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บทคดัย่อ: การเจอืปนของแมงกานีสในน ้าใต้ดนิเป็นสาเหตุของน ้าที่มสีแีละท่อน ้าอุดตนัทัง้ใน
ระบบผลติน ้าประปาและระบบกระจายน ้า นอกจากนี้การบรโิภคน ้าเจอืปนแมงกานีสสามารถ
ก่อให้เกิดความเป็นพษิต่อระบบประสาทในมนุษย์และสตัว์ได้ โครงการวจิยันี้มเีป้าหมายเพื่อ
ศกึษาการก าจดัแมงกานีสดว้ยระบบกรองชวีภาพเตมิเซลล ์การศกึษาแบ่งออกเป็น 2 ตอน คอื 
1) การคดัแยกแบคทเีรยีที่สามารถก าจดัแมงกานีส และ 2)  การศกึษาการก าจดัแมงกานีสดว้ย
ระบบกรองชวีภาพเตมิเซลล ์ส าหรบัตอนทีห่นึ่งแบคทเีรยีทีส่ามารถก าจดัแมงกานีสคดัแยกจาก
พื้นที่ปนเป้ือนในจงัหวัดขอนแก่น ประเทศไทย   แบคทีเรยีที่ค ัดเลือก ได้แก่ แบคทีเรยีที่
สามารถก าจดัแมงกานีสดีที่สุดซึ่งระบุว่าเป็นสายพันธุ์ Streptomyces violarus strain SBP1 
(SBP1). SBP1 สามารถก าจดัสารได้สูงถึงร้อยละ 46    การศึกษาจลนศาสตร์เป็นไปตาม
แบบจ าลอง Aiba  โดยมคี่าพารามเิตอร์จลนศาสตร์ซึ่งประมาณจากแบบจ าลองดงักล่าว ซึ่ง
ได้แก่ อตัราการเจรญิเตบิโตจ าเพาะ ค่าคงที่ความเรว็ครึง่ และค่าคงที่การยบัยัง้ เท่ากบั 0.095 
1/h, 0.453 mg/L และ 37.975 mg/L ตามล าดับ การวิเคราะห์สเปกโตรสโคปิกขัน้สูงชี้ชัดว่า 
SBP1 ก าจดัแมงกานีสดว้ยกระบวนการออกซเิดชนัทางชวีภาพเสรมิดว้ยการดูดซบั 

ส าหรบัการเลอืกวสัดุดกัตดิเซลลแ์ล้วแบเรยีมแอลจเินตเตมิถ่านกมัมนัต์รอ้ยละ 5 ให้ผล
การก าจดัแมงกานีสสงูทีสุ่ด (รอ้ยละ 42) รวมทัง้วสัดุมกี าลงัสงูและคงทน    เซลลด์กัตดิดว้ยสาร
แบเรยีมแอลจเินตเตมิถ่านกมัมนัต ์ณ ความหนาแน่นของเซลลจ์ุลชพี 200 mg/L มปีระสทิธภิาพ
ในการก าจดัแมงกานีสสูงที่สุด (รอ้ยละ 51)  การศกึษาดว้ยคอลมัน์ระยะยาวพบว่าระบบกรอง
เตมิเซลล์ที่มแีอนทราไซต์เป็นวสัดุกรองคงประสทิธภิาพการก าจดัแมงกานีสได้ถึงร้อยละ 85 
ตลอดช่วงการทดลอง ผลการศกึษานี้สามารถใช้เป็นขอ้มูลพื้นฐานส าหรบัการปรบัปรุงคุณภาพ
น ้าและการพฒันาเป็นนวตักรรมการปรบัปรงุคุณภาพน ้าตน้ทุนต ่าไดใ้นอนาคต 
เ 

ค าหลกั : แอลจเินต การเตมิ การกรองทางชวีภาพ การดกัตดิ แมงกานสั 
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Abstract 
 
Project Code:  RSA6080054 
 

Project Title:  Removal of Manganese in Water Treatment Process  
Using Entrapped-cell Biofilter 

 

Investigator: Assoc.Prof. Sumana Ratpukdi, Ph.D.        Khon Kaen University 
 

E-mail Address:  sumana.r@kku.ac.th; jeans_sumana@yahoo.com 
 

Project Period:  3 years 
 

Abstract: Occurrence of manganese in groundwater causes colored water and pipe 
rusting in water treatment and distribution systems. Consumption of manganese-
contaminated water promotes neurotoxicity in human and animals. This research project 
aims to investigate manganese removal by entrapped-cell biofilter system.  The study 
comprises 2 main parts: 1) isolation of manganese-removing bacteria and 2) 
determination of manganese removal using entrapped-cell biofilter system. For the first 
part, manganese-oxidizing bacteria were isolated from contaminated areas in Khon 
Kaen, Thailand. The selected culture was the best manganese-oxidizing bacterium, 
identified as Streptomyces violarus strain SBP1 (SBP1). SBP1 achieved up to 46 % 
removal. The kinetics best fit with Aiba model. Kinetic parameters estimated from the 
model, including a specific growth rate, half-velocity constant, and inhibitory constant 
were 0.095 1/h, 0.453 mg/L, and 37.975 mg/L, respectively. Advanced spectroscopic 
analyses indicated that SBP1 removed manganese via bio-oxidation with supplementary 
adsorption.  

For cell entrapment material, barium alginate with 5% activated carbon 
supplement provided the highest manganese adsorption (42%) with high bead strength 
and durability. The activated carbon-barium alginate-entrapped cells at microbial cell 
density of 200 mg/L gave the best manganese removal (51%). During the long-term 
column investigation, the entrapped-cell biofilter with anthracite as a filter bed could 
keep high manganese removal (more than 85%) for entire of the experiment. The result 
from this study could be used as fundamental information for water treatment and 
further developed to be low cost water treatment innovation. 
 

Keywords: alginate; augmentation; biofiltration; cell entrapment; manganous 
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1. บทน ำ 
 

 

1.1 ท่ีมำและควำมส ำคญัของปัญหำ 
น ้ ำใต้ดิน หรือ น ้ ำบำดำล เป็นแหล่งน ้ ำที่ส ำคัญในกำรผลิตน ้ ำใช้ส ำหรับชุมชนหรือ

อุตสำหกรรม  เป็นที่รู้กันว่ำแหล่งน ้ ำใต้ดินที่มปัีญหำกำรเจอืปนจำกเหล็กและแมงกำนีสใน
ธรรมชำตจิ ำนวนมำกและกระจำยตวัอยู่ทัว่ไปในโลก   ส ำหรบัประเทศไทยก็ เช่นกนัพื้นที่ซึ่งมี
แมงกำนีสเจอืปนมกีระจำยอยู่ทัว่ประเทศ โดยเฉพำะในพื้นที่ภำคตะวนัออกเฉียงเหนือของ
ประเทศไทย    ทัง้นี้เหลก็และแมงกำนีสในน ้ำส่งผลให้เกดิกำรอุดตนัระบบท่อและท ำให้น ้ำมสีี
และควำมขุ่นส่งผลต่อกำรใชง้ำน (รปูที่ 1)  รวมทัง้ในกำรอุปโภคบรโิภคน ้ำเจอืปนสำรดงักล่ำว
เป็นเวลำยำวนำนอำจเกดิผลกระทบต่อสุขภำพได ้  กำรรบัสมัผสัเหลก็และแมงกำนีสปรมิำณไม่
สูงในระยะยำวก่อใหเ้กดิพษิสะสมเรือ้รงัต่อสุขภำพร่ำงกำยและจติใจ ส่งผลให้เกดิอำกำรทำงจติ 
มผีลต่อระบบสำยตำ รวมทัง้ท ำใหเ้มด็เลอืดขำวถูกท ำลำย (กรมทรพัยำกรน ้ำบำดำล, 2555)  

   

 
 

รปูท่ี 1 ลกัษณะกำรเกดิครำบสนิมของแมงกำนีสและกำรอุดตนัท่อน ้ำ 
(ทีม่ำ กรมทรพัยำกรน ้ำบำดำล, 2555) 

 
โดยทัว่ไปแลว้ระบบผลติน ้ำใช้นิยมก ำจดัเหลก็และแมงกำนีสออกจำกน ้ำดว้ยกำรเตมิอำกำศ 

(aeration) หรอื ปฏิกิรยิำออกซิเดชนัทำงเคม ี(chemical oxidation)  วธิกีำรดงักล่ำวเป็นกำร
เปลีย่นรปูโลหะละลำยน ้ำใหเ้ป็นโลหะแขวนลอยแลว้จงึมรีะบบกรอง (filtration) เพื่อแยกของแขง็
แขวนลอยดงัตวัอย่ำงในรปูที ่2    วธิกีำรน้ีสำมำรถก ำจดัเหลก็ไดแ้ต่ไม่สำมำรถก ำจดัแมงกำนีส
ได้ดนีัก ตวัอย่ำงเช่น จำกกำรศกึษำของกรมทรพัยำกรน ้ำบำดำลพบว่ำในกำรเติมอำกำศเพื่อ
ก ำจดัเหลก็และแมงกำนีสละลำยน ้ำควำมเขม้ขน้ 5.0 และ 3.0 ppm ตำมล ำดบั มปีรมิำณเหลก็
และแมงกำนีสคงเหลอื 0.1 และ 3.0 mg/L ตำมล ำดบั และถงึแมป้รบัเปลีย่นวธิกีำรก ำจดัสำรเป็น
ปฏิกิรยิำออกซิเดชนัทำงเคมยีงัคงมีแมงกำนีสคงเหลือถึง 2.8-3.0 mg/L (กรมทรพัยำกรน ้ ำ
บำดำล, 2555) ซึ่งค่ำควำมเข้มข้นของแมงกำนีสตำมมำตรฐำนคุณภำพน ้ ำประปำของกำร
ประปำส่วนภูมภิำคไม่เกนิ 0.4 mg/L และน ้ำดื่มไม่เกนิ 0.05 mg/L ดว้ยเหตุผลดงักล่ำวส่งผลให้
ควรมกีำรปรบัปรงุประสทิธภิำพกำรก ำจดัแมงกำนีสดว้ยวธิกีำรอื่นเพิม่เตมิ 
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รปูท่ี 2 ตวัอยำ่งระบบผลติน ้ำใชท้ี่มกีำรเตมิอำกำศเพื่อก ำจดัเหลก็และแมงกำนีส 

(ทีม่ำ Štembal et al., 2005) 
 
จำกรูปที่ 2 พบว่ำตำมธรรมชำติมจีุลนิทรยี์ที่สำมำรถก ำจดัสำรเจอืปนเจรญิในระบบกรอง

ดงักล่ำวได้   ซึ่งในเวลำต่อมำจงึมกีำรศกึษำและกำรใชง้ำนระบบกรองร่วมกบักระบวนกำรทำง
ชีววิทยำ เรียกระบบดังกล่ ำว ว่ำ Biologically Active Filter (BAF) (Zhu  et al., 2010)    
กระบวนกำรกรองทำงชีวภำพ (bio-filtration) เป็นกำรบูรณำกำรกระบวนกำรย่อยสลำยทำง
ชวีภำพร่วมกบักำรแยกอนุภำคเจอืปนด้วยวธิกีำรทำงกำยภำพในชัน้กรอง (Pujol et al., 1994)   
ระบบนี้จุลินทรยี์เจรญิและเกำะตัวเป็นชัน้บนวัสดุกรอง (ที่เรยีกกันว่ำ ไบโอฟิล์ม (biofilm))      
ในกำรผลติน ้ำประปำและน ้ำดื่มมกีำรประยุกต์ใช้ระบบบเีอเอฟเพื่อก ำจดัสำรเจอืปนหลำยชนิด 
เช่น เหลก็ แมงกำนีส สำรหนู ไนเตรต หรอืสำรอนิทรยีพ์ษิบำงชนิด เป็นต้น (Zhu et al., 2010)      
ตวัอย่ำงกำรประยุกต์ใช้งำนระบบบเีอเอฟส ำหรบัก ำจดัแมงกำนีส เช่น Han et al. (2013) ได้
ศกึษำกำรก ำจดัแมงกำนีสร่วมกบัแอมโมเนียในระบบผลติน ้ำดื่ม ผลกำรศกึษำพบว่ำระบบบเีอ
เอฟสำมำรถก ำจดัแมงกำนีสทีค่วำมเขม้ขน้เริม่ตน้ประมำณ 1 mg/L ไดม้ำกกว่ำรอ้ยละ 70  

ระบบบีเอเอฟมีข้อดีหลำยประกำร คือ ระบบไม่จ ำ เป็นต้องเติมสำรเคมีใด   เพิ่มเติม
เนื่องจำกจุลนิทรยีส์ำมำรถใช้สำรอนิทรยีใ์นน ้ำเป็นแหล่งคำรบ์อนได้    นอกจำกนี้ยงัพบอกีว่ำ
เนื่องจำกจุลนิทรยีย์อ่ยสลำยสำรเจอืปนไดท้ ำใหไ้ม่เกดิกำรสะสมของสำรส่งผลใหร้ะบบบเีอเอฟนี้
ไม่ จ ำ เป็นต้ อ งติดตำมจุดอิ่มตัว  (breakthrough point) ห รือมีก ำรฟ้ื น ฟู  ( regeneration) 
เหมอืนกบัระบบกรองหรอืดูดซบัทัว่ไป     แต่อย่ำงไรก็ตำมระบบบเีอเอฟมขีอ้จ ำกดั คอื กำร
เกิดไบโอฟิล์มตำมธรรมชำติเป็นไปได้ช้ำและมีปริมำณน้อย    นอกจำกนี้ กำรควบคุม
ประสทิธภิำพของระบบขึน้อยู่กบัเสถยีรภำพของไบโอฟิลม์           โดยปัจจัยที่ส่งผลต่อชัน้ไบ
โอฟิล์มมหีลำกหลำย อำท ิอตัรำภำระสำรอำหำร ปรมิำณออกซเิจน ค่ำพเีอช ควำมถี่ของกำร
ล้ำงย้อน เป็นต้น (Simpson, 2008)   ตวัอย่ำงเช่น Bai et al. (2005) รำยงำนว่ำปรมิำณไบโอ
ฟิล์มลดลงถึงรอ้ยละ 50 ภำยหลงักำรล้ำงย้อนซึ่งปัจจยัดงักล่ำวนี้ส่งผลถึงประสิทธภิำพกำร
ก ำจดัสำรเจอืปน 
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เทคโนโลยชีวีภำพสำมำรถช่วยเพิม่ศกัยภำพของระบบบเีอเอฟได้  คอื  กระบวนกำรเติม
เซลล์ (cell bioaugmentation) (สุมนำ รำษฎรภ์กัดี, 2558) กล่ำวคอื กระบวนกำรนี้เป็นกำร
เติมเซลล์จุลนิทรยีท์ี่มคีวำมสำมำรถในกำรก ำจดัสำรเจอืปนในน ้ำ    ซึ่งเมื่อจุลินทรยี์มจี ำนวน
มำกขึน้ส่งผลใหค้วำมสำมำรถในกำรก ำจดัสำรเจอืปนเพิม่ขึน้      ปัจจุบนัเทคโนโลยนีี้ไดร้บักำร
พฒันำและประยุกต์ใชใ้นกำรบ ำบดัน ้ำเสยีและฟ้ืนฟูพื้นที่ปนเป้ือนเป็นส่วนมำก (Siripattanakul 
and Khan, 2010)    นอกจำกนี้ยงัมเีทคนิคกำรตรงึเซลลจ์ลุนิทรยีเ์พื่อลดทอนปัญหำเสถยีรภำพ
ของไบโอฟิลม์ ไดแ้ก่ กำรดกัติดเซลล ์(cell entrapment)    ซึง่เป็นกำรตรงึเซลลจ์ลุนิทรยีด์ว้ย
วสัดุพอลเิมอรท์ ำใหส้ำมำรถควบคุมปรมิำณและกจิกรรมของจุลนิทรยีไ์ดด้ ี     ในงำนบ ำบดัน ้ำ
เสยีและฟ้ืนฟูพื้นที่ปนเป้ือนมกีำรใช้งำนกระบวนกำรเตมิเซลล์ทัง้ที่ เป็นเซลลอ์สิระและเซลล์ดกั
ตดิส ำหรบัสำรพษิหลำยชนิด เช่น สำรก ำจดัศตัรูพชื สำรแอมโมเนีย เป็นต้น (Hill and Khan, 
2008; Siripattanakul et al., 2009)       แต่ ปัจจุบันยังไม่มีงำนวิจัยศึกษำกำรประยุกต์
เทคโนโลยีกำรเติมเซลล์และเทคนิคกำรดักติดในงำนผลิตน ้ ำใช้ โดยเฉพำะเพื่อกำรก ำจดั
แมงกำนีส   

ดว้ยปัญหำกำรก ำจดัแมงกำนีสเจอืปนในระบบผลติน ้ำใช ้    และแนวทำงกำรประยกุตใ์ช้
ระบบบเีอเอฟและปรบัปรงุประสทิธภิำพระบบดว้ยเทคโนโลยกีำรเตมิเซลลแ์ละเทคนิคกำรดกัตดิ
เซลล ์      งำนวจิยันี้จงึมเีป้ำหมำยเพื่อพฒันำระบบกำรก ำจดัแมงกำนีสส ำหรบักำรผลติน ้ำใช้
ดว้ยกระบวนกำรกรองเตมิเซลล ์  กำรศกึษำครอบคลุมงำนวจิยัหลกัสองส่วน คอื 1) กำรคดัแยก
แบคทเีรยีทีส่ำมำรถก ำจดัแมงกำนีสส ำหรบัระบบบเีอเอฟ โดยงำนในส่วนนี้มุง่เน้นเพื่อหำ
แบคทเีรยีทีม่ปีระสทิธภิำพในกำรก ำจดัแมงกำนีสสงูและมคีวำมสำมำรถในกำรสรำ้งไบโอฟิลม์
ไดด้ ีและ 2) กำรศกึษำกำรก ำจดัแมงกำนีสดว้ยระบบกรองเตมิเซลลอ์สิระและเซลลด์กัตดิ  งำน
ในส่วนน้ีมุง่เน้นเพื่อศกึษำปัจจยักำรเดนิระบบกรองส ำหรบักำรผลติน ้ำใชต่้อประสทิธภิำพในกำร
ก ำจดัแมงกำนีสดว้ยระบบเอบเีอเอฟ (Augmented-Biologically Active Filter; ABAF) โดย
กำรศกึษำครอบคลุมกำรเตมิเซลลท์ัว่ไปและเซลลด์กัตดิ  รวมทัง้กำรทดลองจะไดม้กีำรขยำยสู่
ระบบน ำรอ่งเพื่อศกึษำแนวทำงกำรใชง้ำนจรงิในอนำคต 

 
1.2 วตัถปุระสงคข์องกำรวิจยั 

1) เพื่อคดัแยกและศกึษาสมบตัขิองแบคทเีรยีทีส่ามารถออกซไิดซแ์มงกานีสได ้ 
2) เพื่อศกึษาการก าจดัแมงกานีสละลายโดยใชร้ะบบ BAF (traditional BAF), ABAF (free 

augmented BAF) และ EBAF (entrapped augmented BAF) 
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1.3 ขอบเขตกำรวิจยั 

1) จลุนิทรยีค์ดัแยกจากดนิและวสัดุกรองจากพืน้ทีท่ีน่ ้าใตด้นิปนเป้ือนแมงกานีส 
2) การทดลองเป็นแบบกะ (batch) และคอลมัน์ในระดบัหอ้งปฏบิตักิาร 
3) วธิกีารดกัตดิเซลลใ์นงานวจิยันี้ คอื การดกัตดิดว้ยแบเรยีมแอลจเินต 
4) การศกึษาปรมิาณแมงกานีสวเิคราะหด์ว้ยเครื่อง AAS ส่วนการศกึษาลกัษณะแมงกานีส

วเิคราะหด์ว้ยเทคนิค XAS, XPS และ µXRF 



2. วิธีการทดลอง 
 

 

2.1 กรอบการวิจยั 
งานวจิยัน้ีสามารถแบ่งออกไดเ้ป็น 2 ส่วน (ดงัรปูที ่3)  ไดแ้ก่  
 ขัน้ตอนท่ี 1 การคดัแยกและการศึกษาลกัษณะแบคทีเรียท่ีสามารถก าจดั

แมงกานีสส าหรบัระบบเอบีเอเอฟ ในขัน้ตอนน้ีมจีดุมุง่หมายเพื่อคดัพนัธุแ์บคทเีรยี
ทีส่ามารถออกซไิดซแ์มงกานีส แบคทเีรยีดงักล่าวจะคดัแยกแบคทเีรยีทอ้งถิน่ 
(indigenous bacterium) จากดนิและระบบกรองในจงัหวดัขอนแก่นเพื่อใหใ้น
แบคทเีรยีทีเ่หมาะสมกบัการประยกุตใ์ชใ้นอนาคต 

 ขัน้ตอนท่ี 2 การศึกษาการก าจดัแมงกานีสด้วยระบบเอบีเอเอฟเติมเซลลอิ์สระ
และเซลลด์กัติด  โดยในส่วนทีส่องนี้มภีาระงานหลกั 2 งาน ไดแ้ก่  
- ขัน้ตอนท่ี 2.1 การพฒันาวสัดุดกัตดิ (entrapment material) ทีเ่หมาะสมส าหรบั

ระบบกรองเตมิเซลลด์กัตดิ  ในขัน้ตอนน้ีมจีดุมุง่หมายเพื่อพฒันาวสัดุดกัตดิที่
เหมาะสมส าหรบัการใชง้านในระบบกรอง กล่าวคอื การวสัดุทีม่คีวามคงทน มี
ความพรุนเพื่อใหเ้กดิการแพรข่องออกซเิจน (oxygen diffusion) และดกัตดิเซลล์
ไดด้สี่งผลใหก้ารก าจดัสารเจอืปนเป็นไปไดด้ว้ยด ี 

- ขัน้ตอนท่ี 2.2 การศกึษาปัจจยัการเดนิระบบกรองทีม่อีทิธพิลต่อการก าจดั
แมงกานีสดว้ยระบบกรองเตมิเซลล ์  ในขัน้ตอนน้ีเป็นขัน้ตอนทีส่ าคญัในงานวจิยันี้  
การทดลองประกอบดว้ยชุดทดลองหลกั 3 ชุด คอื 1) ชุดทดลองระบบบเีอเอฟ
ทัว่ไป (traditional BAF) ซึง่จลุนิทรยีท์ีเ่กดิขึน้ในชุดทดลองนี้เป็นจลุนิทรยีท์ีม่อียู่
แลว้ในธรรมชาต ิ2) ชุดทดลองระบบเอบเีอเอฟอสิระ (free ABAF) ซึง่ไดแ้ก่ ระบบ
บเีอเอฟทีม่กีารเตมิเซลลซ์ึง่คดัแยกมาจากขัน้ตอนแรก และ 3) ชุดทดลองระบบเอ
บเีอเอฟดกัตดิ (Entrapped ABAF) ซึง่ไดแ้ก่ ระบบบเีอเอฟทีม่กีารเตมิเซลลท์ีต่รงึ
ในวสัดุดกัตดิ (ดงัรปูที ่ 4) การทดลองนี้มจีดุมุ่งหมายเพื่อศกึษาผลของชัน้กรอง 
ชนิดเดยีว (single medium) และสองชนิด (dual media) และอทิธพิลของอตัราการ
กรองต่อการก าจดัแมงกานีสละลายและการเจรญิของแบคทเีรยีในชัน้กรอง จากนัน้
ในขัน้ตอนนี้จงึศกึษาประสทิธภิาพการก าจดัแมงกานีสดว้ยระบบกรองเตมิเซลลใ์น
คอลมัน์ในระยะเวลายาวนานเพื่อศกึษาสมรรถนะการท างานของระบบกรองที่
คดัเลอืก   
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รปูท่ี 3 กรอบแนวคดิงานวจิยั 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

รปูท่ี 4 ชุดทดลองการศกึษาปัจจยัการเดนิระบบกรอง 

Entrapment material for 
ABAF systems 

Part 1 Manganese-oxidizing bacterial 
isolation and characterization for ABAF 

system 

Part 2 Manganese removal using free and 
entrapped ABAF systems 

 

Manganese-oxidizing cultures 

Part 2.1 Development of entrapment 
material for manganese removal by 

entrapped ABAF systems 

Goal/Target 

Part 2.2 Influence of filter 
operation (medium types and 
filtration rates) on manganese 

removal by ABAF system  
 

Demonstration of ABAF for 
manganese removal using column 

setup 

Optimum material preparation 

Filter bed and filtration rate 
for ABAF systems 

Entrapped and free 
ABAF systems for 
water treatment 
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2.2 วิธีการด าเนินการวิจยั 

งานวจิยันี้เป็นการศกึษาในระดบัหอ้งปฏบิตักิารและภาคสนามโดยศกึษาทดลองที่ภาควชิา
วศิวกรรมสิง่แวดลอ้ม คณะวศิวกรรมศาสตร ์มหาวทิยาลยัขอนแก่น  และระบบผลติน ้าใชจ้ากน ้า
บาดาลซึ่งมปัีญหาการเจอืปนของแมงกานีสในจงัหวดัขอนแก่นการด าเนินงานแบ่งออกเป็น 5 
ช่วง คอื 

1. การศกึษาและรวบรวมขอ้มลูทีเ่กีย่วขอ้ง  โดยขัน้ตอนน้ีเป็นการรวบรวมขอ้มลูทฤษฎ ี
การงานวจิยัทีเ่กี่ยวขอ้งในอดตี 

2. การออกแบบการทดลอง ขัน้ตอนน้ีเป็นการวางแผนและออกแบบการทดลอง  โดย
มุง่เน้นใหอ้อกแบบใหค้รอบคลุมวตัถุประสงคข์องการศกึษาทัง้หมด  และมชีุด
เปรยีบเทยีบเพื่อสามารถบ่งชีค้วามเชื่อมัน่ของผลการศกึษาได้ 

3. การทดลองและการอภปิรายผล  ขัน้ตอนน้ีเป็นการทดลองตามแผนการทีว่างไวแ้ละ
วเิคราะหผ์ลการศกึษา  การทดลองทัง้หมดกระท าซ ้า 3 รอบ เพื่อใหเ้กดิความน่าเชื่อถอื
ของขอ้มลู รายละเอยีดการทดลองแสดงในหวัขอ้ต่อไป 

4. สรปุผลการศกึษา ขัน้ตอนนี้เป็นการสรปุผลการศกึษาทัง้หมด  และเสนอแนะแนวทาง
ในการศกึษาต่อในอนาคต 

5. การเผยแพรผ่ลงานและการประยกุตใ์ชใ้นอนาคต  ผลการศกึษานี้จะไดน้ าเสนอให้
ชุมชน  นอกจากนี้ผลการศกึษายงัจะไดร้บัการเผยแพรใ่นวงการวชิาการผ่านทางการ
ประชุมวชิาการ หรอืบทความวจิยัในวารสารวชิาการไดต่้อไป 

 
การด าเนินการทดลองแบ่งออกเป็น 2 ขัน้ตอนหลกัตามกรอบการวจิยั ซึง่มรีายละเอยีด ดงันี้ 
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ขัน้ตอนท่ี 1 การคดัแยกแบคทีเรียท่ีสามารถออกซิไดซแ์มงกานีส  
       ในขัน้ตอนประกอบดว้ยการทดลอง 2 งาน คอื  

 
งานท่ี 1 การเพาะและคัดแยกแบคทีเรียบริสุทธ์ิจากส่ิงแวดล้อมท่ีมีสารแมงกานีส
ปนเป้ือน  

- การเพาะและคดัแยกแบคทเีรยี 
การเพาะเชื้อ (enrichment) ได้เก็บตวัอย่างวสัดุกรองน ้าและดินที่มกีารตรวจพบ

แมงกานีสในเขตพื้นที่อ าเภอบ้านไผ่ และ อ าเภอกระนวน จงัหวดัขอนแก่น ซึ่งมรีายละเอียด
ตวัอย่างดงัตารางที่ 1 น ้าใต้ดนิบรเิวณพื้นที่ดงักล่าวได้ตรวจวดัปรมิาณแมงกานีสแล้วพบการ
ปนเป้ือนประมาณ 2.5-4.1 mg/L จากนัน้คัดแยกแบคทีเรยีโดยใช้สูตรอาหารเลี้ยงเชื้อตาม 
Cerrato et al. (2010) อ าห า ร เลี้ ย ง เชื้ อ ป ร ะก อ บ ด้ ว ย  0.15 g Mn2SO4•H2O, 0.001 g 
Fe2SO4•H2O, 2 g Peptone, 2.38 g Hepes buffer, และ 0.5 g Yeast extract  ส าหรบัอาหาร
แขง็เตมิ 1.5 % Agar  ส าหรบัวธิกีารคดัแยกเริม่จากน าวสัดุกรองและดนิแหง้ปรมิาณ 10 g เตมิ
ลงในอาหารเลี้ยงเชื้อเหลว 100 mL แล้วบ่มตวัอย่างด้วยการเขย่า 150 rpm ณ อุณหภูมหิ้อง 
เป็นเวลา 1 สปัดาห์ ถ่ายเชื้อแบคทเีรยีต่อเนื่องจ านวน 4 รอบ จากนัน้จงึเขีย่เชื้อลงอาหารแขง็
จนกระทัง่ไดเ้ชือ้บรสิุทธิ ์
 
ตารางท่ี 1 ตวัอยา่งวสัดุกรองน ้าและดนิ 
ช่ือตวัอย่าง ลกัษณะตวัอย่าง ต าแหน่งท่ีเกบ็ 
SCP ดนิบรเิวณบ่อบาดาล อ าเภอบา้นไผ่ (16o4’42”N, 102o38’40”E) 

จงัหวดัขอนแก่น 
FCP วสัดุกรองน ้า อ าเภอบา้นไผ่ (16o4’42”N, 102o38’40”E) 

จงัหวดัขอนแก่น 
SNA ดนิบรเิวณบ่อบาดาล อ าเภอกระนวน (16o40’52”N, 103o8’57”E) 

จงัหวดัขอนแก่น 
 

ส าหรบัขัน้ตอนการจ าแนกเบื้องต้น (pre-screening) ว่าแบคทีเรยีที่ค ัดแยกได้
สามารถออกซไิดซ์แมงกานีสใชว้ธิกีาร leucoberbelin blue (LBB) spot test วธิกีารนี้ใชส้ าหรบั
จ าแนกแมงกานีสละลาย (soluble manganese) ซึ่งได้แก่ Mn2+ และแมงกานีสรูปออกซิไดซ์ 
(oxidized manganese) ซึ่งได้แก่ Mn3+ และ Mn4+ วิธีการนี้ เป็นการหยด leucoberbelin blue 
reagent (0.04 % (w/v) ใน 10 mM acetic acid) ลงบนโคโลนีแบคทเีรยี จากนัน้บ่มตวัอยา่งเป็น
เวลา 20 min ในที่มดืและอยู่ในอุณหภูมหิ้อง หากตวัอย่างมแีมงกานีสรูปออกซไิดซอ์าหารแขง็
จะเปลีย่นเป็นสนี ้าเงนิ ในการทดลองขัน้ตอนน้ีกระท าซ ้า 5 รอบ เพื่อยนืยนัความถูกตอ้ง ผลการ
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ทดลอง LBB spot test ใช้คัดแบคทีเรียที่มีความเป็นไปได้เพื่ อไปศึกษาคุณสมบัติการ
ออกซเิดชนัแมงกานีสในขัน้ตอนต่อไป 

 
- การศกึษาคุณสมบตักิารออกซเิดชนัแมงกานีสของเชือ้แบคทเีรยีทีค่ดัแยกมาได้ 

แบคทเีรยีที่มคีวามเป็นไปได้จากขัน้ตอนที่ผ่านมาได้ศึกษาความสามารถในการ
ก าจดัแมงกานีส วธิีการเริม่ต้นจากบ่มแบคทีเรยีในอาหารเลี้ยงเชื้อเหลวที่มแีมงกานีสความ
เข้มข้น 1-5 mg/L เป็นเวลา 1 สปัดาห์ในระหว่างทดลองชกัตวัอย่างเพื่อวเิคราะห์หาค่าความ
เข้ม ข้น แมงก านี ส ละลายค งเห ลือ ด้ วย เค รื่ อ ง  Atomic Absorption Spectrometer (The 
PerkinElmer AAnalyst™ 800, Singapore) และวดัการเจรญิเตบิโตของแบคทเีรยีด้วยการนับ
จ านวนในจานเพาะเชื้อ ส าหรบัการวเิคราะห์ค่าความเข้มข้นแมงกานีสละลายเป็นไปตามวิธี
มาตรฐาน (APHA et al., 2017) ทัง้นี้ตวัอย่างที่ผ่านการกรองด้วยวสัดุกรองขนาดรูพรุน 0.22 
µm ถูกย่อยด้วย HNO3 ก่อนน าไปวเิคราะห์ด้วยเครื่อง Atomic Absorption Spectrometer ผล
การทดลองน ามาค านวณหาค่าอตัราการก าจดัแมงกานีสและการเจรญิเตบิโตของแบคทเีรยี  ใน
ขัน้ตอนน้ีจะไดค้ดัแบคทเีรยีบรสิุทธิ ์(pure culture) ทีม่ปีระสทิธภิาพในการออกซไิดซแ์มงกานีส
ไดด้ ี(สมการที ่1) และเจรญิเตบิโตดไีปศกึษาต่อในขัน้ต่อๆ ไป แบคทเีรยีทีเ่ลอืกในขัน้ตอนนี้จะ
ไดร้ะบุสายพนัธุจ์ากการระบุ 16S rRNA gene ต่อไป 
 

 Manganese removal efficiency =      สมการที ่1 
 

 Initial conc.   =  Initial manganese concentration (mg/L) 
 Remaining conc.  =  Remaining manganese concentration (mg/L)  
 
 
งานท่ี 2 การคดัเลือกจลิุนทรียท่ี์มีความเป็นไปได้ในการน าไปใช้ก าจดัแมงกานีส  

- การคดัเลอืกแบคทเีรยีบรสิุทธิส์ าหรบัก าจดัแมงกานีสละลาย 
ในขัน้ตอนนี้ เป็นการศึกษาการก าจดัแมงกานีสละลายในน ้าใต้ดินสงัเคราะห ์

วธิกีารเริม่ต้นจากบ่มแบคทีเรยีในน ้าใต้ดินสงัเคราะห์ที่มีแมงกานีสความเข้มข้น 5 mg/L ใน
ระหว่างทดลองชกัตวัอย่างเพื่อวเิคราะหห์าค่าความเขม้ขน้แมงกานีสละลายคงเหลอืดว้ยเครื่อง 
Atomic Absorption Spectrometer (The PerkinElmer AAnalyst™ 800, Singapore) และวัด
การเจริญเติบโตของแบคทีเรียด้วยการนับจ านวนในจานเพาะเชื้อ  ผลการทดลองน ามา
ค านวณหาค่าอตัราการก าจดัแมงกานีสและการเจรญิเตบิโตของแบคทเีรยี  ในขัน้ตอนนี้จะได้
คดัเลอืกแบคทเีรยีบรสิุทธิส์ าหรบัก าจดัแมงกานีสละลายในขัน้ตอนต่อ ๆ ไป จากนัน้จงึไดศ้กึษา
จลนศาสตรก์ารเจรญิเตบิโตของจลุนิทรยีท์ีก่ าจดัแมงกานีสตามสมการ Monod (สมการที ่2 และ 
3) และนอกจากนี้ยงัมกีารศึกษาจลนศาสตร์การเจรญิเติบโตแบบมกีารยบัยัง้ด้วยสารอาหาร 
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(self-substrate inhibition kinetics) ต าม สมก าร  Haldane, Andrews, Edwards, Aiba, and 
Yano (ตารางที ่2) 

 
   µ = µmax                                            สมการที ่2 

 
    =   +                                          สมการที ่3 

 
 µ  =  Specific growth rate of the microorganisms 
 µmax  =  Maximum specific growth rate of the microorganisms 
 S  =  Concentration of the limiting substrate for growth 
 KS  =  Half-velocity constant 
 
ตารางท่ี 2 Self-substrate inhibition kinetic equations applied in this study 

Model Equation Reference 

Haldane 
 

Haldane (1965) 

Andrews 
 

Andrews (1968) 

Edwards  Edwards (1970) 

Aiba 
 

Aiba et al. (1968) 

Yano 
 

Yano et al. (1966) 

หมายเหต ุ µ = Predicted specific growth rate (1/h) 
 µmax = Predicted maximum specific growth rate (1/h) 
 S = Substrate concentration (mg/L) 
 Ks = Half-velocity constant (mg/L) 
 Ki = Substrate inhibition constant (mg/L) 
 K = Yano constant. 
 

- การคาดการณ์กระบวนการก าจดัแมงกานีสโดยแบคทเีรยีทีค่ดัเลอืก 
ในขัน้ตอนนี้เป็นการศกึษาการคาดการณ์กลไกการก าจดัแมงกานีสในเบือ้งต้นโดย

ใชเ้ทคนิคสเปคโตรสโคปีขัน้สงูดงัรายละเอยีดในตารางที ่3 
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ตารางท่ี 3 เทคนิคสเปคโตรสโคปีทีใ่ชใ้นการศกึษานี้ 
เทคนิค การคาดการณ์ 

Scanning Electron Microscopy 
with energy dispersive 
spectroscopy technique (SEM-
EDS) 

SEM-EDS was expected to characterize morphology 
of bacteria and element (manganese) on bacterial 
sample. 

X-ray Absorption Spectroscopy 
technique (XAS) 

Synchrotron light could separate oxidation state of 
each element in sample via XAS method. Two 
techniques of XAS were selected: X-ray Absorption 
Near Edge Structure (XANES) for finding oxidation 
states of element and Extended X-ray Absorption 
Fine Structure (EXAFS) for investigating species 
of neighbor atoms in sample. 

X-ray photoelectron 
spectroscopy (XPS) 

The technique was applied to measure the elemental 
compositions and portions in sample. 

 
 
 
ขัน้ตอนท่ี 2 การศึกษาการก าจดัแมงกานีสด้วยระบบเอบีเอเอฟเติมเซลลอิ์สระและเซลล์
ดกัติด 
 
2.1 การเตรียมวสัดแุละเซลลต์รึงท่ีเหมาะสมส าหรบัระบบกรองชีวภาพ  
      ในขัน้ตอนประกอบดว้ยการทดลอง 2 งาน คอื  

 
งานท่ี 1 การพฒันาปรบัแต่งวสัดดุกัติดให้เหมาะสมส าหรบัใช้ในระบบกรองชีวภาพ  

- การเตรยีมวสัดุและน ้าใตด้นิสงัเคราะห ์
ในขัน้ตอนนี้ประกอบด้วยการเตรยีมสารละลายโซเดยีมแอลจเินตในน ้าดไีอที่ผ่าน

การฆ่าเชื้อความเขม้ขน้รอ้ยละ 3 โดยน ้าหนักต่อปรมิาตร ร่วมกบัผงถ่านกมัมนัต์ความเขม้ขน้
รอ้ยละ 1 5 และ 10 โดยน ้าหนักต่อปรมิาตร ตามล าดบั (ตารางที่  4) กวนผสมด้วยเครื่องกวน
แบบแมเ่หลก็โดยการใหค้วามรอ้น 40-60 องศาเซลเซยีส เพื่อใหโ้ซเดยีมแอลจเินตละลายและผง
ถ่านกัมมนัต์ผสมจนเป็นเนื้อเดียวกัน จากนัน้ตัง้ทิ้งไว้ให้เย็นซึ่งเป็นการไล่ฟองอากาศที่อยู่
ภายในสารละลายอย่างน้อย 1 ชัว่โมง และการเตรยีมสารละลายแบเรยีมคลอไรด์ในน ้าดไีอที่
ผ่านการฆ่าเชื้อความเขม้ขน้รอ้ยละ 3 โดยน ้าหนักต่อปรมิาตร ขัน้ตอนถดัมาเป็นการหยดการ
ละลายโซเดยีมแอลจเินตและผงถ่านกมัมนัต์ลงในสารละลายแบเรยีมคลอไรด ์จากนัน้ทิง้ไวเ้ป็น
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เวลา 1 ชัว่โมง เพื่อให้เมด็วสัดุมคีวามแขง็แรงขึน้ และท าการล้างแบเรยีมคลอไรด์ที่ตดิกบัเมด็
วสัดุด้วยน ้าดไีอ 2 รอบ ชุดการทดลองตัวอย่างแสดงดงัตารางที่ 3 ส่วนการเตรยีมน ้าใต้ดิน
สังเคราะห์ประกอบด้วยสาร K2HPO4 0.0001 mg Na2SO4 0.01 mg NaHCO3 0.008 mg 
Mn2SO4 •H2O 0 .0 1 5 4  mg Fe2SO4 •H2O 0 .0 0 0 0 5  mg CaCl2 •2 H2O 0 .0 0 0 6 7  mg 
MgSO4•7H2O 0.02 mg NH4Cl 0.002 mg peptone 1 mg และ yeast extract 0.25 mg ในน ้า
กลัน่ 1 ลติร 
 
ตารางท่ี 4 รายละเอยีดสดัส่วนผสมวสัดุ 

Name 
Barium chloride 

(%, w/v) 

Sodium 
alginate 
(%, w/v) 

Powdered activated 
carbon 
(%, w/v) 

BA 3 3 0 
BAPAC01 3 3 1 
BAPAC05 3 3 5 
BAPAC10 3 3 10 

 
- การทดสอบการใชง้านของวสัดุดกัตดิ 

การทดสอบการใช้งานของวสัดุดกัตดิเพื่อใชง้านในระบบกรองชวีภาพมเีป้าหมาย
หลกั 3 ประการ คอื วสัดุมคีวามคงทน  สามารถเคลื่อนที่ในระบบกรองด้วยอตัราเรว็ใกลเ้คยีง
กบัวสัดุกรอง และสามารถใชง้านทางสิง่แวดลอ้มได ้ดงันัน้ในขัน้ตอนน้ี ประกอบดว้ยการทดสอบ
ดงัต่อไปนี้ 

การทดสอบความคงทนทางกายภาพและเคมี  การทดสอบความแขง็แรงทาง
กายภาพเพื่อหาการรบัแรงอดัของเมด็วสัดุด้วยเครื่อง universal testing machine 
(UTM) โดยวดัค่าการรบัแรงอดั (compressive strength) ที่การยุบตวัของวสัดุรอ้ย
ละ 10 30 และ 50 ตามล าดบั และใช้อัตราเรว็ของการอดั 10 มลิลเิมตรต่อนาท ี
โดยตวัอย่างแบ่งเป็น 3 ชุดตวัอย่าง ไดแ้ก่ เมด็วสัดุเตรยีมเริม่ต้น เมด็วสัดุที่แช่ใน
น ้ากลัน่และน ้าใต้ดนิสงัเคราะหท์ีค่่า pH 6 7 และ 8 ตามล าดบั เป็นเวลา 7 วนั และ
เม็ดวัสดุที่เขย่าในน ้ ากลัน่และน ้ าใต้ดินสังเคราะห์ที่ pH ปกติด้วยเครื่องเขย่า 
shaker machine ที่ความเรว็ 150 รอบต่อนาท ีเป็นเวลา 7 วนั การค านวณแสดง
ดงัสมการที ่4 

 
     สมการที ่4 
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การทดสอบการเสื่อมสภาพทางเคม ีเพื่อหาการเสื่อมสภาพของเม็ดวสัดุ ได้แก่ 
การบวม การแตก การอ่อนยุ่ย และการสลายตวั โดยแบ่งเป็น 2 ตวัอย่าง ได้แก่ 
เมด็วสัดุทีแ่ช่ในน ้ากลัน่และน ้าใตด้นิสงัเคราะหท์ีค่่า pH 6 7 และ 8 ตามล าดบั เป็น
เวลา 7 วนั และเมด็วสัดุที่เขย่าในน ้ากลัน่และน ้าใต้ดนิสงัเคราะห์ที่ pH ปกติด้วย
เครื่องเขย่า shaker machine ที่ความเรว็ 150 รอบต่อนาที เป็นเวลา 7 วนั การ
ค านวณแสดงดงัสมการที ่5 

 
     สมการที ่5 
 
 

การทดสอบการเคลือ่นทีใ่นระบบกรองชีวภาพ  การทดสอบการเคลื่อนที่ใน
ระบบกรองชวีภาพ เพื่อทดสอบความเรว็ในการตกกลบัของเมด็วสัดุเปรยีบเทยีบ
กบัวสัดุกรองทัว่ไป เช่น ทรายกรอง และแอนทราไซต์ โดยปล่อยวสัดุเคลื่อนที่ใน
หลอดแก้วอะครลิคิบรรจุน ้าที่มคีวามสูง 1 เมตร จากนัน้จบัเวลาเพื่อค านวณหา
ความเรว็การตกตะกอนดงัสมการที่ 6 เพื่อใชบ้่งชี้การตกจมในระบบกรองชวีภาพ
กรณเีมือ่มกีารลา้งยอ้นระบบ 

 
      สมการที ่6 
 
งานท่ี 2 การทดลองใช้เซลลด์กัติดในงานส่ิงแวดล้อม  

ภายหลงัจากการเตรยีมวสัดุที่เหมาะสมแล้วจงึไดก้ารทดลองศกึษาการใช้งานวสัดุ
ในที่มีสารปนเป้ือนอินทรีย์และอนินทรีย์เพื่อศึกษาความเป็นไปได้ในการใช้งานเบื้องต้น 
เนื่องจากในการใชง้านจรงิน ้าธรรมชาตมิสีารอื่น ๆ เจอืปนหลากหลายชนิด จากนัน้จงึทดลองใช้
งานเซลลด์กัตดิดว้ยวสัดุดงักล่าวส าหรบัการก าจดัสารแมงกานีสในน ้าใตด้นิสงัเคราะหต่์อไป 
 
2.2 การศึกษาปัจจยัการเดินระบบกรองท่ีมีอิทธิพลต่อการก าจดัแมงกานีสด้วยระบบ

กรองเติมเซลล ์  
- การเตรยีมเซลลจ์ลุนิทรยี ์

 การเตรยีมเซลล์จุลนิทรยี์เริม่ต้นจากการเตรยีมอาหารเลี้ยงเชื้อ ซึ่งประกอบด้วย 
MnSO4·H2O 0.0154 g/L, FeSO4·7H2O 0.001 g/L, Hepes buffer 2.383 g/L, Peptone 1 g/L 
และ Yeast extract 0.25 g/L จากนัน้ฆ่าเชื้อด้วยหม้อนึ่งความดันไอที่อุณหภูมิ 121 องศา
เซลเซยีส เป็นเวลา 15 นาท ีแลว้จงึเตมิแบคทเีรยี SBP1 ลงในอาหารเลีย้งเชือ้ดว้ยอตัราส่วนหวั
เชือ้ต่ออาหารเลีย้งเชือ้ 1 ต่อ 10 โดยปรมิาตร และเขย่าทีค่วามเรว็ 150 รอบต่อนาท ีดว้ยเครือ่ง
เขย่าแบบหมุนทีอุ่ณหภูมหิอ้ง เป็นเวลา 24 ชัว่โมง (เพื่อให้เขา้สู่ช่วงทา้ยของระยะเอก็ซ์โปเนน
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เชยีล (Exponential phase)) จากนัน้วดัปรมิาณเซลลจ์ุลชพีในขวดหวัเชื้อในรปูปรมิาณของแขง็
แขวนลอย (Mixed liquor Suspended Solids (MLSS)) แล้วจงึน าอาหารเลี้ยงเชื้อที่มเีซลล์จุล
ชีพไปปัน่เหวี่ยงที่ความเร็วรอบ 6,000 รอบต่อนาที เป็นเวลา 15 นาที หัวเชื้อเข้มข้นนี้ใช้
การศกึษาในรปูเซลลอ์สิระและเซลลด์กัตดิในขัน้ต่อไป 
 

- การเตรยีมน ้าใตด้นิสงัเคราะห ์
 การเตรียมน ้ าใต้ดินสังเคราะห์จากสูตรที่มีรายงานในอดีต (Ito et al., 2012)
ประกอบด้ วย  K2HPO4 0.0001 g/L, Na2SO4 0.01 g/L, NaHCO3 0.008 g/L, MnSO4·H2O 
0.0154 g/L, FeSO4·7H2O 0.00005 g/L, CaCl2·2H2O 0.00067 g/L, MgSO4·7H2O 0.02 g/L, 
NH4Cl 0.002 g/L, Peptone 1 g/L และ Yeast extract 0.25 g/L จากนั ้นฆ่าเชื้อด้วยหม้อนึ่ ง
ความดนัไอที่อุณหภูม ิ121 องศาเซลเซยีส เป็นเวลา 15 นาที น ้าใต้ดินสงัเคราะห์ดงักล่าวมี
ความเขม้ขน้แมงกานีส 5 mg/L 
 

- การเตรยีมวสัดุดกัตดิและเซลลด์กัตดิ 
 การเตรยีมวสัดุดกัตดิเริม่ต้นจากการเตรยีมสารละลายโซเดยีมแอลจเินตรอ้ยละ 3 
โดยน ้าหนักต่อปรมิาตร (ในกรณีแบบเติมผงถ่านกัมมนัต์ (ถ่านกมัมนัต์ที่ใช้เป็นเกรดการค้า
ส าหรบัระบบกรองน ้าใช้ โดยมคี่าไอโอดนีนัมเบอร์ 900 mg/L และขนาดอนุภาคเฉลี่ย 60 ถึง 
125 µm) ใหเ้ตมิผงถ่านกมัมนัต์ตามสดัส่วนทีก่ล่าวไวใ้นหวัขอ้ต่อไป) ต่อมากวนส่วนผสมและให้
ความรอ้นเป็นเวลา 30 นาท ีน าไปเกบ็ทีอุ่ณหภูม ิ4 องศาเซลเซยีส เป็นเวลา 1 ชัว่โมง จากนัน้
หยดโซเดยีมแอลจเินตลงในสารละลายแบเรยีมคลอไรดร์อ้ยละ 3 โดยน ้าหนักต่อปรมิาตร ตัง้ทิง้
ไว้ให้แอลจเินตขึ้นรูปในสารละลายแบเรยีมคลอไรด์ต่อเป็นเวลา 1 ชัว่โมง แล้วจงึล้างด้วยน ้า
กลัน่ 3 รอบ ตวัอยา่งดงักล่าวเรยีกว่า BA 
 การเตรยีมเซลล์ดกัตดิมขี ัน้ตอนคล้ายกบัการเตรยีมวสัดุดกัติด ยกเว้นมขี ัน้ตอน
การเติมเซลล์ SBP1 หลงัจากละลายผงโซเดียมแอลจเินต โดยปรมิาณแบคทีเรยีให้เติมตาม
สดัส่วนทีก่ล่าวไวใ้นหวัขอ้ต่อไป 
 

- การก าจดัแมงกานีสดว้ยวสัดุดกัตดิเตมิผงถ่านกมัมนัตอ์ตัราส่วนต่าง ๆ  
  การก าจดัแมงกานีสดว้ยวสัดุดกัตดิและวสัดุดกัตดิเตมิผงถ่านกมัมนัต์ (วสัดุดกัตดิ
เติมผงถ่านกัมมนัต์ร้อยละ 1 5 และ 10 โดยน ้ าหนักต่อปรมิาตร ตัวอย่างดังกล่าวเรยีกว่า 
BAAC1 BAAC5 และ BAAC10 ตามล าดบั) เริม่ตน้จากการเตมิวสัดุดกัตดิตามวธิกีารจากหวัขอ้ 
ที่ผ่านมาลงในน ้าใต้ดนิสงัเคราะห์ ด้วยอตัราส่วน 1 ต่อ 10 และเขย่าที่ความเรว็ 150 รอบต่อ
นาท ีดว้ยเครือ่งเขยา่แบบหมนุทีอุ่ณหภมูหิอ้ง  
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  จากนัน้เก็บตวัอย่างน ้าทีเ่วลา 0 6 12 24 36 และ 48 ชัว่โมง และวดัความเขม้ขน้
ของแมงกานีส ค่าที่ไดจ้ากการทดลองนี้น ามาค านวณหารอ้ยละการก าจดัแมงกานีสดงัแสดงใน
สมการที ่7 จากนัน้น าค่าทีไ่ดด้งักล่าวมาหาความสมัพนัธข์องการก าจดัแมงกานีสทางสถติ ิโดย
คดัเลอืกรอ้ยละของการเตมิผงถ่านกมัมนัต์ที่เหมาะสมเพื่อใช้ในการทดลองต่อไป การศกึษานี้
ทดลองจ านวน 3 รอบ เพื่อหาค่าเฉลีย่และค่าเบีย่งเบนมาตรฐาน 
 

0 t

0

Mn Mn
Manganese removal (%) = ( ) × 100

Mn

    สมการที ่7 

 
โดย Mn0 คอื ค่าความเข้มข้นของแมงกานีสเริม่ต้น (มลิลกิรมัต่อลติร) และ Mnt คอื ค่าความ
เขม้ขน้ของแมงกานีสคงเหลอืจากการทดลอง ณ เวลาใด ๆ (มลิลกิรมัต่อลติร) 
 

- การก าจดัแมงกานีสดว้ยเซลลด์กัตดิทีค่วามหนาแน่นของเซลลจ์ุลชพีต่อวสัดุดกัตดิ
ต่าง ๆ  

  การก าจดัแมงกานีสดว้ยเซลลด์กัตดิทีค่วามหนาแน่นของเซลลจ์ลุชพีต่อวสัดุดกัตดิ
ต่าง ๆ ประกอบด้วย การทดลอง 8 ชุดทดลอง (ตารางที ่5) การศกึษานี้ทดลองจ านวน 3 รอบ 
เพื่อหาค่าเฉลี่ยและค่าเบี่ยงเบนมาตรฐาน ขัน้ตอนการทดลองเป็นไปตามลกัษณะที่กล่าวไวใ้น
หวัขอ้ทีผ่่านมา  ค่าทีไ่ดจ้ากการทดลองนี้น ามาค านวณหารอ้ยละการก าจดัแมงกานีส (สมการที ่
7) และหาค่าจลนศาสตร์ของการก าจดัแมงกานีสด้วยแบคทีเรีย SBP1 ตามกฎอัตราการ
เกดิปฏกิริยิาอนัดบัที ่0 1 และ 2 
  นอกจากการทดลองที่แสดงรายละเอียดไว้ในตารางที่ 5 ยงัได้ศึกษาทดลองการ
ก าจดัแมงกานีสดว้ยเซลลอ์สิระ 200 มลิลกิรมั-MLSS ต่อลติร เพิม่เตมิเพื่อใชใ้นการเปรยีบเทยีบ
ผลการทดลองดว้ย 



16 
 

 
ตารางท่ี 5 ส่วนประกอบในชุดทดลองการก าจดัแมงกานีสดว้ยเซลลด์กัตดิทีค่วามหนาแน่นของ
เซลลจ์ลุชพีต่อวสัดุดกัตดิต่าง ๆ 

ชุด
ที ่

ชื่อ รายละเอยีด 
เซลลจ์ุลชพี 
(มลิลกิรมั
ต่อลติร) 

ปรมิาณน ้า 30 
มลิลลิติร ปรมิาณน ้า

ปนเป้ือน 
(มลิลลิติร) 

แบเรยีม
แอลจเินต 

(กรมั) 

ผงถ่านกมั
มนัต ์
(กรมั) 

1 EC-0 เซลลด์กัตดิดว้ยแบเรยีม
แอลจเินตทีค่วาม

หนาแน่นของเซลลจ์ุลชพี
ต่างกนั 

0 0.9 0 300 

2 EC-100 100 0.9 0 300 

3 EC-200 200 0.9 0 300 
4 EC-500 500 0.9 0 300 
5 ECAC-0 

เซลลด์กัตดิดว้ยแบเรยีม
แอลจเินตเตมิผงถ่านกมั
มนัตท์ีค่วามหนาแน่น
ของเซลลจ์ุลชพีต่างกนั 

0 0.9 รอ้ยละที่
เหมาะสม
จากการ
ทดลองที ่
ผ่านมา 

300 
6 ECAC-100 100 0.9 300 
7 ECAC-200 200 0.9 300 

8 ECAC-500 500 0.9 300 

 

-  
- การศกึษาปัจจยัการเดนิระบบกรองที่มอีิทธพิลต่อการก าจดัแมงกานีสด้วยระบบ

กรองเตมิเซลล ์ 
  การทดลองขัน้ตอนนี้เป็นการทดลองดว้ยแบบจ าลองคอลมัน์ขนาดเลก็ทีจ่ดัเตรยีม
ตามหลกัการ Rapid small-scale column tests (RSSCTs)   การทดลองนี้มีจุดมุ่งหมายเพื่อ
ศกึษาผลของชัน้กรองและอทิธพิลของอตัราการกรองซึ่งเป็นปัจจยัหลกัของระบบกรอง ในการ
ทดลองคดัเลอืกวสัดุกรอง 2 ชนิด ทีน่ิยมใชใ้นกระบวนการกรองส าหรบัการผลติน ้าใช ้ซึง่ไดแ้ก่ 
ทรายและแอนทราไชต์ การเตรียมวัสดุกรองจะได้เตรียมให้มีขนาดประสิทธิผลและค่า
สมัประสทิธิข์องความสม ่าเสมอตามเกณฑ์การออกแบบกระบวนการกรองเพื่อการผลติน ้าใช ้  
ส่วนอตัราการกรองเลอืกใชต้ามเกณฑก์ารออกแบบการกรองชา้และเรว็ คอื 1 และ 4 m3/m2•hr 
ซึ่งเมื่อย่อขนาดตามหลกัการ RSSCTs แล้วอัตราการกรองในคอลมัน์ เท่ากับ 0.1 และ 0.4 
m3/m2•s ตามล าดบั การเดนิระบบและขอ้มลูของชุดทดลองแสดงดงัตารางที ่6 
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ตารางท่ี 6 การเดนิระบบและขอ้มลูของชุดทดลอง 

ชุดทดลอง 

ชนิด

วสัดุ

กรอง 

วสัดกุรอง 

ความ

สูง 

(cm) 

อตัราการ

กรอง 

(m3/m2•s) 

การเติมเซลล ์

Traditional 
BAF 

1 ทราย 30 0.1 และ 0.4 
ไม่มกีารเตมิเซลลเ์พิม่ 1 แอนทราไชต ์ 30 0.1 และ 0.4 

2 ทราย+แอนทราไชต ์ 15+15 0.1 และ 0.4 

Free 
ABAF 

1 ทราย 30 0.1 และ 0.4 มกีารเตมิเซลลด์ว้ยการผสม
กบัวสัดุกรองก่อนเริม่การ
ทดลอง  ทัง้นี้ผสมเซลลใ์หม้ี
ปรมิาณเซลล ์107 CFU/mL 
ในปรมิาตรท างาน (working 
volume) ของคอลมัน์ 

1 แอนทราไชต ์ 30 0.1 และ 0.4 

2 ทราย+แอนทราไชต ์ 15+15 0.1 และ 0.4 

Entrapped 
ABAF 

1 ทราย 30 0.1 และ 0.4 มกีารเตมิเซลลด์กัตดิ (ตาม
วธิกีารทีไ่ดจ้ากหวัขอ้ทีผ่่าน
มา) ดว้ยการผสมกบัวสัดุ
กรองก่อนเริม่การทดลอง  
ทัง้นี้ผสมเซลลใ์หม้ปีรมิาณ
เซลล ์107 CFU/mL ใน
ปรมิาตรท างาน (working 
volume) ของคอลมัน์ 

1 แอนทราไชต ์ 30 0.1 และ 0.4 

2 ทราย+แอนทราไชต ์ 15+15 0.1 และ 0.4 

 
  การทดลองในตอนนี้จะได้ศึกษาการก าจดัแมงกานีสละลายโดยชุดทดลองตาม
ตารางที่ 4 การทดลองจะด าเนินการต่อเนื่ อง 4 สัปดาห์ เก็บตัวอย่างเพื่อวิเคราะห์หาค่า
แมงกานีสทัง้หมด แมงกานีสละลาย (Mn(II)) ค่าโออาร์พ ีและค่าพเีอชที่จุดเก็บตวัอย่างกลาง
และด้านล่างคอลมัน์ทุกวนั    นอกจากนี้มกีารเก็บตวัอย่างเพื่อศึกษาทางด้านจุลชีววทิยา 2 
สปัดาหต่์อครัง้ ดว้ยการศกึษาการเกดิไบโอฟิลม์โดยใชข้องจุลทรรศน์อเิลก็ตรอนแบบส่องกราด 
(scanning electron microscope; SEM)  รวมทัง้การศึกษาปรมิาณเซลล์มชีีวติ (cell viability) 
ดว้ยกล้องจุลทรรศน์ฟลูออเรสเซนต์คอนโฟคอล (confocal fluorescence) ซึ่งในการศกึษาดว้ย
วธินีี้มกีารยอ้มเซลลจ์ลุนิทรยีด์ว้ยสเีรอืงแสง รายละเอยีดของวธิกีารทดลองแสดงใน Delatolla et 
al. (2016) 
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- การศึกษาลกัษณะโครงสร้างระดบัจุลภาคของเซลล์ดกัติดด้วยกล้องจุลทรรศ น์
อเิลก็ตรอนแบบส่องกราด 

 การศึกษาลกัษณะโครงสร้างด้วยกล้องจุลทรรศน์อิเล็กตรอนแบบส่องกราดเป็น
การศกึษาลกัษณะพื้นผวิภายในของเซลลด์กัตดิเตมิและไม่เตมิผงถ่านกมัมนัต์ ซึ่งขัน้ตอนการ
เตรยีมเป็นแบบเดยีวกนั ไดแ้ก่ 1) น าตวัอย่างแช่ลงในสารละลายแบเรยีมคลอไรด์ความเขม้ขน้
รอ้ยละ 3 โดยน ้าหนกัต่อปรมิาตร จ านวน 5 ครัง้ ครัง้ละ 15 นาท ี2) แช่ลงในสารละลายแบเรยีม
คลอไรดท์ีผ่สมสารกลูตารแ์อลดไีฮด ์(Glutaraldehyde) ความเขม้ขน้รอ้ยละ 2.5 โดยปรมิาตรต่อ
ปรมิาตร จากนัน้เก็บในอุณหภูมิ 4 องศาเซลเซียส เป็นเวลา 5 วนั 3) แช่ลงในสารละลาย
แบเรยีมคลอไรด์ความเขม้ขน้รอ้ยละ 3 โดยน ้าหนักต่อปรมิาตร จ านวน 3 ครัง้ ครัง้ละ 15 นาท ี
4) แช่เอธานอลความเขม้ขน้รอ้ยละ 30 50 70 80 90 และ 99 ตามล าดบั โดยใช้เวลา 15 นาที
ต่อรอบ 5) ท าแห้งแบบวกิฤต (Critical point dryer) (Quorum, K850, Canada) จากนัน้น าไป
เคลอืบด้วยทอง (Cressington, 108 auto, England) และส่องด้วยกล้องจุลทรรศน์อิเลก็ตรอน
แบบส่องกราด (1450VP, Zeiss LEO, USA) 
 

- วธิกีารวเิคราะหต์วัอยา่ง 
 การหาปรมิาณความเขม้ขน้ของเซลล์จุลนิทรยีอ์้างองิวธิกีารวเิคราะห์ MLSS ด้วย
การชัง่น ้ าหนักตามวิธีมาตรฐาน 2540D (APHA, 2017) เริม่ต้นจากการอบกระดาษกรองที่
อุณหภูม ิ105 องศาเซลเซยีส เป็นเวลา 1.5 ชัว่โมง จากนัน้น าน ้าตวัอย่างจากการเลีย้งเชือ้เซลล์
จุลชพี 100 มลิลลิติร หยดลงบนกระดาษกรองใยแก้ว GF/C ขนาด 1.2 ไมครอน (Whatman, 
UK) และน ากระดาษกรองไปอบทีอุ่ณหภมู ิ105 องศาเซลเซยีส เป็นเวลา 1.5 ชัว่โมง อกีครัง้ 
 ส าหรบัการวเิคราะห์ปรมิาณแมงกานีสอ้างอิงตามวธิีมาตรฐาน 3030E (APHA, 
2017) ซึง่ประกอบดว้ยการย่อยสารคารบ์อนในน ้าตวัอยา่งดว้ยกรดไนตรกิเขม้ขน้ และวเิคราะห์
แมงกานีสด้วยเครื่องวดัการดูดกลืนแสงของอะตอม (Atomic absorption spectrophotometer 
(AAS)) (AAnalyst™ 800, Perkin Elmer, Singapore) การย่อยเริม่ต้นจากน าน ้าตัวอย่างที่ได้
จากข้อที่  2.4 และ 2.5 กรองด้วยวัสดุกรองแบบไนล่อน ขนาด 0.22 ไมครอน (Agela 
Technologies, USA) จากนัน้ใส่น ้าตัวอย่าง 25 มลิลลิติร ลงในบีกเกอร์และวางลงบนแผ่นให้
ความรอ้น ต้มจนน ้าระเหยจนเหลอืปรมิาตร 5 มลิลลิติร จากนัน้เตมิกรดไนตรกิเขม้ขน้ลงไป 10 
มลิลลิติร แลว้ต้มต่อจนเหลอืปรมิาตร 5 มลิลลิติร 2 รอบ จากนัน้ปรบัปรมิาตรดว้ยน ้าปราศจาก
ไอออนใหป้รมิาตรสุดทา้ยเป็น 25 มลิลลิติร (การยอ่ยอาจต้องเตมิกรดหลายครัง้ โดยสงัเกตจาก
ตวัอยา่งไมป่รากฏควนัสนี ้าตาล) แลว้จงึน าตวัอยา่งทีผ่่านการยอ่ยไปวเิคราะหด์ว้ยเครือ่ง AAS 
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- การวเิคราะหท์างสถติ ิ
 ค่ารอ้ยละแมงกานีสคงเหลอืวเิคราะหข์อ้มลูเชงิสถติดิว้ย one-way ANOVA และหา
ความแปรปรวนของข้อมูลและเปรียบเทียบค่าเฉลี่ยของค่าสังเกตระหว่างคู่ด้วยวิธี the 
Duncan’s multiple range test โดยใช้ค่านัยส าคญัทางสถิติที่ระดบัร้อยละ 95 ด้วยโปรแกรม
วเิคราะหท์างสถติ ิSTATA (STATA, Version 14, USA) 
 
 



3. ผลการทดลองและการวิจารณ์ผล 
 

 

3.1 การคดัแยกแบคทีเรียท่ีสามารถออกซิไดซแ์มงกานีส 
 

3.1.1 การเพาะและคดัแยกแบคทเีรยีบรสิุทธิจ์ากสิง่แวดลอ้มทีม่สีารแมงกานีสปนเป้ือน 
ในขัน้ตอนนี้คดัแยกแบคทเีรยีจากตวัอย่างทัง้หมดได้รวมเป็น 21 ตวัอย่าง โดยจ าแนก

ได้เป็นตัวอย่างจากดินปนเป้ือน SCP และวัสดุกรอง FCP จากอ าเภอบ้านไผ่มี 8 และ 9 
ตวัอย่าง ตามล าดบั ส่วนดนิปนเป้ือน SNA มแีบคทเีรยีบรสิุทธิ ์4 ตวัอยา่ง โดยเมือ่พจิารณาจาก
ลกัษณะทางกายภาพของโคโลนีแลว้พบว่าแบคทเีรยีมคีวามหลากหลาย (ตารางที ่7) ซึง่บ่งชีถ้งึ
โอกาสทีพ่บแบคทเีรยีบรสิุทธิท์ีส่ามารถออกซไิดซแ์มงกานีสไดห้ลากหลายเช่นกนั 
 แบคทเีรยีทัง้ 21 ตวัอย่าง ส่วนมากมโีคโลนีกลม นูน และขอบเรยีบ รวมทัง้เมื่อทิ้งไว้
เวลายาวนานพบว่าแบคทเีรยีบางตวัอย่างเปลีย่นสโีคโลนีจากเหลอืงเป็นน ้าตาลซึ่งเป็นลกัษณะ
เบื้องต้นของการเกิดแมงกานีสออกซิเดชัน (รูปที่ 5) ผลการทดลองดังกล่าวสอดคล้องกับ 
Cerrato et al. (2010) ทีพ่บการเปลีย่นของโคโลนีแบคทเีรยีเช่นกนั ทัง้นี้เมื่อทดลอง LBB spot 
test พบว่ามแีบคทเีรยี 6 ตวัอย่างทีย่นืยนัความสามารถในการออกซไิดสแ์มงกานีส (ตารางที ่8) 
ดงันัน้จงึคดัแบคทเีรยีดงักล่าวเพื่อศกึษาขัน้ตอนต่อไป 
 

 
 

รปูท่ี 5 ตวัอยา่งโคโลนี FCP-7 (ซา้ย) และ SCP-1 (ขวา) ทีเ่ปลีย่นสเีป็นสนี ้าตาล 
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ตารางท่ี 7 ลกัษณะทางกายภาพของแบคทเีรยีทีค่ดัแยกได ้

No. Name 
Colony morphology at 48 h 

Size 
(mm.) 

Form Color Elevation Margin 

1 SCP-1 1.0 Circular White Umbonate Entire 
2 SCP-2 1.0 Circular White Umbonate Entire 
3 SCP-3 1.0 Circular White Umbonate Entire 
4 SCP-4 1.0 Irregular Yellow Flat Undulate 
5 SCP-5 1.0 Circular Yellow Convex Entire 
6 SCP-6 1.5 Circular Yellow Convex Entire 
7 SCP-7 1.0 Circular Yellow Convex Entire 
8 SCP-8 0.3 Circular Yellow Convex Entire 
9 FCP-1 0.5 Circular Orange Convex Entire 
10 FCP-2 1.5 Circular Yellow Convex Entire 
11 FCP-3 1.0 Circular White Convex Entire 
12 FCP-4 1.5 Circular Yellow Convex Entire 
13 FCP-5 0.5 Circular Yellow Convex Entire 
14 FCP-6 1.0 Circular Yellow Convex Entire 
15 FCP-7 1.0 Circular Brown Pulvinate Entire 
16 FCP-8 0.5 Irregular Yellow Flat Undulate 
17 FCP-9 1.0 Circular Brown Pulvinate Entire 
18 SNA-1 0.5 Circular Yellow Convex Entire 
19 SNA-2 0.5 Circular White Convex Entire 
20 SNA-3 1.0 Circular White Convex Entire 
21 SNA-4 0.5 Irregular Yellow Flat Undulate 
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ตารางท่ี 8 แบคทเีรยียนืยนัความสามารถในการออกซไิดสแ์มงกานีสดว้ย LBB spot test 

No. Name 
LBB spot test 5 times 

Indication 
1 2 3 4 5 

1 SCP-1 + + + + + Confirmed 
2 SCP-2 + + + + + Confirmed 
3 SCP-3 + + + + + Confirmed 
4 SCP-4 - - - + -  
5 SCP-5 - - - - -  
6 SCP-6 - - - - -  
7 SCP-7 + + + + + Confirmed 
8 SCP-8 - - - - -  
9 FCP-1 - - - - -  
10 FCP-2 - - - - -  
11 FCP-3 + + + + + Confirmed 
12 FCP-4 - - + - -  
13 FCP-5 - - - - -  
14 FCP-6 - - - - -  
15 FCP-7 - - + + -  
16 FCP-8 - - - - -  
17 FCP-9 - + - + -  
18 SNA-1 - - - - +  
19 SNA-2 - - - - -  
20 SNA-3 + + + + + Confirmed 
21 SNA-4 - - - - -  

(+) indicated blue color appear in agar plate (potential manganese oxidation) 
(-)  indicated no blue color appear in agar plate (no potential manganese oxidation) 



23 
 

 
จากขัน้ตอนที่มาได้คดัแบคทีเรยีจ านวน 6 ตัวอย่าง ซึ่งได้แก่ SCP-1 SCP-2 SCP-3 

SCP7 FCP-3 และ SNA-3 เพื่อศกึษาประสทิธภิาพการก าจดัแมงกานีสและการเจรญิเตบิโตของ
แบคทเีรยีดงัแสดงในรูปที่ 6 และ ตารางที่ 9 จากผลการทดลองพบว่าภายหลงัการศึกษาการ
ก าจดัแมงกานีสเป็นเวลา 7 d แบคทเีรยี SCP-1 SCP-2 และ SCP-3 ก าจดัแมงกานีสไดร้อ้ยละ 
24 22 และ 28 ตามล าดบั ส่วน SCP7 FCP-3 และ SNA-3 สามารถก าจดัแมงกานีสได้เพียง
รอ้ยละ 6-10   ส าหรบัผลการศกึษาการเจรญิเตบิโตพบว่าแบคทเีรยีทัง้หมดเจรญิมากขึน้อย่าง
ชัดเจนภายหลังเพาะเลี้ยงเป็นเวลา 12 h โดยการเจรญิเติบโตเข้าสู่ระยะคงตัว (stationary 
phase) ประมาณ 0.5-3.0 d 

จากผลการทดลองในรปูที ่6 และ ตารางที่ 9 แบคทเีรยี SCP-1  SCP-3 และ SCP-7 มี
ประสทิธภิาพการก าจดัแมงกานีสและเจรญิเตบิโตดกีว่า ดงันัน้จงึเลอืกแบคทเีรยีดงักล่าวเพื่อ
ศกึษาอทิธพิลของความเขม้ข้นของแมงกานีสเริม่ต้น (1-5 mg/L)  ผลการก าจดัแมงกานีสและ
การเจรญิเตบิโตของแบคทเีรยีดงัแสดงในรปูที่ 7 และ ตารางที่ 10  ภายหลงัสิ้นสุดการทดลอง 
(7 d) แบคทเีรยี SCP-1  SCP-3 และ SCP-7 มปีระสทิธภิาพการก าจดัแมงกานีสรอ้ยละ 24-49 
28-50 และ 10-20 ตามล าดบั จากผลการระบุสายพนัธุด์ว้ย 16S rRNA gene ซึง่แสดงในรปูที ่8 
พบว่าแบคทเีรยี SCP-1  และ SCP-3 สามารถระบุไดเ้ป็น Streptomyces violarus ส่วน SCP-7 
เป็น Chryseobacterium bernardetii  ทัง้นี้แบคทีเรยีทัง้สองสายพันธุ์เป็นจุลนิทรยี์ที่พบได้ใน
สิง่แวดลอ้มทัว่ไป ผลการระบุสายพนัธุส์อดคลอ้งกบัประสทิธภิาพการก าจดัแมงกานีส กล่าวคอื 
SCP-1  และ SCP-3 เป็นแบคทเีรยีสายพนัธุเ์ดยีวกนัจงึมปีระสทิธภิาพใกลเ้คยีงกนั 

ผลการทดลองดงักล่าวสามารถชี้ให้เห็นได้อย่างชดัเจนว่าความเขม้ขน้ของแมงกานีส
เริม่ต้นมผีลต่อประสทิธภิาพการก าจดัแมงกานีส โดยเมื่อความเขม้ขน้เพิม่มากขึน้ประสทิธภิาพ
การก าจดัลดลงตามล าดบั ทัง้นี้ในสภาพแวดล้อมจรงิส่วนมากแล้วการปนเป้ือนแมงกานีสมี
ประมาณ 1 mg/L จากผลการทดลองนี้พบว่าแบคทเีรยีที่คดัแยกได ้สามารถก าจดัแมงกานีสได้
สูงถงึรอ้ยละ 50 ผลการศกึษาแสดงถงึความเป็นไปไดใ้นการประยุกต์ใชแ้บคทเีรยีในการก าจดั
แมงกานีสไดต่้อไป 
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ตารางท่ี 9 ประสทิธภิาพการก าจดัแมงกานีส ณ เวลาต่าง ๆ 

Name 
Manganese removal (%) at 

0 h 12 h 168 h 
SCP-1 0.00 7.45 24.30 
SCP-2 0.00 6.91 22.03 
SCP-3 0.00 7.67 28.08 
SCP-7 0.00 7.67 10.48 
FCP-3 0.00 5.29 5.94 
SNA-3 0.00 4.64 5.72 
Control 0.00 0.11 -0.54 

    
 
 
ตารางท่ี 10 ประสิทธภิาพการก าจดัแมงกานีส ณ ความเข้มข้นเริม่ต้นต่าง ๆ ภายหลงัการ
ทดลอง 7 d  

Name 
Manganese removal (%) at initial manganese 

concentration of 
1 mg/L 3 mg/L 5 mg/L 

SCP-1 49.39 37.83 24.30 
SCP-3 50.41 38.15 28.08 
SCP-7 19.59 16.01 10.48 
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รปูท่ี 6 การก าจดัแมงกานีสและการเจรญิเตบิโตของแบคทเีรยีทีค่ดัแยกได้ 
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รปูท่ี 7 การก าจดัแมงกานีสและการเจรญิเตบิโตของแบคทเีรยีทีค่ดัแยกได้ 
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รปูท่ี 8 การระบุสายพนัธุข์องแบคทเีรยีทีค่ดัแยกได้ 



28 
 

 
3.1.2 การคดัเลอืกจลุนิทรยีท์ีม่คีวามเป็นไปไดใ้นการน าไปใชก้ าจดัแมงกานีส 

จากผลการศึกษาในขัน้ตอนที่ผ่านมาเป็นการทดลองด้วยอาหารเลี้ยงเชื้อที่มกีารเติม
แมงกานีสเพื่อคดัแบคทเีรยีในเบือ้งต้น ดงันัน้ในขัน้ตอนนี้จงึเป็นการศกึษาการก าจดัแมงกานีส
ในน ้าใต้ดนิสงัเคราะหเ์พื่อศกึษาแนวโน้มการก าจดัแมงกานีสในสภาพแวดลอ้มจรงิ ในขัน้ตอนนี้
พจิารณาเปรยีบเทียบทัง้ประสทิธภิาพการก าจดัแมงกานีสและแนวโน้มการเจรญิเติบโตของ
แบคทเีรยี ในการทดลองควบคุมให้มแีมงกานีสเริม่ต้น 5 mg/L เป็นเวลา 48 h ผลการทดลอง
แสดงดงัรปูที ่9 และ 10 และตารางที ่11 
 

 
 

   รปูท่ี 9 การก าจดัแมงกานีสปนเป้ือนในน ้าใตด้นิสงัเคราะห์ 
 

 
 

รปูท่ี 10 การเจรญิเตบิโตของแบคทเีรยีในระหว่างการก าจดัแมงกานีสปนเป้ือนในน ้าใตด้นิ
สงัเคราะห ์
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ตารางท่ี 11 ประสทิธภิาพการก าจดัแมงกานีสปนเป้ือนในน ้าใตด้นิสงัเคราะห ์ 

Name Manganese removal (%) 
SCP-1 39.41 
SCP-3 38.74 
SCP-7 11.25 

 
จากผลการทดลองยนืยนัผลการก าจดัแมงกานีสไดว้่า SCP-1 มคีวามสามารถในการ

ก าจดัแมงกานีสไดส้งูทีสุ่ดทัง้ในอาหารเลีย้งเชือ้และน ้าสงัเคราะห ์ ดงันัน้ในงานวจิยันี้จงึจะได้
คดัเลอืก SCP-1 เพื่อใชใ้นการศกึษาจลนศาสตรแ์ละการศกึษาขัน้ต่อ ๆ ไป ส าหรบัการศกึษา
จลนศาสตรก์ารเจรญิเตบิโตของ SBP1 ตาม Monod model พบว่าการทดลองทีม่คีวามเขม้ขน้
แมงกานีสเริม่ตน้ 1-20 mg/L  จลนศาสตรเ์ป็นไปตาม Monod model (รปูที ่ 11) จาก 
Lineweaver-Burk plot สามารถค านวณหาค่า µmax เท่ากบั 0.069 1/h และ Ks เท่ากบั 0.057 
mg/L (R2 = 0.969) แต่เมือ่ความเขม้ขน้แมงกานีสเริม่ตน้สงูขึน้ (30-100 mg/L) พบว่าเกดิ
ปรากฏการณ์การยบัยัง้จากสารอาหาร (self-substrate inhibition) ผลการศกึษานี้สอดคลอ้งกบั
งานวจิยัในอดตีทีร่ายงานความเป็นพษิของแมงกานีสทีค่วามเขม้ขน้สูง จากผลการทดลอง
ดงักล่าวสามารถกล่าวไดว้่าการรายงานจลนศาสตรต์าม Monod model ไมเ่หมาะสมในกรณนีี้  
 

 
 

รปูท่ี 11 จลนศาสตรก์ารเจรญิเตบิโตของ SBP1 ตาม Monod model 
 

ดงันัน้จงึได้มกีารค านวณจลนศาสตรต์ามสมการอื่น ๆ ทีแ่สดงไวใ้นตารางที่ 12 ผลการ
ท านายเป็นไปดังรูปที่ 12 ซึ่งผลการค านวณค่าคงที่ต่าง ๆ จากวิธี non-linear regression 
(Generalized reduced gradient methodology) แ ล ะค่ า  root mean square error (RMSE) 
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แสดงไวใ้นตารางที่ 13 ผลการท านายสามารถระบุไดว้่าจลนศาสตรก์ารยบัยัง้จากสารอาหารใน
การศึกษานี้ เป็นไปตาม Aiba model (รูปที่ 13) ในอดีตมีการศึกษาหลากหลายที่พบผลการ
ทดลองเป็นไปตาม Aiba model อาทิ การหมักแอลกอฮอลล์ (alcohol fermentation) การ
ออกซิเดชันแอมโมเนีย (ammonia oxidation) และการย่อยสลายสารเบนซีน (Aiba et al., 
1968; Carrera et al., 2004) การศึกษานี้ เป็นการรายงานผลการเปลี่ยนรูปแมงกานีสทาง
ชวีภาพ (manganese biotransformation) เป็นครัง้แรก 
 
ตารางท่ี 12 สมการจลนศาสตรก์ารยบัยัง้จากสารอาหาร 

Model Equation Reference 

Haldane 
 

Haldane (1965) 

Andrews 
 

Andrews (1968) 

Edwards  Edwards (1970) 

Aiba 
 

Aiba et al. (1968) 

Yano 
 

Yano et al. (1966) 

µ = Predicted specific growth rate (1/h); µmax = Predicted maximum specific growth rate 
(1/h); S = Substrate concentration (mg/L); Ks = Half-velocity constant (mg/L); Ki = 
Substrate inhibition constant (mg/L); K = Yano constant. 
 
ตารางท่ี 13 ค่าคงทีจ่ลนศาสตรก์ารยบัยัง้จากสารอาหารและค่า RSME 

Model 
Kinetic parameters 

RMSE 
µmax (1/h) Ks (mg/L) Ki (mg/L) K (mg/L) 

Haldane 0.113 0.701 18.091 - 0.0095 

Andrews 0.109 0.668 19.005 - 0.0094 

Edwards 0.086 0.671 42.257 - 0.0088 

Aiba 0.095 0.453 37.975 - 0.0084 

Yano 0.273 6.028 1.707 17.123 0.0148 
 



31 
 

 
 

รปูท่ี 12 จลนศาสตรก์ารเจรญิเตบิโตของ SBP1 ตามสมการต่าง ๆ เปรยีบเทยีบกบัผลการ
ทดลอง 

 

 

รปูท่ี 13 จลนศาสตรก์ารเจรญิเตบิโตของ SBP1 ตาม Aiba model 
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ในการทดลองที่ผ่านมาสามารถระบุไดอ้ย่างชดัเจนว่า SCP-1 สามารถก าจดัแมงกานีส
ละลายได้ แต่ทัง้นี้กลไกในการก าจดัอาจเกดิจากการดูดซบัแมงกานีสละลายที่ผวิแบคทเีรยีหรอื
เกดิการออกซเิดชนัแมงกานีส ในขัน้ตอนนี้ได้ประยุกต์ใชเ้ทคนิคสเปคโตรสโคปีขัน้สูง ซึง่ไดแ้ก่ 
XAS และ XPS ผลการศกึษาพบว่าในเบื้องต้นจากการประมวลผลการศกึษาธาตุแมงกานีสใน
ตัวอย่างก่อนและหลงัการทดลอง รูปที่ 14 สามารถชี้ให้เห็นได้ว่าตัวอย่างก่อนและหลงัการ
ทดลองมี Edge ทับกันแต่มี White line สูงไม่เท่ากัน ผลการทดลองนี้สามารถกล่าวได้ว่า
ตวัอย่างก่อนและหลงัการทดลองมแีมงกานีสทีม่อีอกซเิดชนัสเตทเดยีวกนั (Mn2+) แต่มอีะตอม
ใกลเ้คยีงซึง่บ่งชีส้ภาวะออกซเิดชนัต่างกนั ทัง้นี้ White line ของตวัอย่างภายหลงัการทดลองซึง่
มคีวามสูงน้อยกว่าแสดงลกัษณะที่เกิดออกซเิดชนัขึ้น  ผลดงักล่าวยนืยนัการเกิดพนัธะของ
แมงกานีสดงัรูปที่ 15 รูปดงักล่าวนี้เป็นผลจากการทดลองด้วย XPS ซึ่งเมื่อเปรยีบเทียบกับ
รปูแบบ spectra ของสารมาตรฐานพบว่าในตวัอย่างภายหลงัการทดลองเกดิ MnO อยา่งชดัเจน 
ผลดงักล่าวนี้สอดคลอ้งกบั XANES กล่าวคอื MnO มอีอกซเิดชนัสเตทเดยีวกบัสารละลาย Mn2+ 
แต่มีลกัษณะที่เกิด complexation กับออกซิเจน หรอือาจกล่าวได้ในอีกลักษณะหนึ่งว่าเกิด
ออกซิเดชันไม่สมบูรณ์  จากผลการศึกษาในขัน้ตอนนี้ สามารถชี้ชัดได้ว่ากลไกการก าจัด
แมงกานีสเกดิจากปฏกิริยิาออกซเิดชนัร่วมดว้ยแต่ยงัไม่สมบูรณ์ เนื่องจากในการทดลองไม่ได้
เตมิออกซเิจนเพิม่ลงในถงัปฏกิรณ์ 
 

 
 

รปูท่ี 14 ผลการวเิคราะหต์วัอยา่งก่อน (เสน้สเีขยีว) และหลงัการทดลอง (เสน้สนี ้าเงนิและแดง) 
ดว้ยเทคนิค XANES 

 



33 
 

 
 

รปูท่ี 15 ผลการวเิคราะหต์วัอยา่งแบคทเีรยีหลงัการทดลองดว้ยเทคนิค XPS 
 
 
3.2 การเตรียมวสัดแุละเซลลต์รึงท่ีเหมาะสมส าหรบัระบบกรองชีวภาพ 

 
3.2.1 การพฒันาปรบัแต่งวสัดุดกัตดิใหเ้หมาะสมส าหรบัใชใ้นระบบกรองชวีภาพ 

 
ขัน้ตอนการเตรียมของเม็ดวัสดุแบเรียมแอลจิเนต BA BAPAC01 BAPAC05 และ 

BAPAC10 พบว่ามีขนาดของเม็ดวสัดุที่ใกล้เคียงกัน ได้แก่ 3.8-4.1, 3.8-4.1,  3.8-4.2  และ 
4.2-4.8  mm ตามล าดบั  

การทดสอบความแขง็แรงทางกายภาพ ผลการทดสอบแสดงดงัรปูที ่16 ผลการศกึษาพบว่า
เมด็แอลจเินตที่ผสมผงถ่านกมัมนัต์มคี่าการรบัแรงอดัเพิม่ขึน้ในทุกความเข้มขน้ โดยที่รอ้ยละ 
50 ของการยุบตัวพบว่า BA BAPAC01 BAPAC05 และ BAPAC10 มีค่าการรับแรงอัดที ่
0.150±0.003 0.156±0.004 0.285±0.007 และ 0.316±0.038 MPa ตามล าดบั เมื่อแช่ในน ้ากลัน่
ตวัอย่าง BA BAPAC01 BAPAC05 และ BAPAC10 มคี่าการรบัแรงอดัอยู่ในช่วง 0.150-0.159 
0.156-0.194 0.285-0.299 และ 0.316-0.463 MPa ตามล าดับ ในชุดตัวอย่างนี้พบว่า BA 
BAPAC01 BAPAC05 มแีนวโน้มการรบัแรงอัดเพิ่มขึ้นเล็กน้อยเมื่อ pH ของน ้าเพิ่มขึ้น ส่วน 
BAPAC10 มแีนวโน้มลดลง ส่วนตวัอยา่งทีเ่ขย่ามคี่าการรบัแรงอดัทีล่ดลงเมือ่เปรยีบกบัตวัอยา่ง
แช่ที ่pH 7.0 ซึง่ใกลเ้คยีงกบัค่า pH เริม่ต้นของตวัอยา่งเขย่า (รปูที ่16 (ซา้ย)) และเมื่อแช่ในน ้า
ใต้ดินสังเคราะห์ BA BAPAC01 BAPAC05 และ BAPAC10 มีค่าการรับแรงอัดอยู่ในช่วง 
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0.150-0.159 0.156-0.184 0.285-0.310 และ 0.316-0.466 MPa ตามล าดบั ในชุดตวัอย่างนี้
พบว่า BA BAPAC01 BAPAC05 มีแนวโน้มการรบัแรงอัดที่ใกล้เคียงกันในแต่ละ pH ส่วน 
BAPAC10 มแีนวโน้มเพิม่ขึน้เมื่อ pH สูงขึน้ ส่วนตวัอย่างที่เขย่ามคี่าการรบัแรงอดัที่ใกล้เคยีง
เมื่อเปรยีบกบัตวัอย่างแช่ที่ pH 7.0 ซึ่งใกล้เคยีงกบัค่า pH เริม่ต้นของตวัอย่างเขย่า (รูปที่ 16 
(ขวา)) 

 

 
 

รปูท่ี 16 ผลการทดลองตวัอยา่งในน ้ากลัน่ (ซา้ย) และน ้าใตด้นิสงัเคราะห ์(ขวา) 
 

การทดสอบการเสือ่มสภาพทางเคมี เมด็วสัดุทัง้แบเรยีมแอลจเินตทีใ่ส่และไม่ใส่ผงถ่านกมั
มนัต์ พบว่าไม่มกีารเสื่อมสภาพในลกัษณะการบวม การแตก การย่อยยุ่ย หรอืการสลายตัว 
ตลอดเวลาระยะเวลา 7 วนั ในทุกชุดการทดลองในการศกึษาต่อเนื่องยาวนานขึน้เป็นเวลา 30 
วนั พบการบวมเลก็น้อย (รปูที ่17) 

 

 
 

รปูท่ี 17 ลกัษณะการบวมของวสัดุดกัตดิ 
 
 การทดสอบการเคลือ่นทีใ่นระบบกรองชวีภาพ พบว่าเมด็วสัดุ BA BAPAC01 
BAPAC05 และ BAPAC10 มคี่าความเรว็ในการตก 0.014±0.001 0.053±0.001 0.069±0.001 
และ 0.085±0.004 m/s ตามล าดบั ขณะทีท่รายกรองขนาด 0.8-1.0 mm   และแอนทราไซต ์มี
ความเรว็ในการตก 0.106±0.003 และ 0.075±0.010 m/s ตามล าดบั จากผลการทดลองพบว่า
เมด็วสัดุ BAPAC05 มคีวามเหมาะสมส าหรบัการน าไปใชใ้นในระบบกรองชวีภาพ เนื่องจากมี
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การรบัแรงอดัเริม่ตน้ทีใ่กลเ้คยีงกบั BAPAC10 มคีวามทนทานต่อสารเคม ี มคีวามเรว็ในการตก
ใกลเ้คยีงกบัแอนทราไซต์ ท าใหม้โีอกาสทีเ่มด็วสัดุจะกระจายตวัในชัน้กรองแอนทราไซตเ์มือ่มี
การตกจมกลบั และการเตรยีมวสัดุกระท าไดง้่ายกว่า และวสัดุมขีนาดสม ่าเสมอ รวมทัง้วสัดุ
ดงักล่าวมคีวามเรว็ในการตกจมชา้กว่าทรายกรองแต่เรว็กว่าแอนทราไซต ์ ท าใหว้สัดุจะไมถู่ก
กระจายตวัในชัน้ใดชัน้หน่ึง 
 
3.2.2 การทดลองใชเ้ซลลด์กัตดิในงานสิง่แวดลอ้ม 

ในการศึกษาการใช้เซลล์ดักติดในน ้ าปนเป้ือนสารอินทรยี์เลือกใช้สารไตรโคลคาร์บาน 
(triclocarban (TCC)) เป็นสารอนิทรยี์ตวัอย่างเนื่องจากมกีารปนเป้ือนสารดงักล่าวในแหล่งน ้า
ผลติน ้าประปา (Sabaliunas et al., 2003) ผลการศกึษาพบว่าระบบเซลลด์กัตดิและเซลล์อสิระ
สามารถก าจดัสาร TCC (ความเข้มข้นเริม่ต้น 10 mg/L) ได้รอ้ยละ 72 และ 45 ตามล าดบั ผล
การศกึษายงัชี้ให้เหน็ว่าในกรณีที่สารปนเป้ือนเป็นพษิวสัดุดกัตดิสามารถปกป้องจุลนิทรยีจ์าก
ความเครยีดทางสิง่แวดล้อม (environmental stress) และส่งผลให้จุลนิทรยี์ถูกท าลายน้อยลง 
(รปูที ่18)  

ส่วนในกรณีของสารอนินทรยีเ์ลอืกใชซ้ลิเวอรอ์นุภาคขนาดนาโนเป็นสารปนเป้ือนตวัอย่าง 
ผลการศกึษาพบว่าระบบเซลล์ดกัติดสามารถลดปัญหาความเป็นพษิลงได้มากกว่ารอ้ยละ 90 
เนื่องจากมจีลุนิทรยีอ์ยูร่อดในวสัดุดกัตดิสงูเช่นกนั 

 

 

รปูท่ี 18 การอยูร่อดของจลุนิทรยีใ์นน ้าปนเป้ือนสารอนิทรยี ์TCC (A) dead cells (control), (B) 
before test, (C) free cells after exposure of TCC 10 mg/L, (D) free cells after exposure 

of TCC 50 mg/L, (E) de-entrapped cells after exposure of TCC 10 mg/L, (F) de-
entrapped cell after exposure of TCC 50 mg/L 

 
Note: Different letters indicate statistical differences (p<0.05). Letters from a to d indicated 
the from highest percentage of cell viability to the lowest one. 



36 
 

 
3.2.3 การก าจดัแมงกานีสดว้ยเซลลด์กัตดิ วสัดุดกัตดิ และเซลลอ์สิระ 

BA BAAC1 BAAC5 และ BAAC10 มรีูปร่างเป็นทรงกลมคล้ายเมด็สาคู มสีขีาวขุ่นใน
ตวัอย่าง BA (รูปที่ 19A) และมสีดี าในตวัอย่าง BAAC1 BAAC5 และ BAAC10 (รปูที่ 19B) ซึ่ง
ตัวอย่าง BA BAAC1 BAAC5 และ BAAC10 มขีนาด 4.02±0.071 4.05±0.065 4.06±0.054 
และ 4.37±0.170 mm (ค่าเฉลีย่ ± ค่าเบีย่งเบนมาตรฐาน) ตามล าดบั ทัง้นี้ขนาดของวสัดุดกัตดิ
ทัง้สี่ใกล้เคยีงกัน แต่ในตวัอย่าง BAAC10 มขีนาดใหญ่กว่าวสัดุอื่น ๆ เล็กน้อย เนื่องจากผง
ถ่านกัมมันต์ท าให้สารละลายโซเดียมแอลจิเนตมีความหนืดเพิ่มขึ้น จึงท าให้ค่าเฉลี่ยของ 
BAAC10 ใหญ่ขึน้   

 

 
รปูท่ี 19 (A) แบเรยีมแอลจเินต (B) แบเรยีมแอลจเินตเตมิผงถ่านกมัมนัต์ 
 
ส าหรบัผลการก าจดัแมงกานีสด้วยวสัดุดกัติดต่าง ๆ พบว่าค่าแมงกานีสในน ้าลดลง

อย่างรวดเร็วในช่วง 12 ชัว่โมงแรก แล้วจงึเริม่คงที่ (รูปที่  20) โดยเมื่อสิ้นสุดการทดลองที่
ระยะเวลา 48 ชัว่โมง ชุดทดลองวสัดุดกัตดิ BA BAAC1 BAAC5 และ BAAC10 มคี่ารอ้ยละการ
ก าจดัแมงกานีส เท่ากบั 35.36±1.24 36.94±0.14 42.40±1.50 และ 45.20±0.73 (ค่าเฉลีย่ ± ค่า
เบีย่งเบนมาตรฐาน) ตามล าดบั 

 
รปูท่ี 20 การก าจดัแมงกานีสของวสัดุดกัตดิและวสัดุดกัตดิแบบเตมิผงถ่านกมัมนัต์ 
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เมื่อเปรยีบเทียบผลการก าจดัแมงกานีสของวสัดุต่าง ๆ ทางสถิติดงัแสดงในรูปที่ 3 
พบว่ารอ้ยละการก าจดัแมงกานีสของ BA กบั BAAC1 (แทนดว้ย A) และ BAAC5 กบั BAAC10 
(แทนด้วย B) ไม่มคีวามต่างกนัอย่างมนีัยส าคญัทางสถติิ กล่าวคอื ชุดทดลอง BA (ไม่เติมผง
ถ่านกัมมันต์) วัสดุแบเรียมแอลจิเนตสามารถดูดซับแมงกานีสได้ประมาณร้อยละ 35 
ปรากฏการณ์การดูดซบัสารปนเป้ือนด้วยวสัดุดกัติดได้มรีายงานไว้ในงานวจิยัในอดตีเช่นกนั 
[19] แต่ในชุดทดลอง BAAC1 ปรมิาณผงถ่านกัมมนัต์น้อยจนท าให้ประสิทธิภาพการดูดซับ
แมงกานีสเพิม่ขึน้น้อยมากจนไมม่นีัยส าคญั (รปูที ่21) เมื่อเตมิผงถ่านกมัมนัต์มากขึน้ในชุดการ
ทดลอง BAAC5 และ BAAC10 ประสทิธภิาพการก าจดัแมงกานีสเพิ่มสูงขึ้นอย่างมนีัยส าคญั 
(ประมาณรอ้ยละ 42-45) ซึ่งการเตมิผงถ่านกัมมนัต์ส่งผลให้ดูดซบัสารปนเป้ือนเพิม่สูงขึน้ ผล
การศกึษาครัง้นี้สอดคล้องกบังานวจิยัในอดตีที่พบว่ามกีารใช้วสัดุดกัตดิเตมิผงถ่านกมัมนัต์ใน
การก าจดัโลหะหนกัอยา่งมปีระสทิธภิาพ เช่น สงักะส ี(Zn2+) และแคดเมยีม (Cd2+) (Choi et al., 
2009; Sigdel et al., 2017) 

ผลจากการทดลองขัน้ตอนนี้สามารถกล่าวได้ว่าการเติมผงถ่านกัมมนัต์สามารถเพิ่ม
ประสทิธภิาพการก าจดัสารปนเป้ือนได ้โดยในการศกึษานี้วสัดุดกัตดิเตมิผงถ่านกมัมนัต์รอ้ยละ 
5 หรอืตวัอย่าง BAAC5 มปีระสทิธภิาพในการก าจดัแมงกานีสสูงและมคีวามเหมาะสมในเชงิ
ปฏบิตั ิโดยวสัดุไม่ได้มคีวามหนืดมากส่งผลให้ผลติได้ง่าย และเตมิผงถ่านกมัมนัต์ไม่มากจงึมี
ความเหมาะสมในเชิงเศรษฐศาสตร์ด้วยเช่นกัน ส าหรบังานในขัน้ตอนต่อไปได้เลือกวัสดุ  
BAAC5 ในการผลติเซลลด์กัตดิ 

 

 
รปูท่ี 21 การเปรยีบเทยีบการก าจดัแมงกานีสเฉลีย่ของ BA BAAC1 BAAC5 และ BAAC10 
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การศกึษาขัน้ตอนน้ีเป็นการทดลองโดยชุดทดลองทีม่เีซลลจ์ลุชพีปรมิาณ 100 200 และ 

500  mg-MLSS/L (คดิจ านวนแบคทเีรยี SBP1 ประมาณ 1 ถงึ 5 × 104 CFU/mL) ในการ
ทดลองนี้มุง่เน้นการเปรยีบเทยีบผลการก าจดัแมงกานีสดว้ยเซลลด์กัตดิเตมิ (ผงถ่านกมัมนัต์
รอ้ยละ 5) และไมเ่ตมิผงถ่านกมัมนัตท์ีค่วามหนาแน่นของเซลลจ์ลุชพีต่าง ๆ และวสัดุดกัตดิทีไ่ม่
เตมิเซลลจ์ลุชพี (EC-0 และ ECAC-0) โดยมเีซลลอ์สิระศกึษาคู่ขนานไปดว้ย 

จากการทดลองเซลล์ดกัตดิ EC-0 พบว่าก าจดัแมงกานีสได้รอ้ยละ 37 ขณะที่ EC-100 
EC-200 และ EC-500 ก าจดัแมงกานีสได้รอ้ยละ 46 49 และ 46 ตามล าดับ (ตารางที่ 14) โดย
ผลจากการทดลองดงักล่าวชีใ้หเ้หน็ว่าเซลลจ์ุลชพีช่วยเพิม่ประสทิธภิาพการก าจดัแมงกานีส ซึง่
สอดคล้องกับงานวิจัยในอดีตที่พบว่าการใช้เซลล์จุลชีพร่วมกับแอลจิเนตสามารถเพิ่ม
ประสิทธิภาพการก าจดัสารพิษ อาทิ แคดเมยีม (Cd2+) และนิเกล (Ni2+) (Arica et al., 2004; 
Bayramoglu et al., 2009) จากการทดลองด้วยเซลล์ดกัติดที่ความหนาแน่นของเซลล์จุลชีพ
ต่างกนัพบว่าชุดการทดลอง EC-200 มกีารก าจดัแมงกานีสที่ดทีี่สุด ผลการทดลองนี้แสดงให้
เหน็ว่าแมชุ้ดการทดลอง EC-500 มเีซลลจ์ุลชพีมากทีสุ่ดแต่เซลลด์กัตดิที่สดัส่วนดงักล่าวอาจมี
ความหนาแน่นมากเกนิไปและส่งผลต่อการแพรแ่ละการสมัผสัสารผ่านวสัดุพรุน (วสัดุดกัตดิ)  

ส่วนเซลล์ดักติดเติมผงถ่านกัมมนัต์ ECAC-0 พบว่าก าจดัแมงกานีสได้ร้อยละ 43 
ขณะที่ ECAC-100 ECAC-200 และ ECAC-500 ก าจัดแมงกานีสได้ร้อยละ 48 51 และ 46 
ตามล าดับ (ตารางที่ 14) โดยผลจากการทดลองดังกล่าวชี้ให้เห็นว่าเซลล์จุลชีพช่วยเพิ่ม
ประสทิธภิาพการก าจดัแมงกานีส และจากการทดลองด้วยเซลล์ดกัติดเติมผงถ่านกัมมนัต์ที่
ความหนาแน่นของเซลลจ์ุลชพีต่างกนัพบว่าชุดการทดลอง ECAC-200 มกีารก าจดัแมงกานีสที่
ดทีี่สุด ซึ่งสอดคล้องกบัชุดการทดลองก่อนหน้านี้  โดยเซลล์ดกัตดิที่ความหนาแน่นเซลล์จุลชพี 
500 mg-MLSS/L มปีระสทิธภิาพการก าจดัแมงกานีสน้อยกว่าเซลลด์กัตดิทีค่วามหนาแน่นเซลล์
จุลชพี 200 mg-MLSS/L (ตารางที่ 14) ความหนาแน่นของเซลล์จุลชพีที่มากเกินไปร่วมกบัผง
ถ่านกมัมนัต์ในเซลล์ดกัตดิอาจส่งผลโดยตรงต่อการแพร่ของสาร ท าให้ประสทิธภิาพการก าจดั
ไมด่นีกั  

แนวโน้มการก าจดัแมงกานีสของเซลลอ์สิระ 200 mg-MLSS/L พบว่ารอ้ยละการก าจดั
แมงกานีสมคี่าน้อยในช่วง 12 ชัว่โมงแรก หลงัจากนัน้รอ้ยละการก าจดัแมงกานีสมคี่าเพิม่สงูขึน้
อยา่งรวดเรว็ในช่วง 12 ถงึ 36 ชัว่โมง และคงทีใ่นช่วง 36 ถงึ 48 ชัว่โมง (รปูที ่22) สอดคลอ้ง
กบัหลกัการเจรญิเตบิโตของเซลลจ์ลุชพี กล่าวคอื ช่วงแรกเซลลจ์ลุชพีมอีตัราการเจรญิเตบิโตต ่า
ในระยะพกั (Lag phase) จากนัน้เซลลจ์ลุชพีมอีตัราการเตบิโตอยา่งต่อเนื่องและรวดเรว็ในระยะ
เอก็ซโ์ปเนนเชยีล (Exponential phase) และคงทีใ่นระยะคงที ่ (Stationary phase) เมือ่สิน้สุด
การทดลอง (48 ชัว่โมง) เซลลอ์สิระมคี่าการก าจดัแมงกานีสรอ้ยละ 57 
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ตารางท่ี 14 การก าจดัแมงกานีสต่อความหนาแน่นของเซลลจ์ลุชพี 

ชุดที ่
ชื่อชุดการ
ทดลอง 

รอ้ยละประสทิธภิาพการก าจดัแมงกานีส ณ เวลา 48 ชัว่โมง 
(ค่าเฉลีย่ ± ค่าเบีย่งเบนมาตรฐาน) 

1 EC-0 36.71±1.33 
2 EC-100 45.95±1.66 

3 EC-200 48.65±1.89 

4 EC-500 46.30±1.56 
5 ECAC-0 42.80±1.06 

6 ECAC-100 48.16±1.10 

7 ECAC-200 51.07±1.66 

8 ECAC-500 46.29±1.23 
 

ส่วนแนวโน้มการก าจดัแมงกานีสของชุดการทดลอง EC-0 และ ECAC-0 มรีอ้ยละการ
ก าจดัแมงกานีสอย่างรวดเรว็และคงที่ในช่วง 12 ชัว่โมงแรก ซึ่งแสดงให้เหน็ว่ากระบวนการดูด
ซบัสิ้นสุดแล้ว ขณะที่เวลา 12 ชัว่โมง ชุดการทดลอง EC-200 และ ECAC-200 มรี้อยละการ
ก าจดัแมงกานีสใกลเ้คยีง EC-0 และ ECAC-0 แต่หลงัจากนัน้ (24 ถงึ 48 ชัว่โมง) พบว่าชุดการ
ทดลอง EC-200 และ ECAC-200 มรีอ้ยละการก าจดัแมงกานีสทีม่แีนวโน้มเพิม่ขึน้เรือ่ย ๆ (รปูที ่
4) ซึ่งเป็นผลจากกระบวนการทางชวีภาพของเซลลจ์ุลชพีที่เกดิขึน้ในเซลลด์กัตดิ ทัง้นี้เซลลจ์ุล
ชพีที่อยู่ในวสัดุดกัตดิอาจได้รบัสมัผสัแมงกานีสช้ากว่าเซลล์อสิระเนื่องจากมขีอ้จ ากดัเรื่องการ
แพร่ของสารผ่านวสัดุพรุนเป็นเหตุให้กระบวนการทางชวีภาพของเซลล์ดกัติดเกิดได้ช้ากว่า
เซลลอ์สิระ 

โดยภาพรวมเมื่อเปรยีบเทยีบแนวโน้มการก าจดัแมงกานีสดว้ยเซลลอ์สิระและเซลลด์กั
ติด (EC-200 และ ECAC-200) พบว่าเซลล์ดกัติดก าจดัแมงกานีสได้รวดเร็วกว่า (รูปที่ 22) 
เนื่องจากกระบวนการดูดซับเกิดขึ้นเร็วกว่ากระบวนการทางชีวภาพ ดังนัน้ในแง่ของการ
ประยกุต์ใชง้านจรงิการใชเ้ซลลด์กัตดิมขีอ้ดใีนการออกแบบและใชง้านระบบทีม่รีะยะเวลาในการ
บ าบดัน ้า (Hydraulic retention time) สัน้ รวมทัง้สามารถออกแบบให้เป็นระบบที่มถีงัปฏกิรณ์
ขนาดเลก็ได ้

ส าหรบัประสทิธภิาพการก าจดัแมงกานีส ณ เวลา 48 ชัว่โมง ของชุดทดลองเซลลด์กัตดิ
ต่าง ๆ (EC-200 และ ECAC-200) เมื่อเปรยีบเทียบกับเซลล์อิสระ 200 mg-MLSS/L พบว่า
เซลล์อิสระมีค่าการก าจัดแมงกานีสดีกว่า EC-200 และ ECAC-200 เล็กน้อย (รูปที่ 22) 
เนื่องจากแมงกานีสมีโอกาสสัมผสักับเซลล์จุลชีพได้มากกว่าเซลล์ดกัติด แต่ในแง่ของการ
ประยุกต์ใชง้านจรงิเซลลด์กัตดิมศีกัยภาพในการก าจดัมลสารในสิง่แวดลอ้มซึง่อาจมสีารเจอืปน
หลายชนิดหรอืมคีวามเครยีดจากสิง่แวดลอ้ม (Environmental stress) ไดม้ากกว่า  
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ผลการศึกษาในรูปที่ 22 แสดงให้เห็นว่าเซลล์จุลชีพในรูปแบบเซลล์ดกัติดสามารถ

เจรญิเตบิโตและก าจดัแมงกานีสได้ด ีเซลล์จุลชพีสามารถก าจดัแมงกานีสได้ด้วยกระบวนการ
ออกซเิดชนัทางชวีภาพ (Biological oxidation) จากงานวจิยัในอดตีระบุว่าเซลล์จุลชพีสามารถ
เปลีย่นรปูแมงกานีสละลายน ้า (Mn2+) เป็นรปูของแขง็ (Mn3+ หรอื Mn4+) ดงันัน้ผลการทดลองนี้
คาดการณ์ว่าแมงกานีส Mn2+ ทีถู่กก าจดัไดเ้ปลีย่นรปูเป็นแมงกานีส Mn3+ และ Mn4+ การใชง้าน
เซลล์ดักติดด้วยแบเรียมแอลจิเนตเติมผงถ่านกัมมันต์เป็นการปรบัปรุงคุณภาพน ้ าที่ใช้
กระบวนการดูดซับร่วมกับการเปลี่ยนรูปทางชีวภาพ (Bio-transformation) ส่งผลให้ชุดการ
ทดลองดงักล่าวมปีระสทิธภิาพสูง การศกึษาอตัราการเกดิปฏกิริยิาพบว่าโดยภาพรวมแล้วการ
ก าจดัแมงกานีสในการศึกษานี้เป็นไปตามปฏกิิรยิาอนัดบัที่ 2 (ตารางที่ 15) โดยค่าที่ได้จาก
การศกึษาสามารถน าไปเป็นขอ้มลูพืน้ฐานส าหรบัการศกึษาและออกแบบการทดลองต่อไป 

 

 
รปูท่ี 22 การก าจดัแมงกานีสของเซลลอ์สิระ (Free cells) วสัดุดกัตดิ (EC-0 และ EC-200) และ

เซลลด์กัตดิ (ECAC-0 และ ECAC-200) 
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ตารางท่ี 15 จลนศาสตรก์ารก าจดัแมงกานีส 

ชุดที ่
ชื่อชุดการ
ทดลอง 

สมการ
จลนศาสตรa์ 

R2 
ค่าคงทีจ่ลนศาสตร์

b 
1 EC-0 Y=0.248x+0.016 0.83 0.248 

2 EC-100 Y=0.260x+0.019 0.81 0.260 
3 EC-200 Y=0.267x+0.019 0.81 0.267 

4 EC-500 Y=0.273x+0.018 0.82 0.273 
5 ECAC-0 Y=0.319x+0.015 0.90 0.319 
6 ECAC-100 Y=0.337x+0.023 0.82 0.337 

7 ECAC-200 Y=0.295x+0.022 0.78 0.294 
8 ECAC-500 Y=0.264x+0.019 0.81 0.264 

หมายเหตุ : a สมการจลนศาสตร ์โดย X คอื เวลา (วนั)  Y คอื 1/ความเขน้ขน้ของแมงกานีส (มลิลกิรมัต่อลติร) 
   : b ค่าคงทีจ่ลนศาสตรข์องปฏกิริยิาอนัดบัที ่2 (ลติรต่อมลิลกิรมั-วนั)  

 
 การศึกษาโครงสร้างระดบัจุลภาคของเซลล์ดกัติดเติมและไม่เติมผงถ่านกมัมนัต์ เพื่อ
ศกึษาผลกระทบของผงถ่านกมัมนัต์ต่อโครงสรา้งของแบเรยีมแอลจเินตเจล (รปูที ่23) จากรปูที ่
23A และ 23B พืน้ผวิภายในเซลลด์กัตดิดว้ยแบเรยีมแอลจเินตมผีวิเรยีบและมรีพูรนุจ านวนมาก
กระจายทัว่ไปอย่างสม ่าเสมอ เป็นผลที่เกิดจากการท าปฏกิริยิาเชื่อมแบบไขว้ (Cross-linking) 
ระหว่างโซเดยีมแอลจิเนตและแบเรยีมคลอไรด์เกิดเป็นโครงสรา้งตาข่าย 3 มติิ และเมื่อขยาย
ภาพโครงสรา้งเป็น 3,000 เท่า  พบว่าเซลลแ์บคทเีรยี SBP1 ถูกดกัตดิกระจายตวัอยู่ทัง้บรเิวณ
ภายนอกและภายในรูของโครงสรา้งตาข่ายเป็นจ านวนมาก ซึ่งลกัษณะเซลล์แบคทเีรยี SBP1 
เป็นแบบแท่ง (รปูที ่23B) 

ส่วนลกัษณะโครงสรา้งเซลลด์กัตดิดว้ยแบเรยีมแอลจเินตเตมิผงถ่านกมัมนัต์เป็นดงัรปูที ่
23C และ 23D พื้นผิวภายในเซลล์ดกัติดด้วยแบเรยีมแอลจเินตเติมผงถ่านกัมมนัต์มีความ
ขรุขระเนื่องจากผงถ่านกมัมนัต์แทรกตวัตามโครงตาข่ายแบเรยีมแอลจเินต แต่ทัง้นี้ผงถ่านกมั
มนัตไ์ม่ไดท้ าปฏกิริยิาเชื่อมแบบไขวโ้ดยตรงกบัแบเรยีมแอลจเินต ดงันัน้คาดการณ์ว่าผงถ่านกมั
มนัต์ไม่ได้ส่งผลกระทบต่อความแข็งแรงของวัสดุดักติด (รูปที่ 23C) ส่วนการกระจายของ
แบคทเีรยีมลีกัษณะคลา้ยกบัเซลลด์กัตดิดว้ยแบเรยีมแอลจเินตทัว่ไป (รปูที ่23D) 
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รปูท่ี 23 ลกัษณะภายในของเซลลด์กัตดิ EC-200 (A) ก าลงัขยาย 500 เท่า (B) ก าลงัขยาย 
3,000 เท่า และลกัษณะภายในของเซลลด์กัตดิเตมิผงถ่านกมัมนัต์ ECAC-200 (C) ก าลงัขยาย 

500 เท่า (D) ก าลงัขยาย 3,000 เท่า 
 

3.2.4 การก าจดัแมงกานีสระบบกรองชวีภาพเตมิเซลล ์
ส าหรบัผลการก าจดัแมงกานีสด้วยระบบกรองชีวภาพแบบทัว่ไปไม่เติมเซลล์ (CM) 

ระบบกรองเตมิเซลลอ์สิระ (FC) ระบบกรองเตมิวสัดุดกัตดิ (EM) และระบบกรองเตมิเซลลด์กัตดิ 
(EC) แสดงดงัรปูที่ 24 โดยการทดลองกระท าภายในระบบกรองทีม่วีสัดุกรองแบบเดี่ยว (ทราย 
หรอื แอนทราไซต์) และแบบคู่ (ทรายและแอนทราไซต์) อตัราการกรองที ่0.1 และ 0.4 m3/m2/s 
เป็นตวัแทนอตัรากรองชา้และเรว็ตามล าดบั 

โดยภาพรวมพบว่าระบบทรายกรองเสื่อมสภาพก าจดัแมงกานีส (Exhaustion) ช่วงการ
กรองวนัแรก  ในขณะทีแ่อนทราไซต์มคีวามสามารถในการดูดซบัแมงกานีสส่งผลใหแ้มงกานีส
หลุดออกจากระบบช้ากว่าทรายมาก วสัดุตรงึและเซลล์ส่งผลให้การก าจดัแมงกานีสดขีึน้ โดย
สามารถเหน็ผลได้อย่างชดัเจนในการทดลองที่อตัราการกรองชา้ (0.1 m3/m2/s) โดยเมื่อสิ้นสุด
การชุดการทดลองระบบกรองแอนทราไซตท์ีเ่ตมิเซลลด์กัตดิยงัคงสามารถก าจดัแมงกานีสไดถ้งึ
รอ้ยละ 85 ในขณะทีร่ะบบกรองทัว่ไปก าจดัแมงกานีสไดร้อ้ยละ 60 

ขอ้มลูจากการศกึษานี้บ่งชีไ้ดว้่าระบบกรองชวีภาพทีเ่ตมิเซลลส์ามารถเพิม่ประสทิธภิาพ
ระบบกรองได้แต่ยงัจ าเป็นต้องศึกษาหาสภาวะที่เหมาะสมเพิ่มมากขึ้นก่อนน าไปใช้งานจรงิ
ต่อไป 
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รปูท่ี 24 การก าจดัแมงกานีสดว้ยระบบกรองแบบทัว่ไปไมเ่ตมิเซลล ์(CM) ระบบกรองเตมิเซลล์

อสิระ (FC) ระบบกรองเตมิวสัดุดกัตดิ (EM) และระบบกรองเตมิเซลลด์กัตดิ (EC) 

  



4. สรปุผล 
 

 

4.1 สรปุผลการทดลอง 
1. แบคทีเรีย SCP-1  และ SCP-3 สามารถระบุได้เป็น Streptomyces violarus ส่วน 

SCP-7 เป็น Chryseobacterium bernardetii  มีประสิทธิภาพการก าจดัแมงกานีสได้
รอ้ยละ 24-49 28-50 และ 10-20 ตามล าดบั  โดยแบคทเีรยีทัง้หมดคดัแยกจากดนิใน
บรเิวณบ่อน ้าบาดาลทีมมแีมงกานีสเจออปน 

2. SCP-1 มคีวามสามารถในการก าจดัแมงกานีสได้สูงทีมสุด การศึกษาจลนศาสตร์การ
เจริญ เติบโตของ SBP1 ตาม Monod model พบว่าการทดลองทีมมีความเข้มข้น
แมงกานีสเริมมต้น 1-20 mg/L  จลนศาสตร์เป็นไปตาม Monod model โดยมคี่า µmax 
เท่ากบั 0.069 1/h และ Ks เท่ากบั 0.057 mg/L แต่เมอมอความเข้มข้นแมงกานีสเริมมต้น
สงูขึน้ (30-100 mg/L) พบว่าเกดิปรากฏการณ์การยบัยัง้จากสารอาหาร (self-substrate 
inhibition) ตาม Aiba model  

3. วสัดุ BAPAC05 (แบเรยีมแอลจเินตเติมผงถ่านกัมมนัต์ร้อยละ 5) มีความเหมาะสม
ส าหรบัการน าไปใชใ้นในระบบกรองชวีภาพ เนอมองจากมกีารรบัแรงอดัได้ด ี มคีวามเรว็
ในการตกใกลเ้คยีงกบัวสัดุกรอง และสามารถดดูซบัแมงกานีสไดม้ากกว่ารอ้ยละ 40  

4. เซลลด์กัตดิดว้ยแบเรยีมแอลจเินตเตมิผงถ่านกมัมนัต์รอ้ยละ 5 สามารถก าจดัแมงกานีส
ไดร้อ้ยละ 51 โดยกลไกการก าจดัเกดิจากกระบวนการดูดซบัร่วมกบัการเปลีมยนรปูทาง
ชวีภาพ  

5. ในการก าจดัแมงกานีสดว้ยระบบกรองชวีภาพพบว่าระบบทรายกรองทั มวไปเสอมอมสภาพ
ก าจดัแมงกานีส (Exhaustion) ในช่วงการกรองวนัแรก  ในขณะทีมแอนทราไซต์ยงัคงมี
ความสามารถในการดูดซบัแมงกานีสส่งผลใหแ้มงกานีสหลุดออกจากระบบชา้กว่าทราย
มาก แต่เมอมอเตมิเซลลต์รงึส่งผลใหก้ารก าจดัแมงกานีสดขีึน้ โดยสามารถเหน็ผลไดอ้ย่าง
ชดัเจนในการทดลองทีมอตัราการกรองชา้ เมอมอสิน้สุดการชุดการทดลอง (มากกว่า 1,500  
bed volume) ระบบกรองแอนทราไซต์ทีมเติมเซลล์ดักติดมีประสิทธิภาพสูงทีมสุด คออ 
ยงัคงสามารถก าจดัแมงกานีสไดถ้งึรอ้ยละ 85 

 
4.2 ข้อเสนอแนะ 

1. ขอ้มลูจากการศกึษานี้บ่งชีไ้ดว้่าระบบกรองชวีภาพทีมเตมิเซลลส์ามารถเพิมมประสทิธภิาพ
ระบบกรองไดแ้ต่ยงัจ าเป็นต้องศกึษาหาสภาวะทีมเหมาะสมเพิมมมากขึน้ก่อนน าไปใชง้าน
จรงิต่อไป 

2. ควรการศึกษาในประเด็นอิทธพิลของกลุ่มจุลนิทรยี์ (microbial community) ต่อระบบ
กรองชวีภาพและระบบกรองชวีภาพเตมิเซลล ์
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A B S T R A C T

This study investigated removal of triclocarban (TCC) from contaminated wastewater by Pseudomonas fluorescens
strain MC46 entrapped in barium alginate. Appropriate entrapped cell preparation conditions (cell-to-entrap-
ment material ratio and cell loading) for removing TCC were examined. The highest TCC removal by the en-
trapped and free cell systems at the initial TCC concentration of 10mg/L was 72 and 45%, respectively. TCC was
degraded to less toxic compounds. Self-substrate inhibition was found at TCC concentration of 30mg/L. The
kinetics of TCC removal by entrapped and free cells fitted well with Edwards model. Scanning and transmission
electron microscopic observations revealed that entrapment matrices reduced TCC-microbe contact, which
lessened TCC inhibition. A live/dead cell assay also confirmed reduced microbial cell damage in the entrapped
cell system compared to the free cell system. This study reveals the potential of entrapment technology to
improve antibiotic removal from the environment.

1. Introduction

Triclocarban (C13H9Cl3N2O; TCC) is an antibiotic found pre-
dominantly in dermal cleaning products such as antibacterial bar/liquid

soap, hand wash, body lotion, deodorants, and aftershave; its con-
centration in the products can be as high as 1.5% (Musee, 2018). TCC is
a high volume usage chemical with an estimated annual global pro-
duction as high as 10,000,000 kg (Musee, 2018). Due to global usage of
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TCC-containing products, evidence of TCC contamination at hundred
nanogram to microgram per liter levels in raw/treated domestic was-
tewater and natural water has been reported in many countries in-
cluding China, Canada, USA, and the UK (Sabaliunas et al., 2003; Hua
et al., 2005; Ahn et al., 2012). TCC is a toxic multi-chlorinated aromatic
compound and persistent in the environment (half-life of up to 540 d)
(Halden and Paull, 2005; Brausch and Rand, 2011). Its accumulation
not only is toxic to organisms in the ecosystem but also causes endo-
crine disruption, infertility, cancer, and hormone dysfunction (Halden
and Paull, 2005; Brausch and Rand, 2011). As wastewater treatment
plants are the major TCC discharge source into natural water, it is
important to develop TCC removal technologies to protect the natural
water supply.

Biodegradation is an effective technique to remove toxic organic
contaminants. The key strategy of this technique is to use contaminant-
degrading microorganisms to transform toxic contaminants into lesser
or non-toxic substances. Three efficient TCC-degrading bacteria in-
cluding Ochrobactrum sp. strain MC22, Sphingomonas sp. strain YL-
LM2C, and Pseudomonas fluorescens strain MC46 (MC46) have been
identified (Mulla et al., 2016; Sipahutar and Vangnai, 2017; Sipahutar
et al., 2018). TCC removal efficiencies from bacterial salt medium for
these isolates were 35–76% at initial TCC concentrations of 4–10mg/L
(Mulla et al., 2016; Sipahutar and Vangnai, 2017; Sipahutar et al.,
2018). TCC can be detoxified via several biodegradation steps, such as
hydrolysis, dehalogenation, deoxygenation, hydroxylation, and ring
cleavage (Gledhill, 1975; Zeyer et al., 1985; Balajee and Mahadevan,
1990; Surovtseva et al., 1992; Noh et al., 2000; Radianingtyas et al.,
2003; Travkin et al., 2003; Hongsawat and Vangnai, 2011). TCC is
degraded to 3,4-dichloroaniline and/or 4-chloroaniline in the first step
of the degradation pathway; 4-chloroaniline is further degraded to
aniline or 4-chlorocatechol (Mulla et al., 2016; Sipahutar and Vangnai,
2017; Sipahutar et al., 2018).

In practice, wastewater is augmented with degrading microorgan-
isms to remove specific contaminants. In the case of TCC, even though
antibiotics can be biodegradable, high concentrations of antibiotic can
inhibit the degrading cultures. Therefore, this situation may upset
biological wastewater treatment systems (Du et al., 2018). In addition,
free antibiotic-degrading microorganisms may be washed out of the
system via waste sludge.

Cell entrapment technique offers a promising method to resolve cell
inhibition and washout. Entrapment involves immobilizing microbial
cells inside polymeric materials, which protect the microbes from high
concentrations of contaminant and/or environmental stresses and re-
sults in less microbial inhibition (Siripattanakul and Khan, 2010). Ad-
ditionally, the microbial cells are retained within the entrapment ma-
trix, which is beneficial in reducing cell washout from biological
wastewater treatment systems. Cell entrapment has been successfully
applied to treat wastewater contaminated with toxic substances such as
pesticides and pharmaceuticals (Siripattanakul-Ratpukdi et al., 2009;
Ruan et al., 2018; Khalid et al., 2018). Thus far, no work on antibiotic
removal (including TCC) from wastewater by entrapped bacterial cells
has been reported.

This study aimed to investigate the use of entrapped cells to enhance
TCC removal from wastewater. Entrapped cell preparation conditions
(cell-to-entrapment material ratio and cell loading) for removing TCC
were investigated. P. fluorescens strain MC46 (the most effective TCC-
degrading bacterium compared to the isolates mentioned earlier) was
chosen. Barium alginate entrapment was selected because of its high gel
strength (Taweetanawanit et al., 2017). A free cell experiment was
included along with the entrapped cell test for comparative purpose.
The efficiencies and kinetics of TCC removal were analyzed. TCC de-
gradation products and pathway were assessed. In addition, micro-
scopic analyses were performed. Microbial cell morphological changes
were observed using scanning electron microscopy (SEM) and trans-
mission electron microscopy (TEM). Microbial viability was assessed
using a live/dead assay with confocal laser scanning microscopy

(CLSM).

2. Material and methods

2.1. Chemicals, bacterial medium, and bacterial cultivation

Triclocarban and degradative intermediates including 3,4-di-
chloroaniline (3,4-DCA), 4-chloroaniline (4-CA), and aniline (99%
purity (analytical grade), Sigma-Aldrich, MO, USA) were obtained.
Acetonitrile (HPLC grade, RCI Labscan, Thailand) and other chemicals
were acquired from local chemical suppliers.

P. fluorescens MC46 was isolated previously (Sipahutar et al., 2018).
The medium formulation and cultivation procedure were as follows
(Sipahutar et al., 2018). MC46 cultivation involved enrichment and
culturing using TCC-supplemented lysogeny broth medium (LBT), and
TCC-supplemented minimal salt medium (MSMT), respectively. For-
mulation of MSMT (1 L) included 0.66 g NaH2PO4·2H2O, 0.58 g
Na2HPO4, 0.5 g NaCl, 2 g NH4Cl, 3 g KH2PO4, and 0.25 g MgSO4·7H2O
in de-ionized water (approximately pH 7.0). The medium was auto-
claved and spiked with a filter-sterilized TCC solution at concentration
of 9.4mg/L. For enrichment, the culture (1 loop) was activated in 5mL
LBT containing 31mg/L TCC. MC46 was incubated by shaking at
250 rpm for 14 h at room temperature. Then, the enriched culture (8%
by volume) was inoculated into MSMT and shaken at 250 rpm and room
temperature for 12 h. Subsequently, the culture was centrifuged at
6,000 rpm for 10min and washed using 0.85% NaCl (w/v) twice and re-
suspended in MSMT to obtain the concentrated MC46 for the experi-
ment.

2.2. Cell entrapment

Cells were entrapped in barium alginate. It is noted that calcium and
barium alginate beads have been used for medical, food, and environ-
mental proposes (Mørch et al., 2012; Taweetanawanit et al., 2017).
Barium alginate beads are much stronger than calcium alginate beads,
but leaching of toxic barium ion could be a concern (Mørch et al.,
2012). In this study, a low concentration of barium chloride was used
and barium alginate gel beads were strong, which resulted in negligible
barium ion release.

Initially, sodium alginate (3% w/v) and barium chloride solutions
(3% w/v) were used to for cell entrapment. The concentrated MC46
culture was mixed with the sodium alginate solution. Then, the mixture
was dropped into the barium chloride solution for 1 h to form and
harden the gel beads. The entrapped cells were prepared at different
cell-to-barium alginate ratios and entrapped cell loadings (listed in
Section 2.3).

2.3. Effect of entrapped cell preparation (cell-to-matrix ratios and cell
loadings) on TCC removal

It is known that the cell entrapment conditions play a pivotal role in
microbial cell growth (inside the beads) and contaminant removal
performance (Siripattanakul-Ratpukdi et al., 2008). The concentrations
of entrapment material were optimized in previous work
(Taweetanawanit et al., 2017). This study focused on influences directly
related to microbial cells. Firstly, cell-to-barium alginate ratio was
tested to determine an optimum microbial cell density inside the ma-
trices. Then, the effect of entrapped cell loading (quantity) in the re-
actors was investigated.

All TCC degradation experiments in this section were carried out in
500mL Erlenmeyer flask with 200mL of MSMT. MSMT was used in this
study to determine the potential of the entrapped MC46 for TCC re-
moval. No additional micro- and/or macro-nutrients were applied.

TCC in wastewater treatment systems (wastewater and sludge) can
accumulate up to approximately 50mg/kg (Snyder et al., 2010). Some
portion of the accumulated TCC could be released into the wastewater.
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In this experiment, a TCC concentration of 10mg/L in MSMT was
chosen. To determine the effect of cell-to-barium alginate ratios, seven
reactors (three entrapped cells, one free cell, and three controls (only
barium alginate)) were tested. For the three entrapped cell reactors,
0.3 g of wet MC46 cells (approximately 109 CFU/mL) was entrapped in
6, 3, and 1.5 g alginate designated as C:B-1:20, C:B-1:10, and C:B-1:05,
respectively. The free cell reactor containing 0.3 g of wet MC46 cells
without the entrapment material was called C:B-1:00. Three control
reactors containing only the entrapment material of 6, 3, and 1.5 g al-
ginate (no MC46) were labeled C:B-0:20, C:B-0:10, and C:B-0:05, re-
spectively. The initial concentration of mixed liquor volatile suspended
solids (MLVSS) in both the entrapped and free cell reactors was
1200mg/L. All reactors were aerated at a dissolved oxygen con-
centration of approximately 4mg/L for 8 h. An aliquot of the water
sample (1mL) was taken continuously every 2 h to measure the TCC
concentration. The best cell-to-barium alginate ratio based on TCC re-
moval efficiency was chosen for the cell loading experiment.

To determine the ideal cell loading, nine reactors (three entrapped
cells, three free cells, and three controls (barium alginate only)) were
tested. For three entrapped cell reactors, 0.06, 0.18, and 0.3 g of MC46
wet cells were entrapped and placed in the reactors at 10, 30, and 50%
(v/v, by material/reactor) and labeled as EC-10, EC-30, and EC-50,
respectively. Three free cell reactors contained only 0.06, 0.18, 0.3 g
wet cells and were labeled FC-10, FC-30, and FC-50, respectively. These
quantities of wet cells (0.06, 0.18, 0.3 g) represent initial concentra-
tions of MLVSSs in the entrapped and free cell reactors of 240, 720, and
1200mg/L, respectively. Three control reactors contained similar
components to the entrapped cells except with no MC46 added (de-
signated as BA-10, BA-30, and BA-50, respectively). The best loading
based on TCC removal efficiencies was chosen for the kinetics experi-
ment.

2.4. Effect of initial TCC concentration on TCC removal kinetics and
monitoring of TCC intermediate products

The kinetics of TCC removal by the entrapped MC46 cells was de-
termined. The entrapped cells were prepared based on the optimum
cell-to-barium alginate ratios and cell loading conditions from Section
2.3. TCC degradation at initial concentrations of 5, 10, 20, 30, 40 and
50mg/L was determined in a batch reactor similar to that described in
the previous subsection. Experiments using free cells and controls (only
barium alginate beads) were also performed for comparative purposes.
All reactors were aerated at a dissolved oxygen concentration of 4mg/L
for 8 h. TCC and the selected intermediates (3,4-DCA, 4-CA, and ani-
line) were continuously measured throughout the experiment. Some
entrapped and free cell samples were taken for cell physiology and
viability test using microscopy techniques.

TCC removal efficiency was determined based on remaining TCC
concentrations. For kinetic analyses, the traditional Monod model
based on microbial growth did not apply because of immobilized cell
count limitations. The specific TCC removal rates (q) were calculated
(Eq. (1)). Substrate inhibition was observed at high TCC concentrations.
Inhibitory TCC biodegradation kinetics were assessed using Haldane,
Aiba, and Edwards models (Sahoo and Panigrahy, 2018). It was found
that Edwards model provided the best fit for this study. For estimated
TCC removal kinetics, a modified Edwards model is presented in Eq.
(2).
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q and qmax are the specific TCC removal rate and the maximum
specific TCC removal rate (mg TCC/g VSS·h), respectively. X is the in-
itial biomass concentration (as MLVSS) applied in this study (mg VSS/

L). S is the TCC concentration (mg/L). t is time of TCC removal (h). Ks is
the half-saturation constant or Monod constant for TCC removal (mg/
L). Ki is the substrate inhibition constant (mg/L). For estimation of the
kinetic parameters, non-linear regression using the Solver supplement
of Microsoft Office Excel was used.

2.5. Microscopic observation

2.5.1. Cell morphology observed by SEM and TEM
For SEM analyses, entrapped cells were observed for cell growth and

microstructural changes after TCC degradation. Entrapped cell beads
from the kinetic tests at the lowest and the highest TCC concentrations
(10 and 50mg/L, respectively) were selected. The entrapped cell beads
were soaked five times in a barium chloride solution of 3.5% (w/v) for
15min for hardening. Then, the beads were fixed using glutaraldehyde
solution (2.5% v/v glutaraldehyde in a 3.5% w/v barium chloride so-
lution) for 5 days. The fixed beads were soaked in a barium chloride
solution for 20min (3 times) and cut into two sections. Next, the beads
were dehydrated in serial ethanol solutions of 30, 50, 70, 80, 90%, and
absolute ethanol solution for 20min in each solution. The beads were
dried in a critical point dryer (Balzers, CPD 020, Liechtenstein) and
coated with gold by spraying ion (Balzers, SCD 040, Liechtenstein). The
beads were then analyzed using SEM (JEOL, JSM-5410LV, Tokyo,
Japan).

For TEM, entrapped and free MC46 cells were selected from ex-
periments at the TCC concentration of 50mg/L. This observation was
performed to characterize TCC-mediated bacterial cell damage. MC46
cells were removed from the matrix before TEM preparation. The en-
trapped cells were cut into two parts and bacterial cells were manually
removed from the entrapment material using sterile forceps. The free
and de-entrapped cells were then centrifuged at 10,000 rpm for 5min at
4 °C. The concentrated cells were washed with 0.85% NaCl (w/v) then
fixed the washed cells with 2.5% (v/v) glutaraldehyde solution. The
fixed cells were mixed with liquid agar (1.5% w/v) at 45–50 °C to form
a gel. The agar was cut into 0.5mm cubes and the cubes dehydrated
with a series of solutions from 35 to 95% (v/v) ethanol. The dehydrated
cubes were saturated in propylene oxide and spur resin. The saturated
cubes were baked for 8–10 h at 70 °C. Then, the baked cubes were cut
using an ultramicrotome. Cubes of 60–90 nm thickness were placed
onto a copper grid, dyed with uranyl acetate, and the contrast was
enhanced with lead citrate. Finally, the samples were observed by TEM
(JEOL, JEM-2100, Tokyo, Japan).

2.5.2. Cell viability
Cell viability was determined after the TCC removal experiment.

Five samples from the experiments including MC46 before test, the free
and de-entrapped MC46 cells after the experiment at 10 and 50mg/L
TCC (called Before test, FC-10, FC-50, EC-10, and EC-50, respectively)
were compared. The assay was performed in accordance with the
manufacturer’s instructions (LIVE/DEAD® BacLight™ Bacterial
Viability, Molecular Probes, Invitrogen, USA). Cell samples were wa-
shed with 0.85% (w/v) NaCl and centrifuged at 4 °C and 10,000 rpm for
5min.

The concentrated cells (500 µL volume) were stained using 200 µL
of LIVE/DEAD® BacLight™ Bacterial Viability dye mixture (SYTO 9 and
propidium iodide 1:1 by volume). The stained sample was kept in the
dark for 10min then observed by confocal laser scanning microscopy
(CLSM) (FluoView FV10i, Olympus, Japan). The excitation/emission
maxima for SYTO 9 and propidium iodide dyes were 480/500 and 490/
635 nm, respectively. Image analyzer software (ImageJ 1.4.3.67,
Broken Symmetry Software) was used to calculate live and dead cell
portions in at least 10 images for each sample. Differences in live and
dead cell percentages were statistically analyzed. A control test (only
dead (autoclaved) cells, called Dead Cells) was also performed to va-
lidate the method before use with samples from the experiments.
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2.6. Analytical procedure for TCC and its intermediates

The concentrations of TCC and its degradation intermediates (3,4-
DCA, 4-CA, and aniline) were analyzed by reverse phase HPLC (LC-20A,
Shimadzu, Japan). A water sample (1mL) was centrifuged 10,000 rpm
for 10min and filtered using a syringe filter (nylon with pore size of
0.2 µm). The filtered sample (20 µL) was injected into an HPLC
equipped with a C18 column (5 µm, 250mm×4.6mm; Hyperclone,
Phenomenex, USA) and a UV detector at 265 nm. A mixture of acet-
onitrile and water (70:30%, v/v) as a mobile phase at flow rate of 1mL/
min was run for 15min. The retention times of 3,4-DCA, aniline, 4-CA,
and TCC were 3.8 ± 0.2, 4.5 ± 0.2, 5.7 ± 0.5, and 12.9 ± 0.3min,
respectively. The detection limits of TCC and its intermediate products
were 0.1 mg/L.

2.7. Data and statistical analysis

Triplicate experiments were performed throughout the study.
Average results (± standard deviation) are presented. SPSS statistical
software (version 19.0, IBM Corp., Armonk, NY, USA) was used for data
analysis. Differences were considered significant at p < 0.05 by one-
way ANOVA. The Duncan multiple range test was performed for mul-
tiple comparisons.

3. Results and discussion

3.1. Effect of cell-to-matrix ratios and cell loadings on TCC removal

The composition of the entrapped cell material and quantity of
entrapped cells in reactors influenced microbial cell growth and con-
taminant removal efficiency. The effects of cell-to-barium alginate ra-
tios and entrapped cell loadings on TCC removal efficiency over 8 h in
batch reactors are presented in Table 1 (TCC removal versus time is
shown in the Supplementary material).

Entrapped MC46 removed 43–72% of TCC, while the free MC46 and
control (no cells) reduced TCC by 39% and 7–20%, respectively. The
removal of TCC in the control tests was due to adsorption by the barium
alginate matrices (Siripattanakul-Ratpukdi et al., 2008). For the en-
trapped and free MC46 reactors, TCC removal was much higher than for
the controls. Therefore, TCC biodegradation by MC46 is important for
TCC removal. As TCC was the sole carbon source for MC46, this sug-
gested that the culture used TCC as the main substrate for metabolism.

TCC removal by the entrapped cells was much better than that of the
free cells due to the entrapment material protecting the microbial cells
from the stress (toxic substance) (Siripattanakul-Ratpukdi et al., 2008;
Bramhachari et al., 2016).

Among the cell-to-matrix ratios, the C:B-1:10 reactor had the
highest TCC removal percentage and was significantly higher than the
others (p < 0.05). The entrapped cells at C:B-1:05 (high cell density
inside the beads) may have had insufficient entrapment material, which
resulted in a limited area for the cells to attach and grow. In contrast,
the entrapped cells at C:B-1:20 may be limited by oxygen diffusion
because of the bead structure being too dense, and resulted in lower
TCC removal efficiency (Pramanik and Khan, 2008). At the optimum
ratio (C:B-1:10), the entrapped MC46 successfully reduced TCC. This is
because transportation of the toxic substance through the porous en-
trapment matrices was limited, resulting in lower toxic contaminant
reaching to the microbial cells (Siripattanakul-Ratpukdi et al., 2014;
Ruan et al., 2018; Khalid et al., 2018). At the low antibiotic con-
centration (10mg/L), the microbial cells tolerated and degraded the
compound well. Therefore, this cell-to-matrix ratio (C:B-1:10) was used
to investigate the effect of cell loading.

Cell loadings (amounts) in the reactors were studied. Table 1 pre-
sents that the entrapped MC46 removed 35–66% of TCC while the free
MC46 reduced 26–45% of TCC. The control tests adsorbed 8–14% of the
TCC. For the free cell reactors, TCC removal efficiency increased with
cell number (Table 1). The FC-50 reactor significantly reduced TCC
compared to the FC-30 reactor (p < 0.05).

Overall, TCC removal was better for the entrapped cells than the
free cells. However, the TCC removal trend by the entrapped cells was
different from the free cells. At the highest cell loading (EC-50), TCC
removal was slightly lower than for the EC-30 reactor. Non-uniform
mixing was observed in the EC-50 reactor caused by too many en-
trapped cell beads. This likely impacted the TCC removal performance.
Therefore, the number of bacterial cells loaded affects TCC degradation
performance in different ways depending on the type of reactors. For
the free cell systems, greater cell number loading offered greater TCC
removal.

To-date, no previous work has focused on entrapped cell loading in
completely mixed reactors. Luo et al. (2014) studied a sponge-based
moving bed bioreactor for treating micro-pollutants at different cell
loadings (0–30% of sponge volume to reactor volume). Heterogeneous
mixing was reported during the moving bed (complete mixed) bior-
eactor test at 30% sponge volume (Luo et al., 2014). This may suggest
that performance of the immobilized cell systems is related to the im-
mobilized cell volume. For the entrapped cell application, too many
entrapped cell beads might be unfavorable for a completely mixed
system, but it may be applicable to the packed bed system.

3.2. Effect of initial TCC concentrations on TCC removal kinetics by the
entrapped and free cells

TCC removal efficiency and kinetics at initial concentrations of
5–50mg/L TCC were determined (TCC removal versus time is shown
the Supplementary material). The concentration range was determined
based on TCC accumulation in wastewater treatment systems (waste-
water and sludge) up to approximately 50mg/kg (Snyder et al., 2010).
TCC removal efficiencies by the entrapped (8–78%) and free (4–55%)
cells are summarized in Table 2. Removal efficiency decreased with
increasing initial TCC concentration in both the entrapped and free cell
systems. Even though TCC was the sole carbon source for MC46, TCC
was toxic to the microbial cells. The entrapment material adsorbed
some of the contaminant and reduced the microbial cell contact with
the toxic compound leading to greater TCC removal performance by the
entrapped cells (Siripattanakul-Ratpukdi et al., 2014; Ruan et al.,
2018).

Compared to a previous study by Sipahutar et al. (2018), TCC re-
moval by MC46 in this study was much better. For example, TCC

Table 1
Performance of TCC removal under different cell-to-barium alginate and cell
loading (8 h).

Cell mode Reactor name TCC removal (%)

Influence of cell-to-barium alginate ratios
Entrapped cells C:B-1:20 48.31 ± 1.46

C:B-1:10 72.25 ± 1.40
C:B-1:05 43.51 ± 2.09

Free cells C:B-1:00 39.71 ± 0.23

Control (only barium alginate matrices) C:B-0:20 19.38 ± 2.85
C:B-0:10 7.74 ± 2.06
C:B-0:05 5.93 ± 1.04

Influence of cell loadings
Entrapped cells EC-10 34.57 ± 1.12

EC-30 66.47 ± 1.63
EC-50 61.50 ± 0.86

Free cells FC-10 26.38 ± 1.05
FC-30 39.94 ± 0.29
FC-50 45.06 ± 0.25

Control (only barium alginate matrices) BA-10 8.32 ± 0.33
BA-30 10.75 ± 1.22
BA-50 13.95 ± 0.67
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(10mg/L) removal in this study was 18-times faster than observed in
the previous study. The previous study reported approximately 70%
TCC removal after six days, while the same reduction was observed
within 8 h in this study. This difference should be due to the different
experimental conditions. In this study, the dissolved oxygen con-
centration of 4mg/L was provided by aeration while oxygen was in-
troduced by orbital shaking (dissolved oxygen concentration of 1mg/L)
in Sipahutar et al. (2018). Heterotrophic bacteria (including MC46)
generally use organic carbons (such as TCC) as their energy source (an
electron donor) while oxygen acts as an electron acceptor. Therefore,
the amount of the electron acceptor influenced the biodegradation
performance. This suggests that MC46 could be used for TCC decon-
tamination in typical aerobic wastewater treatment, as oxygen is well
supplied. However, future work on the effect of oxygen concentrations
and other electron acceptors is recommended.

The kinetics of TCC removal by the entrapped and free cells is
presented in Fig. 1. At TCC concentrations of higher than 30mg/L, self-
substrate inhibition occurred and was more severe on free cells. TCC
removal by both entrapped and free cells fitted with a modified Ed-
wards model. The result suggests that in addition to TCC toxicity, toxic
degradative intermediates were produced and influenced TCC biode-
gradation and microbial growth (Sahoo and Panigrahy, 2018).

Table 3 summarizes the kinetic parameters for TCC removal by the
entrapped and free cells. qmax/Ks refers to contaminant removal affinity.
The qmax/Ks values for the entrapped and free cells were similar because
the same culture (MC46) was used. The Ki value for the entrapped cells
was higher than the free cells. This implies that the entrapment matrix
protected MC46 from stress (TCC exposure) resulting in better cell
growth or greater TCC removal activity. The values reported in this
study may not be directly comparable to previous work, as qmax/Ks is
unique based on microorganisms, contaminants, and environmental

conditions. However, kinetic parameter trend for the entrapped and
free cells was similar. Entrapped cells have been shown to have a
contaminant removal preference (higher qmax/Ks values) for con-
taminants such as benzene and toluene (Robledo-Ortíz et al., 2011;
Kureel et al., 2017). However, more research on cell growth and stress
responses inside matrices is required for more mechanistic insight.

3.3. TCC intermediate products and potential degradation pathway

During the removal experiment, TCC intermediate products were
monitored. Fig. 2 is an example of TCC degradation and intermediate
production during the TCC removal by entrapped and free MC46 at the
initial TCC concentration of 10mg/L. The TCC concentration decreased
dramatically in the first 6 h. Intermediate products including 3,4-DCA,
4-CA, and aniline were present at low concentrations in the second hour
and decreased thereafter (after 4 h). TCC intermediate production and
degradation by the free and entrapped cells were similar. This is be-
cause MC46 survived well and was active in both free and entrapped
forms. The result shows much lower intermediate product concentra-
tions (3,4-DCA, 4-CA, and aniline) relative to the TCC concentration.
This is likely because the intermediate products were further degraded.

This result confirms that TCC can be transformed into 3,4-DCA or 4-
CA via hydrolysis (Miller et al., 2010; Sipahutar et al., 2018). Subse-
quently, 3,4-DCA is degraded to 4-CA via dehalogenation and hydro-
xylation processes (Travkin et al., 2003). 4-CA is transformed to aniline
by dechlorination (Hongsawat and Vangnai, 2011). Since aniline did
not appear to accumulate, it would further degrade to catechol via
deoxygenation (Hongsawat and Vangnai, 2011). It is expected that
catechol may then be metabolized through a ring cleavage reaction
(ortho-cleavage or meta-cleavage) (Hongsawat and Vangnai, 2011).
However, it is unclear if complete TCC mineralization is achieved by
MC46 and continued study on TCC degradation pathways should be
performed. A TCC degradation pathway by the entrapped and free
MC46 is proposed in supplementary material.

Numerous studies on aniline and chloroaniline biodegradation by
isolated microorganisms have been reported (Travkin et al., 2003;
Hongsawat and Vangnai, 2011; Takeo et al., 2013). Only two previous
studies have focused on TCC biodegradation by isolated bacteria (Miller
et al., 2010; Mulla et al., 2016). Previous work on TCC degradation by
Alcaligenaceae (Miller et al., 2010) and Sphingomonas sp. strain YL-
JM2C (Mulla et al., 2016) have only suggested degradation from TCC to
4-chlorocatechol. This study is the first report extending the microbial
TCC degradation pathway to catechol.

Sipahutar et al. (2018) compared cytogenotoxicity and phytotoxi-
city between TCC and each intermediate. It was reported that TCC has
higher toxicity than the intermediates. Based on EC50 values, 3,4-DCA
was more highly toxic than 4-CA, while aniline was much less toxic
(Argese et al., 2001; Bendary et al., 2013). Overall, toxicity of TCC and
its intermediate products is in the following order: TCC > 3,4-
DCA > 4-CA > aniline (highest to lowest). MC46 successfully de-
toxifies the environment from the TCC contaminant. Results from this
study can be used to inform future studies of complete TCC fate and
degradation pathways in the environment.

Table 2
Performance of TCC removal by the entrapped and free MC46 at 8 h.

Cell mode Initial TCC concentration (mg/L) TCC removal (%)

Entrapped cells 5 73.97 ± 0.03
10 78.26 ± 0.14
20 50.98 ± 0.27
30 27.05 ± 0.71
40 10.54 ± 0.10
50 7.88 ± 0.66

Free cells 5 54.52 ± 0.06
10 44.73 ± 0.20
20 22.45 ± 0.27
30 16.98 ± 0.13
40 6.74 ± 0.01
50 4.30 ± 0.02

Fig. 1. Estimation of TCC removal kinetics by entrapped and free MC46.

Table 3
Kinetic parameters of TCC removal by the entrapped and free MC46.

Kinetic parameters Unit Cell mode

Entrapped cells Free cells

qmax mg-TCC/g-VSS·h 3.46 2.49
Ks mg-TCC/L 7.23 5.13
qmax/Ks L/g-VSS·h 0.48 0.48
Ki mg-TCC/L 119.27 70.80
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3.4. Microscopic observations

The entrapped and free MC46 after the TCC degradation experiment
by SEM and TEM were observed. During the experiment at the low TCC
concentration (10mg/L), numerous bacteria were found on both the
bead surface and core. In contrast, no bacterial cells were observed on
the outer bead layer at 50mg/L TCC. This suggests that MC46 suffered
from TCC toxicity and moved inside the bead. The SEM result was
consistent with the kinetic data. Self-substrate inhibition occurred at
TCC concentrations≥ 30mg/L. The bead structure (dense barium-al-
ginate cross-linking) could reduce MC46 and TCC contact resulting in a
slightly lower q at high TCC concentrations (Fig. 1).

The MC46 shape changed from a long to shorter rod during the tests
at high TCC concentration (50mg/L) (images shown in the supple-
mentary material). This is only a preliminary examination of cell evo-
lution in response to environmental TCC contamination. Thus far, at-
tention has focused on cell physiological and molecular changes related
to antibiotic resistance (Carey and McNamara, 2014; Gao et al., 2015).
Cell morphological adaptations and stress responses to TCC con-
tamination should be further investigated.

TEM revealed damage to membrane of the free MC46 (image shown
in the supplementary material). TCC has been reported to inhibit bac-
terial fatty acid synthesis during enzymatic processes (Heath et al.,
1999; Christen et al., 2010). Such inhibition occurring at the cell
membrane would result in cell surface destruction. The entrapment
process could lessen the severity of the damage.

A bacterial viability (live/dead) assay, based on cell membrane
damage, was performed (percentages of viable cells are shown the
supplementary material). The “Dead cells” sample (autoclaved MC46)
had few viable cells (less than 10%). The “Before test” sample (MC46
without TCC exposure) had 93% cell viability. The free and entrapped
MC46 cells after TCC treatment at concentrations of 10 and 50mg/L
including FC-10, FC-50, EC-10, and EC-50 had cell viabilities of 49, 32,
80, and 60%, respectively. Based on Duncan’s multiple range test, the
percentage of viable cells from reactors could be grouped (as shown in
the supplementary material). For the free cell systems (FC-10 and FC-
50), the bacterial viability after TCC treatment was significantly re-
duced at all tested concentrations (p < 0.05) while EC-10 gave similar
cell viability percentage compared to one without TCC treatment
(“Before test”).

The TEM and live/dead assay results indicate that environmental
TCC contamination could interfere with microorganisms in natural and
wastewater treatment systems by damaging cell membranes and ulti-
mately causing cell death. The cell entrapment technique could mini-
mize this problem. The viability of the entrapped MC46 cells at 10mg/L
TCC (EC-10) was not significantly different than untreated MC46

(Before test) (p > 0.05). This demonstrated the potential of the en-
trapped cell system for removing toxic substance contamination.

4. Conclusions

Environmental TCC contamination is a growing concern. This study
shows the utilization of combined biodegradation and cell entrapment
processes. Entrapped MC46 cells significantly detoxified TCC-con-
taminated wastewater. Both cell-to-entrapment material ratio and cell
loading played important roles in TCC removal. The TCC removal ki-
netics fitted well with a modified Edwards model. Self-substrate in-
hibition occurred at TCC concentrations of higher than 30mg/L. The
entrapment material minimized inhibition by reducing cell stress and
membrane damage. Future work should examine TCC removal by en-
trapped cells in actual wastewater and stress responses and cell damage
imparted by TCC on entrapped cells.
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Reduction of silver nanoparticle toxicity affecting

ammonia oxidation using cell entrapment technique

Nguyen Thanh Giao, Tawan Limpiyakorn, Pumis Thuptimdang,

Thunyalux Ratpukdi and Sumana Siripattanakul-Ratpukdi
ABSTRACT
Occurrence of silver nanoparticles (AgNPs) in wastewater treatment systems could impact the

ammonia oxidation (AO). This study investigated the reduction of AgNPs and dissociated silver ion

(Agþ) toxicity on nitrifying sludge using cell entrapment technique. Three entrapment materials,

including barium alginate (BA), polyvinyl alcohol (PVA), and a mixture of polyvinyl alcohol and barium

alginate (PVA-BA), were applied. The BA beads provided the highest reduction of silver toxicity (up to

90%) and durability. Live/dead assays showed fatality of entrapped cells after exposure to AgNPs and

Agþ. The maximum AO rate of the BA-entrapped cells was 5.6 mg-N/g-MLSS/h. The AO kinetics under

the presence of silver followed an uncompetitive inhibition kinetic model. The experiments with

AgNPs and Agþ gave the apparent maximum AO rates of 4.2 and 4.8 mg-N/g-MLSS/h, respectively.

The apparent half-saturation constants of the BA-entrapped cells under the presence of silver were

10.5 to 13.4 mg/L. Scanning electron microscopic observation coupled with energy-dispersive X-ray

spectroscopy indicated no silver inside the beads. This elucidates that the silver toxicity can be

reduced by preventing silver penetration through the porous material, leading to less microbial cell

damage. This study revealed the potential of the entrapment technology for mitigating the effect of

silver species on nitrification.
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INTRODUCTION
Silver nanoparticles (AgNPs) have been used in many appli-
cations, such as textile, medical, and plastic products (Pantic

). The large amount of AgNPs used resulted in residue
being deposited in wastewater treatment plants (WWTPs)
(Mitrano et al. ; Hoque et al. ; Li et al. ). With
the superior antimicrobial ability of the particles, microor-

ganisms in WWTPs, including nitrifying microorganisms,
might be inhibited (Chopra ). Previous works reported
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that ammonia oxidation (AO) activity of nitrifying sludge

could be seriously inhibited by silver species, including
AgNPs and liberated Agþ (Choi et al. ; Jeong et al.
; Giao et al. ). The silver species that partially

inhibited the AO process followed uncompetitive inhi-
bition-like kinetics with the AgNPs and liberated Agþ

inhibitory constants of 73.5 and 0.29 mg/L, respectively
(Giao et al. ).

The potential of the cell entrapment technique to allevi-
ate the negative impact of toxic substances on microbial
activity has been studied. Cell entrapment materials reduce

cell exposure to toxic chemicals leading to lower microbial
inhibition (Saez et al. ; Siripattanakul-Ratpukdi ;
Siripattanakul-Ratpukdi et al. ; Lucchesi et al. ).

Prior studies have also indicated that the entrapment
materials assist living microorganisms to resist adverse
environmental conditions (e.g. pH and temperature changes)
and to retain higher cell numbers in the system without redu-

cing the microbial activity (Siripattanakul & Khan ; Hu
& Yang ). Siripattanakul-Ratpukdi et al. () found
much lower inhibition of nitrification in the entrapped cell

system influenced by AgNPs. The previous work prelimina-
rily proved the feasibility of the entrapped cell application.
However, the treatment performance and the durability of

entrapped cells depended on the entrapment materials
(Paul & Vignais ; Liu et al. ). For example, changing
salt solutions (from calcium chloride to barium chloride)

during the preparation of gel beads could significantly
improve the physical and chemical properties. This, in turn,
could lead to higher yield and activity of the entrapped
cells (Paul & Vignais ). The addition of sodium alginate

to polyvinyl alcohol (PVA) could also enhance the stability of
the produced beads (Liu et al. ).

This study investigated the reduction of AgNP toxicity

affecting AO using cell entrapment techniques. The screen-
ing of the entrapment materials (barium alginate (BA),
polyvinyl alcohol (PVA), and mixture of polyvinyl alcohol

and barium alginate (PVA-BA)) was based on nitrification
performance and bead durability. The influence of silver
species (AgNPs and Agþ) on the inhibition of AO was eval-

uated. The AO kinetics of selected entrapped cells were
also investigated. Microbial cell viability and morphology
were observed by confocal laser scanning microscopy
(CLSM) and scanning electron microscopy coupled with

an energy dispersive X–ray (SEM-EDX). This primarily elu-
cidated the mechanism of silver toxicity reduction. The
results of this study could be used as fundamental infor-

mation for AgNP contaminated wastewater treatment in
the future.
MATERIALS AND METHODS

AgNPs and Agþ

Silver nanoparticles (5,000 mg/L) were obtained from
PrimeNANO technology (Prime Nanotechnology Co. Ltd,
Chulalongkorn University, Thailand). Transmission electron

microscopy showed spherical AgNP sizes in the range of
2–12 nm (Giao et al. ). AgNP suspensions prepared in
inorganic synthetic wastewater (SWW) peaked at a wave-

length of 400 nm, which indicated that AgNPs were well
dispersed in the experimental condition. Additionally, the
residue of Agþ from AgNPs of 10 mg/L was found to be

less than the method detection limit (3 μg/L). Silver nitrate
(AgNO3, Merck, Darmstadt, Germany) was used as a
source of Agþ.
Nitrifying sludge acclimation

The seed sludge was taken from a continuous-flow enriching
nitrifier reactor. The continuous reactor had been operating
for more than five years with equal hydraulic (HRT) and

solid (SRT) retention times of four days. During nitrifying
sludge acclimation, SWW was comprised of 1.9821 g/L
(NH4)2SO4, 0.2 g/L NaCl, 0.2 g/L K2HPO4, 0.4 g/L MgCl2.
6H2O, 0.1 g/L CaCl2.2H2O, 0.5 g/L KCl, and 1.0 g/L

NaHCO3 with an addition of 1 mL of inorganic salt solution.
The inorganic salt solution contained 40 g/L MgSO4.7H2O,
40 g/L CaCl2.2H2O, 200 g/L KH2PO4, 1 g/L FeSO4.7H2O,

0.1 g/L Na2MoO4, 0.2 g/L MnCl2.4H2O, 0.02 g/L CuSO4.
5H2O, 0.1 g/L ZnSO4.7H2O, and 0.002 g/L CoCl2.6H2O.
The NH4

þ-N concentration of 429± 62 mg-N/L was main-

tained. For the silver exposure experiment, wastewater was
comprised of 1.9821 g/L (NH4)2SO4, 1 g/L NaHCO3, 0.1 g/L
K2HPO4, 0.025 g/L MgSO4, and 0.025 g/L NaCl with AgNPs
and Agþ at 10 mg/L and 0.1 mg/L, respectively.
Entrapped cell preparation

The enriched nitrifying sludge was harvested and centri-
fuged at 5,000 rpm for 20 min and the clear supernatant
was removed. The concentrated cells were re-suspended,

well-mixed, and centrifuged in SWW as a washing process
five times. The washed cells were used for preparing the
entrapped cells. The washed cells were added to the entrap-

ment matrices to reach a final cell concentration in the
matrix of 2,000 mg-MLSS/L.



Figure 1 | Experimental procedure for AO by entrapped and free cells under presence of

silver.
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Preparation of the BA and PVA-entrapped cells followed

previous works (Siripattanakul-Ratpukdi & Tongkliang
; Siripattanakul-Ratpukdi et al. ). To prepare BA-
entrapped cells, 2% (w/v) alginic acid sodium salt and 5%

(w/v) barium chloride were used. The alginic acid sodium
salt solution and the nitrifying sludge were homogeneously
mixed and then dropped into the barium chloride solution
using a peristaltic pump at 20 rpm. The gel beads were har-

dened in the barium chloride solution for 1 h. BA gel beads
with diameters of 3–6 mm were formed.

For the PVA-entrapped cells, 10% (w/v) polyvinyl alco-

hol (PVA, 99%, fully hydrolyzed) was applied. The mixture
of the PVA solution and the nitrifying sludge was dropped
into a saturated boric acid solution for 30 min before it was

transferred to a 1 M sodium phosphate buffer for 2 h to
harden the produced gel beads. PVA gel beads of 3–6 mm
diameters were formed. The other entrapment material
applied in this study was a PVA-BA matrix. The combination

of PVA and alginate was developed and successfully applied
for entrapping phenol-degrading bacteria (Wu & Wisecarver
). The PVA-BA-entrapped cells were prepared by using

10% (w/v) polyvinyl and 1% (w/v) alginic acid sodium salt.
The combined gel solution was mixed with the sludge. The
preparation protocol for PVA-BA-entrapped cells followed

that of the PVA gel, as described above.

Experimental setup and procedure

AO batch experiments were performed. A glass reactor with
100 mL working volume was applied. The reactor was oper-
ated under room temperature and 2 mg/L dissolved oxygen

(DO). The study was divided into two parts: (1) inhibited AO
by entrapped cells and (2) kinetics of AO by selected
entrapped cells. The first part emphasized on selection of

appropriate entrapment material (among BA, PVA, and
PVA-BA) for the situation. The selection was based on AO
percentage, bacterial viability, and material durability. For

the second part, AO kinetics by selected entrapped cells
was performed. This part focused on AO modeling based
on Monod equation. Also, bacterial cell and bead mor-

phology after the experiment was investigated using SEM-
EDX. Figure 1 is summarized overall experiments.

Inhibited AO by entrapped cells

AO experiments on free cells, entrapped cells, and only
materials were performed under the absence and presence

of silver species. NH4
þ-N, Agþ, and AgNP concentrations

of 70, 0.1, and 10 mg/L, respectively, were applied. The
NH4þ-N concentration was selected following the concen-

trations reported in municipal wastewater (Bai et al. ).
The Agþ and AgNP concentrations were chosen based on
the inhibition information reported previously (Giao et al.
). In the previous work, AO with AgNP concentrations
of 0, 1, 10, and 100 mg/L was tested. The tests with
AgNPs of 10 and 100 mg/L gave similar inhibition (63 and

76% compared to the test without AgNP, respectively).
Therefore the AgNP concentration at 10 mg/L was chosen
for this study. The selected Agþ concentration (0.1 mg/L)
was the released concentration from 10 mg/L AgNP suspen-

sion (Giao et al. ). A nitrifying sludge of 50 mg-MLSS/L
was used. The AO experiments were conducted with cells
entrapped in BA, PVA, and PVA-BA. 100 mL of the reactor

with different entrapped cells was aerated to obtain DO at
2 mg/L. Water samples were taken after a 60-h test. The
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selected period (60 hour) was preliminarily tested and AO

had completely reached a plateau (the preliminary result
shown in Figure S1 in the supplementary material, available
with the online version of this paper). Inhibition percentage

of AO was estimated and compared to the reactors without
silver. The inhibition percentage of AO activity was calcu-
lated based on Equation (1).

Inhibition (%) ¼ ARC �ARi

ARC
× 100 (1)

where ARC is the percentage of ammonia reduction in the
controls (free or entrapped cell reactor with no silver) and

ARi is percentage of ammonia reduction under the presence
of AgNPs or Agþ.
Kinetics of AO by selected entrapped cells

For the kinetic experiments, the 60-h AO tests with NH4
þ-N

(10 to 180 mg-N/L) and silver (AgNPs of 10 mg/L, Agþ of

0.1 mg/L, and no silver addition) were performed. The
NH4

þ-N concentrations were selected to represent the
concentrations reported in municipal and industrial waste-

water, such as coking and rubber production wastewater
(Limpiyakorn et al. ; Chaiprapat & Sdoodee ; Bai
et al. ). The selected silver concentrations previously

reported a similar AO inhibition percentage from the free
nitrifying sludge (Giao et al. ). 100 mL of the reactors
and the selected entrapped and free cells were aerated for
60 h. The aqueous samples were collected at 0, 5, 17,

42, and 60 h to monitor AO rate. The concentration of
NH4

þ-N was measured using the salicylate–hypochlorite
method (Bower & Holm-Hansen ). The NH4þ-N

measurement method was selected because it is more suit-
able when several ions, such as Ca2þ, Mg2þ, and Cl�, are
present in the sample (Le & Boyd ). This method is

frequently used for the analysis of ammonia in seawater.
The NH4

þ-N concentration was used to calculate the AO
rate and kinetics. Reduction of NH4

þ-N concentration was

plotted versus time to calculate the AO rate in mg-N/L/h.
The specific AO (q) was estimated as follows in Equation (2).

q ¼ 1
X
� dS
dt

(2)

where q is the specific AO rate (mg-N/g-MLSS · h), X is the
initial biomass concentration applied in this study (mg-

MLSS/L), S is the initial NH4
þ-N concentration (mg/L),

and t is the time elapsed during the AO experiment (h).
The specific AO rate was then calculated for the kinetic

parameters based on the Monod model. The traditional
Monod equation depends on microbial growth. However,
in this study, the microbial cells were entrapped in the

matrices. Thus, the modified Monod equation based on sub-
strate utilization was applied. Theoretically, the Monod
model cannot directly be applied under inhibitory con-
ditions. In previous work, an uncompetitive-like inhibition

model was proposed (Giao et al. ). The q and the half-
saturation constant (or Monod constant) for AO (Ks) were
calculated based on the inhibitory constant (Ki) and the

inhibitor concentration (I), as presented in Equation (3).
To determine Ki, experiments under various inhibitor con-
centrations were required. In this study, the focus was only

on the treatment by different entrapped cells. Therefore,
complete uncompetitive-like kinetics of AO under the pres-
ence of silver species might be further investigated. In this
study, the apparent specific AO rate (q0) and half-saturation

constant (K0
S) for AO were proposed (Equation (4)).

q ¼ (qmax=(1þ (I=Ki))) � S
Ks=(1þ (I=Ki))þ S

(3)

q0 ¼ q0maxS
K0

s þ S
(4)

q0 and q0max are the apparent specific AO rate and the

apparent maximum specific AO rate (mg-N/g-MLSS · h),
respectively. K0

s is the apparent half-saturation constant (or
Monod constant) for AO (mg/L). For estimation of the kin-
etic parameters, q0max and K0

s were calculated using a linear

plot that followed the Lineweaver-Burk equation (Equation
(5)). Triplicate experimental data were used for kinetic par-
ameter estimation. Experimental and model data were

statistically confirmed by non-linear regression analysis
using Sigma Plot software provided by Khon Kaen Univer-
sity, Thailand (R2 of 0.86–0.96, p< 0.0001).

1
q0

¼ K0
s

q0max
� 1
S
þ 1
q0max

(5)
Free and entrapped cell viability using live/dead assay

Free and entrapped cell viability was investigated. Ten

entrapped cell beads after the experiment were collected.
The bead sample was washed five times with de-ionized
water and five times with a NaCl solution (0.85%). The

washed beads were cut using a pair of tweezers. The
tweezed beads were dipped in 10 mL of NaCl (0.85%) and



Figure 2 | Percentages of AO by the free and entrapped cells (BA, PVA, and PVA-BA)

under the absence (Ag 0 mg/L) and presence of silver species (AgNPs 10 mg/L

and Agþ 0.1 mg/L) after the 60-h experiment. The error bar indicates the

standard deviation.
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then gently squeezed to let the cells out of the entrapment

matrices. The suspended cells (free and de-entrapped cells)
were centrifuged at 5,000 rpm for 5 min. The supernatant
was discarded, and the pellets were collected. The pellets

were re-suspended and concentrated to obtain the free and
de-entrapped cell samples for the live/dead assay.

The staining procedure was performed using a staining
kit (LIVE/DEAD® BacLight™ Bacterial Viability, Molecular

Probes, Invitrogen). The samples were observed under CLSM
(FluoView FV10i, Olympus, Japan). The following two
samples were compared: (1) microbial cells directly taken

from the nitrifying reactor and (2) killed cells (autoclaved at
121 �C, at 100 kPa for 15 min), stained for estimation of
microbial viability. The percentage of live and dead cells

was estimated based on 30 CLSM-images. The results were
presented as % dead cells (±standard deviation).

Scanning electron microscopic observation

After the kinetic experiment, microbial cells and bead physi-
ology were observed using SEM-EDX. The BA-entrapped

cells (selected matrix) were prepared for SEM observations
according to the procedure by Siripattanakul-Ratpukdi et al.
(). Briefly, the entrapped cell beads from the experiment

were collected and washed with de-ionized water. The col-
lected gel beads were fixed using 1% osmium tetroxide for
1 h. The fixed gel beads were then rinsed three times with

de-ionized water for 10 min. The beads were dehydrated
with a series of ethanol that ranged from 30 to 95%. The
absolute ethanol was applied as the last step of the dehy-
dration. The dehydrated beads were dried using a critical

point dryer (Balzers, CPD 020, Liechtenstein). The beads
were divided into two parts using a razor blade in liquid
nitrogen, attached to a stub, and coated with gold. The

dried BA, PVA, and PVA-BA beads were observed using
SEM with an energy-dispersive spectroscopy attachment
(JEOL, JSM-5410LV, Tokyo, Japan). Elemental compo-

sitions of selected areas were analyzed using an energy
dispersive X–ray (EDX, Oxford Instruments, Model
X–MaxN, UK) to identify aggregates of silver.

Statistical analysis

The percentage of AO inhibition and membrane compro-

mised cells caused by AgNPs and Agþ was presented as
an averaged percent inhibition (%) ±standard deviation
(SD), regardless of the initial NH4

þ–N concentrations. A stat-

istical comparison was performed using IBM SPSS statistics
for Windows, Version 19.0 (IBM Corp., Armonk, NY, USA).
The significance of the differences (p< 0.05) was deter-

mined by a one-way analysis of variance (ANOVA)
followed by Duncan’s test (Ahrari et al. ).
RESULTS AND DISCUSSION

Inhibited AO by entrapped cells

Percentage of AO inhibition

An AO experiment under various conditions was performed.
Blank AO test and AO tests by only entrapment matrices (no
cells) were conducted (results presented in Figure S2 in the

supplementary material, available with the online version
of this paper). It was found that natural ammonia removal
(based on blank experiment) and ammonia adsorption on

entrapment matrices did not obviously occur. For the tests
with nitrifying sludge, under the absence of silver contami-
nation, the nitrifying sludge reduced ammonia. Percentages
of AO by the free (94.5%) and entrapped (90.2–95.5%) nitri-

fying sludge were similar (Figure 2). The entrapped cells did
not run into limited substrate diffusion problem (Siripattana-
kul-Ratpukdi et al. ). This showed potential of entrapped

cell utilization in the future.
During the experiments with silver, AO performance

was significantly reduced. Under the presence of AgNP

(10 mg/L), the free and entrapped cells reduced ammonia
by 31.3 and 55.0–70.2%, respectively. With regards to the
influence of Agþ (0.1 mg/L), the free and entrapped cells

oxidized ammonia by 19.4 and 54.2–75.5%, respectively.
Previously, Giao et al. () reported that the AO inhibition
by silver caused by microbial cell damage. In this study, the
entrapment matrix led to tortuosity of silver to reach to



Table 1 | Inhibition percentage of AO caused by AgNPs and Agþ

Microorganism
Silver species and
concentration

Inhibition percentage
of AO (%) Reference

BA-entrapped nitrifying sludge AgNPs at 10 mg/L 20.8 This study

BA-entrapped nitrifying sludge Agþ at 0.1 mg/L 15.0 This study

Free nitrifying sludge AgNPs at 10 mg/L 63.3 Giao et al. ()

Free nitrifying sludge Agþ at 0.1 mg/L 75.3 Giao et al. ()

Calcium alginate-entrapped nitrifying sludge AgNPs at 5 mg/L 19.0–35.0 Siripattanakul-Ratpukdi et al. ()

PVA-entrapped nitrifying sludge AgNPs at 1 mg/L 18.0–95.0 Siripattanakul-Ratpukdi et al. ()

Free nitrifying sludge Agþ at 1 mg/L 13.5 Liang et al. ()

Free nitrifying sludge AgNPs at 1 mg/L 41.4 Liang et al. ()

Free nitrifying sludge AgNPs at 1 mg/L 100.0 Choi et al. ()
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microbial cells resulting better AO by the entrapped cells.
Figure 2 clearly shows that AgNPs at 10 mg/L and Agþ at
0.10 mg/L (represented liberated dissolved silver from

AgNPs) partially inhibited AO of the BA-entrapped cells
by 25.4 and 19.4%, the PVA-entrapped cells by 37.0
and 38.2%, and the PVA-BA-entrapped cells by 20.7 and

30.4%, respectively. The result revealed that the BA
and PVA-BA-entrapped cells performed better than the
PVA-entrapped cells. The different entrapment materials

produced different gel structures resulting in altered AO
inhibition. When compared to the result of free cells
reported previously, inhibition percentages of AO by
AgNPs at 10 mg/L and Agþ at 0.10 mg/L were 63.3% and

75.3%, respectively (Table 1). The results clearly showed
lower AO inhibition in the entrapped cell experiment.

We preliminarily monitored NO2
� plus NO3

�-N concen-

tration during the experiments as shown in Table S1 (in
supplementary material, available online). The result stated
that the entrapment material (BA) did not show the ammonia

removal and nitrite plus nitrate production. Nitrite plus
nitrate accumulated in all tests with microbial cells under
Figure 3 | Sludge entrapped in (a) BA, (b) PVA, and (c) PVA-BA after shaking for 30 days at 20
the presence or the absence of silver. However, it was obvious
that silver influenced AO and nitrite plus nitrate production.
At AgNPs 10 mg/L and Agþ 0.10 mg/L, inhibition of nitrite

plus nitrate production was 41% and 56%, respectively.

Durability of entrapped cells

In this sub-section, the stability of the entrapped cell beads
was the focus. Only the durability of the entrapped beads
after 30 days of exposure to AgNPs and Agþ was observed.

Figure 3 preliminarily indicates the durability of the gel
beads. During the experiment, damaged beads were quanti-
fied based on bead swelling and abrasion compared to

beads at the beginning. After 30 days, no damaged BA
beads (0%) were observed while the PVA (56%) and
PVA-BA (10%) beads were obviously swollen and

damaged. This phenomenon was also reported in a pre-
vious study (Bach & Dinh ). The PVA beads
deformed because of the hydrophilic nature. The cross-link-

ing of PVA and boric acid could be reversed, resulting in
bead swelling. The results revealed that the addition of
0 rpm with AgNPs at 10 mg/L.
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BA into the PVA gel could improve stability in SWW. This

result was in line with other studies that showed that a
combination of PVA and BA led to higher stability and sto-
rage longevity of the produced gel beads (Paul & Vignais

; Liu et al. ). Among the cell entrapment tech-
niques, the BA-entrapped cells were the most stable
beads. Similarly, a previous study reported that BA had
high gel strength and flexibility (Taweetanawanit et al.
). The BA-entrapped cells were stable during long-
term operation and supported the growth of the entrapped
microbes (Siripattanakul-Ratpukdi & Tongkliang ).

The cell viability assay (after the 60-h experiment),
based on bacterial cell membrane damage is shown in
Figure 4. The proportions of dead cells between the free

cells (collected directly from the enriching reactor) and
the controlled BA- and PVA-entrapped cells (entrapped
cells without AgNPs or Agþ exposure) were insignificantly
different (p> 0.05). The result revealed that BA and PVA

were not toxic to bacterial cells. Prior studies reported
that BA and PVA were not harmful to microbes (Siripatta-
nakul & Khan ; Wadhawan et al. ; Vecchiatini

et al. ).
Conversely, the percentage of dead cells from the PVA-

BA-entrapped cell test (no silver) was significantly higher

than free cells (p< 0.05). As discussed earlier, BA and
PVA are non-toxic to microbial cells, and likewise the mix-
ture of PVA-BA should not cause toxicity to the entrapped

cells. The damaged cells in the PVA-BA test might be due
to the viscosity of the material (PVA-BA) resulting in less dif-
fusion of oxygen and ammonia (substrate) into the beads.
Among the entrapped cells, BA was the most promising

entrapment material for mitigation of the toxicity of
Figure 4 | Percentage of damaged cells from the tests with non-inhibited free cells (free

cells with no Ag), non-inhibited entrapped cells (entrapped cells with no Ag),

inhibited entrapped cells by 10 mg/L of AgNPs (entrapped cells with AgNPs)

and 0.1 mg/L of Agþ (entrapped cells with Agþ). Error bars indicate the stan-

dard deviation.
AgNPs and Agþ. The BA matrix promoted high treatment

performance (low inhibition) and cell viability.

Kinetics of AO by BA-entrapped cells

The kinetics of AO from the BA-entrapped cells are demon-
strated in Figure 5. Table 2 is a summary of the AO kinetic
parameters. Figure 5 shows that the experimental results

well fitted Monod model. Under absence of silver, self-sub-
strate inhibition did not occur, resulting in the steady
specific AO rates for the tests with NH4

þ higher than

100 mg/L. Based on free ammonia calculation, only
0.56 mg/L free ammonia may form (Anthonisen et al.
). Free ammonia of 10–150 mg/L could inhibit AO. At

the concentration related to this study, no inhibition by
free ammonia would take place. The result from this study
revealed that the tested NH4

þ concentrations (0–180 mg-N/L)
did not show adverse effect from nitrogenous species.

Results from the tests with no silver indicated that the
entrapped cell system encountered the substrate diffusion
problem resulting in much lower qmax values compared to

that of the free cells. Under the presence of silver, both K0
S

and q0max values of the free cell systems were much lower
than those without silver. This result implied that inhibitors

(AgNPs or Agþ) obviously influenced AO in the free cell
system. The entrapped cell tests with silver (both species)
had similar kinetic parameter values (Table 2). This high-

lights the success of the cell entrapment application for
reducing AgNPs and liberated Agþ toxicity. Table 1 confirms
that the entrapped cells reduced the influence of AgNPs and
Agþ by three and five times, respectively, as compared to

those from the suspended cells at the same conditions.
Figure 5 | Kinetics of AO by the nitrifying sludge entrapped in BA with no silver (•), AgNPs

at 10 mg/L (○), and Agþ at 0.1 mg/L (▾).



Table 2 | AO kinetic parameters under the absence and presence of silver

Cell mode Silver species and concentration Kinetic parameters

Test with no silver Ks (mg/L) qmax (mg-N/g-MLSS · h)

Free cells No silver 17.8a 12.8a

BA-entrapped cells No silver 12.9 5.6

Test with silver K0
s (mg/L) q0max (mg-N/g-MLSS · h)

Free cells AgNPs at 10 mg/L 3.3a 3.3a

Agþ at 0.1 mg/L 3.7a 1.3a

BA-entrapped cells AgNPs at 10 mg/L 10.5 4.2
Agþ at 0.1 mg/L 13.4 4.8

aResults from Giao et al. (2017).
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Microscopic observation of BA-entrapped cells

Figure 6 presents SEM images of the BA-entrapped cells. As
shown in Figure 5(a) and 5(b), several micro-colonies laid on

the BA-matrices. A previous study indicated that cross-link-
ing between barium and alginate created a dense network
Figure 6 | SEM micrographs for observation of BA-entrapped cells after 60 h of exposure to Ag

found in the BA matrices, observed at 200 ×. (b) Microbial cells were surrounded b

linking between alginate and barium ions. The sizes of the pores were estimated as

(minority) shapes, observed at 10,000 × .
with an abundance of fine pores (Siripattanakul-Ratpukdi

& Tongkliang ). This study also found numerous small
pores (Figure 6(c)). The pore sizes ranged from 0.1 to
0.3 μm, which were much smaller than the single cells

(1–2 μm), resulting in no micro-colonies in the pores. The
small porous structure was related to the low maximum
NPs at 10 mg/L. (a) Cross-section of the BA-entrapped beads with several colonies of cells

y BA-matrices, observed at 2,500 ×. (c) The microporous structures formed by ionic-cross

0.1–0.3 μm, observed at 10,000 ×. (d) A cluster of cells with long- (majority) and short-rod
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AO rates found in the kinetic experiment of the entrapped

cells. This structure was torturous for the substrate to
reach the microbial cells inside the BA beads. The dense
structure protected the cells from silver species, leading to

similar AO rates in the experiments by the entrapped cells
under absence and presence of silver species.

It was noted by Giao et al. () that the microbial cells
changed from long rod-shaped to shorter rod-shaped in the

presence of AgNPs. In this study, most of the cells remained
long rod-shaped (Figure 6(d)). This could primarily indicate
that the microbial cells were not stressed from the toxic sub-

stance; therefore, cell morphological adaptation was not
observed. During SEM observation, element (silver) analysis
using an EDX technique was also performed. In the entrapped

cell experiment, silver clusters were not detected inside the
beads. This confirmed that the entrapment matrices reduced
AgNPs and liberated Agþ transporting into the beads.
CONCLUSION

The entrapment materials, including BA, PVA, and PVA-BA,
were non-toxic to microbial cells. In the short-term AO test,
BA was the most promising entrapment material for

reduction of AgNPs and Agþ toxicity. The inhibitory kinetics
results showed that the cells entrapped in BA maintained
high microbial cell viability (approximately 20% dead

cells) and AO up to 90% in the presence of AgNPs or
Agþ. The kinetic parameters confirmed low influence of
AgNPs and Agþ on AO by the entrapped cells. Microscopic
observation of the entrapped cells suggested that the porous

structure of matrices limited penetration of silver, resulting
in lower cell damage and AO inhibition. Future study on
the long-term impact of AgNPs and Agþ on AO activity

and microbial community change in entrapped cells
should be investigated.
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Consumption of water containing high proportions of manganese could cause Parkinson's like symptoms and
damage the central nervous systems. This study aims to investigate the potential of manganese removal through
the development of microbial cell-immobilized biochar. The wood vinegar industry generates a large volume of
carbonized wood waste (natural biochar) from the pyrolytic process. This is the first investigation utilizing this
low value waste combined with biological treatment for water purification. Raw and hydrogen peroxide-
modified biochars were used to immobilize an effective manganese-oxidizing bacterium, Streptomyces violarus
strain SBP1 (SBP1). The results demonstrated that the modified biochar had a higher proportion of oxygen-
containing functional groups leading to better manganese removal. Manganese adsorption by the modified bio-
char fitted pseudo-second-order and Langmuir models with the maximum adsorption capacity of 1.15 mg g−1.
Themodified biochar with SBP1 provided the highest removal efficiency at 78%. The advanced synchrotron anal-
yses demonstrated that manganese removal by the biochar with SBP1 is due to the synergistic combination of
manganese adsorption by biochars and biological oxidation by SBP1.
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1. Introduction
Amongmetallic contaminants, iron andmanganese frequently enter
water treatment systems and are generally removed by aeration or
chemical oxidation (Kouzbour et al., 2017). In practice, soluble manga-
nese is much more difficult to oxidize than iron and needs a higher
dose of oxidants (oxygen by aeration, chlorine, or potassiumpermanga-
nate). This leads to manganese in concentrations up to a milligram per
liter remained in the water supply and within drinking water (Abdel-
Satar et al., 2017; Gutiérrez et al., 2008). The Safe Drinking Water Act
sets the secondary standard for manganese at 0.05 mg L−1. Manganese
contamination leads to discolored water, rusted pipes, and clogged
plumbing (Tekerlekopoulou et al., 2008). High levels of exposure to
manganese could create problems for the nervous systems, brain devel-
opment issues for infants, and lead to Parkinson's like symptoms (Patil
et al., 2016). High levels of manganese exposure in children caused
learning difficulties such as hyperactivity, pervasive development disor-
der, and memory issues. Therefore, an alternative technology for man-
ganese removal is needed.

Water filtration using commercial granular activated carbon (GAC)
is widely applied to adsorb metallic constituents in water (Babi et al.,
2007; Hijnen et al., 2010; Hoslett et al., 2018; Mondal et al., 2007). In
practice, biological enhanced GAC filtration (called biological activated
carbon (BAC) filtration) is also broadly utilized because of its superior
performance and eco-friendly credentials in water treatment
(Srivastava and Majumder, 2008). Filtration by BAC integrates adsorp-
tion, biotransformation, and physical particle separation in the filter
bed. BAC could increase contaminant removal by up to 400% and pro-
long breakthrough by four times, as compared to GAC (Dianati-Tilaki
and Mahmood, 2004). Manganese removal by the BAC system has
been studied extensively (Tekerlekopoulou et al., 2013; Zhu et al.,
2010). Greenstein et al. (2018) achieved successful manganese removal
by pilot BAC (N90%). However, the relatively high cost of GAC (or BAC)
for water purification (1100–1700 USD for 1 ton of GAC) (Thompson
et al., 2016) is a major limitation for BAC technology particularly in de-
veloping countries. Therefore, a low cost and environmentally friendly
biological filter medium/sorbent is required.

Biochar is a potential alternative since it has a similar adsorption be-
havior to GAC and could be used to treat trace toxic contaminants in
water such as copper, chromium, zinc, arsenic, and phosphate
(Rajapaksha et al., 2018; Sun et al., 2019; Vikrant et al., 2018). Biochar
has a large pore volume with various surface functionalities. In particu-
lar, biochar has a negative charged surface, so it is useful for treating
metals, such as copper, nickel, and cadmium (Xu et al., 2013; Xue
et al., 2012). It was reported to have 1.4 to 3.1 times lower production
cost and to produce less air pollution compared to GAC (Thompson
et al., 2016). Biochar is simply produced from biomass carbonization
of woods, manures, and agricultural residues under oxygen-limited
conditions (Gwenzi et al., 2015). Biochar has been used in various envi-
ronmental and agricultural applications, such as enhancing plant
growth, crop production yield, plant root development, and increasing
nutrient availability (Kavitha et al., 2018). To date, no study has focused
on the use of natural carbonized by-products from the production of
value-added products within the agro-industries, such as bio-oil or
wood vinegar productions (Hawash et al., 2017). The wood vinegar in-
dustry created a large volume of carbonized wood waste (approxi-
mately 20% by raw material weight) (Sangsuk et al., 2018). This
biochar contained abundant surface functionalities, high porosity, and
significantmineral contents, which promote its use for higher value ap-
plications or as a resource for advanced functionalized materials.

A key target for this investigation is the study of manganese removal
potential by biochar from the wood vinegar production replacing typi-
cal BAC. This study also focused on the enhancement of biochar for
water treatment systems. Biochar was modified using hydrogen-
peroxide treatment to modify the surface functionality (Vinh et al.,
2015; Idrees et al., 2018). To stimulate manganese removal as BAC, a
previously isolated manganese-oxidizing bacterium, Streptomyces
violarus strain SBP1, was immobilized as a biofilm on a filter medium
(called cell-immobilized biochars).

This study included manganese adsorption kinetics, isotherms, and
thermodynamics of the biochar andmodified biochar. The performance
of the biochars and cell-immobilized biochars were investigated for the
removal ofmanganese.Microscopic and spectroscopic approacheswere
used to determine the micro-structure of the materials and also postu-
late potential removal mechanism for manganese by biochars and
cell-immobilized biochars. The biochar would adsorb dissolved manga-
nese (Mn2+) while the microbial cells could oxidize dissolved manga-
nese to particulate (Mn3+ and/or Mn4+). Characterization was
achieved through the use of the following instruments: Fourier trans-
form infrared spectrometer (FTIR), a field emission scanning electron
microscope coupled with focused gallium ion beam (FIB-FESEM), X-
ray absorption (XAS), and micro-X-ray fluorescence (μXRF) spectro-
scopic techniques. This work provides the first direct evidence of man-
ganese adsorption distribution and manganese speciation on the
biochar using advanced synchrotron (XAS and μXRF) techniques. It elu-
cidates the effectiveness of the manganese removal mechanism by the
cell-immobilized biochar.

2. Materials and methods

2.1. Raw and modified biochar production

Raw wood vinegar-production-wasted biochar (BC) was obtained
from a wood vinegar production factory in Ubonratchathani, Thailand.
Fifteen thousand kilograms of eucalyptus leaves (30–50 cm long)
were baked in a carbonization dome kiln under an oxygen-limited con-
dition The temperature in the kiln was slowly ramped from 300 to
800 °C in 10 days, controlled at 800 °C for 10 days, and slowly cooled
down until reaching ambient temperature in 20 days. The BC was
crushed and sieved to particle sizes of 2–4 mm. The BC was washed
with de-ionized water four times. After that, the BC was oven-dried at
80 °C for 24 h. To preliminarily verify adsorbent, the specific surface
area of BC was measured using an automatic volumetric sorption ana-
lyzer (Autosorb-1, Quantachrome, USA) at −196 °C (77 K) and
interpreted using the Brunner-Eller-Teller (BET) equation. The surface
area of BC was 75 m2 g−1.

Modified biochar (MC) was prepared using H2O2 modification (Xue
et al., 2012). Three grams of BCwas soaked in 20mLof a 10% (w/w) per-
oxide (H2O2) solution for 2 h at room temperature (30 ± 0.5 °C). Then,
the soaked biochar was rinsedwith de-ionized water and oven-dried at
80 °C for 24 h.

2.2. Material characterization

Materials (the biochars with or without immobilized cells) were
characterized for elemental contents, surface functional groups, and
micro-structural morphology. Also, manganese oxidation states and
manganese distribution on materials were determined. Elemental con-
tents including carbon (C), hydrogen (H), and nitrogen (N) were mea-
sured using a CHN elemental analyzer (PE-2400II, Perkin-Elmer, USA).
Ash content was measured by residual weight after heating at 800 °C
for 4 h in a muffle furnace (Gao et al., 2019). The oxygen (O) content
was calculated by mass difference (Munda et al., 2016). Surface func-
tional groups were conducted using FTIR (Tensor 27, Bruker, USA).
Micro-structural morphological images of BC and MC were obtained
using a FIB-FESEM (Thermo Fisher, USA).

Manganese oxidation states on BC and MC (with and without the
immobilized cells) were analyzed using XAS. The X-ray absorption
near edge structure (XANES) technique was determined at BL5.2:
SUT-NANOTEC-SLRI XAS Beamline SLRI, Thailand (Kidkhunthod, 2017;
Klysubun et al., 2017). The samples were detected in a fluorescence
mode. Athena programs by the IFEFFIT package were used for
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background correction, normalization, and fitting theXANES data.Man-
ganese distributions in biochar and biochar with immobilized cells be-
fore and after treatment were observed using the μ-XRF technique.
The longitudinal section of biochar sample was prepared and the
cross-section from one half was used for μXRF mapping. The experi-
ments were conducted at beamline BL6b, Synchrotron Light Research
Institute (SLRI), Thailand. A Polychromatic X-ray beamwith the energy
of 2–12 KeV from the bending magnet was focused by a poly-capillary
half lens to achieve a beam size of 30 μm at the sample position. A
2 mm × 2 mm area of each sample was raster scanned (in air) with a
step size of 30 μm in both X and Y directions and a dwell time of 30 s
per point. The vortex silicon drift detector (with a resolution of
160 eV) was used to detect X-ray fluorescence yield from the sample.
Spectra obtainedwere then processed by PyMCA software to create dis-
tribution mapping of manganese in the samples (Solé et al., 2007).

2.3. Bacterium, bacterial medium, and synthesized manganese-
contaminated water

Streptomyces violarus strain SBP1 (GenBank is MK212369) was pre-
viously isolated for manganese oxidation (Therdkiattikul et al., 2018).
Bacterial medium consisted of MnSO4.H2O 0.015 g L−1, 4-(2-
hydroxyethyl)-1-piperazineethanesulfonic acid (HEPES) 2.383 g L−1,
FeSO4.7H2O 0.001 g L−1, peptone 1 g L−1, and yeast extract 0.25 g L−1

in de-ionized water 1 L. Test water was synthesized from MnSO4.H2O
0.015 g L−1, MgSO4.7H2O 0.0002 g L−1, D-glucose 0.0015 g L−1, peptone
0.01 g L−1, and yeast extract 0.005 g L−1. This formulation simulated
raw water for water treatment as modified from Gai and Kim (2008).
Manganese concentration of 3 mg L−1 in the synthesized water was se-
lected based on high manganese level in natural groundwater (Meyer
et al., 2017).

2.4. Manganese adsorption by biochar and modified biochar

Experiments were performed in triplicate to determine manganese
adsorption kinetics, isotherm, and thermodynamics of BC and MC. Ki-
netic adsorption experiments were conducted in 500 mL Erlenmeyer
flasks containing manganese solution 300 mL and BC or MC 0.6 g. The
flask was shaken in an incubating shaker at 150 rpm and at tempera-
tures of 20, 30, and 40 °C (293, 303, and 313 K) for 3 days. Water
5 mL was sampled periodically to measure remaining manganese con-
centration for 3 days. Pseudo-first-order and pseudo-second-order
models were applied to interpret adsorption kinetics following
Eqs. (1) and (2) while Qe and Qt (mg g−1) are the adsorption capacities
at equilibrium and time, respectively. k1 (min−1) and k2 (g (mg/
min)−1) are the rate constants of the pseudo-first-order and pseudo-
second-order models, respectively.

ln Qe−Qtð Þ ¼ ln Qe−k1t ð1Þ

t
Qt

¼ 1

k2Q
2
e

þ 1
Qe

t ð2Þ

Adsorption isotherm experiments were performed in triplicate. The
experiment was done in a 250-mL Erlenmeyer flask containing the
manganese solution (3 mg L−1) 100 mL and BC or MC at adsorbent
doses between 0.2 and 0.9 g. The flask was shaken in an incubating
shaker at 150 rpm and temperatures of 20, 30, and 40 °C for 3 days.
Water 5mLwas sampled periodically tomeasure remainingmanganese
concentration at equilibrium time (3 days). The Langmuir and
Freundlichmodels were applied to estimatemanganese adsorption iso-
therms following Eqs. (3) and (4), respectively. Ce (mg L−1) is manga-
nese concentration at equilibrium period. Qm (mg g−1), and KL

(L mg−1) are the maximum adsorption capacity and Langmuir sorption
constant, respectively. KF ((mg g−1) (mg L−1) -n) and n are Freundlich
sorption constants which indicate sorption capacity and intensity,
respectively.

1
Qe

¼ 1
Qm

þ 1
KLQm

1
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ð3Þ

ln Qe ¼ ln KF þ 1
n

ln Ce ð4Þ

The thermodynamics of manganese adsorption by BC and MC was
unveiled by using Gibbs free energy (ΔG°), enthalpy (ΔH°), and entropy
(ΔS°) following Eqs. (5) and (6). KL is Langmuir sorption constant
(L mol−1). R (0.008314 kJ (mol·K) -1) is the gas constant and T (K) is
temperature.

ΔG ° ¼ −RTlnKL ð5Þ

lnKL ¼ −ΔH °
R

� �
1
T
þ ΔS °

R

� �
ð6Þ

2.5. Manganese removal by biochar and cell-immobilized biochar

Experiments described in this subsection focused on manganese re-
moval by the cell-immobilized biochars compared to those by the bio-
chars. They were performed in triplicate. They were divided into two
sets. The first set was to investigate the optimum cell immobilization
period on BC and MC. The second set was to determine manganese re-
moval by the biochars and the cell-immobilized biochars.

2.5.1. Cell immobilization and investigation of immobilization period on BC
and MC

SBP1 in the bacterialmedium (100mL)was centrifuged at 6000 rpm
for 15 min. The concentrated SBP1 was inoculated into the fresh bacte-
rial medium. The cell suspension was shaken at 150 rpm at room tem-
perature (30 °C) until cell growth reached an exponential growth
phase (1 d). The cell suspension was centrifuged at 6000 rpm for
15 min and washed using 10 mM of a HEPES buffer solution. The
washed SBP1 was re-suspended in the fresh bacterial medium. Cells in
the medium (100 mL) were approximately 9 × 105 CFU mL−1. The bio-
chars (BC or MC) 10 g were added to themedium (with SBP1). The bio-
charswere also added to themediumwithout bacterial cells as a control
test. The cell suspension with the biochars was shaken at 150 rpm and
room temperature (30 °C) for 7 d to determine cell colonization on
the biochars. Two pieces of the biochars (20 mg) were sampled once a
day.

The biochars were washed HEPES twice. Then, the biochars were
soaked in the bacterial medium of 2 mL for 3 min. SBP1 immobilizing
on biochars were extracted by sonication (2 min) and vortex mixing
(2 min, twice), respectively. The medium (with the extracted cells)
0.1 mL was sampled and plated. The plated sample was incubated at
35 °C for 48 h. The cell numberwas counted. The cell immobilization pe-
riodwas selected based on the estimatednumber of cells. It is noted that
the cell-immobilized biochars at the selected periodwere washed using
a HEPES buffer twice before further experimentation.

2.5.2. Determination of manganese removal by the biochars and cell-
immobilized biochars: batch study

The biochars (BC and MC), cell-immobilized biochar (CBC), cell-
immobilized modified biochar (CMC), or free cells (FC) were added to
300mLofwater containingmanganese. The experimentwas performed
with the initial manganese concentration of 3mg L−1 under various ad-
sorbent doses (1.0, 1.5, and 2.0 g). The tests with FC (no adsorbent) and
immobilized cells (CBC and CMC) contained SBP1 of 2, 3, and 4 × 10-
4 CFU mL−1 (representing the cell numbers on biochars of 1.0, 1.5, and
2.0 g, respectively).
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The quantity of the free cells varied, with an initial concentration of
approximate 2 × 104, 3 × 104, and 4 × 104 CFU mL−1, similar to the
numbers of cells on CMC. All reactors (BC, MC, CBC, CMC, and FC)
were shaken at 150 rpm at room temperature. Water was sampled for
manganese monitoring at equilibrium (3–5 days). Biochars before and
after the experiment were sampled to determine the manganese re-
moval mechanism. Surface functional groups of the biochars (before
and after the experiment) were examined using FTIR. Manganese oxi-
dation states and distribution on the biochars (with and without the
immobilized cells) were analyzed using XANES and μXRF techniques.

2.6. Analytical procedures

For manganese measurement by atomic absorption spectrometer
(AAS), the sample preparation and analysis were performed following
Standard Method 3030 E (APHA et al., 2017). The sample (5 mL) was
digested using nitric acid (conc., RCI labscan, Thailand) (5 mL) on a
hot plate under a fume hood until reaching a sample volume of 5 mL,
twice. The digested 5 mL sample was adjusted to 25 mL by de-ionized
water and the manganese measured using AAS (Perkin-Elmer
AAnalyst™ 800, Singapore).

For material characterization using the CHN elemental analyzer,
FTIR, μXRF, and XANES, the biochar was oven-dried at 80 °C for 4 h be-
fore instrumental analysis. For morphology analysis by FIB-FESEM, the
biochar was washed with a HEPES solution of 10 mM for 30 min.
Then, the biochar was fixed with 2.5% (v/v) glutaraldehyde in a HEPES
solution of 10 mM overnight at 4 °C. After fixing, the biochars were
dehydrated using a series of ethanol solutions at 30, 50, 70, and 90%,
and absolute ethanol (20 min each). The dehydrated sample was
dried using a critical point dryer and placed on a stub and gold coated
before imaging.

3. Results and discussion

3.1. Characterization of wood vinegar-wasted biochar and modified
biochar

The chemical and physical properties of wood vinegar waste and
modified biochars (BC and MC) are shown in Table 1. The hydrogen
and nitrogen contents of BC and MC were similar, but MC (70.40%)
had less carbon than BC (73.05%). The oxygen content of MC (23.79%)
was higher than that of BC (21.13%). This suggests that H2O2 oxidized
the carbon surfaces of BC, resulting in an increase of oxygen-
containing surface functional groups. These could be carboxylic, lactone,
and hydroxyl groups (Zuo et al., 2016). After H2O2 modification, the pH
of biochar declined slightly from 6.07 to 5.95 (Table 1). This could be
due to the change of surface functional groups. The FIB-FESEM results
in Figs. 1a and b showed similar pore structures of BC and MC.

Typically, H2O2-modified biochar is expected to improve surface
functional groups (Xue et al., 2012). This modification could increase
oxygen-containing functional groups, which are themainmetal adsorp-
tion sites. Surface functional group analysis using FTIR from this study
was presented in the supplementary material. After modification, the
FTIR of BC and MC were similar, but the intensities of the FTIR bands
at 1375 cm−1 increased, while the intensity of the band at 1423 cm−1

decreased. These band changes (1375 and 1423 cm−1) indicated in-
creasing hydroxyl (O\\H) and decreasing C\\H (or C_C) bands from
aromatic species, respectively (Cho et al., 2017). These bands are
Table 1
Elemental composition and pH of biochars (BC and MC).

Elemental composition (%, mass based) Ash (%) pH

C H O N

BC 73.05 3.33 21.13 0.66 1.83 6.07
MC 70.40 2.95 23.79 0.64 2.22 5.95
known to correspond to adsorption sites. These results suggest a poten-
tial ability of this natural wastematerial as an adsorbent. Other oxygen-
containing functional groups (such as carboxyl group) previously re-
ported as adsorption sites, were not present in the materials developed
in the current study (Wang and Liu, 2018; Zuo et al., 2016).

3.2. Adsorption experiment

3.2.1. Adsorption kinetics
The results of manganese adsorption on BC and MC are shown in

Fig. 2. The adsorption (at the initial concentration 3 mg L−1) occurred
rapidly in the initial periods of 120 and 240min for BC and MC, respec-
tively. Following the initial period, manganese adsorption slowed down
and reached a steady state after 2.5 d. It is noted that themanganese ad-
sorption at higher initial concentration (10 mg L−1) was preliminarily
tested to investigate the manganese adsorption capacity. The results
showed that manganese adsorption by BC quickly reached a plateau
after 60 min with an equilibrium adsorption capacity of 0.65 mg g−1

at 303 K. Higher initial contaminant concentrations resulted in shorter
time to equilibrium and higher equilibrium adsorption capacities (Gao
et al., 2019). The manganese ion was bound on the biochar surface
through bulk diffusion, leading to rapid adsorption in the initial period.
After which, the metal ion diffused into inner micro-pores of sorbent
(Wang et al., 2018).

The equilibrium adsorption capacities of BC and MC were: 0.30 and
0.54 mg g−1 at 293 K, 0.46 and 0.72 mg g−1 at 303 K, and 0.54, and
0.81 mg g−1 at 313 K, respectively. Increasing the temperature in-
creased adsorption thermodynamics and adsorption capacity. As ex-
pected, H2O2 could enhance the manganese adsorption capacity of
biochar, since it had more oxygen-containing functional groups (Xue
et al., 2012). These acidic functional groups could enhance the ion ex-
change properties leading to increasing of metal adsorption (Vasu,
2008). To date, no reports have been published on manganese adsorp-
tion using biochar from the wood vinegar industry derived from wood
chips. Formetal adsorption, thewood vinegar biochars had different ca-
pacities (0.34 to 13.10mg g−1) depending onmetals, rawmaterials, and
biochar productionmethods (Chen et al., 2011;Mohan et al., 2007). The
metal adsorption capacities from biochars reported in this study (0.30
to 0.81 mg g−1) were comparable to those previously reported. In
groundwater, themanganese concentration of b1mg L−1 is typically re-
ported. These biochars had sufficient adsorption capacities to remove
manganese to allowable concentration for water supply (0.3 mg L−1).

The manganese adsorption kinetics of BC and MC was modeled
using the pseudo-first- and pseudo-second-order reactions. The kinetic
parameters are presented in the supplementary material. The experi-
mental data were confirmed by both models (R2 N 0.93 for all tests).
Overall, the pseudo-second-order model (R2 = 0.97–0.98) fit manga-
nese adsorption kinetics for both BC and MC better than that of the
pseudo-first-order model. This result was similar to a previous study
on lead (II) adsorption kinetics (Wang and Liu, 2018). It was reported
that lead adsorption by H2O2-modified biochar (derived from yak ma-
nure) fit the pseudo-second-order model. The pseudo-second-order re-
action implied chemisorption and multiple adsorption mechanisms by
BC and MC. The mechanism of adsorption consisted of multiple steps:
1) external surface diffusion, 2) intra-particle diffusion, and 3) interac-
tion between adsorbate and active site. In this study, the external sur-
face diffusion might not be the rate-determining step, because the
solution was shaken.

3.2.2. Adsorption isotherms
To describe adsorption behavior, a manganese adsorption isotherm

experiment was conducted. The Langmuir and Freundlich adsorption
models were applied to the experimental data (Fig. 2). The manganese
adsorption by BC andMC fit both the Langmuirmodel (R2= 0.91–0.97)
and the Freundlichmodel (R2= 0.89–0.98). The phenomenon could be
from tested manganese concentration. This study aimed to investigate



Fig. 1. FIB-FESEM images: (a) BC, (b) MC, and (c and d) SBP1 on biochar.
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the potential of biochar for treatingmanganese in water treatment sys-
tem. Low manganese concentration of 3 mg L−1 was selected to simu-
late the practical condition. This led to low Ce values for the entire
experiment resulting in good fits for both models. Continued work
under higher manganese concentrations should be performed for
clearer modeling the manganese adsorption using the biochar for
other applications. Based on the experimental Qe (Qe,exp) and the calcu-
lated Qe from Langmuir and Freundlich models (Qe,L and Qe,F), Qe,exp of
the biochar better correlated to Qe,L than Qe,F. Therefore, themanganese
adsorption behavior was explained using Langmuir model. Results
using Langmuir model indicated that manganese adsorption on BC
and MC was by monolayer adsorption. All adsorption sites displayed
equal manganese affinity. There is no interaction between adsorbate
molecules (Foo and Hameed, 2010; Vijayaraghavan et al., 2006). Based
on previous studies, inconsistencies in fitted adsorption models
depended on sorbent, sorbate, and tested conditions (Gao et al., 2019;
Wang et al., 2019).

For manganese adsorption capacity, the maximum adsorption ca-
pacities (Qm) of BC and MC at 293, 303, and 313 K of Langmuir model
were 0.38, 0.43, and 0.77 mg g−1 and 0.86, 1.04, and 1.15 mg g−1, re-
spectively. The result indicated that the maximummanganese adsorp-
tion capacities of MC were 1.5 to 2.4 times as much as those of BC
because MC had different ratios of surface functional groups. According
to the literature, themaximummanganese adsorption capacities by bio-
chars varied based on raw materials, biochar production, and tested
conditions (Emmanuel and Rao, 2008; Idrees et al., 2018). Biochars de-
rived from dried fruit shell, poultry manure, and farmyard manure pro-
vided manganese adsorption capacities of 0.42, 2.84, and 6.65 mg g−1,
respectively. Themanganese adsorption capacities by thewaste biochar
were comparable to previous studies and provide an efficient method
for the utilization of wood vinegar waste. The manganese adsorption
capacity of the waste wood vinegar material demonstrates significant
potential in water treatment applications. The modification of waste
materials could be further refined to achieve greater adsorption
capacities.

Overall, manganese removal of BC and MC was satisfactory. How-
ever, in practice, environmental factors, such as pH and co-existing
toxic compounds and adsorbent reusability could influence manganese
adsorption capability (Idrees et al., 2018; Shakya and Agarwal, 2019;
Üҫer et al., 2006). Previous studies suggested that higher pH led to bet-
ter manganese adsorption performance because of lower competitive
adsorption between H+ andMn2+ on negatively charged surface of ad-
sorbent (Idrees et al., 2018). Presence of co-existing metals generated
competitive adsorption resulting in lowermanganese adsorption ability
(Üҫer et al., 2006). Furtherwork is needed to investigate the effect of en-
vironmental factors and adsorbent reusability for practical manganese
adsorption applications.

3.2.3. Thermodynamic study
The results of thermodynamic parameters for manganese adsorp-

tion on BC and MC at 293, 303, and 313 K are presented in Table 2.
The Gibbs free energies for manganese adsorption by BC and MC at dif-
ferent temperatures were negative. This result suggested spontaneous
manganese adsorption. The enthalpy values (ΔH°) for the adsorption
by BC and MC were −17.38 and 20.27 kJ mol−1, respectively. The neg-
ative enthalpy value indicates that manganese adsorption on BC was
exothermic, while the positive value specifies an endothermic process
on MC. Moreover, ΔH° could refer to an attraction between manganese
and the adsorbent. Theoretically,ΔH° values implied that van derWaals
forces (4 to 10 kJ mol−1), hydrogen bonding forces (2 to 40 kJ mol−1),
ligand exchange (40 kJ mol−1), and chemical bonding forces
(60 kJ mol−1) were the main sorbate-sorbent attraction (Chaudhry



Fig. 2. Manganese adsorption kinetics and Langmuir adsorption isotherms by BC and MC.
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et al., 2017). In this study, themanganese adsorption by BC andMCwas
governed by hydrogen bonding forces. This is similar to previous studies
of metal (silver and arsenic) adsorption by biochars (Antunes et al.,
2017; Vinh et al., 2015). The positive entropy values (ΔS°) implied the
increasing of randomness at solid-solution interface on the active site
of the biochar.

3.3. Manganese removal by biochar and cell-immobilized biochar

3.3.1. Cell immobilization period
For future application as a bio-filter, planktonic cells were colonized

on the medium. One of the important factors affecting water treatment
performance is the immobilized cell number (biofilm formation). The
optimal cell immobilization period was investigated. BC (or MC) was
mixed with bacterial medium containing SBP1 of 9 × 105 CFU mL−1.
The number of immobilized bacteria extracted from the biochars was
shown in the supplementary material. Figs. 1c and d show the
immobilized cells growing on both BC and MC surfaces.

Testing at 24 h showed that bacterial numbers fromBC andMCwere
similar (2.8 × 105 CFU g−1). Cell numbers became stable at 3 days. The
immobilized cell number on MC (5.6 × 105 CFU g−1 of biochar) on the
Table 2
Thermodynamic parameters for manganese adsorption on BC and MC.

Adsorbent T(K) Thermodynamic parameter

ΔG° (kJ mol−1) ΔH° (kJ mol−1) ΔS° (J mol−1)

BC 293 K −25.56 −17.38 32.55
303 K −30.15
313 K −26.02

MC 293 K −24.89 20.27 153.94
303 K −26.25
313 K −27.98
third daywas twice as high as that on BC (2.8 × 105 CFU g−1). The result
was based on a combination of porosity, surface area, surface roughness,
and surface charge, which is consistent with previous studies (Basu
et al., 2016). The main role of the cell attachment on biochars should
be further investigated. In a later experiment, the cell immobilization
period of 3 days was selected to prepare CBC and CMC.

3.3.2. Manganese removal by the biochars and cell-immobilized biochars
Manganese removal experiments by the biochars and biochars with

microbial cells (BC,MC, CBC, CMC, and FC)were performed. Themanga-
nese concentration decreased quickly in the initial period and reached a
plateau after 3–5 days. Fig. 3 shows the manganese removal by BC and
MC at different doses. Higher doses produced higher removal efficien-
cies. The free SBP1 cells removed manganese for 4.6–10.9%. Typically,
manganese removal by free cells could be from biological oxidation
and biosorption by the bacterial cells (Rosson and Nealson, 1982;
Adams and Ghiorse, 1985; Burger et al., 2008). The result of the experi-
ment with dead bacterial cells showed no significant manganese
biosorption (data not shown).

Cell immobilization (CBC and CMC) exhibited a significant enhance-
ment of manganese removal performance. The highest manganese re-
moval was observed in these experiments by CMC (67.8–74.8%)
(Fig. 3). The result showed that themodification can cause higher num-
ber of cells immobilized on modified biochar than biochar as shown in
Fig. S2. Greater number of immobilized cells andmanganese adsorption
capacity could be why CMC provided highest manganese removal.
These results were in contrast to a previous study by Wang et al.
(2018) which reported a decrease in mercury removal performance
by the cell-immobilized biochar because the microbial cell hindered
the mercury sorption site. In the current study, manganese removal by
the cell-immobilized biochars was higher than integrating SBP1 and
the biochars. This suggests that the biochars provided a better environ-
ment or more nutrients for the microbial cells, resulting in synergized



Fig. 3. Efficacies of manganese removal by the biochars (BC and MC), cell-immobilized
biochars (CBC and CMC), and FC at different dosages.
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manganese biotransformation. Immobilizing the microbial cells does
not interfere with the sorption sites.

Practically, biochars with biofilm would extend the lifespans of bio-
chars as filter media (Dianati-Tilaki and Mahmood, 2004). In typical
water treatment systems, the natural biofilms at early stages of use
are frequently lost during backwashing process. In this study, themicro-
bial cells were attached on the biochars before the experiment. The cell
immobilization (at the maturation stage) has been successfully applied
on wastewater treatment and site remediation (Siripattanakul and
Khan, 2010; Nzila et al., 2016). This is the first study to apply the cell im-
mobilization technique for drinking water treatment and water supply
production. The immobilized cells (compared to natural biofilm as
BAC) could reduce cell loss in the initial period and increase the capabil-
ity of the support materials.

Overall, the cell-immobilized biochar (as the immobilized cell-bi fil-
ter) is promising for removing manganese. The cell-immobilized bio-
char had high contaminant treatability, short-term biofilm formation,
and low cell washout. In the future, the experiment with real
manganese-contaminated water is required and application of this
technology at water treatment plant to confirm the cell-immobilized
biochar applicability should be demonstrated.

3.3.3. Manganese removal mechanism and distribution using advanced
spectroscopic techniques

The FTIR spectra of the cell-immobilized biochars and the biochars
before and after the manganese removal experiment were presented
in the supplementary materials. After the manganese was removed,
the intensity of FTIR bands decreased at 1428 cm−1 for BC and
1375 cm−1 for MC. These changes suggested that manganese ions
were bound to the C\\H bonds from aromatic species for BC and those
of O\\H for MC. After cell immobilization, the band intensities at
1428 cm−1 for BC and 1375 cm−1 for MC decreased. This suggests
that manganese and microbial cell adsorption took place at the same
binding sites. Otherwise, the FTIR spectra of CMC showed a higher in-
tensity of band at 1428 cm−1. This shows that the microbial cells
could increase the sorption sites (Wang et al., 2018). After the manga-
nese treatment using CBC and CMC, the FTIR bands at 1375 and
1429 cm−1 were lower. Even though the immobilized cells blocked ac-
tive sites formanganese removal, another active site ofMC (1428 cm−1)
increased, resulting in higher adsorption capacity from CMC. Also,
higher manganese removal by CBC and CMC may be attributed to the
role of biological manganese oxidation as described earlier.

The manganese distribution by μXRF of biochars and cell-
immobilized biochars (MC and CMC) are presented in Fig. 4. The sec-
tioning of all samples was prepared, as seen in Fig. 4a. Color scale bar
indicates the fluorescence counts of the particular element in analysis
(blue color is for the lowest counts and red color is for the highest
counts). Figs. 4b (MC and MC + Mn) and 4c (CMC and CMC + Mn)
are presented the comparison of manganese distribution before and
after treatment. Before experimentation, manganese was observed in
CMC (Fig. 4c). This is because the bacteria (with slightmanganese accu-
mulation during cultivation) colonized on the surface of the biochar.
After treatment, manganese was accumulated around the edge and
pore of the biochars, while manganese accumulation increased signifi-
cantly in the cell-immobilized biochars. This implies that the microbial
cells penetrated into the biochar and accumulated manganese. So, the
distribution of manganese in the CMC + Mn sample was observed at
the highest level.

In μXRF analysis, manganese biosorption or transformation by the
cells was inconclusive. A XANES analysis to determine manganese oxi-
dation states was required. Normalized XANES spectra at manganese
K-edge and derivative XANES spectra that were compared to manga-
nese standards consisting of MnO and Mn2O3 (corresponding to Mn2+

and Mn3+) are shown in the supplementary materials. Absorption
edge energy of all samples (the biochars and cell-immobilized biochars
before and after experiments) was betweenMn2+ andMn3+. It is noted
that manganese (mainly in Mn3+ form (N88%)) was detected as an ele-
mental composition of biochars. After manganese adsorption, the edge
energy was shifted to Mn2+ for both BC and MC (increasing Mn2+

7–8%). This confirmed the soluble manganese (Mn2+) adsorption on
the biochars. After the experiment by CBC andCMC, the shift of edge en-
ergy to Mn2+ was lower than in the biochars without cells (increasing
Mn2+ 2–6% compared to before treatment). The result suggests that
some portion of manganese was oxidized toMn3+ and that manganese
removal by the cell-immobilized biocharswas a combination of manga-
nese adsorption by biochars and bio-oxidation by SBP1.

The proposedmanganese removal mechanism is presented in Fig. 5.
The waste biochar could physically adsorb manganese and attach mi-
crobial cells. Modification of biochar resulted in an increasing of manga-
nese adsorption sites and cell attachment sites. The microbial cells
transformed Mn2+ to Mn3+ through a biological oxidation process. It
is known that Mn3+ further converts to Mn4+ (stable particulate). In
practice, this particlemanganesewould be trappedon thefiltermedium
and then cleaned out of the filter by backwashing the filter.

4. Conclusions

Wood vinegar waste successfully removed manganese. Manganese
adsorption by BC and MC fit the pseudo-second-order and Langmuir
models. The maximum adsorption capacities of MC (1.15 mg g−1)
were greater than those from BC (0.77 mg g−1). CMC provided the
highest maximum removal performance (74.8%). The μXRF and
XANES results confirmed that themicrobial cells dispersed and attached
to deeper layers, leading to manganese bio-oxidation and adsorption.
This research showed the feasibility of cell-immobilized biochar for
use as a bio-filtration medium. Future investigations of the influence
of operating conditions and actual water samples should be performed.
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Fig. 5. Proposed manganese removal mechanism by the microbial cell-immobilized modified biochar derived from wood vinegar industrial waste.

Fig. 4. μXRF images: (a) the longitudinal section of biochar sample, (b) manganese distribution map in the modified biochar (MC) and the modified biochar after treatment (MC+Mn),
and (c) manganese distribution map in the cell-immobilized modified biochars (CMC) and the cell-immobilized modified biochars after treatment (CMC + Mn). The color scale of
mappings was adjusted to the same scale for comparison.
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ABSTRACT 
Occurrence of manganese in groundwater causes colored water and pipe rusting in water 

treatment and distribution systems. Consumption of manganese-contaminated water 

promotes neurotoxicity in human and animals. Manganese-oxidizing bacteria were isolated 

for removing manganese in water. Bacteria were enriched from manganese-contaminated 

areas in Khon Kaen, Thailand. The selected bacterium was investigated for manganese 

removal kinetics and mechanism using synchrotron-based techniques. The result showed 

that among 21 isolates in microbial consortiums, Streptomyces violarus strain SBP1 (SBP1) 

was the best manganese-oxidizing bacterium. At an initial manganese concentration of 1 

mg L-1, SBP1 achieved up to 46% removal. The isolate also successfully removed other 

metals, such as iron (81%) and arsenic (38%). The initial manganese concentration played a 

role in manganese removal efficiency and bacterial growth. The observed self-substrate 

inhibition best fit with Aiba model. Kinetic parameters estimated from the model, including 

a specific growth rate, half-velocity constant, and inhibitory constant were 0.095 h-1, 0.453 

mg L-1, and 37.975 mg L-1, respectively. Advanced spectroscopic techniques (X-ray 

photoelectron spectroscopy and X-ray Absorption near Edge Structure) indicated that SBP1 

removed manganese via adsorption and oxidation. Manganese bio-oxidation was the main 

removal process. The selected isolate has potential for treating manganese-contaminated 

water in the future. 

 

 

Introduction 
Manganese is an abundant transition metal that disperses readily through soil and water. It 

can exist in many oxidation states (from Mn3- to Mn7+). In aquatic environments, the main 

forms are dissolved manganese (Mn2+) and oxidized manganese (Mn3+ and Mn4+). The 

presence of manganese in groundwater is a common problem in many countries1. In the 

USA, high manganese concentrations (up to 5.6 mg L-1) have been reported in numerous 
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groundwater wells (68% of monitored wells)2. In Vietnam and China, manganese 

concentrations of approximately 1.2 mg L-1 were found in groundwater3,4. The mentioned 

concentrations were much higher than the allowable concentrations for drinking water and 

water supplies in those countries. The United States Environmental Protection Agency sets 

the manganese standard at 0.05 mg L-1 for drinking water, while the World Health 

Organization allows a manganese concentration of 0.1 mg L-1 in a water supply2,5. In a 

water treatment system, the presence of manganese (0.1 mg L-1 or greater) can cause 

aesthetic problem and pipe rusting6. In addition, a high manganese concentration (0.2 mg L-

1 or greater) can cause neurotoxicity in humans and animals including Parkinson’s 

symptoms, emotional capability, and hallucination7–10. Traditional manganese removal is 

performed in water treatment facilities by transforming soluble manganese to an insoluble 

form through oxidation, then separating the insoluble manganese via sedimentation and/or 

filtration processes. However, in many cases, chemical oxidation processes for manganese 

removal to drinking water standard were not achievable. 

 Biological oxidation by microorganisms has been considered as an alternative for 

manganese removal from water11. The advantages of biological manganese removal for 

water treatment include high manganese oxidation performance, easy installation in the 

treatment system, low cost, and minimal or no chemical utilization12. To accelerate 

biological process, contaminant-removing microorganisms were isolated and augmented in 

the contaminated environment. Previously, manganese-oxidizing bacteria, such as strains in 

the genera Bacillus, Lepthothrix, Pseudomonas, Roseobacter, and Acinetobacter have been 

reported13–17. The manganese-oxidizing bacteria were isolated from soil, water pipes, and 

sediment in groundwater wells in many countries. Among the isolates, Leptothrix spp., 

Bacillus spp., and Acinetobacter sp. strain LB1 were applied for manganese removal in 

contaminated water17–19. The manganese oxidation performance reported in the previous 

works were different based on the bacterium growth, manganese removal capability, and 

tested environmental conditions. In addition, the proposed manganese removal mechanism 

to support the manganese removal system, whether by adsorption and/or oxidation by 

bacterial cells, was based on indirect measurement20–22.  

 To treat manganese contaminated in water, manganese-oxidizing bacteria could be 

inoculated to accelerate the treatment efficiency. For practice, the previously isolated 

cultures may not survive well or perform effectively in a different environment. Therefore, 

using an indigenous culture isolated for the contaminated site could be more promising for 

manganese oxidation for water treatment. The isolated culture should be investigated for 

removal performance and mechanism for better understanding. Thus far, there was no 

published work report bacterial isolation and its removal kinetics for manganese treatment.  

 This work aimed to isolate manganese-oxidizing bacteria from a manganese-

contaminated area in Thailand. The bacterial species were identified, and their manganese 

removal performances assessed. Monod and self-substrate inhibition kinetic models were 

determined for the manganese-oxidizing bacterium selected based on performance. 

Removal of manganese and other metals (iron and arsenic) by the novel isolated culture 

was demonstrated. Also, the manganese removal from real groundwater was demonstrated. 

The micro-structure and potential manganese removal mechanism were characterised using 

microscopic and advanced spectroscopic techniques, including scanning electron 

microscopy coupled with energy-dispersive x-ray spectroscopy (SEM-EDS), X-ray 
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photoelectron spectroscopy (XPS), and X-ray absorption spectroscopy (XAS) 23–25. The 

results of this study represent the first published report on the fundamental manganese 

removal mechanism of the isolated bacterium using synchrotron-based techniques. The 

bacterial isolate could be used for water treatment practices. Also, the fundamental 

information obtained through this work is useful for further applications. 

 

    

Results  
Manganese-oxidizing bacterial enrichment and isolation 

Eight and nine bacterial colonies, respectively, were enriched from the soil (named SBP) 

and groundwater filter medium (designated FBP) samples taken from Ban Phai district 

(Khon Kaen, Thailand). Another soil source (named SKN) from Kranuan district (Khon 

Kaen, Thailand) yielded four isolates. The colony morphology of the 21 isolates is shown 

in Table 1. Based on the formulation of the bacterial medium, with a manganese 

concentration of 100 mg L-1, the isolates were manganese-tolerant bacteria and had 

potential for manganese oxidation.  

 The manganese oxidation potential of the enriched cultures was investigated via the 

LBB method, as presented in Table 1 followed Akob et al.26. Manganese oxidation was 

positive (five replicates) for six (SBP1, SBP2, SBP3, SBP7, FBP3, and SKN3) of the 

twenty-one enriched cultures. The cultures enriched from different environmental media 

and sources were promising for manganese oxidation. Those six bacterial isolates were 

further tested for manganese removal efficiency. During the 7-d experiment (at an initial 

manganese concentration of 5 mg L-1), the isolates removed between 5.72 and 28.08% of 

the initial manganese. Three of the six isolates, SBP1 (24.30 ± 2.05%), SBP3 (28.08 ± 

1.98%), and SBP7 (10.48 ± 2.93%) (average ± standard deviation), exhibited the highest 

performances and were chosen for later experimentation. 

 

Manganese-oxidizing bacterial selection 

Neighbor-joining phylogenetic analysis of the isolated cultures (SBP1, SBP3, and SBP7) 

was performed using the 16S rRNA gene nucleotide sequences (Fig. 1). SBP1, SBP3, and 

SBP7 had the highest similarity to Streptomyces violarus (98%), Streptomyces violarus 

(98%), and Chryseobacterium cucumeris (99%), respectively. The GenBank accession 

numbers of the three strains are MK212369, MK212370, and MK212371, respectively. 

Bacteria belonging to these genera are commonly distributed in soils around the world, 

including China, India, the USA, and Europe27–30. Previously, manganese-oxidizing 

cultures have been identified as species of Leptothrix, Crenothrix, Streptomyces, and 

Hyphomicrobium11,12. This is the first report of manganese removal by Streptomyces 

violarus and Chryseobacterium cucumeris. 

 Streptomyces violarus strain SBP1 (SBP1), Streptomyces violarus strain SBP3 

(SBP3), and Chryseobacterium cucumeris strain SBP7 (SBP7) were investigated for 

manganese removal efficiency and bacterial growth (as MLSS) in synthetic groundwater. 

After 36 h of the experiment (at an initial manganese concentration of 5 mg L-1 and MLSS 

of 10.61-23.31 mg L-1), SBP1 provided the highest manganese removal (45.05 ± 2.11%) 
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and bacterial growth (as MLSS) (163.33 ± 6.70 mg L-1) while SBP3 and SBP7 gave 

manganese removal efficiencies of 41.70 ± 1.02 and 9.23 ± 0.60%, respectively.  

 

Bacterial growth and metal removal by the selected isolate 

The bacterial growth kinetics of the selected isolate, Streptomyces violarus strain SBP1 

(SBP1), was estimated following the Monod model. Manganese removal efficiencies and 

bacterial growth under initial manganese concentrations of 1 to 100 mg L-1 are presented in 

the supplementary material (Fig. S1). For the manganese concentrations of 1, 5, 10, 15, and 

20 mg L-1, the kinetic coefficients were fit using a Lineweaver-Burk plot with R2 = 0.969 

(Fig. 2A); µmax of 0.069 h-1 and Ks of 0.057 mg L-1 were estimated. Previously, two 

consortia enriched from biofilters were observed to remove manganese with µmax 0.017 and 

0.050 h-1 and Ks 0.030 and 0.313 mg L-1, respectively31,32. This indicates that the selected 

isolate from this study grew well in the manganese-contaminated environment, resulting in 

high µmax.  

 During the experiments with higher manganese concentrations (30-100 mg L-1), self-

substrate inhibition took place. This result is consistent with prior works about manganese 

toxicity7,10. The estimations of the self-substrate inhibition kinetic models, including the 

Haldane, Andrews, Edwards, Aiba, and Yano models, are presented in the supplementary 

material (Tables S1 and S2 and Fig. S2). Among the models, the Aiba model gave the best 

fit with µmax, Ks, and inhibitory constant (Ki) of 0.095 h-1, 0.453 mg L-1, and 37.975 mg L-1, 

respectively (Fig. 2B).  

Metal removal in synthetic and natural groundwater by SBP1 was demonstrated. 

For synthetic groundwater, SBP1 provided manganese, iron, arsenic removal efficiencies of 

45.93, 81.21, and 38.11%, respectively (metal removal efficiencies are shown in 

supplementary material, Table S5). For the natural groundwater treatment, SBP1 could 

remove manganese in the natural groundwater (up to 23.10%) (manganese removal 

efficiencies are shown in supplementary material, Table S6). Even though the selected 

natural groundwater with high hardness (790 mg L-1 as CaCO3) and low dissolved organic 

carbon contents (0.43 mg L-1), SBP1 achieved manganese removal. The result 

demonstrated that SBP1 could survive and remove manganese in the real environment. 

 

Manganese removal mechanism by the selected isolate 

SEM-EDS analysis 

The bacterium SBP1 was characterised by SEM-EDS. SBP1 is rod-shaped and 

approximately 0.1 µm in width and 0.4 µm in length (Fig. 3). After the 2-d manganese 

removal experiment, SBP1 morphology did not change. The bacterial sample was observed 

using EDS with the aim of detecting manganese attached to the bacterial cells. No 

manganese was detected (Fig. 3). This result contrasts with previous work that identified 

manganese adsorption (60%) based on EDS observation of Serratia marcescens in an 

initial manganese concentration of 40 mg L-1 25. In this study, however, a lower manganese 

concentration (5 mg L-1) was applied to simulate contamination conditions in the field. 

Based on EDS, it is inconclusive whether manganese adsorption on the cell surface took 

place. Advanced measurement was required for determination of the manganese removal 

mechanism. 

XPS and XAS techniques 
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The XPS technique was performed to detect manganese and determine its oxidation state 

on the surface of the cell sample after the manganese removal experiment. The XPS survey 

spectrum is presented in Fig. 4A. Oxygen, nitrogen, phosphorus, and carbon was found in 

the sample. The high resolution of the XPS spectrum of Mn2p peaks in Fig. 4B includes 

two major distinct peaks at binding energies of 641.8 and 653.8 eV, which correspond to 

Mn2p3/2 and Mn2p1/2, respectively. Along with the Mn2p3/2, the shake-up satellite peak at 

646.6 eV was also observed. The observed satellite feature at 646.6 eV is only present for 

MnO, representing Mn2+. 

 SBP1 was characterised after the manganese removal experiment by X-ray 

Absorption Near Edge Structure (XANES) and Extended X-ray Absorption Fine Structure 

(EXAFS) to investigate manganese valence state and local structure. Fig. 5A shows the 

normalized XANES spectra at manganese K-edge of the SBP1 sample compared with 

manganese standards, including MnO, Mn2O3, and MnO2, referred to as Mn2+, Mn3+, and 

Mn4+, respectively. Fig. 5A reveals different positions of absorption edge energy for the 

references and sample. To compare absorption edge energy among the sample and 

references, the derivative XANES spectra was performed (Fig. 5B). The absorption edge 

energy of the SBP1 sample was between those of MnO and Mn2O3. This indicates that the 

oxidation state of SBP1 comprises Mn2+ and Mn3+. The local structure around manganese 

atoms in the SBP1 sample was investigated by EXAFS as shown in the supplementary 

material (Fig. S3 and Table S7). A peak position of the main peak between 1 and 2 Å is 

consistent with the binding of manganese to oxygen33. In this study, the peak position (1.5 

Å) of the main peak corresponds to Mn-O bonding. EXAFS fitting revealed that manganese 

is surrounded by four oxygen atoms at interatomic distances of 2.14 Å. 

 

 

Discussion 
The result from this study found numerous manganese-tolerant bacteria in the environment. 

Typically, manganese is a required element as a co-factor for bacterial cells. Manganese is 

involved in transcriptional regulation, developmental and metabolic processes, and 

protection of the bacterial cell against oxidative stress. Previous studies have isolated 

manganese-oxidizing bacteria from soil and water treatment systems, including filters, 

water pipes, and sediment in groundwater wells in the USA, China, and South Africa17–19. 

Bacterial cultures including Pseudomonas putida strain MnB1, Leptothrix spp., Bacillus 

spp., and Acinetobacter sp. strain LB1 were reported based on these studies as effective 

manganese-oxidizing microbes. SBP1 well removed manganese compared to previously 

reported cultures (Table 2). In addition, this is the first report on enrichment of manganese-

tolerant bacteria in Thailand. The cultures isolated here can withstand a typically toxic 

environment (manganese concentration of 100 mg L-1).  

 The manganese removal performance by the selected isolate (SBP1) presented in this 

study was comparable to those previously reported for manganese-oxidizing cultures. 

Adams and Ghiorse14 reported manganese removal by Leptothrix discophora of 

approximately 90 % in 24 h (initial manganese concentration of 3 mg L-1). Recently, Zhao 

et al.36 found manganese removal efficiencies by Brevibacillus brevis MO1 and 
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Brevibacillus parabrevis MO2 of approximately 40-65% during 10-d experiments with an 

initial manganese concentration of 5.5 mg L-1.  

 This bacterium, SBP1, was previously investigated manganese removal in synthetic 

groundwater with low organic carbon supplement37. The previous report found lower 

biological manganese removal performance (the efficiency of up to 11%). Main removal 

process reported earlier was adsorption by biochar. The result well correlated to the result 

by natural groundwater (low organic carbon). This indicated that the organic carbon content 

play an important role for manganese removal by SBP1. Moreover, SBP1 could remove 

iron and arsenic. The result well correlated to prior works11,38. Manganese-oxidizing 

bacteria including strains in genera Leptothrix, Crenothrix, and Metallogenium successfully 

removed iron and manganese. This is because the bacteria contained enzymes related to 

metal oxidation. In addition, it was reported arsenic removal along with manganese and 

iron bio-oxidation39. The result presented in this study stated that SBP1 effectively removed 

manganese, iron, and arsenic. Further work on metal removal mechanism by SBP1 should 

be performed. 

 For manganese removal kinetics by SBP1, previous studies have also reported that 

self-substrate inhibition kinetics followed the Aiba model, such as studies of alcohol 

fermentation, ammonia oxidation, and benzene degradation40–42. This study is the first 

report on manganese biotransformation. It could be stated that the Aiba model fits well for 

a wide range of substrates and microbial cultures. 
  Manganese removal mechanism could be described by the synchrotron-based 

analysis. The XPS result (Fig. 4A) represent the typical composition of microbial cells24. 

Manganese was also observed on the surface of the sample after the manganese removal 

experiment. The observed satellite peak at 646.6 eV (Fig. 4B) indicated the presence of 

manganese (Mn2+) on the cell surface23. The bacterial adsorption mechanism is consistent 

with previous findings where living and dead cells were tested for manganese bio-

sorption24. 

 The XANES result confirmed that the manganese removal by SBP1 occurred via 

adsorption and biotransformation, resulting in the observation of Mn2+ and Mn3+. In 

addition, the ratio of Mn2+ and Mn3+ was calculated based on absorption edge energy. SBP1 

comprised Mn2+ and Mn3+ at 20% and 80%, respectively. Normally, microorganisms are 

known to be a natural sorbent in the environment24. In this work, the proportions of Mn2+ 

and Mn3+ based on the XANES result identified manganese biotransformation by SBP1 as 

a major manganese removal mechanism. Mn3+ is not stable in the environment and may 

convert to Mn2+ or Mn4+ 32. During the experiment, Mn2+ accumulation was not noticed; 

Mn3+ would be further oxidized to be Mn4+ later on.   

 Overall, the advanced spectroscopic techniques clearly indicated that SBP1 

successfully removed manganese from contaminated water via adsorption and oxidation 

processes. Fig. 6 shows proposed manganese removal mechanism by SBP1. Manganese 

adsorption occurred all over the bacterial cells, whereas oxidation was not present at the 

cell surface. Even though oxidation was the main process, complete oxidation (formation of 

Mn4+) did not take place. The adjustment of environmental conditions to facilitate complete 

oxidation should be further studied. 
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Conclusions 
Twenty-one pure bacteria were isolated from manganese-contaminated sites. Isolate SBP1 

provided the highest manganese removal (46%). The isolate well removed iron and arsenic. 

During manganese removal experiments under initial concentrations of greater than 30 mg 

L-1, growth of SBP1 was inhibited. Self-substrate inhibition kinetics followed the Aiba 

model. Based on synchrotron techniques, Mn2+ was observed on the cell surface. The 

XANES result showed a mixture of Mn2+ and Mn3+, which indicates a combination of 

manganese adsorption and bio-oxidation by SBP1. SBP1 shows promise for future 

application as an augmented microbial culture for biological manganese removal. 

 

 

Methods 
Bacterial medium and synthetic groundwater 

For preliminary screening, a bacterial medium was modified from Cerrato et al.19. The 

medium (pH of 6.8) contained 0.308 g L-1 (or 0.0154 g L-1 for long-term cultivation) of 

MnSO4·H2O, 0.001 g L-1 of FeSO4·7H2O, 2.383 g L-1 of HEPES buffer, 1 g L-1 of peptone, 

and 0.25 g L-1 of yeast extract. The medium for bacterial isolation and long-term cultivation 

provided 100 and 5 mg-manganese L-1, respectively. For a solid medium, agar (1.5% w/v) 

was added.  

 The synthetic groundwater contained 0.0001 g L-1 of K2HPO4, 0.01 g L-1 of Na2SO4, 

0.008 g L-1 of NaHCO3, 0.0154 g L-1 of MnSO4·H2O, 0.00005 g L-1 of FeSO4·7H2O, 

0.00067 g L-1 of CaCl2·2H2O, 0.02 g L-1 of MgSO4·7H2O, 0.002 g L-1 of NH4Cl, 1 g L-1 of 

peptone, and 0.25 g L-1 of yeast extract. For demonstration of other metal removal 

experiments, synthetic groundwater contained similar compositions with iron (or arsenic) 

of 1 and 5 mg L-1 (more information shown in supplementary material). All chemicals were 

purchased from RCI labscan (Thailand), Hi-media (India), Ajax finechem (Australia), 

QReC (New Zealand), and Sigma-Aldrich (Singapore) via local chemical suppliers. 

 

Manganese-oxidizing bacterial enrichment and isolation 

Samples of soil and filter medium that had experienced manganese contamination were 

collected from Ban Phai district (16o4’42”N, 102o38’40”E) and Kranuan district 

(16o4’42”N, 102o38’40”E), Khon Kaen, Thailand. The soil and filter medium samples were 

air-dried at room temperature overnight. Then, 10 g of each air-dried sample was 

inoculated in 100 mL of bacterial medium. The samples were incubated at room 

temperature on an orbital shaker at 150 rpm for 1 week. The samples were sub-cultured into 

fresh medium 6 times to obtain stable mixed cultures. Bacterial cultures were isolated using 

spread and streak plate techniques.  

 The isolated bacteria were evaluated for 1) manganese oxidation potential using the 

leucoberbelin blue (LBB) method and 2) manganese removal efficiency. It is noted that the 

LBB assay was performed in the solid medium while manganese removal efficiency was 

carried out in the liquid medium. The LBB method was applied to distinguish dissolved 

manganese and oxidized manganese (Mn3+ and Mn4+)43. The LBB reagent (0.04% (w/v) in 

10 mM acetic acid) was prepared and dropped on isolated colonies in agar medium. Then, 

the isolated colonies were incubated in the dark at room temperature for 1 h.  The agar 
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medium turned from colorless to blue in the presence of oxidized manganese (positive). 

Five replicates were performed to confirm manganese oxidation26. The isolates with 

positive results from the LBB method were selected for the subsequent experiments. 

 Triplicate manganese removal experiments were performed by the selected. The 

isolates of 10 mL were inoculated in the bacterial medium with an initial manganese 

concentration of 5 mg L-1. The isolates were shaken at 150 rpm and maintained at room 

temperature for 168 h. The manganese concentration in the water samples was analysed. 

The manganese removal efficiency was calculated by equation shown below.  

 

Manganese removal efficiency (%) = 
Mni − Mnr

Mni
 × 100 (1) 

 

where Mni and Mnr are the initial and remaining manganese concentrations (mg L-1), 

respectively. The isolates with the three highest efficiencies were selected for further 

experiments. 

 

Manganese-oxidizing bacteria selection  

Three bacterial isolates from the previous section were identified by the 16S rRNA genes. 

The isolates were cultivated in the bacterial medium agar for 2 days. The samples were sent 

for 16S rRNA gene identification (Macrogen, Korea). The full-length 16S rRNA gene 

sequences were amplified using polymerase chain reaction amplification with two universal 

primers (27f: 5´-AGA GTT TGA TCM TGG CTC AG and 1492r: 5´-TAC GGY TAC CTT 

GTT ACG ACT T) and aligned using BioEdit 7.2.6 and compared to sequences from the 

NCBI BLAST GenBank nucleotide sequence database. A phylogenetic tree of the three 

isolates compared to other related sequences was constructed. The Maximum Likelihood 

method based on the Tamura-Nei model was applied using MEGA744. The tree with the 

highest log likelihood (-9324.80) was applied. There were a total of 1,217 positions in the 

final dataset. 

 The three isolates were investigated for their manganese removal performance and 

growth in synthetic groundwater. For the manganese removal performance test (triplicate 

experiments), the isolates were inoculated in the synthetic groundwater (10% inoculation) 

with an initial manganese concentration of 5 mg L-1. Initial cell numbers of approximately 

104 CFU/mL (equal to MLSS of 100-200 mg L-1) were applied. The isolates were shaken at 

150 rpm at room temperature for 48 h. The manganese concentration in the water samples 

was analysed. The manganese removal efficiency was calculated following equation 

provided in earlier sub-section. The isolate with the highest removal efficiency was selected 

for the kinetic growth experiment. 

 

Bacterial growth and metal removal 

Triplicate experiments for bacterial growth and metal removal investigation were 

performed. The selected bacterium (10 mL) was inoculated in 100-mL aliquots of synthetic 

groundwater with manganese concentrations of 1, 5, 10, 15, 20, 30, 50, and 100 mg L-1. 

The bacterium was shaken at 150 rpm at room temperature for 48 h. Water samples were 

collected at 0, 12, 24, 36, and 48 h. Bacterial cells were measured as mixed liquor 

suspended solids (MLSS). Specific growth rates were calculated based on bacterial cell 
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data. The bacterial growth kinetics (µ) were then estimated following the Monod model. 

The kinetic parameters were replotted and calculated using a Lineweaver-Burk plot. The 

specific growth rate, Monod model, and Lineweaver-Burk plot equations were as follows. 

 
dX

X
 = µdt (2) 

 

µ = µmax 
S

KS + S
 (3) 

 
1

µ
 = 

KS

µmax

 
1

[S]
 + 

1

µmax

 (4) 

 

 X is bacterial cell concentration (mg-MLSS L-1); t is time (h), µ is specific growth 

rate (h-1), µmax is maximum specific growth rate (h-1); S is manganese concentration (mg L-

1); and Ks is half-velocity constant (mg L-1). Alternatively, the self-substrate inhibition 

kinetics were estimated following the Haldane, Andrews, Edwards, Aiba, and Yano models 

(based on the microbial growth rates under different initial manganese concentrations)45. 

 To confirm the metal removal performance by the selected isolate, metal removal 

experiments were demonstrated. The manganese, iron, and arsenic removal at the initial 

metal concentrations of 1 and 5 mg L-1 and the selected isolate of 100 mg-MLSS L-1 were 

tested in the synthetic groundwater (synthetic groundwater formulation shown in 

supplementary material, Table S3). For manganese removal from natural groundwater by 

the selected isolate, natural groundwaters with different characteristics (2 locations) were 

obtained. The groundwater characteristics and information are shown in supplementary 

material, Table S4. The selected isolates of 200 or 500 mg-MLSS L-1 were inoculated. The 

batch reactors were shaken at 150 rpm and room temperature for 48 h. The metal removal 

efficiency percentage was calculated. 

 

Microscopic and synchrotron-based spectroscopic techniques 

Microscopic and synchrotron-based spectroscopic techniques including SEM-EDS, XPS, 

and XAS were used to characterise the bacterial cells to elucidate the mechanism of 

manganese removal. Bacterial samples were collected before and after the manganese 

removal experiment with a manganese concentration of 5 mg L-1. SEM-EDS was used to 

investigate microbial cell morphology and elemental composition in the samples. The 

samples were also observed using a field emission scanning electron microscope coupled 

with a focused gallium ion beam (FIB-FESEM) (Thermo Fisher, USA). The bacterial cell 

samples were dehydrated followed Taweetanawanit et al.46.  

 The XPS technique was used to study the chemical composition and confirm the 

oxidation state of elements on the bacterial surface. The XPS measurement was carried out 

using a PHI5000 Versa Probe II (ULVAC-PHI, Japan) at the SUT-NANOTEC-SLRI Joint 

Research Facility (SLRI, Thailand). For investigating the oxidation state of elements and 

species of neighbor atoms for the entire bacterial cells, XAS techniques were selected: 

XANES and EXAFS, respectively. Manganese K-edge XANES and EXAFS were detected 

on BL5.2: SUT-NANOTEC-SLRI XAS Beamline SLRI, Thailand47,48. The bacterium 
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sample for XPS and XAS was taken at 2 d, then filtered on cellulose acetate membrane 

(0.45 µm, Filtrex, USA) and dried in an oven at 70ºC for 1.5 h. 

 

 

Analytical procedures 

Manganese analysis using nitric acid digestion was performed following standard method 

3030E49. After filtering a 25 mL water sample using a nylon filter (0.22 µm, Agela 

Technologies, USA), the sample was digested on a hot plate in a fume hood until reaching a 

sample volume of 5 mL. The digested sample was mixed with 10 mL nitric acid (conc.) 

(RCI labscan, Thailand). Then, the mixture was boiled until reaching a sample volume of 5 

mL. The final 5-mL sample was adjusted to 25 mL by adding deionized water. The 

digested sample was analysed using an Atomic Absorption Spectrophotometer (AAS) 

(AAnalyst™ 800, Perkin Elmer, Singapore). 

The bacterial cells (as MLSS) were measured using the gravimetric method following 

standard method 2540D49. Water samples of 100 mL were filtered through a GF/C glass 

microfiber filter (1.2 µm, Whatman, UK). The filtered sample was dried in an oven at 

105C for 1.5 h.  
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Table 1. 

Name 
LBB spot test Size 

(mm) 

Colony morphology at 48 h Environmental 

medium 
Location 

1 2 3 4 5 Form Colour Elevation Margin 

SBP1 + + + + + 1 Circular White Umbonate Entire Soil Ban Phai 

SBP2 + + + + + 1 Circular White Umbonate Entire Soil Ban Phai 

SBP3 + + + + + 1 Circular White Umbonate Entire Soil Ban Phai 

SBP4 - - - + - 1 Irregular Yellow Flat Undulate Soil Ban Phai 

SBP5 - - - - - 1 Circular Yellow Convex Entire Soil Ban Phai 

SBP6 - - - - - 1.5 Circular Yellow Convex Entire Soil Ban Phai 

SBP7 + + + + + 1 Circular Yellow Convex Entire Soil Ban Phai 

SBP8 - - - - - 0.3 Circular Yellow Convex Entire Soil Ban Phai 

FBP1 - - - - - 0.5 Circular Orange Convex Entire Sand filter Ban Phai 

FBP2 - - - - - 1.5 Circular Yellow Convex Entire Sand filter Ban Phai 

FBP3 + + + + + 1 Circular White Convex Entire Sand filter Ban Phai 

FBP4 - - + - - 1.5 Circular Yellow Convex Entire Sand filter Ban Phai 

FBP5 - - - - - 0.5 Circular Yellow Convex Entire Sand filter Ban Phai 

FBP6 - - - - - 1 Circular Yellow Convex Entire Sand filter Ban Phai 

FBP7 - - + + - 1 Circular Brown Pulvinate Entire Sand filter Ban Phai 

FBP8 - - - - - 0.5 Irregular Yellow Flat Undulate Sand filter Ban Phai 

FBP9 - + - + - 1 Circular Brown Pulvinate Entire Sand filter Ban Phai 

SKN1 - - - - + 0.5 Circular Yellow Convex Entire Soil Kranuan 

SKN2 - - - - - 0.5 Circular White Convex Entire Soil Kranuan 

SKN3 + + + + + 1 Circular White Convex Entire Soil Kranuan 

SKN4 - - - - - 0.5 Irregular Yellow Flat Undulate Soil Kranuan 
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Table 2.  

 

Strain Source Country 

Manganese 

concentration 

during isolation 

(mg L-1) 

Removal 

efficiency 
Reference 

      

Arthrobacter sp. Manganese 

nodule 

New York, 

USA 

- 60% at initial 

manganese 

0.15 mg L-1 

34 

      

Citrobacter freundii Manganese 

concretion 

Peloponnese, 

Greece 

- 50 % at initial 

manganese 0.4 

mg L-1 

35 

      

Brevibacillus brevis 

strain MO1 and 

Activated 

sludge 

Harbin, 

China 

30 65 % at initial 

manganese 5.5 

mg L-1 

36 

      

Brevibacillus 

parabrevis strain MO2 

Activated 

sludge 

Harbin, 

China 

30 66 % at initial 

manganese 5.5 

mg L-1 

36 

      

Bacillus SG-1 Marine 

sediment 

California, 

USA 

50 65 % at initial 

manganese 55 

mg L-1 

13 

      

Leptothrix discophora 

SS-1 

Metallic 

surface film 

New York, 

USA 

100 90 % at initial 

manganese 3 

mg L-1 

14 

      

Streptomyces violarus 

strain SBP1 

Soil Khon Kaen, 

Thailand 

100 45 % at initial 

managanese 5 

mg L-1 

This study 

      

Streptomyces violarus 

strain SBP2 

Soil Khon Kaen, 

Thailand 

100 41 % at initial 

managanese 5 

mg L-1 

This study 

      

Chryseobacterium 

cucumeris strain SBP7 

Soil Khon Kaen, 

Thailand 

100 9 % at initial 

managanese 5 

mg L-1 

This study 
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