizaron completamente durante esta etapa, 
en coherencia con la activación de rutas oxidativas aerobias que hidroxilan y abren 
el anillo aromático [17, 19, 22]. La coherencia entre compuestos con volatilidades 
muy distintas, la desaparición sostenida y la respuesta a la adición de nutrientes 
refuerzan que la biodegradación fue el mecanismo dominante en el reactor. 

Al observar detalladamente el gráfico de degradación de benceno y MCB, se aprecia 
que los resultados del laboratorio de Pirenarium (SAB) muestran una cinética de 
desaparición más acelerada que los registrados en el del grupo BioRemUAB en 
ciertos intervalos críticos. En el caso del MCB, el contraste es muy marcado hacia 
el final de la fase anaerobia. Mientras que los análisis internos muestran que en el 
día 22 todavía resta una concentración significativa de aproximadamente 125 µM, 
los resultados de Sabiñánigo para ese mismo día sitúan al contaminante en niveles 
prácticamente residuales, cercanos a 20 µM. Esto indica que, según las mediciones 
de Pirenarium, el porcentaje de degradación o eliminación del MCB fue 
considerablemente superior y más rápido en ese periodo. 

Para el benceno se observa una tendencia similar en cuanto a la velocidad de 
degradación completa. Hay discrepancias notables entre los resultados del primer 
día, 65 µM frente a 90 µM en Sabiñanigo, aunque en el día 14 los resultados se 
igualan, siendo el de Sabiñánigo ligeramente superior (~27 µM frente a ~19 µM). 
Para el día 22 los puntos de Sabiñánigo ya marcan una concentración de cero, 
mientras que los análisis internos todavía registran una presencia de 
aproximadamente 6 µM. Por tanto, los resultados de Sabiñánigo validan una mayor 
eficiencia en la eliminación del benceno, al alcanzar el valor nulo antes que el 
analizado en la UAB. 

Para el caso de los DCB’s, a pesar de la diferencia inicial, la pendiente de 
degradación entre los días 14 y 22 es coherente en ambos conjuntos de datos. Para 
el 1,4-DCB, los puntos de Pirenarium siguen de forma paralela la curva 
descendente de los resultados internos, situándose en valores ligeramente 
inferiores (~1,8 µM vs ~9 µM en el día 14). En el caso del 1,3-DCB, los resultados de 
Pirenarium son casi residuales desde el día 14 (~0,12 µM). 

Es importante señalar que las discrepancias en la velocidad y los porcentajes de 
degradación entre laboratorios son habituales en estudios de este tipo. Fuentes 
bibliográficas mencionan que las variaciones interlaboratorio para los parámetros 
principales (benceno, MCB y HCH) oscilaban entre un 20 % y un 30 % [7]. Estas 



23 
 

diferencias pueden deberse a la heterogeneidad de las matrices de muestreo o a 
ligeras variaciones en los protocolos analíticos aplicados por cada centro, aunque 
ambos confirman la tendencia general de que el sistema secuencial es efectivo 
para la eliminación de estos compuestos aromáticos. 

La concentración de lindano mostró una disminución sostenida durante la fase 
anaerobia, alcanzando aproximadamente un 50ௗ% de reducción en las tres 
primeras semanas (Figura 15). Este comportamiento indica que la bioestimulación 
anaerobia fue suficiente para activar la degradación del lindano, lo que confirma la 
presencia de actividad biológica bajo condiciones reductoras [15, 40].  

 

Figura 15. Evolución de la concentración de Lindano (γ-HCH) en el reactor (resultados Pirenarium) durante las 
fases anaerobia (área sombreada)  y aerobia. La línea roja discontinua indica la adición de fósforo (P). 

 

No obstante, los 29 días de operación anaerobia no permitieron su eliminación 
completa, lo que sugiere que esta fase podría haberse prolongado para favorecer 
una mayor degradación. Tras el paso a condiciones aerobias, la concentración de 
lindano permaneció estable, coherente con la literatura, que describe una 
degradación aerobia limitada y dependiente de consorcios microbianos altamente 
especializados, capaces de expresar las enzimas LinA y LinB que inician la ruta 
catabólica del lindano [40, 41].  Este patrón refleja la naturaleza recalcitrante del 
γ-HCH y los otros isómeros (Figura A6) en presencia de oxígeno y la importancia de 
las condiciones reductoras y del aporte de donadores de electrones para promover 
su degradación. 

 

La solidez de esta interpretación se ve reforzada por la elevada fiabilidad del 
sistema analítico empleado en Pirenarium (laboratorio del emplazamiento de 
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Sabiñánigo), que dispone de un equipamiento de medida altamente preciso y 
protocolos de control de calidad estrictos.  

La concentración inicial de lactato en el reactor de aproximadamente 80 mg/L 
(Figura 16) es coherente con los protocolos de bioestimulación aplicados en 
estudios previos de microcosmos realizados con aguas del acuífero de Sabiñánigo, 
donde adiciones de magnitud equivalente resultaron efectivas para desencadenar 
procesos de transformación reductiva [15].  

 

Figura 16. Evolución de la concentración de Lactato en el reactor durante las fases anaerobia (área 
sombreada)  y aerobia. La línea roja discontinua indica la adición de fósforo (P). 

 

Durante la fase anaerobia (0–25 días), la concentración de lactato disminuyó de 
forma rápida, continua y completa, alcanzando valores no detectables al final de 
este periodo. Esta cinética indica que el lactato fue consumido de manera eficiente, 
actuando como sustrato fermentable y confirma la activación de las rutas de 
deshalogenación reductiva, como se ha comentado previamente [17, 19, 29]. 

La desaparición completa del lactato antes del inicio de la fase aerobia confirma 
que el reactor funcionó como un sistema bioestimulado durante la etapa 
anaerobia. Sin embargo, la mayor velocidad de consumo de lactato registrada en el 
biorreactor respecto a los microcosmos puede atribuirse a factores propios del 
escalado que favorecen la actividad microbiana. Entre ellos destacan la mayor 
disponibilidad de superficies internas para la colonización bacteriana, la presencia 
de una biomasa más densa y diversa, y una mayor estabilidad físico-química del 
sistema, que reduce las fluctuaciones de pH, potencial redox y concentración de 
nutrientes, que sí afectan a los microcosmos de pequeño volumen [42, 43]. A ello 
se suma que, a diferencia de los microcosmos en la fase anaerobia, el reactor 
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recibió una aportación explícita de fósforo, cuya disponibilidad ya ha demostrado 
ser esencial para sostener la actividad metabólica y el crecimiento microbiano[31]. 

En el reactor no se detectaron acumulaciones apreciables de acetato ni de 
hidrógeno durante la fase anaerobia, a diferencia de lo descrito en estudios previos 
del emplazamiento, donde ambos metabolitos aparecían de forma transitoria entre 
los días 15 y 30 [15]. La ausencia de estos productos intermedios puede explicarse 
por el escalado del sistema, ya que un mayor volumen permite mantener una 
biomasa más densa y diversa capaz de formar y consumir rápidamente los 
productos de la fermentación del lactato, evitando que alcancen niveles 
detectables [31]. El hidrógeno, en particular, suele mantenerse a concentraciones 
muy bajas debido a su utilización inmediata por microorganismos reductores o 
dehalorespiradores [29]. En este contexto, la desaparición completa del lactato 
junto con la degradación de los compuestos clorados constituye una evidencia 
indirecta de que las rutas de acidogénesis y transferencia de electrones estuvieron 
activas, y que la microbiota autóctona reutilizó eficientemente los metabolitos 
generados, optimizando el proceso en comparación con los microcosmos de 
menor escala. 

Con relación a los resultados de las mediciones de O₂ y CO₂ (Figura 17), la presencia 
de O₂ durante la fase anaerobia sugiere la existencia de oxígeno residual en el agua 
subterránea con la que se llenó el reactor, y posibles entradas difusivas a través de 
las conexiones. Por lo que la degradación de benceno y MCB observada durante la 
fase anaerobia podría atribuirse a la presencia de oxígeno detectada en el reactor, 
suficiente para activar rutas oxidativas en microorganismos aerobios o del agua del 
acuífero [44]. Estas condiciones aerobias permiten la actividad de enzimas 
oxidativas capaces de transformar compuestos aromáticos incluso cuando el 
sistema se considera globalmente reductor.  
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Figura 17. Evolución de la concentración de O₂ (%) y CO₂ (%) en el reactor durante las fases anaerobia (área 
sombreada)  y aerobia. La línea roja discontinua indica la adición de fósforo (P). 

 

Tras la adición de fosfato, el aumento simultáneo de O₂ y CO₂ refleja una 
combinación de mayor actividad microbiana y cambios en el equilibrio gaseoso del 
sistema. Mientras que los picos de CO₂ observados en los primeros días, pueden 
reflejar una combinación de fermentación del lactato, respiración aerobia parcial y 
posible mineralización de compuestos fácilmente degradables como benceno y 
MCB. En la fase aerobia, la relativa estabilidad del O₂ y la ausencia de un 
incremento marcado de CO₂ se explican por la baja concentración de 
contaminantes.  

Los resultados de las qPCR respaldan las interpretaciones previamente discutidas 
(Figura 18). En el día 0, Pseudomonas y Shewanella presentan abundancias del 
mismo orden de magnitud. Durante la fase previa a la adición de fósforo, 
Pseudomonas se mantiene relativamente estable, mientras que Shewanella 
experimenta un descenso. Tras la incorporación de nutrientes, ambas poblaciones 
aumentan 3 órdenes de magnitud, reflejando una clara respuesta a la 
disponibilidad de nutrientes. La predominancia del género Pseudomona durante la 
supuesta fase anaerobia y su impulso tras la adición de fósforo, confirma 
condiciones parcialmente aerobias y fundamenta, juntamente con los análisis de 
gas, la degradación de benceno y MCB observada durante esta etapa [17, 19]. Por 
otro lado, el incremento de Shewanella después del día 14 indica que sí se 
generaron condiciones parcialmente reductoras, compatibles con la actividad de 
microorganismos capaces de transformar compuestos más clorados, explicando 
la rápida desaparición del lactato [30], [29]. No obstante, la coexistencia y posible 
competencia entre ambos géneros, junto con la falta de condiciones fuertemente 
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reductoras, podría explicar la degradación más lenta respecto a los microcosmos 
de los compuestos altamente clorados, como el lindano y los isómeros HCH, cuyas 
concentraciones únicamente se redujeron parcialmente y no llegaron a eliminarse 
durante la anaerobiosis. 

 

Figura 18. Evolución temporal de la abundancia de Pseudomonas y Shewanella en el reactor durante las fases 
anaerobia (área sombreada) y aerobia. Las concentraciones se expresan como copias de genes ARNr 16S por 

mililitro (escala logarítmica). La línea roja discontinua indica la adición de fósforo (P). 

 

Los resultados obtenidos indican que el reactor no operó como un sistema 
estrictamente anaerobio–aerobio, sino como un proceso inicialmente competitivo, 
seguido de una fase claramente aerobia. En conjunto, los resultados muestran que 
en el reactor coexistieron procesos de deshalogenación reductiva, evidenciados 
por la transformación parcial de los compuestos más clorados, junto con rutas 
oxidativas, responsables de la degradación de MCB y benceno. Esta combinación 
de mecanismos, respaldada por los análisis químicos, de gases y qPCR, permitió la 
transformación de una mezcla compleja de contaminantes (Tabla A1 y A2) sin 
necesidad de bioaumentación. 

Aunque los valores absolutos de Pirenarium tienden a ser ligeramente diferentes, 
en algunos casos superiores para MCB y benceno, e inferiores para DCBs, validan 
la tendencia biológica observada en los resultados internos. Ambos laboratorios 
confirman que el reactor funciona como un sistema eficaz de eliminación 
secuencial, logrando concentraciones prácticamente nulas de todos los 
compuestos aromáticos clorados al entrar en la fase aerobia. 

 



28 
 

Conclusiones 
Los resultados obtenidos en este trabajo demuestran que los microorganismos 
autóctonos del acuífero del pozo 14S poseen un potencial degradador significativo 
frente a las mezclas complejas de compuestos organoclorados presentes en el 
vertedero de Sardas. La bioestimulación con lactato y fósforo permitió activar de 
forma eficaz las rutas reductivas responsables de la transformación del lindano y 
de los compuestos más clorados, sin necesidad de recurrir a bioaumentación. Este 
hecho confirma que las comunidades microbianas nativas están adaptadas al 
emplazamiento y pueden responder rápidamente cuando se modifican las 
condiciones redox y nutricionales del medio. 

La fase anaerobia del reactor fue determinante para la degradación del γ-HCH, 
alcanzándose una reducción cercana al 50ௗ% en las tres primeras semanas. Sin 
embargo, los 29 días de operación en condiciones reductoras no fueron suficientes 
para lograr su eliminación completa, lo que sugiere que una fase anaerobia más 
prolongada o suplementada con fósforo, podría incrementar la transformación del 
lindano y mejorar la eficiencia global del proceso. La transición a condiciones 
aerobias permitió completar la degradación de benceno y clorobencenos, 
prácticamente degradados durante la fase anaerobia, probablemente debido por la 
presencia de oxígeno detectada en el sistema. Sin embargo, esta etapa no produjo 
una reducción adicional de lindano, en coherencia con su conocida recalcitrancia 
en ambientes oxidativos. 

Los ensayos en microcosmos permitieron contextualizar el comportamiento 
observado en el reactor, mostrando tendencias coherentes con las rutas 
metabólicas esperadas bajo condiciones reductoras. Aunque la magnitud de la 
degradación fue menor que en el reactor, estos sistemas de menor escala sirvieron 
para confirmar la respuesta general de los microorganismos frente a la 
bioestimulación y para descartar procesos abióticos como causa principal de los 
cambios observados.  

En conjunto, este estudio muestra que en el reactor coexistieron procesos 
oxidativos, responsables de la degradación de benceno y MCB, junto con 
transformaciones reductivas parciales en los compuestos más clorados, como 
DCB’s y HCH’s. Esta combinación de mecanismos, activada mediante 
bioestimulación, permitió reducir de forma significativa la carga contaminante sin 
necesidad de bioaumentación, validando en cierta manera un tratamiento 
secuencial anaerobio-aerobio. Los resultados proporcionan una base técnica 
sólida para futuras pruebas piloto in situ y subrayan la importancia de controlar la 
disponibilidad de donadores de electrones, nutrientes y oxígeno para optimizar la 
degradación de las distintas familias de contaminantes presentes en el 
emplazamiento. 
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Anexos 

Figuras Anexo 
 

 

Figura A1. Modelo digital de elevación (IGN, 2021) de 5 m de resolución en el área del embalse de Sabiñánigo. 
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Figura A2. Curvas del nivel del área del vertedero de Sardas. Estado actual. 

 

 

Figura A3. Anticlinal tumbado de Yebra de Basa. La línea amarilla marca el eje axial del anticlinal. Las flechas 
rojas indican la dirección de compresión (σ1). 
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Figura A4. Columna litológica y datos geotécnicos del sondeo PS14K en el vertedero de Sardas (Sabiñánigo), 
incluyendo descripción de materiales, profundidad del nivel freático. 
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Figura A5. Fotografías de las discontinuidades y los flujos de agua observados en las margas de Larrés a varias 
profundidades en los taludes de construcción de la autovía A-23 al N del vertedero y en los taludes de erosión 

del rio Gállego (noviembre de 2021). 
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Figura A6. Evolución de la concentración de isómeros HCH (α,β,δ y ε-HCH) en el reactor (resultados Pirenarium) durante las fases anaerobia (área sombreada)  y aerobia. La línea roja 
discontinua indica la adición de fósforo (P). 
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Tablas anexo 
 

 

Tabla A1.  Concentración a lo largo del tiempo de fenoles-clorofenoles (µg/L) en el reactor (resultados Pirenarium). 
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Tabla A2. Concentración a lo largo de los compuestos volátiles (µg/L) en el reactor (resultados Pirenarium). 


