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Resumen

La falta de acceso al agua ha sido siempre un factor limitante para el desarrollo de las
sociedades y el sostenimiento de los ecosistemas. En regiones donde coinciden unos escasos
recursos hidricos con una elevada densidad de poblacion la mejora en la depuracion de las aguas
residuales y el uso de fuentes no convencionales de agua se presenta como una necesidad. La
reutilizacion de las aguas residuales, permite aumentar los recursos hidricos disponibles a la vez

que disminuye el impacto ocasionado por la carga contaminante presente en las aguas residuales.

La sociedad moderna depende de gran cantidad de compuestos xenobioticos, los cuales
acaban llegando a las aguas residuales presentando estas una mezcla diversa de compuestos
xenobioticos habitualmente con bajas concentraciones (ug/L o ng/L). La eliminacién de los
xenobioticos en los sistemas de tratamiento de aguas residuales depende de las caracteristicas del
compuesto y de la naturaleza del proceso. Diversos estudios confirman que muchos xenobidticos

son relativamente eliminados durante los tratamientos convencionales de fangos activos (CASP)
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sin embargo otros apenas son eliminados y alcanzan las masas de agua a través de los efluentes de
EDARs convencionales. Como alternativa se encuentran los biorreactores de membranas
sumergida (MBR), basados en el mismo principio biologico de fangos activos que los CASP,
realizando la separacion solido-liquido mediante filtracion a través de una membrana. La
tecnologia MBR se ha mostrado eficaz en la eliminacion de materia organica disuelta, reduccion de
nitrogeno y desinfeccion fisica de las aguas residuales. Por otro lado, los mecanismos por los cuales
son parcialmente eliminados los diferentes xenobioticos mediante sistemas de fangos activos son
la biotransformacion o biodegradacion, la volatilizacion o la adsorcion sobre fango, dependiendo
de la naturaleza del compuesto. Determinadas variables del proceso bioldgico como el tiempo de
retencion celular (SRT) y el tiempo de retencion hidraulico (HRT) afectan a la eliminacion de estas
sustancias, y los MBRs presentan mayores valores que los CASP para estos parametros, pudiendo

representar una interesante opcion para su eliminacion.

Los xenobidticos se pueden diferenciar entre los considerados como contaminantes clasicos,
sobre los que existe preocupacion por su presencia en el medio acudtico y los efectos que ello
acarrea desde hace afios, y los contaminantes emergentes, cuyos efectos en el medio ambiente han

comenzado a suscitar inquietud en los Ultimos afios. El presente trabajo pretende valorar la eficacia

de la tecnologia MBR en la eliminacion de xenobidticos de las aguas residuales urbanas bajo

condiciones de elevado tiempo de retencion celular (SRT) v elevado tiempo de retencidon hidraulica

(HRT), y para el desarrollo del mismo se seleccionaron dos de los grupos de xenobidticos mas
importantes, los farmacos entre los considerados contaminantes emergentes y los hidrocarburos
aromdticos policiclicos entre los contaminantes clasicos. Dada la heterogeneidad de estos grupos,

se seleccionaron determinados compuestos cuya importancia se debe a distintos motivos:
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- Farmacos que presentan una elevada resistencia a los tratamientos convencionales y por
tanto una elevada persistencia en el medio ambiente, como la carbamacepina (CBZ) y el
diclofenaco (DCF), cuyos efectos negativos para el medio ambiente representan un riesgo
considerable.

— Farmacos considerados menos resistentes a la degradacion, cuyo abundante uso hacen
que sean habitualmente detectados en distitnas masas de agua, y que también presentan efectos
nocivos para el medio ambiente, como el ibuprofeno (IBU), naproxeno (NPX) y el ketoprofeno
(KTP).

- Hidrocarburos aromaticos policiclicos (PAHs), cuya elevada toxicidad, persistencia y
distribucion les hace representar un serio riesgo para la salud publica y el medio ambiente. Por esto
son considerados contaminates prioritarios en Europa, pero a pesar de las medidas tomadas para su

control siguen estando presentes en multiples ecosistemas y organismos.

Para determinar la capacidad de eliminacion/retencion de los diferentes xenobidticos se
trabajo con una instalacion experimental a escala real con dos MBR independientes, ambos
configurados en pre-desnitrificacion y compuestos por un biorreactor anoxico, un biorreactor
aireado y un tanque de membranas. Uno de los biorreactores estaba equipado con membranas
planas de microfiltraciéon fabricadas en polietileno clorado y el otro estaba equipado con
membranas de fibra hueca de ultrafiltracion con una trenza textil interior recubierta con
polivinildenfluoruro (PVDF). Ambos MBR eran alimentados con agua residual urbana proveniente
del pretratamiento de la EDAR-Sur de Granada tras el desbaste, desarenado y desengrasado. La
alimentacion se realizaba al reactor anoxico. Posteriormente el fango era bombeado al reactor
aireado, desde el que se realizanban las purgas de fango y se alimentaba el tanque de membranas.

En el tanque de membranas existia aireacion enérgica para evitar el ensuciamiento/taponamiento de
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las mismas y el fango concentrado era recirculado al reactor andxico. En la instalacion se midi6 en
continuo temperatura, oxigeno disuelto y pH del fango activo. En todas las muestras de influente y
efluente se analizaron solidos en suspension totales, sélidos en suspension volatiles, demanda
quimica de oxigeno (DQO), demanda biolégica de oxigeno (5 dias) (DBOs), las diferentes formas
del nitrogeno (NHs", NO;s, NO,) y nitrogeno total. Y los xenobidticos se determinan en el
influente, efluente, fangos activos de los distintos reactores y la purga para poder realizar un
balance de materia para cada sustancia. Se realizaron también ensayos respirométricos y cultivos
microbianos encaminados a determinar la toxicidad para el fango activo y la presencia de

degradadores de los xenobioticos

Durante la realizacion del presente trabajo, el HRT fue de 34 horas para el analisis de los
PAHSs, y de 35 horas para el resto de sustancias, mientras que el SRT fue de 12 y 25 dias para los
PAHs y de 37 dias para los antiinflamatorios no esteroideos (IBU, NPX, KTP y DCF) ,

alcanzandose 40 dias para la carbamacepina.

En el caso de la CBZ, una elevada presencia de la misma en el agua residual mostré efectos
negativos en la biomasa, pero a las pocas horas habian desaparecido y no se apreci6 efecto alguno
en la calidad del efluente del sistema, en términos de eliminacion de materia orgénica y nitrogeno.
No se detectd biodegradacion durante el tratamiento en el MBR y este, con un rendimiento inferior

al 10 %, se mostr6 ineficaz en la eliminacion de la CBZ.

Durante el estudio con IBU, NPX, KTP y DCF se observo que la mayor parte de la eliminacion de
estos compuestos se realizaba en el reactor aireado. Los rendimientos para IBU, NPX y KTP
fueron superiores al 95 %, similares a los registrados para la eliminacion de la materia organica

biodegradable. Por ello es posible afirmar que el principal mecanismo implicado en la eliminacion
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de estos compuestos fue la biodegradacion/ biotransformacion.

Para el DCF se observé un comportamiento similar al de la CBZ, su eliminacion fue baja,
incluso con rendimientos negativos en determinados periodos. Tanto la eliminaciéon como el
incremento de DCF se producian en el reactor aireado; esto indicaba la acumulacion del DCF en el
sistema, intensificada por la elevada recirculacion y la existencia de procesos bioldgicos implicados
en estas transformaciones. Estos rendimientos negativos también fueron observados puntualmente
para la CBZ. La eficacia del sistema MBR para la eliminacion de los NSAIDs analizados depende

en mayor o menor medida de la capacidad de biotransformacion de dichos contaminantes.

Para la etapa de la investigacion con los PAHs, se llevaron a cabo ensayos en biorreactores
de laboratorio empleando fangos activos de un sistema MBR a escala real, y estos mostraron unos
elevados rendimientos en la eliminacion de fenantreno (Phen), pireno (Py) y fluoranteno (). No se
observo toxicidad durante los ensayos con PAHs, no estando estos biodisponibles. Estos resultados
indicaban la importancia del mecanismo del arrastre por aire en la eliminacion de estos
compuestos, quedando en un segundo plano la asociacion con la biomasa y cuestionando una

insignificante contribucion de la volatilizacion y la biodegradacion.

Se desarrollé un segundo estudio con PAHs con la intencidon de realizar balances de materia
en un sistema MBR y poder determinar la importancia de las distintas vias de eliminacion de los
mismos. En el MBR a escala real, los valores para el rendimiento en la eliminacion del Py y F
fueron superiores al 90 %, y en el caso del Phen el rendimiento fue del 82 %. Los resultados
mostraron una escasa asociacion de los PAHs con la biomasa del fango activo y, aunque se habian
aislado microorganismos degradadores de PAHs, destacaba la ausencia de biodegradacion. Estos

hechos revelan que el arrastre por aire es el principal mecanismo responsable de la eliminacion de
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los PAHs en sistemas MBR. Por tltimo, la eficiencia del proceso MBR en términos de calidad del

efluente no se vio alterada ante un suceso con elevada concentracién de PAHs en el influente.

Por tanto, la eficacia de la tecnologia MBR para la eliminacion de xenobioticos presentes en
aguas residuales urbanas, trabajando con elevados SRT y HRT, varia de unos compuestos a otros.
Estas diferencias se deben a la distinta naturaleza quimica de los contaminantes que, junto con las
condiciones operacionales, determinan las principales vias implicadas en la eliminacion de cada

compuesto.
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Abstract

Lack of access to clean water and safe sanitation has been a limiting factor for development
of societies and a basic element for almost all ecosystems. Proper wastewater treatment systems are
essential especially in areas where limited water resources coincide with high population densities
and the use of non-conventional water resources appears as a necessary option to supplement
diminishing fresh water availability. Treated wastewater reuse has been increasingly used for a

number of applications, including agricultural, industrial, urban and direct potable purposes.

Modern society depends on a large range of organic chemicals and these may ultimately
enter urban wastewater. Over the last decades, the occurrence of xenobiotic compounds in the
aquatic environment has become a worldwide issue of increasing environmental concern.
Xenobiotics compounds group consist of a vast array of anthropogenic as well as natural

substances. The removal of some xenobiotic compounds using conventional activated sludge
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process (CASP) is often incomplete and low concentrations of these pollutants (pug/L or ng/L) pass
through the treatment plants and enter the receiving water systems. Membrane bioreactor (MBR) is
an alternative membrane application in wastewater treatment. This technology combines the
biological activated sludge process with solid/liquid physical separation by membrane. MBR
technology merges the second and third treatment phases allowing the construction plants capable
of producing directly reusable effluent. This technology is expected to enhance the removal of
xenobiotics compounds produced by industrial activities and it has been selected for wastewater
treatment due to this capacity. The elimination of xenobiotic compounds can occur through various
mechanisms in the activated-sludge process, mainly by biodegradation, sorption or volatilization.
So, their removal mechanism in MBR can defer with respect to CASP. The MBR system can
operate with high SRTs and high HRTs, which may allow the development of more diverse slow-
growing microbial communities capable of biodegrading specific organic compounds. A high SRT
causes high biomass retention in the activated sludge, so a higher contact between biomass and
pollutants is possible, increasing the adsorption of hydrophobic compounds and thereby improving
the retention capacity of several pollutants. Given these characteristics, MBR systems offer a good

alternative to improve the removal of pollutants such as xenobiotic compounds.

The xenobiotic pollutants can be a classical persistent organic pollutant, long considered as
a risk to human health and the environment due to their persistence, potential to bioaccumulation
and toxicity; or they can be an emerging pollutant, these are chemicals that are not commonly
monitored but have the potential to enter the environment and cause adverse ecological and human
health effects. Over the last years, the occuurrence of emerging pollutants in treated wastewater has
been identified as a significant environment and health concern. The present work is focused on

the behaviour and removal efficiency of xenobiotic compounds during the real urban wastewater

treatment by an experimental full-scale MBR working at high sludge retention time (SRT) and
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high hydraulic retention time (HRT). Two of the main groups of xenobiotics were selected,

pharmaceuticals products were chosen from among emerging pollutants and polycyclic aromatic
hydrocarbons from among classical pollutants. Given the heterogeneity of these groups, some

important compounds were selected due to different reasons:

e Pharmaceutical pollutants which are resistant to conventional activated sludge treatment
therefore they are persistent in the environment, such as carbamazepine (CBZ) and
diclofenac (DCF) and their negative effects pose a risk to the environment

e Pharmaceutical pollutants considered less resistant and more easily degradable compounds
being commonly detected in different water bodies due to their abundant and widespread
use, and with potential negative effects on the environment, such us ibuprofen (IBU),
naproxen (NPX) and ketoprofen (KTP).

e Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) hazardous to ecosystems and a human health risk
due to their high toxicity, persistence and widespread distribution. Some of these
compounds are considered priority pollutants during the last decades; however they are still

commonly detected in different ecosystems and organisms.

An experimental facility with two independent full-scale MBRs working in pre-
denitrification configuration was used for this work. One membrane reactor was equipped with
hydrophilicised micro-filtration flat-sheet membranes (0.4 um nominal pore size) made of chlorine
polyethylene; and the other membrane reactor was equipped with hollow fibre submerged
ultrafiltration membranes (0.034 xm nominal pore size) made of polyvinylidenefluoride (PVDF).
Both systems were composed of an anoxic bioreactor, aerobic bioreactor and membrane reactor.
The facility was fed with pre-treated urban wastewater from Granada Wastewater Treatment Plant

(Granada-Sur, Spain) without rubbish, sand and oils. The pre-treated wastewater was fed into
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anoxic reactor. Activated sludge of anoxic reactor was pumped to aerobic reactor which fed
membrane tank. The membrane tank concentrate returned to the anoxic reactor and permeate
passed to the backwashing tank, the membrane reactor was also aerated by a blower to remove
solids from the membrane and to control fouling. A constant sludge purge was carried out form the
aerobic reactor. Influent, effluent, purge flow, and operational parameters such as dissolved oxygen
(DO), pH, temperature, and transmembrane pressure (TMP) were continuously monitored. All
influent and effluent samples were analysed for total (TSS) and volatile (VSS) suspended solids,
biochemical oxygen demand at five days (BODs) chemical oxygen demand (COD), NH,', NO5,
NO; and total nitrogen. Activated sludge samples were analysed for TSS and VSS. The total
concentrations of the selected xenobiotic compounds were determined in influent, effluent, purge,
and activated sludge samples in order to determine the mass balance of each substance in the
experimental MBR. Respirometric assays were made in the absence and presence of different
xenobiotic compounds in order to evaluate their influence in the bacterial activity. Data were
supplemented by microbiological analyses to determine the presence of culturable microorganisms

capable of degrading the selected pollutants.

During the experimental period with PAHs, the operational HRT was 35 h and the SRT were
12 and 25 d. While operational HRT was 34 h for the works with pharmaceutical products and the

SRT was 37 d, except during the CBZ assays when SRT reached 40 d.

The CBZ concentration assayed was higher than in the usual urban wastewater and negative
effects were detected in the MBR bacterial community during the initial period of dosing.
However, the effects were not permanent and the biomass spiked with CBZ had behaviour similar
to that of the biomass without CBZ after a few hours. During and after the experimental process,

CBZ did not significantly affect the efficiency of the MBR system, and the quality of the effluent
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was not affected by the dosing of CBZ in terms of COD and nitrogen removal. Biodegradation was
not detected during the MBR treatment. The system showed an inefficient elimination of CBZ (less
than 10%) with a high concentration in the effluent. The small percentage of CBZ removal was

associated with the sludge retention and eliminated by the purge.

The MBR system showed high efficiency eliminating IBU, NPX, and KTP from urban
wastewater, with performance levels higher than 95%, whose main transformation occurred in the
aerobic reactor with a low contribution from the anoxic reactor. The system reached a
biodegradable organic matter removal higher than 99.5 % and worked with complete
nitrification, also achieving an effective retention of the unbiodegradable organic matter due to
recirculation. Biodegradation/biotransformation is the main mechanism involved in IBU, NPX and

KTP removal by MBR.

DCF removal was low with negative removal yields for several samplings. Both removal
and increase transformation of DCF also occurred in the aerobic reactor, this not being observed in
the anoxic one. DCF tends to accumulate in the system and to be recirculated. Thus, during the
sampling in which DCF influent concentration decreases, removal yields turn negative. The
increase of DCF concentration in the aerobic bioreactor also contributes to the negative removal

yields. A similar behaviour was observed for CBZ.

The elimination values for the NSAIDs assayed depended on the greater or lesser capacity
of biotransformation on the part of the microorganisms of the activated sludge, being more
significant for co-metabolisable compounds, so that the final concentrations of these compounds in
the effluents will depend both on their concentration in the influent as well as their

biodegradability.
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Bench-scale experiments with experimental MBR activated sludge showed a high removal
capacity for the selected PAHs. They reveal that PAHs removal is mainly due to sorption and air
stripping, however the volatilization and biodegradation present a questionable insignificant
contribution. Toxicity by PAHs during MBR treatment cannot be expected due to the low bio-

available for the microorganisms mainly as a result of the high removal by air stripping.

A second period of assays with PAHs was carried out. The fate and removal of
phenanthrene (Phen), fluoranthene (F) and pyrene (Py) in urban wastewater treatment by
membrane bioreactor (MBR) with low influent polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs)
concentration were studied. All effluent samples presented concentrations of PAHs, with removal
levels of 91% and 92% for F'and Py respectively, while for Phen performance did not surpass 82%.
Levels are lower for compounds with greater solubility in water, which are more easily carried
away in the effluent. In spite of the high hydrophobicity of the tested compounds, their
accumulation in the biomass was scarce and the sludge presented a low PAH concentration. The
experiments reveal that PAHs removal is mainly due to air stripping, which reduces the
accumulation of PAHs in the biomass and limits the establishment of microorganisms capable of
biodegrading or biotransforming these compounds, most of which are released directly into the

atmosphere. Biodegradation and adsorption make an insignificant contribution.

Therefore, removal efficiencies of xenobiotic compounds during the real urban wastewater
treatment by an experimental full-scale MBR working at high sludge retention time (SRT) and high
hydraulic retention time (HRT) are diverse. Different physicochemical properties of the xenobiotic

compounds and MBR operating conditions determine the main removal mechanisms.
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1. Introduccion

1.1. Revision del Estado del arte

1.1.1. La problematica de la escasez de recursos hidricos, necesidades historicas del

tratamiento de las aguas residuales

El agua es un recurso renovable pero limitado, esencial para la vida y el desarrollo de las
sociedades. La falta de acceso al agua ha sido siempre un factor limitante para la vida humana,
histéricamente, se observan significativas diferencias, en cuanto a su desarrollo, entre sociedades

con menor o mayor disponibilidad de recursos hidricos.

Griegos y romanos fueron los primeros en desarrollar sistemas de recogida y separacion de
las aguas residuales para evitar la contaminacién de las aguas de abastecimiento (Angelakis y
Gikas, 2014). Los romanos desarrollaron enormemente del uso del agua en Europa y el arco
mediterraneo mediante la construccién de presas y acueductos. La captacion, almacenamiento y
distribucion alcanzaron un nivel que, a excepcion de Al-Andalus, no se igualaria en Europa durante

los siguientes mil afios a la caida de Roma.
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Durante siglos el aumento poblacional y la presion sobre los recursos hidricos obligé a la
humanidad a buscar nuevas fuentes de agua en un planeta cada vez mas poblado; tras la Revolucion
industrial se produjo un gran aumento en la presion sobre los recursos hidricos: mayor crecimiento
de la poblacion mundial unido al desarrollo de transformaciones socioecondmicas y tecnologicas
que provocaron la entrada de grandes cantidades de contaminantes en las masas de agua. A lo largo
del siglo XIX aparecen los primeros grandes sucesos de contaminacion de aguas como el del
Tamesis y el famosos "hedor de Londres" de mediados del siglo XIX, y las epidemias de colera y
fiebre tifoidea que tuvieron lugar en Inglaterra estaban relacionadas con la contaminacioén de las
fuentes de agua con aguas residuales. Esto obliga al desarrollo de los primeros sistemas de
tratamiento de aguas residuales modernos e hizo patente la necesidad de implementar el

saneamiento y proteger las fuentes de agua de la contaminacion (Angelakis y Gikas, 2014).

A lo largo del siglo XX con el rapido incremento de la poblacion mundial, la presion sobre
los recursos hidricos se hizo cada vez mayor; especialmente en aquellas regiones con elevadas
densidades de poblacion. Este hecho se agudiza ain més en zonas donde coinciden elevadas
densidades de poblacion con unos recursos hidricos limitados, como ocurre en el arco mediterraneo.
En este tipo de regiones, como Espafia, se hace necesario un cambio en el modelo de gestion del
agua; dentro de este nuevo marco, el uso de fuentes no convencionales de agua se presenta como
parte de la solucion (Bixio et al., 2006). Entre las fuentes no convencionales de agua, la
reutilizacion del agua residual regenerada juega un papel clave, ya que permite la renovacion del

recurso mediante la eliminacidon del residuo.

Ademas, no podemos olvidar que el agua es componente fundamental de los ecosistemas y
por tanto, la calidad en que esta se presente va a determinar el correcto funcionamiento de los
mismos. El crecimiento desmesurado de la poblacion en los ultimos afios unido a un incremento
parejo en cuanto al consumo de agua y produccion de residuos ha dado como resultado un aumento
en los niveles de contaminacion que llegan a las masas de aguas (rios, lagos, mares, acuiferos...).
La principal fuente de entrada de estos contaminantes son las aguas residuales. Como resultado, el
equilibrio y correcto funcionamiento de los ecosistemas estd en riesgo, en consecuencia, también las
garantias de un futuro recurso utilizable por el ser humano. Por tanto, la depuracién de las aguas

residuales juega un papel clave para mantener el buen estado ecologico los ecosistemas acuaticos y
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asegurar la calidad del agua (también como recurso para el ser humano) a lo largo del tiempo.

En ese sentido, la Union Europea ha establecido un marco comunitario para la proteccion y
la gestion del agua. La denominada Directiva europea Marco del Agua (2000/60/CE) que entre
otros aspectos, en el tratamiento de aguas residuales hace especial hincapié en la necesidad de
mantener unos niveles de calidad adecuados en los efluentes que provienen de las estaciones

depuradoras de aguas residuales (EDARs).

1.1. 2. La reutilizacion de aguas residuales regeneradas

El proceso de tratamiento necesario para que un agua residual vuelva a ser utilizada se
denomina generalmente regeneracion y como resultado de dicho proceso se obtiene agua
regenerada, esto consiste en devolver al agua, parcial o totalmente el nivel de calidad que tenia
antes de su uso por parte del ser humano. Y el término reutilizacion corresponde al proceso por el

cual se produce una segunda utilizacién del agua.

La reutilizacion de aguas residuales no es de reciente aparicion, de hecho, forma parte del
ciclo del agua. Histéricamente las aguas residuales han sido vertidas a rios, lagos y otras masas de
agua. Alli se producia la dilucion, para posteriormente, ser reutilizada en otro punto o momento

(Iglesias y Ortega de Miguel, 2008).

Hay que diferenciar dos tipos de reutilizacién de aguas, la reutilizacion indirecta que es la
anteriormente expuesta, y la reutilizacion directa. En la reutilizacion indirecta, el agua residual
regenerada o no, es vertida a los reservorios ambientales (rios, lagos, mares, acuiferos) antes de su
posterior captacion y tratamiento para su futuro uso. El Proyecto NeWater en Singapur, devuelve
los efluentes de las plantas de regeneracion a reservorios naturales, para posteriormente captar ese
agua y someterla a un tratamiento de potabilizacion previo a su consumo (Bennett, 2011).

Mediante la reutilizacion directa, el segundo uso del agua se realiza sin que el agua vuelva a
los reservorios naturales. (Iglesias y Ortega de Miguel, 2008; Sadr ef al., 2015). Existen ejemplos
antiguos, de zonas con extremada limitacion de recursos hidricos, como diversas zonas aridas o

semidridas de africa, oriente medio y el mediterraneo que han reutilizado las aguas grises a lo largo
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de la historia, como método de ahorro de agua. (Al-Jayyousiri, 2003). Uno de los ejemplos
modernos con mayor relevancia, es la ciudad Windhoek (Namibia) donde la Planta de Regeneracion
de Aguas Goreangab (Water Reclamation Plant) trata efluentes de aguas residuales domésticas para

su reutilizacion directa como agua potable (Lahnsteiner y Lempert, 2007).

En Espafia, principalmente en la franja litoral mediterrdnea y en sus dos archipiélagos,
coinciden unas elevadas densidades de poblacion con unos recursos hidricos limitados. A esto,
ademds, se une un marcado cardcter estacional en la distribucion de las precipitaciones,
caracteristico del clima mediterraneo: la xericidad estival, que implica que el periodo de mayores
temperaturas coincide con el de menores precipitaciones. Este fenomeno produce diversos
desajustes en el uso de los recursos hidricos, pues coinciden el aumento de la demanda y las
necesidades de los asentamientos humanos y otros seres vivos con el periodo en el que es menor la
disponibilidad de agua y la capacidad de carga de los ecosistemas. Es aqui donde entra en juego la
reutilizacion de las aguas residuales, permitiendo aumentar los recursos hidricos disponibles a la
vez que se disminuye el impacto ocasionado por la carga contaminante presente en las aguas

residuales (Asano, 2002).

Este escenario ya fue considerado por Wolman (1965) hace cinco décadas cuando, en su
articulo "The Metabolism of Cities" (El metabolismo de las ciudades), analizo el desarrollo de las
sociedades modernas, su consumo de los recursos y el crecimiento poblacional. Wolman concluy6
que seria necesaria la reutilizacién del agua utilizada para poder garantizar el suministro en un

futuro préximo.

Territorios como California, Israel, Australia Singapur, Japon, South Africa y México fueron
los primeros en desarrollar proyectos a gran escala para la reutilizacion de las aguas. Considerando

la reutilizacion como una de las fuentes clave de su modelo de consumo de agua. (Salgot, 2008).

Sin embargo, la reutilizacion de aguas residuales puede conllevar diversos riesgos para la
salud publica y el medio ambiente. Para minimizar dichos riesgos es necesario que el agua a
reutilizar cumpla con determinados parametros que garanticen su adecuada calidad. Debido a esto,

en los ultimos afios diversos estados y agencias u organismos internacionales han desarrollado
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distintas regulaciones para la reutilizacion de aguas (Carr et al., 2004). Ejemplos son los estandares
de la Organizaciéon Mundial de la Salud recogidos en sus Directrices para el uso seguro de aguas
residuales en agricultura y acuicultura (WHO, 1989) y las nuevas directrices de uso de aguas
residuales, excretas y aguas grises (WHO, 2006) o la Directrices para la reutilizacion de aguas del
Programa para la Evaluacion y el Control de la Contaminacion en la region Mediterranea (MED
POL, 2005); la Agencia de Proteccion medioambiental de Estados Unidos también tiene sus propias
directrices (USEPA, 2004 y 2012); y el estado de California, pionero en diversos aspectos de la
reutilizacién de aguas, posee una regulacion propia (State of California Water Recycling criteria,
1978); Australia e Israel son otros territorios que también han desarrollado directrices (Australian

Guidelines for Water Recycling, 2008; Inbar, 2007).

La Directiva 2000/60/CE, por la que se establecié un marco comunitario de actuacion en el
ambito de la politica de aguas, dispone una estrategia para luchar contra la contaminacioén de las
aguas. Esta estrategia implica la identificacién de sustancias prioritarias entre aquellas que suponen
un riesgo significativo para el medio acuatico o a través de este. La Decision nimero 2001/2455/CE
estableci6 la primera lista de 33 sustancias prioritarias, en el &mbito de la politica de aguas a escala
de la Union Europea, para incluirlos en el anexo X de la Directiva 2000/60/CE. Mientras que la
Directiva 2008/105/CE establecia las normas de calidad ambiental (NCAs) para las 33 sustancias
prioritarias y otros 8 contaminantes. Posteriormente, la Directiva 2013/39/UE modificaba las

Directivas 2000/60/CE y 2008/105/CE.

En Espafia, el Real Decreto 1620/2007, establece el régimen juridico de la reutilizacion de
las aguas depuradas, en ¢l se recogen los criterios de calidad que debe cumplir el agua destinada a la
reutilizacion en todo el territorio espafiol. Dependiendo del uso al que esté destinado el agua a
reutilizar se fija distintos valores maximos admisibles para cada uno de los parametros a controlar.
Los distintos usos, implican distintos parametros, mas restrictivos en funcion de riesgo que puedan
representar para la salud y el medio ambiente. El riesgo viene determinado por el uso que puede ser:
urbano, agrario, industrial, recreativo o ambiental. Por tanto se vigilan los siguientes parametros:
huevos de nematodos intestinales, Escherichia coli, s6lidos en suspension, turbidez, nitrégeno total,
nitratos (NOy’), fosforo total, Legionella spp., Salmonella spp., Taenia saginata y Taenia solium, y

otros contaminantes recogidos en la autorizacion de vertido. Deberd limitarse la entrada de dichos
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contaminantes al medio ambiente, y si se considera una sustancia peligrosa es necesario asegurar el
cumplimiento de las NCAs. Segtin el RD 606/2003, que modifica al RD 849/1986, norma de
calidad ambiental es “la concentracion de un determinado contaminante o grupo de contaminantes
en el agua, en los sedimentos o en la biota, que no debe superarse con el fin de proteger la salud
humana y el medio ambiente”, y una sustancia se considera peligrosa si es toxica, persistente y
bioacumulable, o si entrafia un nivel de riesgo analogo. EI RD 907/2007 establece las listas de
sustancias peligrosas, como desarrollo de la normativa europea previa y las listas de sustancias

prioritarias y peligrosas

1.1.3. Problematica de los Xenobioticos, Contaminantes organicos persistentes y

Contaminantes emergentes

La sociedad moderna depende de gran cantidad de compuestos quimicos organicos, los
cuales acaban por llegar a las aguas residuales en su forma original o como metabolitos secundarios.
Muchos de estos compuestos son xenobioticos, termino de origen griego xenos (extrafio) y bio
(vida). Un xenobiotico es un compuesto organico poco o no existente en la naturaleza, normalmente

sera un contaminante organico persistente.

El diccionario Mosby de Medicina define a un xenobidtico como un "compuesto extrafio a
un sistema (organismo) bioldgico. Respecto a seres vivos, los xenobidticos pueden ser farmacos,
metabolitos de fairmacos y determinados compuestos ambientales, tales como contaminantes no
producidos por el organismo. En el medio ambiente, el término xenobiotico incluye pesticidas
sintéticos, herbicidas, y contaminantes industriales que no serian encontrados en la naturaleza".
(Mosby’s, 2009). Segun el diccionario Collins de Biologia, un xenobidtico es un compuesto
sintetizado quimicamente que estd presente en la naturaleza, pero que generalmente no se encuentra
en la naturaleza. Por ejemplo se consideran los pesticidas, pigmentos sintéticos, contaminantes
industriales. Dichos compuestos pueden estar relacionados estructuralmente con compuestos
naturales y pueden ser degradados lentamente por la enzima que degrada el compuesto homdlogo
natural. Otros pueden no estar relacionados con ningin compuesto natural y su degradacion, si

ocurre, lo hace muy lentamente. Los xenobidticos normalmente son persistentes en los medios
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donde los microrganismos capaces de su degradacion no tienen presencia natural (Hale et al.,

2005).

Las aguas residuales urbanas presentan una mezcla diversa de compuestos xenobidticos
procedentes de productos farmacéuticos, productos higiene personal, estrogenos, productos
quimicos de uso industrial y doméstico, y otros compuestos arrastrados por escorrentias, etc.
(Manoli y Samara, 1999; Press-Kristensen, 2007). En los ultimos afios, debido en parte a los
avances en las técnicas analiticas y a la preocupacion concernientes a la presencia de xenobidticos
en el medio acudtico, se han desarrollado diversos estudios para analizar la presencia, el
comportamiento y los efectos de gran cantidad de contaminantes organicos presentes en todo tipo
de masa de aguas, muchas veces con bajas concentraciones (ug/L o ng/L), (Luo et al., 2014;
Evgenidou ef al., 2015). Este maremagnum de contaminantes orgdnicos, engloba compuestos con
naturaleza, origen, usos y efectos sobre la salud y el medio ambiente muy diversos. Por ello, en la
literatura cientifica actual, pueden encontrarse diversos nombres que hacen alusioén a algunos de
estos contaminantes; esta variedad de propiedades de dichos compuestos y de clasificaciones de los

mismos puede generar confusion.

Durante décadas, los esfuerzos cientificos y legislativos se han centrado en el control y la
eliminacion de contaminantes quimicos frecuentes y abundantes en aguas residuales industriales,
serian los considerados contaminantes “clasicos”. Entre estos compuestos, se encuentran los
hidrocarburos aromaticos policiclicos (PAHs) que son uno de los grupos de contaminantes
organicos persistentes mas importantes. Por otra parte, en los ultimos afios ha aumentado la
preocupacion por la presencia de otros compuestos potencialmente peligrosos para el medio
ambiente y/o la salud, son los denominados “contaminantes emergentes”. Aunque no todos son de
reciente aparicion, si es nueva la preocupacion por sus posibles efectos y su necesario control. Su
constante llegada a las aguas residuales y al medio ambiente hace que aunque muchos de ellos no
sean recalcitrantes, presenten unos niveles de entrada en el medio constantes y por tanto se puede
hablar de su persistencia en el medio (Fent ef al., 2006). Entre los contaminantes emergentes se
encuentran gran cantidad de compuestos de naturaleza y propiedades muy diversas, pertenecientes a
diversas familias quimicas: hormonas y esteroides, fragancias sintéticas, fitosanitarios, pesticidas,

aditivos alimentarios, nanomateriales, etc. Entre estos grupos, uno de los que ha despertado mayor
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interés en los Ultimos afos ha sido el de los productos farmacéuticos y de higiene personal (PPCPs)

(Gibson et al., 2007; Bolong et al., 2009; Lapworth et al., 2012).

El término contaminante orgéanico persistente (COP) engloba a una gran cantidad de
sustancias de distinta naturaleza quimica y distintas génesis, pero con unas caracteristicas en
comun: gran resistencia a la degradacion bioldgica y quimica, susceptible de presentar
bioacumulacion en los tejidos vivos, y capaz de producir efectos negativos en la salud y en el medio

ambiente a concentraciones muy bajas (Katsoyianis y Samara, 2005).

Como ya se ha expuesto, existen diversos grupos de contaminantes xenobidticos, cada uno
con caracteristicas particulares, aunque pueden ser muy diversos todos presentan alguna o varias de

las siguientes caracteristicas:

e Presentan una elevada permanencia en el medio ambiente al ser resistentes a la degradacion.

e Son bioacumulables, pueden acumularse en los tejidos de los seres vivos, pudiendo
potenciarse este efecto a través de la cadena tréfica (biomagnificacion).

e Son altamente toxicos y pueden provocar graves efectos sobre la salud y el medio ambiente.

e Suponen una amenaza global para la salud y el medio ambiente, dada su capacidad para ser

distribuidos a grandes distancias sin apenas alterar su composicion.

1.1.3.1. Los xenobioticos en el medio acuatico

Las fuentes de origen de los contaminantes xenobidticos pueden ser puntuales (urbanas e
industriales) o difusas (principalmente agricolas). Los mecanismos de transporte desde los lugares
de origen hasta los diferentes cuerpos de agua dependen de las propiedades de los contaminantes y
del entorno. En los tltimos afios se ha detectado la presencia de xenobidticos en todo tipo de masas

de agua

Kleywegt et al. (2011) identificaron carbamacepina, ibuprofeno, triclosan, sulfametoxazol y
bisfenol A en aguas superficiales de Canadd. En Corea se ha detectado nonilfenol, bisfenol A,

estradiol y atenolol entre otros (Kim et al., 2009). Pesticidas como atrazina, diuron y diazinon estan

10
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presentes en cuerpo de agua de Espana (Kock et al., 2010). El1 TCEP, TCPP, bisfenol A, triclosan y
galaxolide han sido detectados en Alemania (Regnery et al., 2010; Reinstorf et al., 2008).

En las marismas de Dofiana se han detectado concentraciones entre 0,2 y 2 ug/L de
ibuprofeno, diclofenaco, acido salicilico, cafeina y gemifibrozil entre otros compuestos (Camacho
et al., 2010). A lo largo del cauce del rio Rihn, Ruff et al (2015) encontraron mas de 140
contaminantes organicos en concentraciones que oscilaban entre varios a cientos de ng/L, de
diversos grupos: PPCPs, drogas ilicitas, biocidas, edulcorantes, anticorrosivos y otros. Algunos de
estos contaminantes organicos como bifenilos policlorados (PCBs), DDTs o retardantes de llama
bromados son detectados en el artico, donde se acumulan y biomagnifican en los organismos,
(Letcher et al., 2010). Aldrin, dieldrin y otros pesticidas se han detectado en aguas superficiales de
Tanzania (Elibariki y Maguta, 2017). Spongber et al. (2011) informaron de la presencia de
ibuprofeno, ketoprofeno, diclofenaco, carbamacepina, gemfibrozil, sulfametoxazol, triclosan y
cafeina en masa de agua de Costa Rica, con concentraciones medias de unos cuanto ng/L y
maximas de varios pg/L (mg/L en el caso de la cafeina). En aguas superficiales de Reino Unido se
detectd la presencia de ibuprofeno, naproxeno, ketoprofeno, diclofenaco, carbamacepina, atenolol,
sulfametoxazol, trimetoprima, triclosan y bisfenol A, con concentraciones que oscilaban entre

menos de 1 y cientos de ng/L (Kasprzyk-Hordern et al., 2009).

También han alcanzado las aguas subterraneas, han sido detectados a concentraciones del
orden de ng/L paises como Francia (diclofenaco, carbamacepina, naproxeno, estradiol, estrona) o
Estados Unidos (ibuprofeno, carbamacepina, sulfametoxazol, cafeina, triclosan, bisfenol A, estrona
y estradiol) (Vulliet y Cren-Olive, 2011; Barnez et al., 2008; Fram y Belitz, 2011,
Karnjanapiboonwong ef al., 2011). En aguas subterraneas de Francia, Vulliet y Cren-Olivé (2011)
encontraron naproxeno, ketoprofeno, diclofenaco, carbamacepina, atenolol, sulfametoxazol y
trimetoprima. En Espafa, se ha encontrado ibuprofeno, naproxeno, diclofenaco, gemfibrozil,
atenolol, cafeina, triclosan, atrazina, diazinon y diuron en aguas subterraneas (Postigo et al., 2010;
Teijon et al., 2010). En concreto en Barcelona, Teijon ef al. (2010) detectaron 20 de los compuestos
prioritarios en aguas subterraneas (entre ellos TCBs, benzo(a)pireno y otros PAHs, diuron,
simazina, trifluralin y otros) y diversos compuestos no incluidos en las lista como atenolol,

carbamacepina, codeina, diclofenaco, ibuprofeno, naproxeno, oxifloxacin, galaxolide, sulfapiridina,
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etc.

Incluso se han detectado algunos xenobidticos como carbamacepina, ibuprofeno,
gemfibrozil, y bisfenol A en aguas destinadas al consumo humano en Ontario (Canada) (Kleyweight
et al, 2011). Benotti et al. (2009), tras analizar muestras de distintos puntos de sistemas de
abastecimiento de agua potable en Estados Unidos con la intencion de determinar la presencia de
contaminantes orgéanicos, informaron que los compuestos mas frecuentemente detectados, siempre a
concentraciones inferiores a 12 ng/L, eran: atenolol, atrazina, carbamacepina, estrona, gemfibrozil,
meprobamato, naproxeno, fenitoina sulfametoxazol, TCEP y trimetoprima. En Espaia, Huerta-
Fontela et al. (2011) analizaron el agua bruta de sistema de potabilizacion de aguas provenientes del
rio Llobregat y determinaron que habia cinco compuestos que, a pesar de ser eliminados con una
elevada eficacia, eran detectados en el efluente a concentraciones de trazas: carbamacepina epoxido,

fenitoina, atenolol, sotalol e hidroclorotiazida.

1.1.3.2. El papel de las estaciones depuradoras de aguas residuales en el control de los

contaminantes xenobioticos.

Los sistemas de tratamiento de aguas residuales convencionales presentan una elevada
eficiencia en la eliminacion de determinados parametros, cuya presencia en las aguas depuradas se
encuentra regulada bajo legislacion: SS, DQO, DBOs, nutrientes, pardmetros microbioldgicos,
patdgenos, etc. Pero una gran cantidad de contaminantes organicos presentes en las aguas

residuales, generalmente en pequefias concentraciones (ng/L o ng/L), no se encuentran regulados.

Los estudios realizados durante las ultimas dos décadas, indican que algunos de estos
compuestos no son completamente eliminados con los actuales sistemas de depuracion
convencionales (Clarke y Smith, 2011); incluso algunos presentan elevada resistencia a la
eliminacion mediante distintos tratamientos terciarios aplicados para la reutilizacion de aguas
(Zorita et al., 2009; Al-Rifay et al., 2011). Se ha encontrado la presencia de dichos contaminantes

en distintas masas de aguas naturales y artificiales indicando su amplia distribucion (Tabla 2).
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Las EDARs son consideradas como la principal via de llegada de los contaminantes
emergentes que alcanzan el medio acuatico (Tabla 1.1). Debido a las propiedades de estos
compuestos (elevada hidrofobicidad, baja biodegradabilidad) y sus bajas concentraciones, los
sistemas convencionales de depuracion de aguas residuales pueden realizar una eliminacion

incompleta de los mismos.

Se puede considerar que mas de 700 contaminantes emergentes y sus subproductos de
transformacion estdn presentes en aguas de Europa (Geissen ef al., 2015; NORMAN NetWork,
2013).La presencia de estos compuestos en el medio acudtico representa un riesgo ecologico y para
salud humana, pudiendo llegar a comprometer las fuentes de agua destinada al consumo humano.
La presencia de determinados contaminantes emergentes en las masas de agua esta relacionada con
diversos efectos negativos en los ecosistemas acuaticos (Kiimmerer, 2009), debido a su elevada
toxicidad, potencial carcinogénico, mutagénico y teratogénico, efecto disruptor endocrino. También
se asocian a la resistencia a los antibidticos de algunos microorganismos (Fent et al., 2006; Rubio-
Clemente et al., 2014). Los efectos varian unos compuestos a otros, y en funcion de Ia

concentracion y tiempo de exposicion.

Sin embargo apenas existe legislacion, directrices o protocolos que regulen el vertido y el
seguimiento de estas sustancias mediante el establecimiento de valores limite. Algunos paises y
regiones, han establecido estandares para un reducido nimero de contaminantes emergentes.
Actualmente en Europa, se ha conformado la Red NORMAN para el seguimiento de los
contaminantes emergentes en un intento de establecer directrices de actuacion frente a este tipo de
contaminantes. Es necesario identificar los mecanismos adecuados para la correcta eliminacion de
estos compuestos de las aguas depuradas, mediante la aplicaciéon de nuevos tratamientos de

depuracion o el desarrollo de los existentes.
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Tabla 1.1. Contaminantes emergentes presentes en algunas EDARs (ug/L)

Compuesto Categoria Localizacién Influente Efluente Eliminacién
(%)
Cafeina Estimulante China, UE, Corea 0,22 - 209 ND - 43,50 49,9-99,6
Carbamacepi Farmaco, China, Corea, UE <0,04 -3,78 <0,005-4,6 <0-62,3
na anticonvulsivo
Gemfibrozil Farmaco, Espafa, Grecia, Corea 0,1-17,1 0,0025-5,24 <0-92,3
antibidtico
Diclofenaco Farmaco, NSAIDs  Grecia, Corea, Suecia, <0,001 — 94,2 N.D.-0,69 <0-81,4
Suiza, R.U.
Naproxeno Farmaco, NSAIDs  Espaiia, Grecia, Corea, <0,002-52,9 <0,0002-5,09 43,3-98,6
Suecia, R.U.
Ibuprofeno  Farmaco, NSAIDs  China, U.E, Grecia, <0,004-603 ND - 55 72 -100
Corea, Suecia, R.U,,
EEUU
Ketoprofeno Farmaco, NSAIDs  China, UE, Corea, R.U. <0,004-8,56 <0,003-3,92 09/08/00
Galaxolide Fragancia Espafia 0,03 -25 <0,06 - 2,77 87,8
Triclosan desinfectante Espafa, EEUU, Corea, 0,03-23,9 0,01 -6,88 71,3-99,2
R.U, Francia
DEET Repelente insectos China, UE 2,56 -3,19 0,61-15,8 65,6 — 79,5
Nonilfenol surfactante China, EEUU, UE <0,03-101,6 <0,03-7,8 21/07/99
Bisfenol A Plastificante China, Francia, Grecia, <0,013-2,14 <0,03-1,1 62,5-99,6
Recubrimiento EEUU
TCEP Plastificante UE 0,06-0,5 0,06-2,4 <0
ignifugo
Atrazina herbicida Espafia, Francia, Suiza 0,02-28 0,004-0,73 <0-25
Diazinon insecticida Espafia, UE <0,684 0,0007-4,16 <0
Tebuconazol fungicida Espafia, Grecia ND-1,89 0,0005-0,69 <0-58,7

14

Fuente: (Luo et al., 2014)




Eliminacion de xenobidticos de aguas residuales urbanas mediante biorreactores de membrana

sumergida

1.1.3.3. Productos farmacéuticos

Durante las ultimas décadas, el uso productos farmacéutico y de higiene personal (PPCPs) se
ha hecho extensivo e incrementado méas que ningun otro grupo de contaminantes emergentes.
Debido a ello la preocupacion concerniente a sus posibles efectos en el medio ambiente es cada vez
mayor, de esta forma en la ultima se han desarrollado diversos estudios enfocados a mejorar el

conocimiento de estos contaminantes y reducir su presencia en el medio ambiente.

Como resultado de la metabolizacion en el cuerpo humano (y animal, para el caso de los
productos veterinarios), tras el consumo de medicamentos, estos se excretan en parte sin
metabolizar (ya sea por defecto en la asimilacion u otras causas) junto con distintos metabolitos
secundarios, resultantes de su transformacion en el organismo. Se aportan por tanto a las aguas
residuales compuestos farmacéuticos activos (PhACs) como sus metabolitos que posteriormente

pueden entrar en los ecosistemas acuaticos (Zhang et al., 2008).

En la Unidon europea se encuentran registrados mas de 3000 farmacos distintos para
humanos. Las técnicas de andlisis varian de unos a otros y por tanto la deteccion de los mismos e
identificacion de efectos negativos que pudieran tener se hace laboriosa. Multiples estudios surgen
cada afo con el objeto de conocer la presencia y los efectos de los PhACs, cuyos comportamientos

y efectos son muy variados.

Tabla 1.2. Algunos farmacos presentes en aguas residuales, concentraciones expresadas en pg/L

Compuesto Kim et al., Radjenovic  Claraetal, Bernhardet GOmezet Zoritaetal.,
2007 et al., 2009 2005 al., 2006 al., 2007 2009

IBU 0.532 14.6-31.3 1,2-2,68 0.108 34-168 14,3-6,9

DCF 0.01 1.0-1.6 0,905-4,114 0.098 0,2-0,36 0,21-07

KTP 0.7-1.2

NPX 0.262 0.13-0.67 6,6-20,2

CBZ 0.042 0.054-0.22 0,325-1,85 0.110 0,12-0,31

ERY 0.044 0.32-2.7

ROX 0,025-0,117

SMX 0.194 0.25-1.3 ND-0,145

TRP 0.021 0.15-0.43
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Multiples investigadores han detectado diversos PhACs a lo largo del planeta en aguas
residuales brutas, efluentes de EDARs, aguas superficiales y aguas subterraneas; a concentraciones
que van, principalmente, de unos pocos ng/L a varios pug/L (Luo et al., 2014). A pesar de estas bajas
concentraciones, estos contaminantes han estado asociados con efectos en los organismos, mediante
alteraciones metabolicas o de comportamiento, y en los ecosistemas acuaticos (Fent et al., 2006;

Ruhmland et al,, 2015).

Debido a las bajas concentraciones en las que aparecen en las aguas residuales brutas y la
elevada persistencia de alguno de ellos, la eliminacion de los mismo en los tratamientos
convencionales de fangos activos (CASP) es, a menudo, incompleta (Anderson et al., 2013). Las
EDARs convencionales no fueron disefiadas para la eliminaciéon de contaminantes emergentes
(Binelli et al., 2014) y las aguas depuradas son una importante fuente de entrada de contaminantes
emergentes a las masas de agua superficiales u subterraneas (Zhang et al. 2008) tal y como puede

observarse en las tablas 1.2, 1.3 y 1.4.

Tabla 1.3. Concentraciones de algunos farmacos presentes en aguas depuradas y aguas superficiales
(ng/L)

Compuesto Efluente Efluente Efluente Efluente Trat. Agua Reciclada Rios y Lagos
EDAR (Kim et EDAR (Zorita MBR (Clara  Terc.(Zoritaet RO (Al-Rifai et (Kim et al.,
al., 2007) etal.,2009)  etal., 2005) al., 2009) al., 2011) 2007)

IBU 0,010-0,137 0,048 73-1,55 0,048 ND-0,055 0,011-0,038
DCF 0,009-0,127 0,49 2,033-3,464 0,49 N.D 0,001-0,007
KTP ND-0,044

NPX 0,02-0,483 0,29 0,29 ND-0,055 0,002-0,018
CBz 0,073-0,729 0,794-1,619 0,005-0,061
ERY 0,009-0,294 0,002-0,005
ROX ND-0,042

SMX 0,004-0,407 ND-0,056 0,002-0,036
TRP 0,01-0,188 0,003-0,005
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Tabla 1.4. Algunas de las concentraciones maximas encontradas de PhACs en aguas subterraneas.

PhACs Maxima concentracién (ng/L) Referencia
Carbamacepina 4310 Rozman et al., 2014
Diclofenaco 3050 Miiller et al., 2012
Ibuprofeno 1860 Carrara et al., 2008
Naproxeno 160 Carrara et al., 2008
Ketoprofeno 2886 Loos et al., 2010

Entre los farmacos, algunos aparecen como compuestos organicos persistentes debido a su
naturaleza quimica que los hace muy resistentes a la degradacion. Al ser persistentes se acumulan

en los ecosistemas, siendo uno de los mas persistentes la carbamacepina (CBZ).

La CBZ es un antiepiléptico utilizado también para la neuralgia y los desordenes de
conducta (Matalon et al., 2002). Alrededor del 28% de la CBZ administrada oralmente no es
adsorbida y se excreta con las heces, mientras que el 1% se excreta sin metabolizar a través de la
orina (Zhang et al., 2008). Se trata de un contaminante muy lentamente degradable y es considerado
uno de los fAirmacos mads recalcitrantes que existen (Zhang et al, 2011). Estd presente en aguas
residuales e influentes de EDARSs alrededor del mundo, con concentraciones que van de 0,04 pg/L a
4,4 ug/L (Clara et al., 2005; Kim et al., 2007; Vieno et al., 2007; Santos et al., 2009; Carranza-Diaz
et al., 2014) y atraviesa los sistemas de tratamiento de aguas residuales convencionales, sin apenas

ser eliminada.

Se ha encontrado CBZ en aguas tratadas efluentes de EDARs distribuidas por todo el
planeta, mostrando su elevada resistencia y capacidad para atravesar los principales sistemas
bioldgicos de tratamiento de aguas (Zhang et al., 2008; Clara et al., 2005). De esta forma la CBZ y
sus metabolitos alcanzan el medio natural donde puede persistir durante mucho tiempo (Camacho-
Mufioz et al., 2010; Gibson et al., 2010), puede ser absorbida por los organismos y acumulada en
sus tejidos (Winker et al., 2010). Diversos son los autores que han detectado CBZ en diferentes

masas de agua, sedimentos y suelos de distintos territorios (Zhang et al., 2008).
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Debido a lo recalcitrante que es la CBZ y a su capacidad para acumularse, su presencia en
aguas superficiales es comun y puede presentar concentraciones mayores que en aguas residuales
brutas. En Alemania se ha encontrado CBZ a concentraciones que van desde 102 hasta 1194 ng/L
(Vulliet et al., 2011; Regnery et al., 2010). Kim et al., (2009) detectaron CBZ Corea del Sur con un
concentracion maxima de 595 ng/L. Mientras que en Reino Unido y en Canada, se ha detectado con
unas concentraciones maximas de 684 y 749 ng/L, respectivamente (Kleywegt et al., 2011;

Kaspryzk-Hordern et al., 2009).

En aguas subterrdaneas también puede encontrarse CBZ a concentraciones similares, asi
Fram y Belitz (2011) encontraron CBZ con una concentraciéon media de 40 ng/L pero con un
maximo de 420 ng/L en Estados Unidos (Luo et al, 2014). En Europa la media de las
concentraciones registradas por Loos et al., (2010) fue de 12 ng/L, con una concentracién maximo
de 390 ng/L. Rozman ef al. (2014) en las cercanias de un hospital psiquiatrico en la Republica

checa encontraron una concentraciéon maxima 4310 ng/L.

Al ser un compuesto muy recalcitrante, dificil y lentamente degradable en sistemas
naturales, la CBZ ha sido propuesta como un indicador para la presencia de compuestos
farmacéuticos en el medio ambiente (Clara et al., 2004). Las caracteristicas fisico-quimicas de la
CBZ son las causantes de su baja eliminacioén en las EDARs convencionales (Zhou et al., 2011), su
hidrofobicidad hace que la CBZ se adsorba sobre las particulas de materia organica disponibles

(Matamoros ef al., 2008; Carranza-Diaz et al., 2014)

La CBZ es téxica para organismos acuaticos (Quinn et al., 2008). Ferrari et al. (2003)
estudio la toxicidad de la CBZ en bacterias, algas, microcrustaceos y peces, observando una
limitada ecotoxicidad aguda. Sin embargo, la toxicidad cronica se mostr6 mucho mayor que la
aguda. La concentracion maxima de un compuesto, a la que puede estar expuesto un organismo sin
que se aprecien efectos negativos (PNEC), en el caso de la CBZ es de 25 ug/L (Luo et al., 2014).
Dada su capacidad de acumulacion en el medio ambiente, debe tenerse en cuenta el valor de PNEC

para la evaluacion de los riesgos asociados a la CBZ. Los niveles de concentracion de CBZ que
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pueden presentar efectos toxicos para los ecosistemas son mayores los niveles de concentracion
conocidos en masas de agua naturales, pero se encuentran en el mismo orden de magnitud, por tanto
esta sustancia puede provocar efectos negativos para los ecosistemas. Los riesgos asociados a bajas
concentraciones de esta sustancia, no estan del todo claros, los efectos crénicos y los efectos

sinérgicos con otras sustancias no deben descartarse.

Otro farmaco que presenta elevada resistencia a la degradacion, similar a la CBZ, es el
diclofenaco (DCF). Este compuesto ha sido incluido en la primera lista de observacion de
sustancias a efectos de seguimiento a nivel de la Union Europea en el ambito de la politica de aguas
publicada en la Decision 2015/495/UE, con el objetivo de recabar datos que permitan determinar el
riesgo que pueda suponer su presencia en el medio, las medidas adecuadas para su control y, en tal
caso, ser incluido en la lista de sustancias prioritarias de conformidad con la Directiva
2008/105/CE. Se trata un anti inflamatorio no esteroideo (NSAID), uno de los més utilizados y mas
habitualmente detectado en aguas, siendo también uno de los NSAIDs que presenta mayor toxicidad

aguda.

Vieno y Sillanpad (2014), en su revision sobre el comportamiento y destino del DCF en el
tratamiento de aguas residuales, informaron de concentraciones maximas de DCF en aguas
residuales que oscilaban entre 0,44 a 7,1 ug/L, mientras que las medias se encontraban entre 0,11 y
2,3 pg/L. En los efluentes EDARs, el DCF se ha encontrado con una concentraciéon media entre
<0,002 y 2,5 pg/L, con maximos que van de 0,12 a 4,7 pg/L (Vieno y Sillanpdd, 2014). Otros
autores sefialan una capacidad de eliminacién de DCF en las EDARs convencionales que oscilan
entre el 0 % y el 81,4 % (Luo et al., 2014), estas eficiencias dependen del tipo de tratamiento y los

parametros de funcionamiento de cada caso.

El DCF es toxico para organismos acuaticos, diversos estudios de ecotoxicidad se han
realizado con el DCF, determinando la concentracion minima a la que se observan efectos sobre el
organismo expuesto (LOEC) a dicha concentracion de DCF. Feito et al. (2012) determinaron el
LOEC en 0,3 pg/L, concentracion a partir de la cual los embriones de Danio rerio presentan

efectos. Quinn er al. (2011) establecieron el LOEC en 1 ug/L, con Dreissena polymorpha.
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Schwaiger et al. (2004) observaron que a determinadas concentraciones (> 1 pg/L), el DCF
provocaba un deterioro en la salud general en peces. Para Salmo trutta se ha identificado 0,5 pg/L
como el valor del NOECs (Hoeger et al., 2005) y para otra especie de pez, Oncorhynchus mykiss,
Triebskorn et al. (2004) establecieron el NOEC en 4,95 pg/L. Estos valores son relativamente bajos.

El DCEF, al igual que la CBZ, ha mostrado que puede bioconcentrarse en organismos como
mejillones y peces (Ericson ef al, 2010). Sin embargo, este compuesto es reconocido como de
dificil degradacion pero mas facilmente degradable que la CBZ. Pero si por algiin suceso ecotoxico
se ha hecho conocido el DCF, es por el caso extremo de toxicidad a bajas concentraciones en
algunas aves que fue descrito por Swan et al. (2006) y Taggart et al. (2007). Determinaron un dosis
letal (DLso) para buitres (Gyps spp.) en 230 y 15.300 veces menor que la dosis letales previamente
descritas para ratas, conejos y cerdos de guinea. El DCF produjo la reduccion drastica de
poblaciones de buitres en la India, afectados por la ingesta de ganado tratado con DCF (Taggart et
al., 2007), y significo un punto de inflexion en la consideracion del riesgo potencial que
respresentan algunos contaminantes emergentes. Los estudios de toxicidad del DCF realizados con
ratas, conejos, perros y otros mamiferos muestran unos DLs, del orden de mg/kg de masa corporal,
sin embargo tras lo ocurrido con los buitres indios, algunos autores estiman unas dosis letales para
dichas aves mucho menores (98-225 ng/L) de lo esperado (Taggart et al., 2007), por lo tanto los
contaminantes emergentes deben ser tenidos en consideracion aun cuando se encuentren en

concentraciones muy bajas.

El DCF es un antiinflamatorios no esteroideo (NSAID), los cuales forman uno de los
grupo de farmacos mas utilizados a nivel mundial. En este grupo se encuadran mas de 100
compuestos, son conocidos por su efecto analgésico y antinflamatorio (Manrique-Moreno et al.,
2016; Feng et al., 2013). Esta circunstancia hace que sea uno de los grupos de PhACs mas
relevantes desde el punto de vista medioambiental (Goémez et al., 2007). Entre los NSAIDs se
encuentran ibuprofeno (IBU), ketoprofeno (KTP), naproxeno (NPX), fenoprofeno, flurbiprofeno y

tolmetin.

20



Eliminacion de xenobidticos de aguas residuales urbanas mediante biorreactores de membrana

sumergida

Diversos autores han informado de citotoxicidad y genotoxicidad, inducida por la exposicion
a determinados NSAIDs, en algunos organismos acuaticos. Son los casos de Oryzias latipes,
Ruditapes philippinarum y Daphnia magna (Hong et al., 2007, Matozzo et al., 2012; Goémez-
Olivan et al., 2013). Teniendo en cuenta lo sucedido con el DCF y sus DLs, conocidos en el caso de
los buitres, es necesario considerar la posibilidad de que concentraciones inferiores a las
determinadas como niveles toxicos, puedan suponer un riesgo para el medio ambiente y provoquen
efectos negativos que ain no se hayan detectado. Algunos autores ya han descrito perjudiciales
perceptibles en vertebrados expuestos a NSAIDs, SanJuan-Reyes et al. (2015) describen
genotoxicidad y citotoxicidad en la carpa Cyprinis carpio) que se une al caso comentado

anteriormente, de la toxicidad del DCF en aves.

En los ultimos afios, se ha detectado la presencia de distintos NSAIDs en aguas superficiales
en diferentes puntos del planeta. En China, se han medido concentraciones de IBU y NPX de hasta
1417 y 328 ng/L respectivamente (Peng et al., 2008). En Reino Unido, Kasprzyk-Horden et al.
(2009) detectaron la presencia de IBU (0,3 — 100 ng/L), NPX (0,3 — 149 ng/L), KTP (0,5 -14 ng/L)
y DCF (0,5 -261 ng/L). En Grecia también han sido detectados ibuprofeno (1 — 67 ng/L), naproxeno
(3 — 322 ng/L), ketoprofeno (0,4 -39,5 ng/L) y diclofenaco (0,8 -1043 ng/L) (Stasinakis et al.,
2012). En Espana se ha detectado la presencia de IBU, NPX, KTP y DCF en el agua de las
marismas de Dofiana a concentraciones del orden de 1-2 pg/L (Camacho et al., 2010). En la cuenca
de los rios Tajo-Jarama-Henares (Espafia), el NPX estaba presente en mas del 80 % de las muestras
analizadas; se detectdo IBU, KTP Y DCF en mas del 90 % de las muestras analizadas (Fernandez et
al., 2010). En aguas de la cuenca del Llobregat (Espafa) se han registrado concentraciones de IBU
y DCF entre 100 y 500 ng/L (Osorio et al., 2012). Son por tanto unos de los PhACs cuya presencia

es mas frecuentemente detectada en el medio ambiente.

El ibuprofeno (IBU) es probablemente el compuesto mas conocido de este grupo,
consumido en grandes cantidades por todo el planeta, tiene efectos toxicos agudos asociados a

problemas endocrinos en humanos y animales (Loraine y Pettigrove, 2006; Madhavan et al., 2010).

Han et al. (2010) determinaron su EC50 (342 mg/L), NOEC (<1,23 mg/L) y PNEC (0,01 ng/L)

observando el crecimiento de Scenedesmus subspicatus, y un considerablemente bajo valor para
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NOEC de 0,1 pg/L en Daphnia magna.

Otro de los NSAIDs cuyo uso es de los mas extendidos es el naproxeno (NPX) que es
utilizado para el tratamiento humano y animal, el cual presenta mayor toxicidad crénica que aguda
(Yu et al., 2008). Estudios de ecotoxicidad llevados a cabo por Straub y Steward (2007) en Daphnia
magna, determinaron su EC50 (37 mg/L), NOEC (0,032 mg/L) y PNEC (4,2 pg/L).Brun et al
(2006) encontro el mismo valor para NOEC en Lepomis macrochirus y un valor EC 50 algo mayor

(560 mg/L).

Otro NSAID de uso extendido es el ketoprofeno (KTP), que ha sido utilizado principalmente
con fines veterinarios. Aunque Cuklev ef al. (2012) identificaron un riesgo relativamente bajo para
organismos acuaticos expuestos a concentraciones de KTP, sin embargo Naidoo et al, (2010)
detectaron concentraciones de KTP en carrofias de animales en la India que tenian efectos toxicos
para dos especies de buitres (Gyps coprotheres y G. africanus), y por tanto podian representar un
riesgo para el medio ambiente. Mulcahy et al. (2003) habian descrito en aves anatidas (Somateria

fischeri 'y S. spectabilis) los mismos efectos para el KTP que los previamente descritos para el DCF.

Las EDARs presentan un amplio abanico de rendimientos en la eliminacion de estos
NSAIDs, dependiendo de las caracteristicas del tratamiento, los pardmetros operacionales y las
caracteristicas propias del NSAID. Para el IBU se han detectado distintos rendimientos de
eliminacion, que van del 72 al 100% en diferentes EDARs de en Espaiia, China, Corea, EEUU,
Suecia, Grecia, Reino Unido y los Balcanes (Luo et al., 2014), siendo de amplio consenso la
consideracion del IBU como un PhACs facilmente degradable. Sin embargo, para NPX, KTP y
DCEF hay disparidad de resultados. Luo et al. (2014) revisaron la literatura existen referente a estos
compuestos, e informaron de la diversidad de rendimientos en su eliminacion. En el caso del NPX
se han identificado rendimientos entre el 43,3 y el 98,6 % en tratamientos de aguas residuales
urbanas existentes en Espafia, Suecia, Reino Unido, los Balcanes y Corea (Luo et al., 2014). Los
rendimientos en la eliminacion de KTP presentan un rango atin mayor, desde un 10,85 al 100%;
para efluentes de EDARs en Espafia, Reino Unido, China, Corea del Sur y los Balcanes (Luo et al.,
2014). Respecto al DCF, En EDARs de Suecia, Grecia, Corea, Suiza y Reino Unido, se ha
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observado que van desde valores negativos a valores por encima del 80 %; es decir, que a veces se

ha detectado mayor cantidad de DCF en los efluentes que en los influentes (Luo et al., 2014).

En los efluentes de las EDARs en Sevilla (Espafia), IBU, NPX y KTP han sido identificados
con concentraciones medias de 8.20, 2.10 y 0.84 pg/L respectivamente (Santos et al., 2009).

Dado que la presencia de estos compuestos en el medio representa un riesgo para el medio
ambiente y para la salud, unido a su distribucion cosmopolita (Evgenidou et al., 2015), entre los
distintos grupos de farmacos, es de interés estudiar los NSAIDs. Dentro de este grupo, se tomaron

como modelo algunos de los compuestos de uso mas extendido y mas frecuentemente encontrados

en aguas: IBU, NPX, KTP y DCF.

1.1.3.4. Los hidrocarburos aromaticos policiclicos (PAHs)

Entre los COPs clasicos se encuentran los PAHs, grupo de xenobidticos identificados como
contaminantes desde hace décadas. Debido a su amplia distribucion y persistencia, unidas a sus
caracteristicas toxicas, carcinogénicas y/o mutagénicas (Busetti et al., 2006), 16 PAHs han sido
incluidos en la lista de sustancias prioritarias de la Union Europea; igual nimero de PAHs fueron
incluidos en la lista equivalente de la Agencia de Proteccion Ambiental de Estados Unidos para

controlar su presencia en el medio ambiente (CE, 2001/2455; USEPA, 1987).

A pesar de las medidas de control establecidas en las ultimas décadas, que han permitido
reducir sus concentraciones en la fauna marina, se ha observado en ecosistemas articos que su
concentracion en tejidos de invertebrados ha aumentado de 10 a 30 veces desde 1985 (Laender et
al. 2011), y han pasado a ser el principal grupo de COPs clésicos en esta region. Similar situacion
ha sido descrita por Khim y Hong (2014) en sedimentos a lo largo de la costa de Corea, donde son
considerados uno de los principales contaminantes. Estos datos son preocupantes, ya que los PAHs

pueden tener efectos carcinogénicos y mutagénicos (Letcher et al., 2010).
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Los PAHs son derivados poliméricos del benceno, compuestos formados por dos o mas
anillos aromaticos fusionados compartiendo un par de 4&tomos de carbono. La estructura resultante
es una molécula donde todos los dtomos de carbono e hidrégeno se encuentran en el mismo plano.
Los diversos PAHs se difieren por el nimero de anillos aromaticos, las posiciones en la que dichos
anillos se fusionan unos con otros, y el nimero, composicion quimica y posicion de los posibles

sustituyentes.

Las caracteristicas fisico-quimicas de los PAHs varian con el peso molecular: la resistencia
de los PAHs a la oxidacion, reduccion y vaporizacion es mayor conforme aumenta el peso de la
molécula, mientras que la solubilidad en agua disminuye. Como resultado, los PAHs difieren en su
comportamiento, distribucidon en el medio y efectos en los sistemas biologicos, pudiendo dividirse

en dos grandes grupos basados en sus caracteristicas fisicas, quimicas y biologicas:

e PAHs de bajo peso molecular, formados por 2, 3 y 4 anillos aromaticos, como naftaleno,
fenantreno, antraceno, fluoranteno o pireno, presentan elevaba toxicidad en los organismos
(Zheng et al., 2007);

e PAHs de alto peso molecular que poseen de cinco a siete bencenos, como el perileno,
rubiceno o coroneno, algunos de los cuales son conocidos por su potencial carcinogénico o

mutagénico.

Como resultado de su estructura quimica, son compuestos muy estables, de naturaleza
hidrofobica con un elevado coeficiente de particion octanol-agua (Kow) y una alta afinidad por la
materia organica (Koc), lo cual juega un papel fundamental en la acumulacion de estos en los
sedimentos de las masas de agua. Estas caracteristicas hacen que los PAHs que llegan al medio
acuatico se asocien facilmente a las particulas suspendidas en la columna de agua, y se sedimenten
en los fondos (Koh et al., 2002; Khim y Hong, 2014). Esta concentracion en los fondos de los
ecosistemas, unida a sus caracteristicas da como resultado una tendencia a acumularse en los

organismos acuaticos (Laender ef al. 2011).

Los PAHs se generan principalmente por la combustién incompleta de la materia orgénica a

elevadas temperaturas (500-900 °C). Las fuentes de PAHs pueden ser de origen natural o
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antropogénico, entre las primeras destacan: los incendios forestales. La cantidad y tipo de los PAHs
originados va a depender de la naturaleza del combustible, del tipo de fuego y la intensidad del
mismo. La actividad volcanica y la biosintesis por parte de microorganismos y plantas, son otras
fuentes naturales de PAHs. Suelen adsorberse sobre particulas atmosféricas y posteriormente llegan
al medio terrestre o acudtico por la deposicion de éstas (Blanchard ef al, 2004). Las fuentes
antropogénicas generan un volumen mucho mayor de PAHs, entre estas cabe destacar, por su
caracter numeroso y difuso, la combustion de los vehiculos que utilizan combustible fosil.
Cualquier otro proceso doméstico o industrial en el que el carbono sea sometido a elevadas
temperaturas producird PAHs, asi se consideran fuentes de los mismos: las calefacciones, plantas
industriales que requieran quema de combustibles, plantas generadoras de derivados del petréleo,
etc. Algunos PAHs se utilizan en medicina y para la fabricacion de plasticos y pesticidas pero esta
produccion comercial no es una fuente significativa de estos compuestos para el medio ambiente

(Blanchard et al., 2004; Brandli et al., 2007)

Los PAHs han sido considerados uno de los grupos de COPs mas complicados de eliminar,
debido a la elevada estabilidad que les confieren sus caracteristicas fisico-quimicas (Volkering y
Breure, 2003). Estos compuestos llegan a las EDARs provenientes de las aguas residuales
domésticas, las aguas industriales, asi como de posibles vertidos accidentales, y tras deposicion
atmosférica arrastrados por las escorrentias superficiales (Blanchard et al., 2004; Sanchez-Avila et

al., 2009).

Diversos autores indican que aumentan considerablemente las concentraciones de PAHs en
las aguas residuales durante el periodo invernal, cuando se dispara el consumo de las calefacciones
domésticas. Pudiendo llegar a ser 10 y 20 veces superiores a las registradas durante el resto del afio,
Manoli y Samara (1999) registran este fenomeno en la ciudad de Tesalonica (Grecia), Pham y
Prolux (1997) lo hacen en la region de Montreal (Canadd) y Blanchard et al. (2004) en el area de
Paris, este ultimo también determind una relacion entre los periodos de lluvias y el aumento de la

presencia de PAHs en las aguas residuales urbanas debido a la escorrentia superficial.

Por consiguiente, las concentraciones de PAHs en aguas residuales son bastante diversas.

Para aguas residuales de origen mixto, se han registrado valores en un rango de 2.69-27.7 pg/l
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(Tabla 1.5). Con una mayor presencia de compuestos de bajo peso molecular (2-4 anillos

aromaticos) (Blanchard et al., 2004).

Se ha detectado fluoranteno en bajas concentraciones (de media 1,17 ng/L) en aguas

subterraneas de Barcelona (Teijon et al., 2010). También detectaron benzo(a)pireno y otros PAHs,

Tabla 1.5. Concentraciones de PAHs detectadas en aguas residuales.

Aguas residuales urbanas y S PAHs (p/L) Referencia

mixtas

Paris 27.7 Blanchard et al., 2004
Matard 2.69-26.4 Sanchez-Avila et al., 2009
Venecia 3.36-4.62 Busetti et al., 2006
Tesaldnica 11.2 Manoli y Samara, 2008

La naturaleza hidrofoba y lipofilica de estos compuestos, que determina que sean facilmente
asociados a la materia organica particulada, hace que la mayoria de los PAHs se encuentran
asociados a la materia organica del agua residual que llega a las EDARs, esta distribucion se hace
mas acusada a medida que aumenta el numero de anillos aromaticos de los PAHs. A medida que
aumenta el numero de anillos aromaticos va disminuyendo la cantidad de PAH presente en la fase
disuelta: 2 anillos (65%), 3 anillos (31%), 4 anillos (26%), 5 anillos (21%), 6 anillos (20%) (Byrns,
2001; Blanchard et al., 2004). Por tanto, los PAHs son facilmente retirados del agua residual tanto
en la primera etapa del tratamiento como en la segunda por medio de los decantadores y se

concentran en la corriente de tratamiento de fangos (Busetti et al., 2006).

Existen otras vias de retirada de PAHs en los tratamientos de fangos activos tales como la
volatilizacion, la adveccion, la biodegradacion/biotransformacion (en funcion de los metabolitos
secundarios resultantes) y el arrastre por aire (air-stripping). Estos procesos tienen mayor o menor
importancia en funcioén de las caracteristicas del compuesto (coeficiente de particiéon octanol/agua
Log K., constante de Henry Log H,, peso molecular), las caracteristicas del agua residual, del tipo

de proceso y de las condiciones de operacion (Tiempo de Retencion Hidraulica, Tiempo de
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Retencion Celular) (Byrns, 2001, Manoli y Samara, 2008). Esto supone que a menor nimero de
anillos aromaticos se observa mayor facilidad de eliminacion en los tratamientos de aguas

residuales (Zheng et al., 2007; Blanchard et al., 2001).

Algunos resultados indican que los tratamientos de fangos activos presentan una elevada
eficiencia en la retirada de los PAHs del agua residual que puede alcanzar el 92%, otros autores
encontraron rendimientos menores (entre 37-89% dependiendo del PAHs) (Blanchard et al., 2004;
Manoli y Samara, 2008). Por otro lado los rendimientos para tratamientos quimicos se sitiian entre

el 61% y el 78% (Vogelsang et al., 2006), bastante inferiores a los obtenidos en los CASP

1.1.4. Los Biorreactores de Membrana sumergida y su papel en la eliminacion de

xenobioticos

La eliminacién de los contaminantes xenobioticos en los sistemas de tratamiento de aguas
residuales depende de las caracteristicas del compuesto y de la naturaleza del proceso. Diversos
estudios confirman que muchos xenobidticos son relativamente eliminados durante los
tratamientos convencionales de fangos activos sin embargo otros apenas son eliminados y alcanzan
las masas de agua a través de los efluentes de EDARs convencionales. Teniendo en cuenta las
caracteristicas expuestas sobre los xenobioticos, se hacen necesarios tratamientos complementarios
a los convencionales o tratamientos alternativos para garantizar la eliminacion de dichos

compuestos.

Como alternativa a los tratamientos de fangos convencionales para el tratamiento de aguas
residuales se encuentran los biorreactores de membrana sumergida (MBR). El principio del
proceso biologico de degradacion es el mismo que en los fangos activos convencionales, salvo que
la separacion sélido-liquido del fango activo se realiza por filtracion a través de una membrana
(Judd, 2011). Los primeros ensayos sobre el uso de fangos activos combinados con membranas
datan de la década de 1960, pero hasta la década de los 80s no se desarrollan determinados avances
que permiten su implantacién con usos comerciales. En 1993 se construyen en Japon las primeras
plantas de tratamiento de aguas basadas en la combinacion de membranas con un sistema de

fangos activos (Aya, 1994). A lo largo de la década de 1990 se produce un desarrollo notable de
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los MBR que pasan a consolidarse como una alternativa a los CASP, siendo actualmente una
tecnologia madura, establecida en miles de plantas que tratan aguas residuales urbanas e

industriales en todo el planeta (Judd, 2011; Krzeminski et al., 2017).

Se estima que para el afio 2019 mas de 5 millones de metros cubicos de aguas residuales
seran tratados diariamente en todo el mundo mediante plantas de tratamientos de aguas con
tecnologia MBR. Actualmente las principales investigaciones sobre MBR tienen como objetivo
aspectos relacionados con el ensuciamiento y limpieza de las membranas, la modelizacion de los
procesos, la adicion de carbon activo, el tratamiento de aguas residuales industriales y la

eliminacion de contaminantes emergentes (Krzeminski et al., 2017).

Los sistemas MBR presentan ciertas ventajas:

e construccion de instalaciones mas reducidas, el proceso MBR requiere menos espacio que
los CASP reduciendo costes ¢ impactos en el medio (Judd, 2008).

e control independiente del tiempo de retencion hidraulica (HRT) y el tiempo de retencion
celular (SRT), el sistema MBR que permite trabajar con HRT y SRT considerablemente
mayores a los habituales. El elevado SRT puede permitir el desarrollo de comunidades
microbianas de lento crecimiento y capaces de degradar compuestos mas complejos,

ademas de reducir la produccion de la purga (Judd, 2008).

e comportamiento mas robusto frente a muchas variaciones en el agua residual a tratar

(Arévalo et al., 2012).
e cfluentes de mayor calidad, (Judd, 2008; Arévalo et al., 2012).

La calidad del efluente de un sistema MBR es comparable a la de sistemas que combinan un
CASP con una etapa de tratamiento terciario (Arévalo et al., 2009). Los MBR alcanzan una
elevada eficacia en la eliminacion de materia orgénica (DBOs y DQO) y nutrientes (N, P), asi
como la total eliminacion de los sélidos en suspension (Mozo et al., 2011). Respecto a indicadores
bacterianos fecales, también presentan una alta eficacia en su eliminacion (Arévalo et al., 2012).

No obstante, al tratarse de una tecnologia de expansion relativamente reciente, existe menos
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conocimiento sobre el comportamiento de los MBR en la eliminacion los xenobidticos. Debido  a
las particularidades del proceso de MBR, el comportamiento de estos contaminantes puede ser
distinto al observado en los CASP dependiendo de las caracteristicas del proceso y la naturaleza
de la sustancia (Clara et al., 2005; Maeng et al., 2013). Se considera que la asociacion con el fango
y la biodegradacion son los principales mecanismos de eliminacidon para muchos los contaminantes
orgénicos. Estos mecanismos estan estrechamente influenciados por el HRT y el SRT, parametros

que en los MBR presentan mayores valores que en los sistemas de fagos activos.

Como consecuencia de sus caracteristicas apolares e hidrofobas, muchos xenobidticos
tienden a asociarse con las particulas y la biomasa durante el tratamiento biologico; esto sugiere
que los sistemas MBR tenderian a retirar los compuestos de la fraccidon acuosa y concentrarlos en
el fango. (Belgiorno et al., 2007). Por tanto, un mayor SRT puede permitir el desarrollo de
microrganismos de crecimiento lento capaces de degradar determinados xenobidticos. Por otro
lado, un elevado HRT provee al sistema de mayor tiempo de contacto entre el agua a tratar y la

biomasa responsable del proceso de degradacion.

En la tltima década, distintos autores han llevado a cabo investigaciones para evaluar el
comportamiento de los MBR en la eliminacion de determinados grupos de contaminantes
emergentes. Como resultado se ha informado de la eficacia de los MBR para la eliminacion de
algunos de estos compuestos, en muchos casos superior a las observadas en sistemas CASP (Luo
et al, 2014; Vieno y Sillanpéé, 2014). Los sistemas MBR podrian presentar mayores rendimientos
en la eliminacion de xenobidticos, dado que pueden mantener unos HRT y SRT mucho mas
elevados (Vieno y Sillanpdi , 2014, Luo ef al 2014). Maeng et al. (2013), estudiaron la eliminacién
PPCPs mediante sistemas MBR a escala de laboratorio trabajando a tres SRT distintos (8, 20 y 80
d) concluyendo que para determinadas sustancias, entre las que se encuentra el KTP, el
rendimiento en la eliminacion esta directamente relacionado con el SRT. Sin embargo, a pesar de
que los MBRs pueden presentar mayores rendimientos en la eliminacion de algunos compuestos,
otros pueden presentar una menor biodegradabilidad y mostrar rendimientos limitados a la hora de

su eliminacion (Kruglova et al., 2016).
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Trinh et al. (2016) estudiando un MBR durante un periodo anual, ha encontrado una alta
eliminacion de determinados compuestos como atenolol (> 80%), cafeina (>95%) o naproxeno (>
95%), mientras que el mismo MBR no era capaz de eliminar el 50% del DCF presente en el
influente. Otros autores han realizado estudios comparados entre sistemas MBR y CASP, Clara et
al. (2005) informaron de resultados muy parecidos en ambos sistemas en cuanto la eliminacion de
IBU, un compuesto facilmente degradable. Radjenovic et al. (2007) encontraron mayor
rendimiento en la eliminacion en el MBR para distintos NSAIDs, superiores al 90% para IBU,
NPX y KTP, excepto para el DCF que era mayor de un 80%; los cuatro NSAIDs eran eliminados
mas eficazmente en el MBR, pero en el caso del DCF y KTP, el rendimiento en el MBR era entre

un 70 y un 80% mayores que los registrados en el CASP.

Otros xenobidticos como el gemfibrozil, el atenolol y algunos antibidticos presentaban el
mismo comportamiento; sin embargo para la CBZ registraron rendimientos negativos con un
incremento de la concentracion de CBZ tras el tratamiento, este incremento era mas notable en el
MBR (Radjenovic et al., 2007). Este suceso también fue descrito para el DCF en CASP, que en
efluentes de EDARs del Sur de Suecia estaba presente a concentraciones dos veces mayores a la
registrada en el influente (Zorita et al. 2009); Kim et al. (2007) obtuvo similares resultados en

MBRs (incrementos del 300 % en la concentracion de DCF).

Las principales vias de eliminacion retirada de los PAHs presentes en los tratamientos de
fangos activos son la volatilizacion, la adveccion, la biodegradacion/biotransformacion (en
funcién de los metabolitos secundarios resultantes) y el arrastre por aire (air-stripping). Estos
procesos tienen mayor o menor importancia en funcion de las caracteristicas del compuesto
(coeficiente de particion octanol/agua Log K,,, constante de Henry Log H,, peso molecular), las
caracteristicas del agua residual, del tipo de proceso y de las condiciones de operacion (SRT y
HRT) (Manoli y Samara, 1999 y 2008; Byrns, 2001). La naturaleza hidr6foba y lipofilica de estos
compuestos determina que sean facilmente asociados a la materia orgénica particulada y. unidos a
ésta, son facilmente retirados del agua residual tanto en la primera etapa del tratamiento como en la
segunda y se concentran en la corriente de tratamiento de fangos (Beck et al., 1996; Busetti et al,

2006).
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Algunos resultados indican que los CASP presentan una elevada eficiencia en la
eliminacién de los PAHs presentes en residuales, superiores al 90 % (Sanchez-Avila et al., 2009),
otros autores encontraron rendimientos menores (entre 37-89%, dependiendo del PAHs) (Manoli y
Samara, 2008). Por otro lado los rendimientos para tratamientos quimicos se sitian entre el 61% y

el 78% (Vogelsang et al., 2006), bastante inferiores a los obtenidos en los CASP.

Tabla 1.6. Rendimientos en la eliminacion de PAHs (%) para sistemas CASP y MBR (Fatone et al.,
2011).

PAH ASTP-A MBR - A ASTP - B MBR - B
Naftaleno 24 56 88 94
Fenantreno 73 77 94 88
Pireno 33 na 86 88
Fluoranteno 72 na 91 87

En el caso de los MBRs, los rendimientos en la eliminacioén de los PAHs son similares a los
observados en los CASP. Para algunos compuestos e instalaciones, el MBR puede presentar un

rendimiento algo mayor o menor que el CASP (Tabla 1.5.), sin embargo no esta claro el motivo de

estas diferencias.

Teniendo en cuenta lo expuesto, los MBR representan una buena alternativa a tener en

cuenta para la eliminacion de determinados xenobiodticos.

1.2. Definicion del problema y justificacion del trabajo de investigacion

La tecnologia MBR se ha mostrado eficaz en la eliminacion de materia organica disuelta,
reduccion de nitrégeno y desinfeccion fisica de las aguas residuales. Por otro lado, los mecanismos
por los cuales son parcialmente eliminados los diferentes xenobiodticos en los CASP de aguas
residuales son la biotransformacion o biodegradacion, la volatilizacidn o la adsorcion sobre fango,

dependiendo de la naturaleza del compuesto. Determinadas variables del proceso bioldgico como
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el SRT Y HRT afectan a la eliminacién de estas sustancias (Clara et al., 2005b; Radjenovic et al.,
2007), y los MBRs presentan mayores valores que los tratamientos convencionales para estos

parametros, pudiendo representar una interesante opcion para su eliminacion.

Recordemos que los xenobidticos son un grupo extremadamente amplio, los distintos
compuestos tienen naturalezas quimicas diferentes y por tanto su comportamiento durante el
tratamiento de aguas residuales y en el medio ambiente es muy diverso, del mismo modo que los
riesgos que pueden representar para el medio ambiente y la salud publica. Durante los ultimos
quince afios, diversos autores han centrado sus esfuerzos en el estudio de los xenobidticos, y
aunque estos estudios han aportado mucha informacién para entender el comportamiento de estos
contaminantes, podriamos aventurarnos a considerar que, ain hoy solo conocemos la punta del
iceberg, es necesario identificar los mecanismos adecuados para la correcta eliminacion de estos
compuestos de las aguas residuales, mediante la aplicacién de nuevos tratamientos de depuraciéon o

el desarrollo de los existentes.

Por tanto, es primordial realizar nuevas investigaciones en el campo de los xenobidticos que
aporten mas conocimiento sobre el comportamiento, los efectos, el destino y la eliminacion de
dichas sustancias durante el ciclo del agua. De esta forma, este estudio pretende analizar el
comportamiento de determinados contaminantes xenobioticos a lo largo del tratamiento de aguas

residuales urbanas en MBR, y la eliminacién de los mismos.

Entre los distintos xenobidticos, se han seleccionado tres grupos de compuestos que llaman

la atencion por distintos motivos:

e Farmacos que presentan una elevada resistencia a los tratamientos convencionales y por
tanto una elevada persistencia en el medio ambiente, como la carbamacepina y el
diclofenaco (DCF), cuyos efectos negativos para el medio ambiente presentan un riesgo

considerable.

e Farmacos considerados menos resistentes a la degradacion, pero de abundante uso, como el

ibuprofeno (IBU), naproxeno (NPX) y el ketoprofeno (KTP).
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Hidrocarburos aromaticos policiclicos (PAHs), cuya elevada toxicidad, persistencia y

distribucion les hace representar un serio riesgo para la salud publica y el medio ambiente.

1.3. Diseiio y estructura del Trabajo de Investigacion

El presente trabajo de investigacion se ha desarrollado como resultado del Proyecto de
Investigacion Estudio de Tecnologias Avanzadas para la Eliminacion de Nutrientes y Xenobioticos
en el Tratamiento de Aguas Residuales. (Subvencionado por la Secretaria de Estado de Medio
Rural y Agua del Ministerio de Medio Ambiente y Medio Rural y Marino con n°® de referencia
094/RN08/03.1), en cuyo desarrollo colaboraron el grupo de investigacion Tecnologias para la
Gestion y el Tratamiento del Agua (TEP-239) de la Universidad de Granada y el departamento de
I+D de la empresa CADAGUA.

Uno de los objetivos del mencionado proyecto fue “Valorar la capacidad de retenciéon y
eliminacion de los xenobioticos mas destacados en aguas residuales urbanas mediante un sistema
MBR”. Para ello se seleccionaron dos de los grupos de xenobidticos mas importantes, los farmacos

entre los considerados contaminantes emergentes y los PAHs entre los contaminantes clésicos.

Los farmacos, son uno de los grupos de contaminantes emergentes cuyas entradas al medio
ambiente han experimentado un mayor crecimiento en los Ultimos afos. Sus potenciales efectos
negativos varian de unos a otros al ser un grupo muy diversos, como ya se expuso hay mas de 3000
farmacos reconocidos en Europa. Algunos firmacos presentan una mayor degradacion, entre ellos
destacan los NSAIDs que al ser muy consumidos, son constantemente detectados en el medio
acuatico. Otros farmacos tienen unas tasas de consumo menores pero, debido a su elevada
resistencia a la degradacion, pueden presentar una elevada persistencia en el medio acuatico; entre
estos compuestos se selecciond la carbamacepina. Todos los farmacos estudiados durante la
presente investigacion han sido identificados como causantes de distintos efectos negativos para
los organismos vivos, y por tanto es necesario profundizar en el conocimiento sobre su

comportamiento y su eliminacion, que permitan un mejor control de estas sustancias.
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Los PAHs fueron seleccionados porque son un grupo con una amplia distribucién y elevada
persistencia, reconocidos como contaminantes desde hace décadas por sus efectos toxicos,
carcinogénicos y mutagénicos. A pesar de ser considerados como contaminantes prioritarios en
Europa y EEUU, y de las medidas para su control llevadas a cabo, siguen siendo contaminantes
habituales en muchos ecosistemas. Por tanto pueden considerarse uno de los grupos de COPs mas
importantes, y aun requieren estudios que puedan ayudar a su mejor control y eliminacién con el

objetivo de reducir los riesgos que representan para el medio ambiente y la salud publica.

Para el desarrollo de la investigacion se realizé un seguimiento de la presencia de diferentes
contaminantes en las aguas residuales urbanas. Entre los PAHs fueron habituales el fenantreno,
fluoranteno y pireno; mientras que entre los farmacos, se detectd frecuentemente la presencia de
algunos NSAIDs como el diclofenaco, ibuprofeno, naproxeno y ketoprofeno, y otros farmacos con
mayor resistencia a la degradacion entre los que destaca por sus caracteristicas la CBZ. Sobre estas
sustancias se valoro la eficacia y eficiencia en su eliminacion mediante la tecnologia MBR. Para
determinar la capacidad de eliminacidon/retencion de los diferentes xenobidticos se utilizd una
instalacion experimental a escala real, trabajando en continuo y alimentada con agua residual

urbana pretratada.

La instalacion experimental, disefiada por el grupo de investigacion de la Universidad de
Granada, constaba de dos sistemas MBR experimentales, ambos configurados en pre-
desnitrificaciéon y compuestos por un biorreactor andxico, un biorreactor aireado y un tanque de
membranas. Uno de los biorreactores estaba equipado con membranas planas de microfiltracién
(Kubota) con 0,4 pm de didmetro medio de poro fabricadas en polietileno clorado. El otro
biorreactor estaba equipado con membranas de fibra hueca de ultrafiltraciéon (Zenon-General
Electric Company), cuyo tamaino medio de poro era de 0,034 pm, con una trenza textil interior
recubierta con polivinilidenfluoruro (PVDF). El disefio de la instalacion se realizo por el grupo
investigacion Tecnologias para la Gestion y Tratamiento del Agua de la Universidad de Granada,
y posteriormente se ha modificado en funcién de los requerimientos de las investigaciones y los
problemas operacionales surgidos. La instalacion se sitlla en la estacion depuradora de aguas

residuales EDAR-Sur de la ciudad de Granada, ambos MBR son alimentados con agua residual
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urbana proveniente del pretratamiento de la EDAR-Sur tras el desbaste, desarenado y

desengrasado.

Como novedad tecnologica se presenta el estudio de la eliminacion de contaminantes
emergentes mediante la tecnologia MBR en una instalacion experimental a escala real, trabajando
con HRT y SRT maés elevados de los habituales para esta tecnologia en instalaciones reales y de
forma simultdnea a la eliminacidon de materia organica y nitrégeno del agua. Estudios previos han
demostrado que mayores SRTs incrementan el rendimiento en la eliminacion de determinados
xenobidtcios debido al incremento de la diversidad microbiana y a mayor tiempo de contacto entre
el fango activo y los compuestos orgdnicos. Pueden verse incrementados diferentes mecanismos
como la asociacion con la biomasa o la biodegradacion al posibilitar el crecimiento de
determinados microorganismos de lento crecimiento capaces de degradar compuestos resistentes.
Por este motivo, durante la realizacion del presente trabajo, el HRT fue de 34 horas para el andlisis
de los PAHs, y de 35 horas para los realizados con el resto de sustancias. Mientras que el SRT fue
de 12 y 25 dias para los PAHs, para los NSAIDs fue de 37 dias y en el caso de la CBZ se

alcanzaron los 40 dias de SRT.

Esta tesis doctoral estd dividida en las siguiente secciones: introduccion, objetivos, capitulos
intermedios para las distintas etapas de la investigacion (capitulos 3, 4, 5 y 6), conclusiones, y

lineas futuras de investigacion.

En el capitulo de Introduccion se realiza una revision de la literatura cientifica, comenzando
por la problematica de la escasez de recursos hidricos y como la reutilizacion de las aguas se
presenta como posible solucidn, posteriormente se evaltian los riesgos que podria acarrear la
presencia de xenobioticos en las aguas residuales tratadas y en las aguas regeneradas, centrandonos
en dos grupos representativos (los farmacos y los PAHs). Finalmente se repasa la literatura
referente al uso de MBR como tecnologia para el tratamiento de aguas residuales y sus ventajas
respecto a las CASP que podrian hacerla una herramienta eficaz en el control de estos
contaminantes. Por tanto la definicion del problema y la motivacion de la investigacion quedan

expuestos en este apartado.
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El capitulo de Objetivos recoge el objetivo principal del estudio, asi como los objetivos

distintos objetivos secundarios de cada etapa de la investigacion.

Los capitulos intermedios cubren las distintas partes de la investigacion e incluyen sus
propias secciones de introduccion, materiales y métodos, resultados y discusion, y conclusiones.

Todos han sido publicados en distintas revistas cientificas.

Capitulo 3: Comportamiento y destino de un farmaco con elevada resistencia a la
degradacion (Comportamiento y efectos de las carbamacepina en un sistema MBR para el
tratamiento de aguas residuales urbanas, trabajando con elevados tiempos de retencion celular e
hidraulica). Capitulo 4: Determinar el comportamiento y la eficiencia en la eliminacion de los
NSAIDs (Comportamiento de los principales farmacos antiinflamatorios no esteroideos en
biorreactor de membrana sumergida tratando agua residual urbana con un elevado tiempo de
retencion hidraulica y celular). Capitulo 5: conocer los principales mecanismos que intervienen en
la eliminacion de los PAHs (Eliminacion de hidrocarburos aromdticos policiclicos en agua
residual mediante un biorreactor de membrana sumergida). Debido a los resultados obtenidos en el
capitulo 5, se considerd oportuno seguir profundizando en el comportamiento de los PAHs para
comprender mejor su eliminaciéon mediante el arrastre por aire, y poder descartar la presencia de
otro mecanismo relevante en su eliminacion. Para ello se realizdo otro estudio recogido en el
capitulo 6 (Eliminacion de bajas concentraciones de fenantreno, fluoranteno y pireno de agua

residual urbana mediante tecnologia MBR).

Para concluir, el capitulo de Conclusiones recoge las principales deducciones y resultados
obtenidos mediante la presente investigacion. Y en el capitulo de Lineas futuras de investigacion
recoge aquellas cuestiones no resueltas o resultantes de las respuestas encontradas mediante esta

investigacion, que requieren de especial atencion en investigaciones futuras.
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CAPITULO 2
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2. Objetivos de la investigacion

El objetivo principal del trabajo de investigacion es valorar la eficacia de la tecnologia de
biorreactores de membranas sumergida (MBR) en la eliminacion de xenobidticos de las aguas
residuales urbanas bajo condiciones de elevado tiempo de retencion celular (SRT) y elevado

tiempo de retencion hidraulica (HRT).

Para ello se determind la presencia de los diferentes contaminantes en el agua residual de
alimentacion, en las distintas etapas del proceso MBR y en el efluente, con el objeto de realizar
balances de materia para cada uno de los contaminantes considerados. Teniendo en cuenta los
diferentes compuestos analizados durante la investigacion se establecen los siguientes objetivos

secundarios:

e Evaluar el comportamiento y destino de la CBZ presente en agua residual urbana durante el
tratamiento en un MBR a escala real, trabajando con un SRT y un HRT mayores que los
utilizados habitualmente en instalaciones reales, asi como su efecto en la actividad

bacteriana y eficiencia del proceso (Capitulo 3).

e Determinar el comportamiento y la eficiencia en la eliminacion de ibuprofeno, diclofenaco,
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naproxeno y ketoprofeno presentes en aguas residuales urbanas durante el tratamiento
mediante un MBR experimental a escala real, trabajando con elevados valores de SRT Y

HRT (Capitulo 4).

e Conocer los principales mecanismos que intervienen en la eliminacion de los PAHs
existentes en el agua residual urbana durante el tratamiento en un MBR mediante ensayos a

escala de laboratorio y valorar su potencial toxicidad sobre el proceso bioldgico (Capitulo
5).

e Determinar los principales mecanismos que intervienen en la eliminacion de los PAHs en

un sistema MBR a escala real, tratando agua residual con bajas concentraciones de PAHs
(Capitulo 6).
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CAPITULO 3

Este capitulo corresponde al articulo titulado "Carbamazepine behaviour and effects in an

urban wastewater MBR working with high sludge and hydraulic retention time" publicado en

Journal of Environmental Science and Health, Part. A: Toxic/Hazardous Susbstances and

Environmental Engineering en Mayo de 2016.
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3. Comportamiento y efectos de las carbamacepina en un sistema
MBR para el tratamiento de aguas residuales urbanas, trabajando con

elevados tiempos de retencion celular e hidraulica.

3.1. Introduccion

Los farmacos y productos de higiene y cuidado personal (pharmaceuticals and personal care
product, PPCP), los cuales se han asociado con diversos efectos negativos en organismos acuaticos y
en sus habitats, son consumidos globalmente y por tanto son frecuentemente detectados en el medio
acuatico (Ruhmland et al., 2015). Actualmente, existe consenso respecto a que las estaciones
depuradoras de aguas residuales (EDAR) convencionales no estdn disefiadas para la eliminacién
cuantitativa de microcontaminantes (Binelli et al., 2014) y sus efluentes constituyen la principal via

por la cual los farmacos de consumo humano llegan a las masas de agua (Zhang et al., 2008).

La carbamacepina (CBZ), un firmaco antiepiléptico de uso oral, es excretado en formas
metabolizadas a través de las heces y la orina (Zhang ef al., 2008). Este farmaco es un
microcontaminante con muy pobre biodegradabilidad, considerado uno de los farmacos mas

recalcitrantes (Zhang et al., 2011) existente en los influentes de las EDARs de todo el mundo,

43



Eliminacion de xenobidticos de aguas residuales urbanas mediante biorreactores de membrana

sumergida

presentando concentraciones de 0,04 — 4,4 pug/L (Clara et al., 2005; Kim et al., 2007; Vieno et al.,
2007; Carranza-Diaz et al., 2014). El bajo rendimiento en la eliminacion de la CBZ durante los
tratamientos de aguas residuales puede atribuirse a sus propiedades fisico-quimicas (Bernhard et al.,
2006; Zhou et al., 2011) y su pobre eliminacion estd relacionada con la sorcion sobre las superficies

organicas disponibles ( Zhang et al., 2011; Carranza-Diaz et al., 2014).

Los biorreactores de membrana sumergida (MBR) representan una tecnologia emergente en
el tratamiento de aguas residuales basada en la combinacion de un proceso biologico de fangos
activos con una separacion fisica solido/liquido realizada por una membrana, capaz de producir
efluentes directamente reutilizables (Arevalo et al., 2012). En funcién de la calidad final deseada
para el agua tratada, pueden utilizarse diferentes configuraciones en los sistemas MBR (Gonzalez-
Perez et al., 2012), ademas los MBR pueden operar con elevados tiempos de retencidon celular
(SRT) y/o elevados tiempos de retencion hidraulica (HRT) (Arevalo ef al., 2012; Santos et al.,
2010), los cuales podrian permitir el desarrollo de bacterias de crecimiento lento y comunidades
microbianas mas diversas, capaces de degradar compuestos organicos especificos (Aubenneau et
al., 2010). Por otra parte, es posible mantener una mayor concentraciéon de biomasa en el sistema
gracias a los mayores SRT, de este modo el contacto entre las superficies organicas y los
microcontaminantes es posible. Bajo estas condiciones operacionales, diversos PPCPs podrian
acumularse en el interior del sistema (Maeng et al., 2013). Sin embargo, una elevada concentracion
de PPCPs puede afectar negativamente a las comunidades bacterianas del fango activo, generando
posibles cambios en las distintas poblaciones bacterianas, en la capacidad de tratamiento del sistema

y en la calidad del efluente final (Ahmed et al., 2012).

La eficacia de los MBR en la eliminacion de microcontaminantes estd relacionada con la
capacidad del sistema para funcionar bajo condiciones operacionales no convencionales, tales como
un elevado SRT y un elevado HRT. Debido a las caracteristicas de las CBZ, se ha trabajado con
sistemas MBR con elevado HRT con la intencién de permitir un contacto mas prolongado entre la
CBZ y las particulas del fango (Bernhard et al., 2006; Radjenovic et al., 2009; Maeng et al., 2013).
De esta forma, un HRT muy elevado, quizés, podria ayudar a la eliminacién de la CBZ mediante la

sorcion sobre las particulas del fango y/o mediante la biodegradacion.
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Por tanto, el objeto del presente estudio fue evaluar el comportamiento y el destino de la
CBZ, presente en aguas residuales urbanas, durante el tratamiento en un MBR experimental a escala
real, trabajando con valores de SRT y HRT mas elevados que los utilizados habitualmente en las
instalaciones reales. Asi mismo, los posibles efectos sobre el rendimiento del sistema y la actividad

bacteriana fueron monitorizados y evaluados mediante respirometria.

3.2. Materiales y Métodos

3.2.1. La planta piloto

Para la realizacion de este estudio se utilizo6 una instalacion experimental a escala real, con
capacidad para tratar 10,8 m® d”'. El sistema estaba formado por un biorreactor anoxico (4 m*), un
biorreactor aireado (20 m®) y un reactor de membranas (4 m?), donde el fango activo y el permeado
fueron separados, trabajando con una configuracion en pre-desnitrificacion (Fig. 3.1). El fango era
purgado diariamente desde el biorreactor aireado, con la finalidad de obtener un SRT de 40 dias. El

HRT para la instalacién completa fue de 35 horas.

El reactor de membranas fue equipado con membrana hidrofébica plana de microfiltracion
(MF-FS) fabricadas por la compafiia Kubota (Japén), trabajando con un caudal constante de
permeado Q = 0.42 m* h'' y un caudal de recirculacion entre biorreactores de 4Q. Las membranas
fabricadas en polietileno clorado (PE) presentaban un tamafio de por medio de 0,4 um. El sistema
estaba alimentado con agua residual urbana real, tras pasar por un tamiz con una luz de malla de
Imm. Influente, efluente, purga, y pardmetros operacionales tales como oxigeno disuelto (OD), pH,
temperatura, y presion transmembrana (TMP) fueron continuamente monitorizados. La tabla 3.1

recoge las principales caracteristicas del fango activo del MBR analizado.
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Figura 3.1. Diagrama esquematico de la instalacion MBR.

3.2.2. Procedimiento experimenta

Para el balance de la CBZ, se afiadi6 CBZ (Sigma-Aldrich. Nimero CAS 298-46-4) al
influente del MBR, y se tomaron muestras de influente, efluente, purga, y fango activo de los
diferentes reactores. Se tomaron muestras compuestas diarias de cada punto, mediante el uso de una

bomba peristaltica reversible; las muestras eran almacenadas en botellas de 5 L de cristal oscuro con

1

tapon de teflon, manteniendose refrigeradas a 4 °C, analizdndose durante las siguientes 48 h.
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Antes, durante, y después de la adicion de CBZ, el funcionamiento del sistema MBR fue
evaluado mediante el andlisis de la concentracion de los sélidos en suspension totales y volatiles en
los reactores, los requerimientos de oxigeno y la calidad del efluente (DQO y nitrogeno total), los
cuales fueron controlados para evaluar los efectos de las concentracion de CBZ en el

funcionamiento del tratamiento MBR.

3.2.3. Ensayos respirométricos y analisis microbiolégico

Se realizaron andlisis respirométricos en ausencia y presencia de CBZ, con la intencion de
evaluar su influencia en la actividad bacteriana. La velocidad de consumo de oxigeno o tasa de
respiracion (OUR) fue vigilada bajo condiciones enddgenas y exdgenas con etanol como sustrato.
Para asegurar un estado endégeno del fango, se tomaron muestras de fangos activos del biorreactor
aireado de la instalacion experimental, y se mantuvieron bajo aireacion durante 24h antes de
realizar los ensayos de respirometria. Posteriormente, el fango activo se depositd dentro del
respirometro (Surcis BMT, Espaiia), donde se midi6 en continuo la concentracion de oxigeno
disuelto en el seno del reactor, y el dato era registrado cada 2 segundos. El respirometro trabajo en
modo estatico de operacion para la determinacion del OUR. Todos los experimentos se
desarrollaron a una temperatura constante de 20 °C controlada mediante un bafio termostatico
conectado al respirometro. El pH también se mantuvo constante, dentro del rango de 7,0 a 8,0. Los

experimentos se llevaron a cabo con presencia y ausencia de 10 pg/L de CBZ.

Se realizaron ensayos para determinar la tasa de respiracion exogena (Rs) del fango activo,
en ausencia de CBZ y con diferentes concentraciones de CBZ: 1, 10, y 100 ug/L. La linea base para
el oxigeno disuelto se fijo mediante el uso de un fango en estado endogeno, y tras afiadirle una
determinada cantidad de sustrato (acetato sddico y cloruro amonico) se calculd la tasa de
respiracion del fango. Esa misma muestra de fango activo era alimentada de nuevo con sustrato y

CBZ para analizar la actividad microbiana.
Para determinar la presencia, en el fango activo, de microorganismos cultivables capaces de
degradar CBZ se utiliz6 una adaptacion del medio de cultivo de sales elementales con agar (Basal

salt medium, A-BSM) (Miller et al., 2004). 1 mL de fango activo proveniente del biorreactor
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anoxico o el biorreactor aireado era diluido en 1 mL de agua destilada estéril, seguidamente se
realizaban diluciones seriadas. Entonces, 1 mL de cada dilucion se esparcia sobre una placa de Petri
con medio de cultivo A-BSM sin otra fuente de carbono. Las placas eran pulverizadas con una
solucion de CBZ (1mg/mL en una mezcla de hexano/acetona (1/1)) y eran conservadas en oscuridad
a temperatura constante (20°C). Durante un periodo de seis semana se observd la aparicion y

desarrollo de colonias.

3.2.4. Métodos analiticos

La determinacion de la concentracion CBZ se realizé seglin el método EPA-1694 mediante
cromatografia liquida acoplada a espectrometria de masas (HPLC-MS-MS) (USEPA, 2007). Para la
extraccion de los compuestos del fango y el agua residual se utilizé un sistema SPE-HLB (Solid
Phase Extraction—Hydrophilic Lipophilic Balance) Spark Holland, equipado con un moédulo de
cartuchos Prospekt con relleno Oasis HLB, en linea con un automuestreador MIDAS (Spark
Holland BV, Paises Bajos). Las muestras, volumen de 5 mL, eran filtradas, se trataban la fase solida
y la liquida y se extraian los analitos por separado; posteriormente eran combinados antes de su
paso por el HPLC-MS/MS. Para la determinacion analitica se utiliz6 un HPLC MS/MS modelo
Agilent Serie 1200 (Agilent Technologies, Santa Clara, CA, EEUU) equipado con detector de
masas triple cuadrupolo modelo Agilent 6410. Las separaciones se realizaron con una columna
Agilent ZORBAX Eclipse XDB C18 (4.5 mm. i.d. x 50 mm., tamafio de particula 1,8 um). Las
extracciones se llevaron a cabo a pH 2, mediante ionizacién por electrospray en modo positivo

(ESI+).

La DQO se midié mediante el método de oxidacion acida con dicromato potasico a reflujo
cerrado, y la DBOs fue determinada con el método manométrico (APHA, 2012). Los so6lidos en
suspension totales (SST) en el fango activo se calcularon con el método gravimétrico utilizando
filtros de 0,45 pm de tamafo de poro, secados a 105 °C durante una hora. Los filtros eran
posteriormente incinerados a 550 °C para la determinacion de los sélidos en suspension volatiles
(SSV) (APHA, 2012). Para la determinacion del nitrogeno total, 50 mL de muestra sin filtrar eran
diluidos (1/10) y oxidados a 120 °C durante 30 minutos en presencia de acido borico (H;BOs),
hidréxido sodico (NaOH) y persulfato potasico (K,S,Os), de esta forma se oxidaban todas las
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formas de nitrégeno presentes en las muestras a nitrato. El resultado de la oxidacion era

determinado por medio del kit analitico para nitrato Merck Spectroquant (Kit No. 1.14773.0001).

Los datos recopilados se analizaron con el programa STATGRAPHICS Plus 3.0 para
entorno Windows. Para medir la homogeneidad de los datos durante los diferentes periodos
analizados, se utilizd el test de minimas diferencias significativas (LSD). Se realiz6 el analisis de
varianza (ANOVA) para evaluar la homogeneidad de la varianza con un nivel de significancia del

5% (P < 0,05).

3.3. Resultados y discusion

3.3.1. Funcionamiento del MBR

El sistema experimental MBR a escala real habia estado trabajando en continuo durante 530
dias con un elevado SRT y HRT, y por tanto se habian alcanzado condicones estables ( tres veces el
SRT). Las caracteristicas del influente fueron similares durante todo el periodo de investigacion,

con una DQO media de 1.200 =395 mg O,L".

Se analizo6 el funcionamiento del MBR antes, durante y después de la adiciéon con CBZ. La
concentracion de SST en el fango activo se encontraba en el rango de 5,6 g L' a 10 g L. Sin
diferencias estadisticas significativas entre los periodos analizados (p-valor = 0,2211). Se observo
un comportamiento similar para los SSV en los distintos reactores, representando el 75 % de los

SST (Tabla 3.1.).

La calidad del efluente en cuanto a su contenido en materia orgénica fue constante. Los
valores de DQO estuvieron situados entre 10,5 y 71,5 mg O,/L (Tabla 3.1.), sin diferencias
estadisticas significativas (p-valor = 0,0960) respecto al periodo estudiado. La tasa de eliminacion
de DQO fue superior al 98 % durante todo el periodo, y la materia organica biodegradable
representd el 7% de la DQO total, de acuerdo con los andlisis de la DBOs. Por tanto, pese a los

diferentes valores de la DQO, no se apreci6 influencia de la adicion de la CBZ al influente (Tabla
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3.1). La fraccién soluble de la DQO estaba constituida por compuestos biodegradables y no
biodegradables. De acuerdo con el SRT, los compuestos biodegradables deben haber sido
completamente degradados en el proceso MBR (Arevalo et al., 2012), hecho observado en la
concentracion de DBOs de los efluentes (Tabla 3.1) sin influencia significativa de la CBZ anadida.
Algunos compuestos no biodegradables pueden ser retenidos por la membrana debido su peso
molecular (Rojas et al., 2011) o por su biosorcioén a la biomasa (Santos et al., 2010), mientras el

resto atraviesa facilmente el sistema de tratamiento.

El valor medio para la concentracion de nitrogeno total en el influente, durante el periodo
analizado, fue de 73,9 + 28,7 mgN/L, compuesto principalmente por NH4". De acuerdo con el
elevado SRT, era de esperar una elevada nitrificaciéon en el sistema MBR. Sin embargo, la
concentracion de nitrogeno total en el efluente vari6 de 13,2 a 31,5 mg N/L (Tabla 3.1),
principalmente compuesto por NOs™ sin diferencias estadisticas significativas (p valor = 0,2831)
respecto al periodo analizado. La eliminacion de nitrogeno del sistema MBR se situ6 por encima del
70 % debido a que la eliminacion de nitrato estaba limitada en el sistema experimental por la

recirculacion (Arevalo et al., 2012).

Tabla 3.1. Caracterizacion del fango activo del MBR durante el periodo experimental, los seis meses

previos y el mes siguiente al periodo de adicién de CBZ.

Parametros Antes (180 dias) Durante periodo de adicion Después (30 dias)
Fango activo

SST (g/L) 5,6-10,0 (7,6) 6,3-7,1(6,8) 6,1-7,8 (7,0)

SSV (g/L) 4,6-6,6 (5,6) 4,8-5,4 (5,2) 4,7-6,0 (5,4)

Efluente

DQO (mg O, /L)
DBOs (mg 0, /L)
Nr (mg N/L)

10,4-71,5 (20,8)
0,0-9,0 (1,5)
13,2-30,7 (17,5)

11,5-26,5 (22,5)
0,0-3,0 (1,6)
17,2-26,5 (22,1)

11,5-41,5 (22,4)
0,0-4,0 (1,4)
16,4-31,5 (21,0)
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3.3.2. Ensayos respirométricos y analisis microbioldégico

3.3.2.1 Ensayos dinamicos (Rs)

Los ensayos propuestos para evaluar la toxicidad aguda potencial de la CBZ, mediante la
tasa de respiracion dindmica (mgO,/L-h) del fango activo, mostraron que el fango sin CBZ
presentaba una tasa de consumo de oxigeno similar a la observada en el fango activo bajo la

presencia de CBZ. Con las diferentes concentraciones de CBZ, la situacion fue similar.

Debido a las elevadas concentraciones afiadidas de CBZ, la ausencia de efectos negativos en
la actividad microbiana indica que los microorganismos no utilizaron la CBZ como sustrato, debido
a su baja biodegradabilidad (Kim et al., 2007). Estos resultados sugieren que es necesario evaluar

los efectos toxicos de la CBZ para exposiciones prolongadas.

3.3.2.2. Ensayos estaticos (OUR)

Los ensayos OUR mostraron una variacion a lo largo del tiempo en los efectos resultantes de

la adicion de CBZ, con una concentracion de 10 ug/L (Figura 3.2).

Al comienzo (t = 0 h), ambos fangos presentaron similares OURs, indicando que la CBZ aun
no estaba disponible para los microorganismos. Este hecho concuerda con la baja biodisponibilidad

mostrada por la CBZ durante los ensayos para determinar la tasa de respiracion dinamica (Rs).

Después de tres horas, se observd un descanso en ambas respiraciones enddgenas, sin
embargo, el fango con CBZ present6 un valor de OUR 1,5 veces superior a la correspondiente para
el fango sin CBZ. Este comportamiento fue detectado a las 6 horas y a las 12 horas después de la
adicion de CBZ; aunque tras 24 horas, los requerimientos de oxigeno en el fango con CBZ eran
similares a aquellos detectados en el fango sin CBZ. Incluso, después de 24 horas, el fango activo
sin CBZ tenia tasas de OURs ligeramente superiores. Por tanto, la presencia de CBZ implica efectos

no permanentes en la respiracion de la biomasa.
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Otros autores han detectado aumentos en la respiracion endogena de los fangos activos tras
la adicién de microcontaminantes (Henriques ef al., 2005; Aubenneau et al., 2010), informando de
una recuperacion de los requerimientos de oxigeno algunas horas después del incremento.
Henriques et al. (2005) explicaban este comportamiento en presencia de 2,4-dinitrofenol, como una
adaptaciones metabodlicas adoptadas por las células con la finalidad de habituarse a la presencia del
contaminante. Aubenneau et al. (2010) se mostraban de acuerdo con estas observaciones y con las
realizadas por Kraiger ef al. (2008) quienes detectaron diversos cambios en la comunidad bacteriana
en presencia de microcontaminantes, los cuales podrian explicar los diferentes requerimientos de
oxigeno. Sin embargo, Aubenneau et al. (2010) y Henriques Henriques et al. (2005) observaron que
el OUR aument6 inmediatamente tras la adicion de los microcontaminantes. El hecho de que los
efectos de la CBZ no fueran detectables al comienzo de los ensayos, parece estar relacionado con
las propiedades fisico-quimicas del contaminante, que aportan a la CBZ una baja solubilidad en
agua y una baja biodisponibilidad (Al-Rifai et al., 2011); y esas propiedades, al parecer, retrasan la

disponibilidad de la CBZ para los microorganismos.

3.3.2.3. Analisis microbioldgico

Después de seis semanas de incubacion, los cultivos de fangos activos (procedentes de los
biorreactores aireado y andxico), encaminados a determinar la presencia de microorganismos
capaces de degradar CBZ, no mostraron ningiin signo de crecimiento; en consonancia con la
elevada dificultad para la biodegradacion de la CBZ (Zhang et al., 2011). De este modo, no cabria
esperar que se encuentren procesos de biodegradacion durante el tratamiento MBR, esto concuerda

con los estudios realizados por otros autores trabajando con diferentes sistemas MBR (Clara ef al.,

2005;Bernhard et al., 2006).

3.3.3. Comportamiento de la CBZ en el sistema MBR con elevados SRT y HRT

Clara et al. (2005) y Kim et al. (2007) detectaron que la CBZ no era eliminada durante el
tratamiento en MBR, trabajando con biorreactores de membrana a escala piloto. Sus resultados

estan en la misma linea que los mostrados por Radjenovic et al. (2009) cuando trabajé con MBRs
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equipados con membranas de ultrafiltracion y membranas de microfiltracion también a escala
piloto. Esta baja eliminacion para la CBZ se debia en parte a su naturaleza hidrofilica (log K, <
2,5) y su estabilidad quimica (Zhou et al., 2011); estas caracteristicas hacen de la CBZ un
microcontaminante persistente no degradable en EDARs con tecnologia MBR. Sin embargo,
Bernhard et al. (2006) informd, trabajando a escala de laboratorio, de un rendimiento del 13% para
la eliminacion de la CBZ en un biorreactor de membranas de microfiltracion con un elevado SRT
(>400 d). La instalacion objeto de este estudio, con elevados SRT y HRT, fracaso6 en la eliminacion
de la CBZ por medio del sistema MBR. El bajo porcentaje de CBZ eliminada del agua residual a
través de la purga, alrededor del 3,16 % de la entrada total de CBZ, estaba relacionado con su

retencion por el fango (Tabla 3.2).

Tabla 3.2. Concentraciones de CBZ (ug/L) en las diferentes etapas del sistema MBR.

Max. 11,38
Influente Min. 1,34
Media 6,19
Max. 10,42
Biorreactor anoxico Min. 2,66
Media 5,72
Max. 6,19
Biorreactor aireado Min. 3,84
Media 5,29
Max. 13,5
Reactor de membranas | Min. 3,63
Media 7,69
Max. 9,69
Efluente Min. 3,65
Media 6,5
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Figura 3.2. La velocidad de consumo de oxigeno (OUR) de diferentes fangos activos endogenos,

procedentes del sistema MBR, sin (---) y con (—) CBZ (10 pg/ L).
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La cantidad total de CBZ presente en el efluente durante un dia (67,6 mg) fue
significativamente superior a la cantidad total de CBZ entrante en el sistema (66,8 mg). Si se
considera la cantidad total de CBZ que sale del sistema junto a la purga (2,1 mg), el balance de la
CBZ en el sistema no se ajustaba, y parecia indicar que habia mas CBZ saliendo del sistema que
entrando en ¢l (Figura 3.3). Varios autores han descrito el incremento de la concentracion de CBZ
durante el tratamiento bioldgico de aguas residuales. Kim et al. (2007) detectaron que las
concentraciones de CBZ medidas en los efluentes de dos MBR diferentes eran mayores que las
concentraciones medidas en los influentes, y previamente Clara et al. (2005) y Castiglioni et al.

(2006) habian observado resultados similares durante el tratamiento MBR.

Zhou et al. (2011) encontraron el mismo incremento en la concentraciéon de CBZ, sugiriendo
que estaban probablemente relacionado con la fragmentacion enzimatica de metabolitos conjugados
de la CBZ, como demostraron Vieno et al. (2007). La CBZ presente en el agua residual bruta es
principalmente CBZ sin metabolizar excretada a través de la orina y las heces, representando el 29
% de la CBZ total administrada por via oral (Zhang et al., 2008), mientras que el resto de las CBZ
consumida es transformada y excretada en forma de diferentes productos metabolicos. Los
principales metabolitos son 10,11-dihydro-10,11-epoxycarbamacepina y trans-10,11-dihydro-10,11-
dihydrocarbamacepina, que constituyen una gran parte de la dosis oral previamente administrada, p.
e. superior al 30% (Zhang et al., 2008; Zhou et al., 2011). Algunos de estos metabolitos pueden dar
lugar a formas conjugadas, que son excretadas principalmente como conjugados glucoronicos
(Maggs et al., 1997), y entrar en las EDARs con las agua residuales. Ternes (1998) informo6 que
habia encontrado actividad glucuronidasa en los fangos activos y por tanto, la ruptura del fragmento
del 4cido glucurodnicoseria posible durante el tratamiento del agua residual. Entonces, la CBZ
glucuronidada y otros metabolitos conjugados son, probablemente, lisados y transformados en
formas libres mediante procesos enzimaticos durante el tratamiento del agua residual (Miao et al.,
2005). Vieno et al. (2007) durante el analisis de los conjugados glucuronidos de la CBZ, con LC
MS/MS utilizando tres transiciones de masas para la CBZ-N-glucorinido, encontraron picos
alrededor de 2,5 min mas cortos que los correspondientes a la CBZ en las cromatografias de las
muestras de los influentes; sin embargo, esos picos no fueron detectados en las muestras de los

efluentes, incluso cuando las muestras estaban mas concentradas que las muestras de los influentes.
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Los picos probablemente eran debidos al conjugado glucoronico de la CBZ presente en el influente
pero no en el efluente. Esos resultados demuestran que la ruptura del 4acido glucoronico desde CBZ

glucuronidada seria posible trabajando con elevado SRT y elevado HRT.

La mayor parte de la CBZ presente en el influente fue afiadida en forma no metabolizada,
por tanto la cantidad de metabolitos conjugados de la CBZ susceptibles de ser transformados era
proporcionalmente menor en la instalacién analizada que en otros estudios, en los que se utilizo
aguas residual bruta sin adicion de CBZ. El incremento de CBZ observado durante el tratamiento
MBR (<4,3%) fue sustancialmente menor que los encontrados por otros autores, quienes llegaron a
detectar incrementos superiores al 100 %, incluso cercanos al 200 %, comparados con la

concentracion en el influente (Clara et al., 2004; Vieno et al., 2007).

) 43.2 m%d
y 1
3,61m’ 8,83m’ 3,89m’
10,8 m’ 10,4m’
6,186 mg/m? Reactor Reactor Reactor 6,496 mg/m?
» | Anoxico ——» Aijreado —»Membranas >
Influente Efluente
66,8088 mg 20,66003} 46,7107 29,90243 67,5584 mg
mg mg . mg
Purga
0,4m’
5,29 mg/m’
2,116 mg

Figura 3.3. Balance de la CBZ en el sistema MBR durante el periodo experimental, se muestran los

resultados medios para un dia de estudio.

Se ha demostrado que el permeado de los sistemas MBR son apropiados para la reutilizacion
de agua residual tratada, en base a diferentes directrices (Gonzalez-Perez et al., 2012). Aunque los
sistemas MBR presentan mejor rendimiento que los CASP en la eliminacion de algunos

microcontaminantes (Miller et al., 2004; Clara et al., 2004), el tratamiento MBR no fue capaz de
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eliminar CBZ a pesar de estar trabajando con un elevado SRT y un elevado HRT.

Tratamientos fisicos y/o quimicos adicionales al sistema MBR deben ser aplicados para la
eliminacion de algunos microcontaminantes persistentes, como la CBZ. Aun asi, la presencia de
CBZ u otros microcontaminantes persistentes en los permeados, y sus efectos potenciales sobre el
medio ambiente y la salud publica, deberian ser considerados para la elaboracion de futuras

directrices.

3.4. Conclusiones

Tras la adicion de CBZ en el sistema MBR para el tratamiento del agua residual, las

posteriores pruebas y los ensayos de respirometria, se pueden extraer las siguientes conclusiones:

e El sistema MBR, a escala real, trabajando con elevados SRT y HRT resulto
ineficiente para la eliminacion de CBZ. El pequefio porcentaje de CBZ eliminada

estuvo siempre asociado con la eliminacion a través de la purga.

e De acuerdo con los ensayos OUR (Tasa de respiracion), la presencia de CBZ afecta
ligeramente a la actividad microbiana del fango activo procedente de un MBR con

elevados SRT y HRT.

e La presencia de elevadas concentraciones de CBZ en el influente del sistema MBR
operando con elevados HRT y SRT no afect6 a la capacidad del sistema para la

eliminacion de materia orgdnica y/o nitrégeno.
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CAPITULO 4

Este capitulo corresponde al articulo titulado "Behaviour of the main nonsteroidal anti-
inflammatory drugs in a membrane bioreactor treating urban wastewater at high hydraulic- and

sludge- retention time" publicado en Journal of Hazardous Materials, en el ario 2017.
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4. Comportamiento de los principales farmacos antiinflamatorios no
esteroideos en biorreactor de membrana sumergida tratando agua residual

urbana con un elevado tiempo de retencion hidraulica y celular.

4.1. Introduccion

Durante las ultimas décadas, se ha extendido el uso global de muchos microcontaminantes
como los farmacos (principios activos), y gran numero de ellos han sido detectados en aguas
residuales, en los efluentes de las EDAR, en aguas superficiales y en aguas subterraneas, con
concentraciones que varian desde unos pocos ng/L a varios pug/L (Luo et al., 2014). Debido a las
caracteristicas de estos compuestos, su eliminacion mediante las tecnologias convencionales para el
tratamiento de aguas residuales, tales como los fangos activos, es a menudo incompleta (Rosal et
al., 2010) y por ello, es comun su presencia en los efluentes de las EDARs. Actualmente, es
aceptado el hecho de que las CASP no estin disefiadas para la eliminacion cuantitativa de
microcontaminantes (Feng ef al., 2013) y sus efluentes constituyen una importante via para que los

farmacos de uso humano y veterinario lleguen a las masas de aguas (Rosal ef al., 2010).

La eliminacion de los farmacos durante el procesos de fangos activos puede deberse a varios
mecanismos, principalmente biodegradacion, sorcion o volatilizacion (Pomies et al., 2013). Los

fangos activos estan disefiados para la eliminacion sustancial de compuestos organicos realizada por
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el metabolismo microbiano, el cual varia dependiendo de las condiciones operacionales como el
SRT, HRT, y la temperatura. Estudios previos han demostrado que mayores SRTs incrementan el
rendimiento en la eliminacion de los PAACs debido a la presencia de especies de lento crecimiento
y al incremento de la diversidad microbiana (Suarez et al., 2010). Por otro lado, mayores HRTs
implican un mayor tiempo de contacto entre el fango activo y los compuestos organicos, y por tanto

una mayor eficacia en su eliminacion (Tambosi et al., 2010; Kruglova et al., 2016).

La sorcion sobre el fango, en referencia a las interacciones hidrofobicas o electroestaticas
con la biomasa, es un mecanismo habitual cuya efectividad depende de las propiedades
fisicoquimicas de los compuestos y de la concentracion de la biomasa (Carballa et al., 2005). La
adsorcion de los compuestos hidrofilicos sobre el fango es limitada (Feng et al, 2013), y por
consiguiente su eliminacion por medio de la via de la sorcion es ineficiente y, también, puede

obstaculizar la degradacion de dichos compuestos (Vieno et al., 2007).

La volatilizacion puede deberse a la volatilizacion en superficie o al arrastre por aire , lo cual
depende de las propiedades fisico-quimicas de los microcontaminantes y de las condiciones
operacionales del proceso como la aireacion, agitacion, temperatura o presion atmosférica (Pomics
et al., 2013). Los compuestos con bajo peso molecular pueden ser liberados del fango, y enviados

directamente hacia la atmdsfera, por medio del arrastre por aire (Gonzalez-Pérez et al., 2012).

Los NSAIDs, los cuales se encuentran entre los agentes terapéuticos de uso mas extendido,
incluyen mas de 100 compuestos y son utilizados en todo el mundo por su funcion antiinflamatoria
y analgésica (Feng et al., 2013). Se consumen en grandes cantidades de NSAIDs y su produccioén
aumenta a un ritmo del 12 % anual (Feng et al., 2013). Por consiguiente, gran cantidad de estos

farmacos y sus metabolitos son continuamente liberados en el medio ambiente.

El Ibuprofeno (IBU), acido (RS)-2-(4-(2-metilpropil) fenil) propanoico, es uno de los
NSAIDs més consumidos a nivel global y unos de los mas estudiados. Este compuesto puede
hallarse a concentraciones significativas que van desde 3,7 a 603,0 pg/L (Santos et al., 2009), no
solo en aguas residuales sino incluso en fuentes de agua potable (Luo et al, 2014). La
biodegradacion es la principal via para la eliminacion del IBU en las EDARs, logrando la casi
completa eliminacion del contaminante (Fernandez-Fontaina ef al., 2012). Otros derivados del 4cido

propandico globalmente utilizados en humanos y animales son el naproxeno (NPX), acido (+)-(S)-
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2-(6-metox-2-naftil) propanoico, y el ketoprofeno (KTP), acido (RS)-2-(3-benzoilfenil) propanoico.
Debido a su hidrofilia, su eliminacion depende principalmente del proceso biologico o quimico,

pero la eliminacion por medio de los CASP aportan resultados muy diferentes (Feng et al., 2013).

Uno de los NSAIDs con una menor capacidad de eliminacion en los CASP es el diclofenaco
(DCF), acido 2-[2-(2,6-diclorofenil)-aminofenil] acético. Es un derivado del acido antranilico
comunmente utilizado en cuidados ambulatorios, y uno de los NSAIDs mads frecuentemente
detectados en aguas, con uno de los indices de toxicidad aguda mas elevados (Fent et al., 2006).
Ademas, el DCF ha sido incluido en la primera lista de observacion de sustancias a efectos de
seguimiento a nivel de la Uniéon Europea en el ambito de la politica de aguas (Decision UE

2015/495).

Para comprender el comportamiento de los NSAIDs a lo largo de los procesos de fangos
activos, hay que entender la influencia de las condiciones operacionales del proceso y, también, la
influencia de las propiedades fisico-quimicas de los compuestos respecto a los principales

mecanismos de eliminacioén (Pomiés et al., 2013).

Los MBR combinan el proceso biologico de degradacion de los fangos activos con un
proceso de separacion solido/liquido mediante una filtracién por membrana (Judd, 2011). El sistema
MBR puede operar con elevados SRTs y elevados HRTs, los cuales podrian permitir el desarrollo de
unas comunidades microbianas mas diversas y de lento crecimiento, capaces de biodegradar
compuestos organicos especificos (Suarez et al., 2010). Un elevado SRT causa mayor retencion de
biomasa en el fango activo, también es posible que permita un mayor contacto entre la biomasa y
los microcontaminantes, incrementando la adsorcion de compuestos hidrofobos y, de este modo,
aumentando la capacidad de retencion de diversos microcontaminantes (Maeng et al., 2013). Dadas
estas caracteristicas, los sistemas MBR ofrecen una buena alternativa para mejorar la eliminacién de

microcontaminantes como los NSAIDs.

Por estos motivos, el objetivo de este estudio fue determinar el comportamiento y el
rendimiento en la eliminacion del IBU, DCF, KTP y NPX presentes en aguas residuales urbanas
reales, durante su tratamiento en un MBR experimental, a escala real trabajando con unos elevados
SRT y HRT. Con este proposito, los NSAIDs a considerar fueron medidos en los influentes y los

efluentes, asi como a lo largo de los distintos reactores, y se realizaron los pertinentes balances de
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masas en el sistema.

4.2. Materiales y métodos

4.2.1. Descripcion de la planta piloto y condiciones de trabajo

Para este estudio se utilizé una instalacion experimental MBR a escala real (Figura 4.1). El
sistema estaba formado por un biorreactor anoxico (3,6 m?), un biorreactor aireado (8,8 m?) y un
reactor de membranas (3,5 m?), trabajando con una configuracion de pre-desnitrificacion. El reactor
de membranas estaba equipado con membranas planas hidrofilizadas de microfiltracion (MF-FS,

tamafio medio de poro de 0,4 um) fabricadas en polietileno clorado (PE).

La instalacion estaba localizada en la EDAR de Granada (Granada-Sur, Espana). El sistema
estaba alimentado con agua residual urbana procedente de la etapa de pretratamiento de la EDAR,
formada por tamizado de gruesos de 3 mm y una camara de desarenado/desengrasado. Antes de
entrar a la instalacion MBR, el influente pretratado pasaba por un tamiz (Imm) para retirar las

particulas que pudieran atascar o dafar las membranas.

El MBR trabaj6é con una con un caudal constante de permeado Q = 0,45 m3/h (35,4 h de
HRT) vy un caudal de recirculacion entre los biorreactores de 4Q. Desde el reactor aireado se
realizaba de manera constante la purga, para obtener un SRT de 37 d. En el reactor aireado se
mantuvo una concentracion de oxigeno disuelto entre 0,6 y 1,5 mgO,/L mediante aireacion forzada
por dos soplantes (flujo maximo 50 Nm?*/h). El tanque de membranas estaba también sometido a
aireacion (40 Nm’/h) cuya funcion era retardar el ensuciamiento de la membrana. El régimen de
trabajo era de 9 minutos de filtrado por 1 minuto de relajacion. Para la limpieza quimica de la
membrana se utilizaba NaOH, las limpiezas se efectuaban cada seis meses o cuando la presion

transmembrana (TMP) era excesivamente alta (< - 0,17 bares).

64



Eliminacion de xenobidticos de aguas residuales urbanas mediante biorreactores de membrana

sumergida

I
11
]

"

i

A"

| A(HHE— L (S

@ " ) PURGA
"u':""i i s 1

SOPLANTE [|L__ I A FDE I -
TANQUE DE MEMBRANAS TANQUE AERGBICO T
AGUAS RESIDUALES DE MICROFILTRACION

PRETRATADAS =i

-@-E:} TAMIZ 1 mm _~_ | _ |i
@ j -— li

¢ ’_‘ \I/ Y g | ANTIESPUMANTE

——

(70 | 1

TANQUE

¥ DE INFLUENTE
e > e

TANQUE ANOXICO

Figura 4.1. Esquema de la panta piloto MBR

4.2.2. Procedimiento experimental

La puesta en marcha de la instalacion experimental se realizd mediante inoculacion con
biomasa procedente de la EDAR con un sistema de fangos activos convencional. Tras la
inoculacidn, el sistema estuvo trabajando en continuo durante 18 meses antes de realizar el presente

estudio, por lo que se considera que la instalacion trabajo en estado estacionario.

La fase experimental abarco cuatro semanas (de febrero a marzo). Durante este periodo, se
tomaron muestras diarias del influente, efluente, purga, y fango activo de cada reactor. En cada
apunto del sistema se toma una muestra compuesta a lo largo de 24 horas, para lo cual se disponia
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de una bomba peristaltica de flujo reversible, con el objeto de prevenir la acumulaciéon de muestra
en la tuberia de captacion. Las muestras se almacenaban a 4 °C en recipientes de vidrio de 5 litros,
previamente lavados y cerrados con teflon. Todos lo parametros fisico-quimicos eran analizados por
triplicado, al dia siguiente a la recogida de las muestras. Para el andlisis de los microcontaminantes,
tres réplicas de cada muestra eran congeladas en botes de cristal (1 L) y conservadas hasta el
momento del andlisis. Previa a las determinaciones analiticas, las muestras eran descongeladas a

temperatura ambiente.

Oxigeno disuelto, pH y temperatura del fango activo eran continuamente medidos (Endress
& Hauser). Se utilizaron caudalimetros (Rosemount) para el seguimiento de caudales del influente,
efluente, permeado, y purga, y para la recirculacién del fango activo entre los tanques. La TMP y
los niveles del tanque fueron continuamente monitorizados. Cada segundo, los datos eran

automaticamente registrados en una base de datos.

Todas las muestras compuestas de influente y efluente fueron analizadas para SST, SSV,
DBO:s total y filtrable (0,45um), DQO total y filtrable (0,45um), y nitrogeno total. Las muestras de
fango activo se analizaron para SST y SSV. Las concentraciones de los NSAIDs estudiados se
determinaron en las muestras procedentes del influente, efluente, purga, y fangos activos para

realizar el balance de masa de cada compuesto en el MBR experimental.

4.2.3. Métodos analiticos

Los SST se determinaron mediante filtracion, secado a 105 °C, y determinacion
gravimétrica, con filtros de 0,45 um, mientras que para los SSV se afiadia una fase de incineracion a
550 °C de acuerdo con Standard Methods (APHA, 2012). La DQO se determin6é empleando el
método de oxidacion acida con dicromato potésico (K,Cr,O,) a reflujo cerrado (APHA, 2012), una
solucion madre de ftalato acido de potasio (HOOCCsH,COOK) (Sigma) fue utilizada como patréon
para la determinacién espectrofotométrica a A=600 nm. La DBOs se determind por medio del
método manométrico (APHA, 2012), incubando la muestra en oscuridad durante 5 dias, se
anadiendo aliltiourea para inhibir la nitrificacién. Para obtener las principales fracciones del
influente y efluente (Ss: Soluble biodegradable; Si: soluble inerte; X,: particulada biodegradable; Xi:
particulada inerte) se utiliz6 el método fisico-quimico descrito por Ruiz et al. (2014). Para la

aplicacion de este método, la DBO ultima se calcul6 utilizando el método manométrico para 30 dias
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con presencia de aliltiourea como inhibidor de la nitrificacion.

Las concentraciones de NH4+, NO3- y NO2- se midieron con electrodos ion-selectivo
(Orion 9307BNWP, 9512BNWP y Crison 96-64 nitrite Electrode). La calibracion automatica de los
electrodos se realizd con patrones estandares de cada compuesto. Para la determinacion de la
concentracion de nitrégeno total se procedié a la oxidacion de 50 mL de muestra diluida (1/10) sin
filtrar a 120 °C durante 30 minutos en presencia de acido borico (H;BOs), hidroxido sédico (NaOH)
y persulfato potasico (K,S,Os). Tras la oxidacion, las muestras eran analizadas con kits analiticos

para la determinacion de NOs™ (Kit No: 1.14773.0001; Merck-Spectroquant).

La determinacion de los NSAIDs se realizd segin el método EPA-1694 mediante
cromatografia liquida acoplada a espectrometria de masas (HPLC-MS-MS) (USEPA, 2007). Para la
extraccion de los compuestos del fango y el agua residual se utilizd un sistema SPE-HLB (Solid
Phase Extraction—Hydrophilic Lipophilic Balance) Spark Holland, equipado con un modulo de
cartuchos Prospekt con relleno Oasis HLB, en linea con un automuestreador MIDAS (Spark
Holland BV, Paises Bajos). Las muestras (5 ml) eran filtradas y la fase solida y la liquida se trataban
por separado extrayendo los analitos por separado; posteriormente eran combinados antes de su
paso por el HPLC-MS/MS. Para la determinacion analitica se utilizo un HPLC MS/MS modelo
Agilent Serie 1200 (Agilent Technologies, Santa Clara, CA, EEUU) con detector de masas triple
cuadrupolo modelo Agilent 6410. Las separaciones se realizaron con una columna Agilent
ZORBAX Eclipse XDB C18 (4.5 mm. i.d. x 50 mm., tamafio de particula 1,8 pm). Las extracciones
se llevaron a cabo a pH 2, mediante ionizacion por electrospray en modo positivo (ESI+). La Tabla
4.1 recoge los limites de deteccion instrumental (LODs) y los limites de cuantificacion

instrumental (LOQs).

Tabla 4.1. LODs-LOQs para los NSAIDs estudiados (ng/L)

NSAID Agua residual bruta y fango activo Agua residual tratada
IBU 4,0-2,0 4,0-1,8
NPX 50-2,0 1,0-0,5
KTP 40,0-25,0 30,0-20,0
DCF 2,0-1,0 0,05-0,02
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4.2.4. Analisis estadistico

Los datos recopilados en continuo por los medidores automaticos de la planta experimental,
fueron tratados mediante el software especifico, Active Factory 9.2 (Wanderware), para eliminar
errores y obtener los valores medios diarios. Los datos recogidos fueron analizados con el software
SPSS (IBM-SPSS Statistics, v22). Para medir la homogeneidad de los datos durante los diferentes
periodos analizados, se utilizo el test de minimas diferencias significativas (LSD). Un analisis de
varianza (ANOVA) se realiz6 para evaluar la homogeneidad de la varianza con un nivel de
significancia del 5% (P < 0,05). Se realizaron los balances de masas para cada dia, y la
homogeneidad de los datos obtenidos fueron comprobados mediantes andlisis ANOVA y LSD; las
muestras con datos no homogéneos se descartaron. Para el DCF se observaron dos comportamientos
muy diferentes, con rendimientos en la eliminacion positivos y negativos, los cuales se estudiaron

por separado.

4.3. Resultados y discusion

4.3.1. Funcionamiento del MBR

Durante las cuatro semanas que duro la fase de analisis de los NSAIDs, la instalacion MBR
estuvo trabajando con un elevado SRT y HRT, los cuales se establecieron mediante el control del
permeado y la purga de fangos. Durante este periodo no se observaron alteraciones en los procesos
y los valores de SRT y HRT permanecieron constantes. La temperatura del fango activo y la carga
organica sufrieron ligeras variaciones que afectaron a los valores de carga masica (F:M) y a las
concentraciones de SST y SSV (Tabla 4.2.). A pesar de estas variaciones, los valores de carga
masica fueron inferiores a 0,1 Kg DBOs/ Kg SST. La TMP varié ligeramente, sin mostrar una
tendencia ascendente, con valores muy inferiores a los niveles marcados como maximo de

seguridad para las membranas (Tabla 4.2)
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Tabla 4.2. Parametros y variables operacionales del MBR durante el periodo experimental.

Variable o Parametro Unidades Valores
SRT d 37
HRT h 35,6
Temperatura del fango activo oC 17,4-19,0
Carga orgénica Kg COD/m*d 0,83-0,98
F:M Kg BODs/Kg TSS d 0,066-0,079
TMP -bar 0,088-0,096
SST g/L 6,3-7,1
Ssv % 75-77

Durante el periodo de investigacion, las caracteristicas del influente fueron muy parecidas;
con valores medios para la DQO de 1345 + 77 mg O,/L (Figura 4.2.). El fraccionamiento de la
DQO mostr6 que la fraccion rapidamente biodegradable (S;) y la fraccion lentamente biodegradable
(X;) representaban, respectivamente, el 45,8 % y el 35,6 % de la DQO total del influente. Mientras
que las fracciones inertes representan el 18,6 %, con una fraccion soluble de 7,9 %. Se observaron
diferencias estadisticamente significativas entre las muestras diarias de las distintas fracciones de la
DQO, excepto para la fraccion Sso, la cual permanecié practicamente constante durante todo el

periodo.

Las variaciones en la concentracion de la fraccion particulada del influente no afectaron la
eficacia en la eliminacion de la materia orgénica, con una retencion del 100% de la fraccion
particulada. Se observd una gran capacidad en la eliminacién de la materia organica soluble
biodegradable (Ss) con rendimientos del 99,6 %; mientras que la capacidad de retencion para la

materia organica soluble inerte (S;) fue también destacable con una media del 74 %.

El elevado SRT permitié que, durante el procesos bioldgico, practicamente todos los
compuestos organicos biodegrables presentes en el influente fueran transformados (Massé et al.,
2006). Las fracciones particuladas, mas lentamente biodegradables, fueron retenidas con eficacia
por la membrana, permitiendo asi su completa biotransformacion en el sistema MBR. Tan solo la
fraccion soluble inerte pudo atravesar el tratamiento (Sperandio et al., 2008), aunque debido a la

recirculacion existente, represent6d el 26% de la fraccion presente en el influente. El elevado SRT
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causa el desarrollo de comunidades microbianas de lento crecimiento y madas especializadas,
mientras que el alto HRT permite un mayor tiempo de contacto entre los compuestos que son menos
biodegrables y los microorganismos capaces de transformarlos (Luo et al, 2014). El
fraccionamiento de la DQO basado en analisis fisico-quimicos mediante andlisis de la DBO:s filtrada
a través de 0,45 pm puede considerar como compuestos soluble inertes a algunos que, por su
naturaleza, son lentamente biodegradables (Ruiz ef al., 2014) y que, bajo determinadas condiciones

operacionales pueden ser biotransformados.

La capacidad de los sistemas MBR para retener parte de la fraccion soluble inerte puede ser
explicada por otros mecanismos, como la sorcidon con la biomasa por diferentes vias que podrian
verse reforzadas por la mayor concentracion de biomasa en el sistema. Otro mecanismo de
retencion considerado en los MBR es el efecto que ejerce la membrana, el cual depende del corte
molecular de la misma o sus propiedades fisico-quimicas, al tiempo que también puede darse la

sorcion (Tambosi et al., 2010).

Durante el periodo de investigacion las concentraciones de nitrégeno presente en el influente
se mantuvieron constantes, con un valor medio de 76,4 + 4.1 mg N/L (Figure 4.2) para el nitrogeno
total (Np), sin diferencias estadisticamente significativas entre los distintos dias. Amonio y
nitrogeno organico (No) representan, respectivamente, el 73% y el 26 % del total de nitrogeno
presente en el influente con un 1% de nitrato. Se alcanz6 una eliminacion de nitrégeno del 67 %,
con apenas presencia de amonio en el efluente, sin embargo la concentracion media de nitrato en el

efluente fue de 21,7 mg N-NO; /L.
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Figura 4.2. Caracterizacion del influente y efluente durante el periodo experimental: DQO Influente
(A), DQO Efluente (B), nitrogeno influente (C), nitrogeno efluente (D). Fraccionamiento de la DQO: Sq:
soluble biodegradable; S;: soluble inerte; X: particulada biodegradable; X;: particulada inerte.

La cantidad de nitrégeno del influente necesario para el crecimiento de la biomasa es
equivalente al contenido de N presente en la purga diaria de fango activo. Si suponemos una
concentracion de 0,1% de N en los SSV (Arévalo ef al., 2014), es esperable una eliminacion entre
18,0 y 21,5 mg N/L de acuerdo con la concentracion de SSV en el fango activo. Considerando la
eliminacion de N a través de la purga y la concentracion de nitrogeno organico y amonio presentes
en el efluente, se pueden estimar 54,8- 51,5 mg N/L nitrificados. Por tanto, bajo las condiciones
experimentales, se alcanz6 un indice de nitrificacion del 94 %. De acuerdo con las concentraciones

de nitrato presentes en el efluente, el sistema experimental obtuvo un indice de desnitrificacion
entre 58-61 %.

Era esperable una elevada nitrificacion en el sistema MBRs experimental a escala real,

debido al elevado SRT con la tnica presencia en el influente de la fraccién inerte de amonio
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(Arévalo et al., 2014). El rendimiento en la eliminacion de nitrogeno en el sistema depende de la
limitacion en la desnitrificacion, debida a la recirculacion establecida entre el reactor de membranas
y el anoxico, y probablemente también, al arrastre de oxigeno residual a través de la recirculacion

(Arévalo et al., 2014).

4.3.2. Presencia y eliminacion de los NSAIDs seleccionados en el sistema MBR

Los andlisis realizados al influente durante el periodo de muestreo, revelaron la presencia de
significativas concentraciones de los cuatro NSAIDs estudiados en todas las muestras del influente
(Tabla 4.3). El compuesto mas abundante fue IBU mientras que DCF presentaba las
concentraciones menores, manteniendo las diferencias entre sus concentraciones al igual que

observaron otros autores (Luo et al., 2014).

El IBU es habitualmente detectado en aguas residuales urbanas, a pesar de su bajo indice de
excrecion para el consumo humano. Sin embargo, el elevado consumo de esta sustancia hace que
sea detectada en concentraciones que pueden superar los 600 pg/L en aguas residuales urbanas, con
grandes variaciones estacionales (Santos et al., 2009). El otro compuesto cuya presencia fue
significativa fue el NPX, con una concentracion media de 5,57 pg/L, mientras que las
concentraciones de KTP y DCF fueron menos significativas, siempre por debajo de 1 pg/L. Todas la
concentraciones medidas en los influentes durante el periodo de estudio estaban dentro del rango
descrito por otros autores (Luo et al., 2014; Feng et al., 2013; Santos et al, 2009; Martin et al.,
2012). Se observaron diferencias estadisticamente significativas en las concentraciones detectadas
en las diferentes muestras de todos los NSAIDs analizados, las cuales fueron mayores en el caso del

DCEF cuya variacion en la concentracion entre dos dias consecutivos lleg6 casi al 70 %.

Las concentraciones medias de los NSAIDs en el efluente se encuentran recogidas en la
Tabla 4.4. La concentracion de KTP se encontré por debajo del LOQ en todas las muestras de
efluente analizadas, mientras que el resto de las sustancias analizadas se encontraron en todas las
muestras de efluentes. Excepto para el DCF, la concentracion del NSAID estudiado en el efluente
puede considerarse dependiente de la concentracion en el influente, y por tanto presentaban valores

mayores para el IBU y menores para el KTP.
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Tabla 4.3 Concentracion de los NSAIDs (ug/L) estudiados en el influente del sistema MBR,

comparadas con estudios previos (Luo et al., 2014).

NSAID Media DS Minimo Maximo Bibliografia
IBU 33,21 14,74 12,56 66,40 0,01 - 603,00
NPX 5,57 1,71 2,88 8,73 0,01-52,90
KTP 0,39 0,17 0,15 0,67 0,01-8,56
DCF 0,23 0,16 0,03 0,58 0,01-94,20

De los cuatro compuestos estudiados, el DCF es el unico que ha sido incluido en la primera
lista de observacion de sustancias a efectos de seguimiento en el ambito de la politica de aguas de la
Union Europea (Decision UE 2015/495), y no hay limites especificos establecidos en la UE. En
comparacion, podemos observar las normas australianas para la reutilizacion de aguas (Australian
Guidelines for Water Recycling, 2008) que establecen unos limites en la concentracién de los
NSAIDs estudiados varios ordenes de magnitud mayores a los encontrados en el efluente del
sistema experimental MBR; y por tanto, podemos considerar que el vertido del efluente del MBR
con elevado SRT y elevado HRT representa, en referencia a los NSAIDs analizados, un riesgo bajo
para la salud publica. Sin embargo, la presencia de estos compuestos en los efluentes obligan a una
evaluacion de los potenciales riesgos para el medio ambiente y la salud publica, especialmente para

los compuestos mas recalcitrantes.

Tres de los NSAIDs analizados fueron eficientemente eliminados. IBU fue eliminado casi en
su totalidad (98%) con un rendimiento similar a los encontrados por otros autores durante procesos
MBR (Luo et al., 2014; Radjenovic ef al., 2009; Trinh et al., 2016) y mayores que los observados
en los CASP trabajando con similares concentraciones en el influente (Santos et al., 2009; Martin
et al., 2012). La eficacia en la eliminacion de NPX fue similar o ligeramente superior a los mayores
valores previamente registrados en sistemas MBR (Radjenovic et al., 2009; Trinh et al, 2016), y
significativamente mayor que la registrada en el trabajo desarrollado por Martin et al. (2012) en
CASP . Considerando el limite de deteccion para el KTP, se puede asumir que la eliminacién media
del KTP para el MBR experimental fue, al menos, entre el 80 y el 95 % dependiendo de la
concentracion en el influente. Entonces, el rendimiento en la eliminacién del KTP fue bastante
elevado comparado con los rendimientos encontrados en otros tratamientos MBR (Radjenovic et

al., 2009) y similares a los registrados por Trinh et al. (2016).
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Tabla 4.4 Concentracion de los NSAIDs (ug/L) estudiados en el efluente del sistema MBR y

rendimientos alcanzados en su eliminacion (%).

NSAID Media SD Minimo Maximo Eliminacion (%) Rango
IBU 0,62 0,27 0,50 1,11 98,12 96,01-98,60
NPX 0,09 0,07 0,01 0,16 98,20 96,52-99,81
KTP <0,03 0,00 <LoQ <LoQ 92,26 80,00-95,52
DCF 0,20 0,04 0,16 0,27 20,70  (-18,75)-53,40

IBU, NPX y KTP son compuesto hidréfilos, por tanto su eliminacion por sorcion a la
biomasa puede ser considerada insignificante (Trinh et al., 2016). Varios estudios han atribuido los
elevados rendimientos para la eliminacion de estas sustancias en MBR a la biodegradacion (Luo et
al., 2014; Salgado et al, 2012). Fernandez-Fontaina et al. (2013) determinaron las constantes
cinéticas de biodegradacion para varios NSAIDs trabajando con sistemas MBRs, encontraron los
mayores valores para el IBU, y también destacaron al NPX como compuesto facilmente
biodegradable. Joss et al. (2006) informaron de resultados similares trabajando con sistemas MBR y
CAS, y calcularon constantes cinéticas de biodegradacion similares para ambos tipos de

tratamiento. KTP ha sido considerado un compuesto altamente biodegradable (Salgado et al., 2012).

La elevada biodegradabilidad de estas sustancias es responsable de la mayor o menor
eficiencia en su eliminacion, que depende las variables operacionales del tratamiento biologico,
siendo el SRT una de las més influyentes (Tambosi ef al., 2010; Fernandez-Fontaina et al., 2012).
Elevados valores de SRT dan lugar al desarrollo de un comunidad microbiana mas diversa y
favorece la proliferacion de bacterias de crecimiento lento, algunas de las cuales pueden estar
implicadas en la biodegradacion de microcontaminantes (Suarez et al., 2010). Martin et al. (2012)
encontraron que el CASP era altamente efectivo en la eliminacion de IBU, aunque
significativamente menor que el alcanzado en este estudio, en el caso del NPX y KTP los
rendimientos estaban mas limitados. EL SRT puede ser la principal diferencia entre un CASP y un
MBR, ya que no es comun un CASP que trabaje con valores de SRT en torno a 37 d, que son los
valores utilizados en el MBR objeto de este estudio. Esta influencia del SRT en la eliminacion de

KTP y NPX fue ya observada por Tambosi et al. (2010) cuando detectaron el aumento en la
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eliminacion de estos, al aumentar el SRT de 15 d a 30 d. En este sentido, Maeng et al. (2013)
demostraron la importancia de la degradacion bioldgica en la eliminacion de compuestos como el
IBU y especialmente NPX y KTP, observando una relacion directa entre el incremento del SRT y el

aumento de la eliminacion de estos compuestos.

El HRT también juega un papel importante en la transformacion de compuestos
biodegradables, especialmente para aquellos que son lentamente biodegradables (Vieno ef al., 2007;
Fernandez-Fontaina et al., 2012). El incremento del HRT implica un mayor tiempo de contacto
entre el compuesto y los microrganismos capaces de su transformacion, y por consiguiente su
asociacion con mayores SRT, que permiten a su vez el desarrollo de microorganismos de lento
crecimiento, podrian permitir una mayor eliminacion bioldgica. Fernandez-Fontaina et al. (2013) no
encontraron disminucion en la eficiencia de la biodegradacion de IBU y NPX a pesar de reducir el
HRT de 4,6 d a 1,0 d, trabajando con un SRT > 10 d; mientras que Krugobla et al. (2016)
observaron una elevada capacidad de eliminacion en MBR trabajando a bajas temperaturas con un
HRT de 8,5 h. A causa de la elevada biodegradabilidad de estos compuestos, el efecto negativo de la

disminucion en el HRT pasa desapercibida, siendo mas limitantes otras variables como el SRT.

El DCEF, al contrario que las otras sustancias, fue resistente al tratamiento MBR, siendo solo
parcialmente eliminado (21 %). Esta poca eliminacion no es sorprendente, ya que la biodegradacion
del DCF es muy lenta o inexistente (Salgado et al., 2012; Fernandez-Fontaina et al., 2013; Vieno y
Sillanpéd, 2014) y ha sido identificado como una sustancia bastante persistente en los procesos de
tratamiento biologico (Vieno y Sillanpdd., 2014). Otros investigadores han detectado un
comportamiento similar en MBR y en CASP (Luo ef al, 2014; Maeng et al., 2013; Trinh et al.,
2016), sin embargo Radjenovic ef al. (2009) encontraron unos porcentajes de eliminacidon para el
DCF mayores al 60 % en sistemas MBRs, considerando la biodegradacion como el principal
mecanismo para su eliminacion. De este modo, existe bastante controversia en la literatura
concerniente al rendimiento en la eliminacion del DCF en sistemas de fangos activos, a lo que hay
que afadir el hecho de que durante la presente investigacion las concentraciones de DCF en el
efluente fueron mayores que las del respectivo influente en el 40 % de las muestras analizadas. Por
consiguiente, el rendimiento de la eliminacion de DCF fue negativo en el 40 % de los dias de
estudio. En el otro lado, el mayor rendimiento en la eliminacion de DCF registrado fue de 53,4 %
(Tabla 4.4), mostrando un gran variabilidad en la eliminacion del DCF. Estos resultados son

similares a los registrados por Vieno y Sillanpda (2014).
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Los resultados obtenidos muestran la gran capacidad del sistema MBR para la eliminacién
de NSAIDs como IBU, NPX y KTP trabajando con elevados SRT y HRT. Sin embargo, otras
alternativas son necesarias para eliminar los NSAIDs mas recalcitrantes como el DCF. A pesar de
los elevados rendimientos alcanzados para la mayoria de los NSAIDs analizados, es necesario hacer
énfasis en el hecho de que la biotransformacion de NSAIDs mediante la transformacion oxidativa
genera otros compuestos tales como derivados hidroxilados y carboxilados (Tambosi et al., 2010)
que podrian ser vertidos al medio ambiente y cuyos efectos ambientales y sobre la salud publica son
desconocidos. Es necesario impulsar nuevos esfuerzos para el mejorar el conocimiento sobre la
generacion de derivados de la transformacion oxidativa de los NSAIDs y sus efectos ambientales,

con el objeto de establecer la efectividad real de los MBR en la eliminacion segura de los NSAIDs.

4.3.3. Balances de masas

De acuerdo con el comportamiento de los NSAIDs analizados en el sistema experimental
MBR, podemos diferenciar dos grupos distintos. Por un lado estdn IBU, NPX, y KTP, que han sido
descritos como facilmente biodegradables (Salgado et al., 2012; Fernandez-Fontaina et al., 2013).
En el otro lado estd el DCF, considerado poco biodegradable en sistemas de fango activos
(Fernandez-Fontaina ef al., 2013) y para el que se han encontrado rendimientos de eliminacion tanto
positivos como negativos, su comportamiento difiere respecto al resto (Salgado et al, 2012;

Fernandez-Fontaina ef al., 2013; Vieno y Sillanpéé, 2014)

La figura 4.3. representa los balances de masas medios, obtenidos de la serie de datos
estadisticamente homogéneos, de los compuestos mas biodegradables. Los tres compuestos
presentan una tendencia similar, especialmente IBU y NPX; el KTP muestra ciertas diferencias
respecto a los otros dos, pero siguiendo el mismo patrén. La mayor eliminaciéon de estos
compuestos se produce en el reactor aireado, siendo la mas significativa la del IBU (81 %) y la
menor para el KTP (77,9 %). Aparte de las cantidades de NSAIDs que permanecen en el sistema, el
otro punto donde se produjo eliminacion de los compuestos estudiados fue en el reactor anoxico,
llegando al 11 % en el caso el NPX, algo menor para el IBU (7,8 %) y apenas apreciable para el
KTP.
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El rendimiento en la eliminacion de estas sustancias, especialmente en el reactor aireado,
parece estar relacionada con la diferente biodegradabilidad de la sustancia en el fango activo, la cual
ha sido descrita como mayor para el IBU que para el NPX (Fernandez-Fontaina et al., 2013). No
hay datos comparativos en la literatura para el KTP. Quintana et al. (2005) observaron que el KTP
podia ser utilizado por los microorganismos presente en el fango activo como fuente de carbono en
ausencia de otros compuestos biodegradables, mientras que esto no ocurria en el caso del IBU y el
NPX. Sin embargo, en presencia de otros compuestos biodegradables, KTP no era biodegradado por
los microorganismos del fango activo, mientras para IBU y NPX se observaba degradacion co-
metabolica. Esto podria explicar las diferencias en la eliminacion de estos compuestos, dado el
elevado SRT utilizado en el MBR que, bajo la falta de sustancias facilmente biodegradables, podria

causar la degradacion significativa de sustancias metabolizables como el KTP.

El reactor andxico de la planta experimental posee un HRT 2,6 veces menor que el del
reactor aireado, lo cual no explicaria las diferencias en el rendimiento encontradas entre los
reactores, especialmente para el KTP, por tanto la via aerdbica puede considerarse como las mas
efectiva para la eliminacion de estos compuestos con una elevada biodegradabilidad. La capacidad
de eliminacion de estos compuestos mediante la via aerdbica no estaba solo condicionada por la
mayor o menos biodegradabilidad, sino también por la concentracion de los NSAIDs en el agua
residual. La mayor eliminacion se observo para el IBU, con una capacidad de 6,6 mg IBU/Kg SSV
d, mientras que para el NPX el rango medio obtenido fue 1,1 mg NPX/ Kg SSV d, 6 veces inferior
al valor obtenido para el IBU, equivalente a la diferencia de concentraciones en el influente. El
rango en el caso del KTP fue 0,07 mg KTP/Kg VSS d, también equivalente a la diferencia de

concentraciones en el influente.
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Phan et al. (2014) observaron que la recirculacion interna entre los biorreactores aireado y
andxico era un importante prerrequisito para la biodegradacion andxica de los NSAIDs, en ausencia
de la cual se esperaba una baja la capacidad de eliminacién de NSAIDs en la fase andxica. Como
se comento previamente, uno de los grandes problemas en la desnitrificacion en el reactor anodxico
es el arrastre de oxigeno residual a través de las recirculacion (Arévalo et al., 2014). Este arrastre
puede estar relacionado con la efectividad del proceso anoxico en la eliminaciéon de ciertos
compuestos como IBU, NPX y KTP. Phan ef al. (2014) observaron que la incorporacion de un
sistema de recirculacion interna entre el reactor aireado y el andxico, en una planta MBR con
nitrificacion/desnitrificacion simultanea, estimulaba, en el reactor anoxico, la eliminacion de
compuestos como IBU, NPX y KTP, sin que variara el rendimiento general de la instalacion.
Durante estos estudios, se detectd que la recirculacion interna elevaba el potencial de oxidacion
reduccion, presumiblemente por el arrastre de compuestos como el oxigeno, la presencia de los
mismos podia haber causado la mayor eliminacion de NSAIDs en el reactor anoxico. La instalacion
experimental tenia recirculacion interna entre el tanque de membranas y el reactor anoxico (4Q ), no
realizdndose = desde el reactor aireado. Esto afectd negativamente a la desnitrificacion,
probablemente por el arrastre de oxigeno residual, afectando a la biotransformacion de
determinados NSAIDs, facilitando su metabolizacion aerobica en el primer reactor del sistema,
donde las concentraciones de los NSAIDs son mayores. Dado que en este reactor la presencia de
compuestos organicos biodegrables es elevada, la eliminacion de los NSAIDs se llevo a cabo
mediante cometabolismo, siendo menor para el KTP, descrito por Quintana et al. (2005) como no

metabolizable en presencia de otros compuestos biodegradables.

Los balances realizados para los compuestos objeto de estudio, revelan que la salida de
NSAIDs con la purga fue insignificante (Figura 4.3). Estos resultados confirman que IBU, NPX y
KTP no presentan acumulacion en la biomasa y, por tanto, esta no es responsable de la eliminacion
de estos compuestos. Los NSAIDs analizados han sido descritos como compuestos hidrofilos
(Radjenovic et al., 2009; Feng et al., 2013; Trinh et al, 2016) y por lo tanto su eliminacion
mediante la sorcion es ineficaz a pesar de la elevada concentracion de TSS en los biorreactores

como consecuencia del elevado SRT.

Respecto a los NSAIDs estudiados, se observo una insignificante capacidad de eliminacion
en el tanque de membranas. Pese al HRT de este tanque y la presencia de suficiente oxigeno para la

eliminacion biologica, los porcentajes de reduccion de los NSAIDs fueron menores al 3 %. Estos
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valores tan reducidos pueden atribuirse a la baja concentracion de los NSAIDs analizados en este
reactor, la cual en el caso de KTP era inferior al LOQ, aunque eran apreciables en el caso del IBU y
NPX. Las concentraciones en el fango activo entrante y saliente de este reactor eran muy parecidas
y por tanto la mayoria de los NSAIDs presentes en el reactor de membranas eran arrastrados hacia

el reactor andxico a través de la recirculacion o salia del sistema en el efluente.

La retencion por la membrana ha sido descrito como otro mecanismos para la eliminacion de
farmacos en MBRs (Tambosi et al., 2010), pero considerando el corte molecular del material de la
membrana y el peso molecular de los NSAIDs analizados, la retencion fisica por medio de la
membrana es improbable. La sorcion sobre las membranas también fue limitada por la pequefia

superficie de la membrana y el caracter hidrofilo de los NSAIDs analizados.

La figura 4.4 muestra los balances de masas medios, obtenidos de una serie de datos
estadisticamente homogéneos reflejando dos situaciones opuestas, rendimientos de eliminacion
positivos y negativos. Por un lado, las muestras con rendimientos positivos en la eliminacion de
DCEF por el sistema MBR, con un rendimiento maximo de 53,4 %, y por el otro lado, las muestras
cuyos valores fueron negativos. La reduccion de la concentracion de DCF se produjo solo en el
biorreactor aireado, aunque el grado de eliminacion no es muy elevado. Ferndndez-Fontaina et al.
(2013) consideraron al DCF como dificilmente biodegradable, confirmando el carécter recalcitrante
de este compuesto en sistemas MBR. Otros autores que trabajaron con sistemas MBR y CASP
describieron resultados similares (Salgado et al., 2012; Vieno y Sillanpdi, 2014; Kruglova et al.,
2016). Las condiciones operacionales como la temperatura del fango activo, SRT o HRT afectan a
la degradacion del DCEF, siendo ésta probablemente la razon de tanta discrepancia en la literatura
concerniente a la eliminacion del DCF en plantas de tratamiento de aguas residuales (Radjenovic et
al., 2009; Salgado et al., 2012; Vieno y Sillanpés, 2014). Los resultados del balance de masas del
DCF confirman dichas observaciones y afiaden un elemento mas de discrepancia por los
rendimientos negativos observados para varias muestras, lo cual también ha sido descrito por otros

investigadores (Zorita et al., 2009; Lee et al., 2012).

Zorita et al. (2009), al encontrar valores negativos para la eliminacion del DCF en
tratamientos de CAS, sugirieron que se debia a la ruptura de los conjugados glucuronidados o
sulfatados de DCF. Conclusiones similares fueron expuestas por Lee et al. (2012), suponiendo la

existencia de hidrolisis microbioldgica y abidtica en el fango activo, que aumentaba la presencia de
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DCF. Menos del 1 % del DCF consumido por los humanos es excretado como forma sin
metabolizar, y mas del 11 % es excretado metabolizado como conjugado con taurina, glucuronido o
sulfato (Vieno y Sillanpdd, 2014). Estos metabolitos conjugados del DCF probablemente son
separados y transformados en su forma libre por procesos enzimaticos durante el tratamiento del
agua residual (Lee et al., 2012). En muestreos con rendimientos negativos, el incremento de DCF
era especialmente significativo en el reactor aireado y apenas apreciable en los reactores anoxico y
de membranas, y dado que esta transformacion de los metabolitos del DCF se produce en la forma

no metabolizada, esto ocurre principalmente en el reactor aireado.

Este comportamiento ha sido propuesto anteriormente para otros farmacos. Ternes et al.
(1999) observaron un comportamiento similar para distintos estrogenos debido a la actividad
glucuronidasa del fango activo aireado; y Gonzalez et al. (2016) también observaron un incremento
en la concentracion de CBZ en la misma planta experimental MBR, proponiendo una separacion
enzimatica de los metabolitos conjugados y sugiriendo la actividad glucoronidasa en este mismo

MBR, debido a los elevados SRT y HRT.

En lo que respecta al reactor andxico, no se apreciaron variaciones entre las cantidades de
DCF que entraban y las que salian del sistema, tanto en los muestreos con rendimientos positivos
como en los negativos. Suarez et al. (2010) encontraron que el DCF no era degradado
biologicamente bajo condiciones andxicas, siendo su biodegradacion mas acentuada en condiciones
de nitrificacion. Estas condiciones, a pesar del posible arrastre de oxigeno residual, eran

improbables en el reactor anoxico de la instalacion experimental.

En el reactor de membranas la eliminacién del DCF no fue apreciable, a pesar de que ha
dicho reactor, por el contrario a los otros NSAIDs estudiados, llegaban elevadas concentraciones de
DCF, coincidentes con los valores de salida. Este reactor mantiene condiciones aerdbicas, aunque
la concentracion de oxigeno disminuye, ya que el aire es suministrado a través de burbujeo grueso
con la finalidad de controlar el ensuciamiento de la membrana. Estas condiciones podrian afectar la
disponibilidad de OD para ciertos microorganismos involucrados en la transformacion del DCF,

haciendo que su transformacion biologica en el reactor de membranas sea insignificante
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El mayor HRT del reactor aireado y la mayor disponibilidad de OD puede favorecer la
biodegradacion de esta compuesto recalcitrante, ademds del (mejor que) desarrollo de una
significativa actividad nitrificante, que ha sido relacionada con el incremento en la biodegradacion
del DCF (Vieno y Sillanpad., 2014). Sin embargo, la eliminacion bioldgica de esta compuesto ha
sido practicamente insignificante. Para alcanzar una mayor biodegradaciéon del DCF, Vieno y
Sillanpéa (2014) sugirieron el uso de sistemas MBR que trabajen con un SRT mayor de 150 d y un
HRT mayor de 3 dias, valores muy por encima de los utilizados en el presente estudio y que
podrian comprometer la viabilidad del sistema MBR, técnica y econdmicamente, dado el tamafio de
la instalacién y el consumo energético dedicado principalmente a la aireacion (Fernandez-Alvarez

etal., 2014).

El DCF, como los otros NSAIDs analizados, es un compuesto hidréfilo con un Log Ky
similar al del IBU (Feng et al., 2013). De acuerdo con estas caracteristicas, la sorcion del DCF
puede considerarse insignificante (Trinh et al., 2016). Sin embargo, el caracter recalcitrante de este
compuesto en sistemas MBR, la posible transformacién de formas metabolizadas en formas no
metabolizadas, la elevada concentracion de biomasa en el sistema MBR debido al elevado SRT y el
elevado HRT, pueden conducir a un incremento en la retencionde DCF por sorcion. Radjenovic et
al. (2009) observaron una mayor capacidad de retenciéon de DCF en el fango activo de un MBR
comparado con un proceso CASP, lo cual puede deberse a las caracteristicas y elevada

concentracion de la biomasa.

La mayor acumulacion del DCF dentro del sistema MBR es la causa del que porcentaje de
este compuesto que sale del sistema a través de la purga sea mayor que el observado para el resto de
los NSAIDs analizados. Sin embargo, el poco caudal de purga establecido por el elevado SRT
provoca que esa salida de DCF sea escasa comparada con la entrada del mismo a través del
influente. El efluente fue la principal via para la salida del DCF no transformado en el sistema

MBR, debido a las caracteristicas hidrofilicas y recalcitrantes del DCF.

Junto al posible incremento en la concentracion de DCF por la transformacion de las formas
metabolizables (Zorita et al., 2009; Lee ef al., 2012), la acumulacién en el sistema fue otra posible
causa de los valores negativos para el rendimiento en su eliminacion aparecidos en el MBR

(Kruglova et al., 2016). Los balances realizados al DCF mostraron que, por medio de la
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recirculacion (4Q) entre el tanque de membranas y el reactor anoxico, cantidades considerables de

DCF regresan al principio del sistema.

Esta recirculacion, indispensable para el sistema MBR (Judd, 2011), unida a las
fluctuaciones en la concentracion de DCF en el influente (para la que se detectaron diferencias
estadisticamente significativas entre muestras) y al elevado HRT, puede ser responsable de parte de
los rendimientos negativos para la eliminacion de esta sustancia. Por tanto, tras un periodo con
elevada entrada de DCF a la instalacion MBR, el cual se acumulaba en la biomasa, retornandose al
reactor andxico debido a la recirculacion. Si, tras un periodo con elevada concentracion de DCF en
el influente, desciende la concentracion de entrada, se producira el arrastre junto con el efluente de
parte del DCF acumulado en la biomasa recirculada, de esta forma las concentraciones en el
efluente pueden ser mayores que las concentraciones en el influente. Sin tener en cuenta esta
tendencia, causada por las caracteristicas de los sistemas MBRs, los efluentes de los sistemas que
trabajan con elevados valores de SRT y HRT, segun caracteristicas técnicas y econdmicas viables,
presentan un considerable aporte de DCF al medio ambiente. Los efectos causado por la liberacion
de esta sustancia en el medio ambiente y su inclusion en la primera lista de observacion de
sustancias a efectos de seguimiento a nivel de la Union Europea en el ambito de la politica de aguas
(Decision UE 2015/495), hace necesaria la busqueda de nuevas alternativas para el tratamiento de

aquellas sustancias que, como el DCF, se vuelven recalcitrantes.

4.4. Conclusiones

Un sistema MBR experimental a escala real trabajando en conformacion
desnitrificacion/nitrificacion con unos elevados SRT y HRT (37,0 d y 35,6 h, respectivamente)
mostrd elevada eficiencia en la eliminacion de IBU, NPX y KTP del agua residual urbana, con unos
niveles de rendimiento superiores al 95 %. Sin embargo, se observd un bajo rendimiento para la

eliminacion de DCEF, incluso con rendimientos negativos en varios muestreos.

Los valores de eliminacion de los NSAIDs analizados depende en mayor o menor medida de
la capacidad, de parte de los microorganismos del fango activo, para la biotransformacion, siendo
mas significativa para los compuesto cometabolizables, ya que las concentraciones de esos

compuestos en el efluente dependera tanto de su concentracion en el influente, como de su
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biodegradabilidad.

Dada la escasa biodegradacion del DCF y su naturaleza hidrofila, bajo las condiciones
operacionales del sistema MBR estudiado, el compuesto tendia a acumularse en el sistema y ser
recirculado. Sin embargo, al contrario de lo observado para la materia organica no biodegradable,
para el DCF se observaron valores negativos en su eliminacion, principalmente durante los
muestreos en los que la concentracion del influente disminuia. La débil adsorcion y el incremento
en la concentracion observada en el reactor aireado también contribuyen a los rendimientos

negativos.

La mayor parte de la transformacion de los compuestos biodegradables como el IBU, NPX y
KTP, en los sistemas que trabajan en condiciones de desnitrificacion/nitrificacion con elevados SRT
y elevado HRT, sucede en el reactor aireado mientras que la contribucion del reactor anoxico es

irrelevante.
Para los compuestos hidréfilos que apenas son biodegradables como el DFC, la mayor

transformacion también se produjo en el reactor aireado; dicha transformacion implica tanto la

eliminacion como la aparicion del compuesto.
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CAPITULO 5

Este capitulo corresponde al articulo titulado "Wastewater polycyclic aromatic
hydrocarbons removal by membrane bioreactor” publicado en Desalination and Water Treatment

en abril de 2012.
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5. Eliminacion de hidrocarburos aromaticos policiclicos en agua

residual mediante un biorreactor de membrana sumergida.

5.1. Introduccion

Los hidrocarburos aromaéticos policiclicos (PAHs) son compuestos organicos hidréfobos con
dos o mas anillos aromaticos unidos, los cuales presentan una solubilidad relativamente baja en

agua y un alto coeficiente octanol/agua (K..).

Estos compuestos son originados por la pirolisis de compuestos organicos a elevadas
temperaturas, situadas en el intervalo de 500 a 900 °C, especialmente por la combustion incompleta
durante los procesos industriales y otras actividades humanas, tales como los procesos con carbon,
petrdleo, la combustion de gas natural o madera, combustion de residuos, trafico de vehiculos, las
cocinas y el consumo de tabaco; asi como por procesos naturales como la carbonizaciéon (USEPA,

1994; Blanchard et al., 2004).

Los niveles de PAHs en el agua residual dependen de los efluentes industriales, las aguas
domésticas y la escorrentia superficial (Blanchard et al., 2004; Manoli y Samara, 2008). La
concentracion de PAHs en aguas residuales domésticas varia de 0,005 a 14,3 pg/L y en aguas
residuales urbanas de origen mixto las concentraciones oscilan entre 2,7 y 26,4 ug/L (Sanchez-
Avila et al., 2009). En aguas residuales urbanas se ha observado cierta predominio de compuestos
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con bajo peso molecular predominando el fenantreno (Phen), naftaleno, fluoranteno (F) y pireno

(Py) (Blanchard et al., 2004).

Debido a su amplia distribuciébn y sus caracteristicas toxicas, carcinogénicas Yy/o
mutagénicas, unidas a su persistencia y su naturaleza lipofilica, varios PAHs son considerados
peligrosos para los ecosistemas y suponen un riesgo para la salud publica (Blanchard et al., 1999;
Sweetman et al., 2000). Debido a esto, algunos PAHs han sido identificados como sustancias
prioritarias por la Union Europea y la US EPA para reducir sus emisiones al medio ambiente y su

presencia en el mismo (Manoli y Samara, 1999).

La presencia y el destino de los PAHs en EDARs con CASP han sido previamente
estudiados (Manoli y Samara, 2008). Las aguas residuales tratadas muestran niveles de PAHs
menores, resultado de su eliminacion a través de diferentes procesos. Como consecuencia de sus
propiedades fisico-quimicas, los PAHs son eliminados del agua residual, principalmente mediante
su sorcion al fango (Busetti et al., 2006). Otros mecanismos como la volatilizacion, adveccion,
biotransformacion/biodegradacion o el arrastre por aire han de tenerse en cuenta como vias de
eliminacion de PAHs del agua residual; estos procesos estan relacionados con las caracteristicas del
influente, el tipo de proceso y las condiciones de operacion del sistema (Byrns, 2001; Manoli y
Samara, 2008). En los reactores andxicos con agitacion, los mecanismos a considerar en la
eliminacion de los PAHs son sorcion, volatilizaciéon y biotransformacion; mientras que en los
reactores aireados, estos compuesto son eliminados mediante sorcion, volatilizacion, arrastre por

aire y biotransformacion/biodegradacion (Byrns, 2001; Katsoyiannis y Samara, 2005).

Los MBR son una alternativa a los CASP. Esta tecnologia combina el proceso biologico de
fangos activos con una separacion solido/liquido mediante membrana, evitando la necesidad de una
etapa de sedimentacion. De esta forma, se ha desarrollado un nuevo sistema que une la primera,
segunda y tercera etapas del tratamiento de aguas, permitiendo la construccion de plantas mas
compactas capaces de producir efluentes directamente reutilizables (Wisniewski, 2007). Ademas,
se pueden utilizar diferentes configuraciones del sistema en funcion de la calidad del efluente que
se pretenda obtener. Por tanto, los mecanismos implicados en la eliminaciéon de los PAHs en el

tratamiento MBR pueden variar respecto a los CASP.
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El objetivo del presente estudio es conocer los principales mecanismos implicados en la
eliminacion de PAHs del agua residual urbana mediante el tratamiento en un MBR. Con este
proposito, se determinaron los PAHs presentes en el agua residual bruta y en el agua residual tratada
de un MBR piloto. Distintas etapas del proceso fueron analizadas a escala de laboratorio,

realizando ensayos de respirometria para conocer la toxicidad potencial de los PAHs.

5.2. Materiales y Métodos

5.2.1. Estudio en la planta piloto

Una primera etapa del estudio fue desarrollada en una planta piloto MBR, localizada en la
estacion depuradora de aguas residuales urbanas de Granada (Espafa). El sistema estaba equipado
con membranas de fibra hueca Zenon Zeewedd 500 de ultrafiltracion (con tamafio de poro nominal
de 0,04 um), consistentes en una matriz de fibra porosa recubierta por polivinilidenfluoruro (PVDF)

(Figura 5.1).

La instalacion fue alimentada con agua residual pretratada la cual se paséd a través de un
tamiz de 1 mm de luz de malla como pretratamiento adicional. La planta piloto trabajo en
configuracion de pre-desnitrificacion, realizando la alimentacion al reactor anoxico , pasando
posteriormente el fango activo a un reactor aireado y de este al reactor de membranas donde se
realizaba la separacion entre el fango activo y el permeado. El concentrado era recirculado al
reactor andxico y el permeado (0,8 m*/h) paso al tanque de contralavado. Una purga constante de
1,05 m*/d de fango activo se realizd desde el reactor aireado para obtener un SRT de 25 d. El HRT
fue de 35 h.

Se tomaron muestras diarias del influente, efluente y purga durante una semana. La toma de
muestras estaba automatizada mediante un muestreador ubicado en cada una de las tuberias
correspondientes. Una porcidon de muestra era tomada cada hora y depositada en una botella de
vidrio topacio (100 ml), llenada completamente y sellada herméticamente. Se analizo la presencia

de los compuestos organicos persistentes en todas las muestras.
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Figura 5.1 Esquema de la planta piloto.

5.2.2. Estudio a escala de laboratorio

Para realizar los ensayos a escala de laboratorio se utilizaron varios biorreactores trabajando
en paralelo. El volumen de los reactores era de 10 L; y todos tenian un sistema de agitacion. Dos de
los reactores, ademas, tenian un sistema de inyeccion de aire y se llenaron con fango activo
procedente del reactor aireado de la planta piloto. El resto de los reactores del laboratorio se

llenaron con el fango activo del reactor andxico.
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Diferentes concentraciones de Py, Phen y/o F fueron afiadidas a determinados reactores con
la intencion de obtener unas concentraciones de PAHs elevadas. Después de 24 h, los la fase acuosa
y la fase solida del fango activo fueron separadas mediante decantacion en probetas de 250 ml, para
la determinacion del comportamiento y el destino de los PAHs. Ambas fases fueron utilizadas para

la extraccion y el analisis de los PAHs. Las muestras se tomaron manualmente.

Con el objeto de determinar la posible toxicidad de los PAHs y la capacidad potencial de
biodegradacion del fango, se evalu6 la actividad de la biomasa y la tasa de consumo de oxigeno
mediante respirometria; realizando ensayos en configuracion dindmica y ciclica. La configuracion
ciclica se utilizo para determinar la tasa de consumo de oxigeno (OUR) y la respuesta de la biomasa
durante un tiempo de exposicion prolongado. La configuracion dindmica se utilizo para los ensayos

Rs para evaluar la posible toxicidad aguda.

5.2.3. Determinacion analitica de los PAHs

Todas las muestras se recogieron en botellas de vidrio topacio (100 ml), llenadas
completamente y selladas herméticamente. Los PAHs se analizaron en todas las muestras. La
extraccion de los PAHs del fango y del agua residual se realizé por medio de twister (Stir Bar
Sorptive Extraction, SBSE) y fueron medidos mediante cromatografia de gases acoplada a

espectrometria de masas (APHA, 1989).

5.2.4. Cultivo de microrganismos degradadores de PAHs

Cepas de microorganismos de la planta piloto fueron cultivadas en un medio de cultivo
selectivo BSM (Basal salt medium), que posee nutrientes minerales pero ninguna fuente de carbono
(Miller et al., 2004); para ello se tomaron muestras de fango de los reactores aireado y andxico (0,1
ml) por cada placa con 20 mL de BSM. Posteriormente la superficie se pulveriz6é con una solucién
de Py y acetona (1 mg/mL). Los cultivos fueron incubados a 20 °C en oscuridad y la aparicion de

colonias se controlo durante un mes.
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5.3. Resultados y discusion

La presencia de diversos contaminantes organicos persistentes fue analizada, y Uinicamente
se encontro la presencia de algunos PAHs (Tabla 5.1). Por ello se estudio el comportamiento y el

destino de los PAHs en el MBR.

Debido a las pocas descargas industriales existentes en Granada, se podria esperar la baja
concentracion de PAHs en el agua residual urbana. Py, F'y Phen fueron los principales PAHs
detectados, observando un predominio de compuestos con bajos pesos moleculares, tal y como

Blanchard et al. (2004) observaron para aguas residuales urbanas.

Después del tratamiento MBR, las concentraciones de PAHs en el efluente se encontraban
por debajo de los limites de deteccion. Lo cual indica una elevada eficacia, en la eliminacion de los
PAHs. Por tanto, durante el tratamiento fueron posibles mecanismos de sorcidon, volatilizacion,
arrastre por aire o biotransformacion/biodegradacion como los identificados en otras
investigaciones (Byrns, 1999; Katsoyiannis y Samara, 2005). No se encontraron PAHs en las
muestras de purga por lo que se descartd la sorcion como mecanismo significativo para la

eliminacion de los PAHs.

Tabla 5.1 Presencia de contaminantes organicos persistentes (png/L) en la planta piloto MBR.

Contaminantes Agua residual bruta Efluente Purga
Triazinas <0,02 <0,02 <0,02
Comp. organofosforados <0,03 <0,03 <0,03
Comp. organoclorados <0,05 <0,05 <0,05
Hidrocarburos aromaticos policiclicos (PAHs) 0,48 <0,05 <0,05
Fenantreno 0,09 <0,05 <0,05
Fluoranteno 0,11 <0,05 <0,05
Pireno 0,28 <0,05 <0,05
Otros PAHs <0,5 <0,5 <0,5
Bifenilos policlorados (PCBs) <0,05 <0,05 <0,05
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Después de un mes de incubacion, los cultivos mostraron la presencia de microorganismos
degradadores de PAHs, indicado por la aparicion y desarrollo de halos transparente en la costra
superior de pireno-acetona. Los cultivos positivos provenian tanto del reactor aireado como del
anoxico. Las colonias estaban desarrolladas por hongos y su nimero era escaso, una o dos por placa
de Petri. Estos resultados prueban la posibilidad de que se den mecanismos de
biotransformacion/biodegradacion durante el tratamiento MBR. Sin embargo, su importancia fue

desdefable, en consonancia con los resultados de Haritash y Kaushik (2009).

Los experimentos a escala de laboratorio desvelaron que la presencia de Phen en el fango
tras 24 h de aireacion era un 85 % menor que en el fango no aireado (Figura 5.2). En ambos fangos,
aireado y no aireado, la concentracion de PAHs era mayor en la fase sedimentada que en la fase
acuosa. Tal y como otros autores demostraron que ocurre para el naftaleno, durante el tratamiento
secundario, el Phen podria haber sido arrastrado por el aire inyectado, este proceso ha sido
identificado por otros autores como un mecanismo importante para la eliminacion de PAHs con
bajo peso molecular durante los tratamientos convencionales (Byrns, 2001; Manoli y Samara,

2008).

Para el F se observd un comportamiento similar, este compuesto fue obtenido
principalmente de la fase sedimentada. Sin embargo, se observé una mayor concentracion de £ en
la fase acuosa (Figura 5.2). Esto podria deberse a su mayor peso molecular y otras diferentes
propiedades fisico-quimicas que podrian hacer que la eliminaciéon del F fuera menor. La
concentracion de F en el reactor aireado fue un 50 % menor que la determinada en el reactor no

aireado, este es un rendimiento mayor al observado por Manoli y Samara (2008).

En los reactores a escala de laboratorio se encontraron diferencias significativas entre el
aireado y el no aireado. Esto indica el importante papel que desempeiia la aireacion, al provocar que
el arrastre por aire sea la principal via para la eliminacion de los PAHs. Para los distintos PAHs se
registraron rendimientos de eliminacion entre 0 y 86 % para la fase de sedimentos, y entre 50 y
100% en la fase acuosa. Los rendimientos de eliminacion de los PAHs en el agua residual y el fango
varian segun las propiedades de los diferentes compuestos. Los PAHs con bajo peso molecular

(Phen) fueron mas facilmente eliminados que aquellos que presentaban mayores pesos moleculares
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(F). La volatilizacion fue un importante mecanismo durante el tratamiento no aireado, pero su
contribucion a la eliminacion total de PAHs no es muy significativa comparada con el arrastre por

aire.

Fenantreno

ugfL
>

101

Fluoranteno

2,5

ugyl

Figure 5.2 Phen y F en el fango activo, después de 24h: (1) Biorreactor agitado; (2) Biorreactor

agitado y aireado. Fase acuosa (gris palido) y fase sedimentada (negras).
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Tras 24 h de agitacion y aireacion del fango activo al que se le adicionaron 0,4 mg/L de Py,
se observo que el compuesto se habia distribuido entre la fase acuosa (1/3) y la fase sedimentada
(2/3). El Py de la fase acuosa fue facilmente eliminado durante las primeras 12 h. Sin embargo, la
fase sedimentada presentaba presencia de Py después de 24 h, con un rendimiento del 50 % en la
eliminacion del Py (Figura 5.3). De nuevo, el Py fue mayoritariamente eliminado mediante arrastre

por aire, ya que sus propiedades fisico-quimicas favorecen una menor eliminacion desde el

sedimento.
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Figura 5.3 Concentracion de pireno: Evolucion de la concentracion de pireno presente en el sistema,

en el sedimento (#) y en la fase acuosa (m) durante el proceso de agitacion y aireacion.

Durante los tratamientos convencionales de aguas residuales, se observa una fuerte relacion
entre la eficacia en la eliminacion de los PAHs presentes en la fase solida y sus log K,,, sugiriendo
asi que los PAHs con mayores pesos moleculares son eliminados a través de la sorcion a las
particulas del fango y posteriormente eliminados, del agua tratada, durante la fase de separacion
solido/liquido (Manoli y Samara, 2008). Sin embargo, por medio del sistema MBR, los PAHs son
retirados de la fase liquida mediante la sorcion a las particulas del fango y, durante la etapa aireada

del tratamiento, los PAHs son transferidos a la atmosfera mediante el arrastre por aire.
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Figura 5.4 Velocidad de consumo de oxigeno (OUR) durante los ensayos respirométricos. Fango sin

pireno (linea continua) y fango con pireno (linea de puntos) (0,04 mg/L).
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La figura 5.4 muestra los resultados de los ensayos respirométricos; los respirogramas OUR
presentan similares pendientes en el fango bruto y el fango con contaminante, lo cual sugiere que no

se observo toxicidad para una concentracion de 0,04 mg/L de Py.

La figura 5.5 refleja la respuesta del fango con diferentes concentraciones de Py (0,04-0,8
mg/L). Las tasas de respiracion dindmica (mgO./L-h) fueron calculadas mediante ensayos de
respirometria. Al comienzo, el fango bruto procedente de la planta piloto MBR era inducido al
estado endogeno. Entonces, la tasa de respiracion del fango era calculada midiendo el consumo
mediante la adicién de sustrato con una fuente de carbono (200 mg/L de acetato sddico). Una vez
consumido el sustrato, y con el mismo fango, se vuelve a aportar sustrato junto con Py y se calcula
la nueva tasa con la presencia de Py. Las tasas de respiracion resultaron muy similares, por tanto el

Py no presento toxicidad para el fango activo, a una concentracion inferior a 0,8mg/L.

La ausencia de toxicidad, observada para una concentracion inferior a 0,8 mg/L, y una
respuesta similar incluso a concentraciones mayores, indican que el Py no ha estado biodisponible
durante los ensayos. Esto es debido a la hidrofobicidad del Py, a su tendencia a concentrarse

adsorbido al fango y, principalmente, al arrastre por el aire que han dificultado su biodisponibilidad.
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Figura 5.5 Tasa dinamica de consumo de oxigeno (Rs) en presencia de diferentes concentraciones de

pireno: (a) 0,04 mg/L, (b) 0,4 mg/L, and (¢) 0,8 mg/L.
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5.4. Conclusiones

Las siguientes conclusiones pueden extraerse de este estudio:

Los rendimientos en la eliminacion de los distintos PAHs presentes en aguas
residuales mediante la tecnologia MBR varian en funcion de sus propiedades . El
fenantreno, un PAH con bajo peso molecular, fue mas facilmente eliminado que el

fluoranteno cuya molécula es de mayor tamafio.

Los PAHs con elevados pesos moleculares fueron principalmente eliminados
mediante la sorcion a las particulas del fango, y posteriormente transferidos a la
atmosfera mediante el arrastre por aire durante las etapas del tratamiento con

aireacion.

Mecanismos como la volatilizacion o biodegradacion estan limitados debido al

elevado arrastre por aire.
Durante el tratamiento MBR no debe esperarse toxicidad por la presencia de PAHs

en el agua residual, debido a la baja biodisponibilidad para los microorganismos,

principalmente por el elevado arrastre por aire.
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CAPITULO 6

Este capitulo corresponde al articulo titulado "Removal of low concentrations of
phenanthrene, fluoranthene and pyrene from urban wastewater by membrane bioreactors
technology" publicado en Journal of Environmental Science and Health, Part. A: Toxic/Hazardous

Susbstances and Environmental Engineering, en agosto de 2012.
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6. Eliminacion de bajas concentraciones de fenantreno,
fluoranteno y pireno de agua residual urbana mediante tecnologia

MBR.

6.1. Introduccion

Los hidrocarburos aromaticos policiclicos (PAHs) son contaminantes globalmente
distribuidos y originados durante la combustion incompleta de la materia organica, los cuales
pueden entrar en las EDARs como parte vertidos industriales y/o como componentes de los
efluentes de los sistemas de alcantarillado doméstico y escorrentias urbanas, incluyendo derrames
de combustibles fosiles y deposiciones atmosféricas (Blanchard et al., 2004; Sanchez-Avila et al.,
2009). Las concentraciones de PAHs observadas por otros autores en aguas residuales urbanas
oscilan entre 0,01 y 27,7 ug/L, con predominio de los compuestos de bajo peso molecular como el

Phen, F'y Py (Blanchard et al., 2004; Sanchez-Avila et al., 2009).

Quimicamente, los PAHs son un grupo de compuestos con dos o mas anillos de benceno, los
cuales por su elevada hidrofobicidad y sus estables estructuras quimicas, son progresivamente
menos solubles en agua y menos volatiles conforme aumenta el numero de anillos de benceno que
los conforman. Debido a sus efectos carcinogénicos, mutagénicos y/o fitotoxicos (Warshawsky et

al., 1999), muchos PAHs han sido identificados como contaminantes prioritarios por la Union
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Europea y USEPA (Agencia de Proteccion Ambiental de EEUU), con la intencion de reducir la

presencia de dichos compuestos en el medio ambiente (Manoli y Samara, 2008).

Generalmente los PAHs que entran en las EDARSs, se encuentran principalmente adsorbidos
sobre la superficie de la materia organica particulada, debido a su naturaleza hidr6éfoba, y por tanto
son eficazmente retirados del agua residual durante la sedimentacion y arrastrados con el fango
(Busetti et al., 2006). Por otra parte, la biotransformacion/biodegradacion es considerada el
principal proceso implicado en la degradacion de los PAHs (Haritash et al., 2009), y asi ha sido
descrito en tratamientos CASP y en MBRs aplicados al tratamiento de aguas residuales (Fatone et

al., 2011).

Otros mecanismos como la volatilizacion, adveccion, degradacion quimica o arrastre por
aire deben tenerse en cuenta como co-responsables de la eliminacion de los PAHs, la contribucion
de cada mecanismo depende de las caracteristicas del agua residual, el disefio del proceso y las
condiciones de trabajo del sistema (Manoli y Samara, 1999; Byrns, 2001; Manoli y Samara, 2008).
Se han observado elevados rendimientos (92%) en la eliminacion de PAHs en CASPs (Sanchez-
Avila et al., 2009), debido a la existencia de los mecanismos de eliminacién comentados; mientras
que los rendimientos para los tratamientos quimicos se encuentra en del rango del 61 al 78%

(Vogelsang et al., 2006).

Los MBR combinan el proceso bioldgico de fangos activos con una separacion
solido/liquido mediante una membrana, evitando la necesidad de la sedimentacién como paso
previo. De esta manera, se desarrollé un nuevo sistema que combina el tratamiento secundario y
terciario, permitiendo la construccion de plantas mds compactas capaces de producir efluentes
directamente reutilizables (Arévalo et al., 2009). Se espera que esta tecnologia mejore la
eliminacion de los compuestos xenobidticos producidos por las actividades industriales (Lesjean et
al., 2009), y por esta capacidad ha sido seleccionada para el tratamiento de aguas residuales
(Lesjean et al., 2008). Sin embargo, se ha observado que la capacidad de los MBR para eliminar
PAHs es similar a la mostrada por los CASP (Fatone et al., 2011), a pesar de que cabria esperar
diferentes mecanismos de eliminacion debido a las diferentes caracteristicas operacionales que

presentan estos sistemas respecto a los CASP o por la composicion de PAHs en el agua residual.
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El objetivo de este estudio fue determinar los procesos de eliminacion de PAHs que se
producen en el tratamiento de aguas residuales urbanas con una baja concentracion de PAHs en un
sistema MBR. Para ello se determin¢ la presencia de PAHs en el influente y en el efluente de una
planta experimental MBR alimentada con el agua residual real, también se afiadié una mezcla de

PAHs (Phen, Py y F) y se observo su evolucion, realizando balances de materia.

6.2. Materiales y métodos

6.2.1. Descripcion de la planta piloto

Para la realizacion de este estudio se utilizo una instalacion MBR a escala real. El sistema
estuvo trabajando en configuracion de pre-desnitrificacion, con un reactor anoxico, seguido de un
reactor aireado y el reactor de membranas donde se realizaba la separacion entre el fango activo y el
permeado. Las purgas se realizaban diariamente desde el reactor aireado (Figura 6.1). La instalacion
se alimentd con agua residual urbana pretratada de la EDAR de Granada (Espafia) posteriormente a

su paso por un proceso de tamizado, desarenado y desengrasado.

El reactor de membranas estaba equipado con membranas de ultrafiltracion de fibra hueca
(con tamafio de poro nominal de 0,034 um), consistentes en una matriz de fibra porosa recubierta
por polivinilidenfluoruro (PVDF). En el reactor aireado se mantuvo una concentraciéon de oxigeno
disuelto entre 0,5 y 1,6 mg/L mediante aireacion forzada por una soplante (flujo maximo 92 Nm’/h).
El tanque de membranas también estaba sometido a una aireacion enérgica (30 Nm*/h) cuya funcion
era retirar los so6lidos de la superficie de las membranas y, por tanto, evitar el ensuciamiento de las
mismas. El régimen de trabajo era de 5 minutos de filtrado por 30 segundos de contralavado (1,5
m’/h). La limpieza quimica de las membranas se realizaba semanalmente empleando una solucién
de NaClO (100 mg/L). Se realizaba una purga diaria de 2,4 m® resultando un SRT de 12 dias. La
capacidad de tratamiento fue de 0,8 m*/h, de esta forma el HRT para el sistema completo era de 34
horas. La recirculacion se realizaba con una relacion de 7:1 respecto al influente. Asi, el HRT para
cada reactor era 1,1 h para el reactor andxico, 3,5 h para el reactor aireado y 0,35 h para el reactor

de membranas.
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Figura 6.1. Esquema de la planta experimental MBR.

6.2.2. Metodologia experimental

Para determinar la presencia de PAHs en el agua residual y su comportamiento en la planta
experimental se realiz6 un muestreo semanal durante un periodo de un mes, previo a la fase
experimental. Para ello se tomaron muestras del influente, efluente y purga del sistema y se
realizaron analisis microbioldgicos del fango activo junto con analisis respirométricos para evaluar

la toxicidad y biodegradabilidad del Py. El estudio se completd con ensayos a pequefia escala.
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Después de este periodo, se llevaron a cabo los ensayos para calcular el balance de materia
de los PAHs que entran en la instalacion experimental. Para ello se anadio6 al influente una solucién
concentrada de Phen, Py y F (procedente de un proceso de tratamiento térmico de fangos) con la
intencion de obtener altas concentraciones de PAHs en el sistema experimental. A lo largo de este
periodo, se tomaron muestras del influente, efluente, purga y fango activo de los diferentes

reactores.

Durante el estudio se tomaron muestras compuestas mediante la combinacion de 24
porciones tomadas de forma horaria. Para ello se disponia de una bomba peristaltica reversible que
evitaba la acumulacion de fango en la tuberia de muestreo. La bomba se activaba durante cinco
minutos cada hora. Las muestras era almacenada a 4 °C en botes de vidrio topacio de 5 litros,
previamente lavados con hexano, acetona y agua destilada, y cerrados con teflon. Las muestras eran

analizadas el dia siguiente al muestreo.

6.2.3. Analisis microbiologicos

Para determinar la presencia de microorganismos capaces de degradar Py se realiz6 el

cultivo en un medio selectivo BSM basado en el descrito por Miller et al. (2008).

I mL de fango activo de los reactores aireado o andxico, era diluido en agua destilada
estéril, seguido de diluciones seriadas. Posteriormente, 1 mL de cada dilucion se depositdé en una
placa de Petri con el medio Agar-BSM, sin otra fuente de carbono. Las placas fueron pulverizadas
con una solucion de Py (1 mg/mL en hexano/acetona (1:1)) cubriendo homogéneamente toda la
superficie con una capa opaca. Las placas fueron incubadas a 20 °C, en ausencia de luz

observandose durante un mes para determinar el desarrollo de colonias.

6.2.4. Ensayos respirométricos

Antes de dosificar los PAHs en el influente para la elaboracion del balance de materia, se
evalud el posible efecto toxico de dichos compuestos, mediante ensayos respirométricos en

ausencia y presencia de Py. Para ello se tomaron muestras de fango activo del reactor aireado de la
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instalacion experimental, manteniéndolo aireado durante 24 h para garantizar que se alcanzaran
las condiciones enddgenas, antes de realizar los anélisis respirométricos. Posteriormente, el fango se
introducia en el respirometro (Surcis), que permite medir la evoluciéon de la concentracion de
oxigeno disuelto en el fango activo tomando registros cada 2 segundos. Todos los experimentos se
realizaron con temperatura controlada (20°C) mediante un bafio termorregulador. EI pH se

mantuvo constante en el rango entre 7,0 y 8,0.

Los ensayos respirométricos tipo OUR con fango endogeno fueron realizados en ausencia y

con 40 pg/L de Py.

6.2.5. Ensayos a escala de laboratorio

Para confirmar los resultados obtenidos mediante la instalacién experimental, se realizaron
también ensayos a pequefia escala. Para los ensayos se emplearon 2 depdsitos de vidrio de 10 L de
capacidad que se mantenian en agitacion. Uno de los depdsitos se equipd con un sistema de
inyeccion de aire y ambos se llenaron con fango activo de la instalacion experimental. A ambos se
les afiadié 1 mL de solucioén concentrada de PAHs con Phen, Py y F. Una vez mezclado, gracias a la
agitacion, se tomaba una muestra inicial y, los sistemas se dejaron en reposo durante 24 horas, tras
las cuales se tomaba otra muestra. Los ensayos a escala de laboratorio se repitieron cinco veces,

determinando la concentracion de Phen, Py y F'tanto en la fase solida como en la acuosa.

6.2.6. Condiciones analiticas Analisis y determinacion de los PAHs

Para la extraccion de los PAHs del fango y el agua residual se utilizé el método SBSE (Stir
Bar Sorptive Extraction), y la determinacion de los PAHs se realizd mediante cromatografia de

gases acoplada a espectrometria de masas (GC/MS).

Para la extraccion se utilizaron 100 mL de muestra, que se depositaban en viales a los que se
les afiadia 0,1 ppb de patrén interno benzo(a)pireno D12 y pireno D10. A continuacion los viales se
dejaban en agitacion (900rpm) incluyendo una barra agitadora para la sorcion durante 17 horas.
Pasado este tiempo las barras de sorcion eran sacadas, enjuagadas y secadas para depositarlas en

viales de vidrio preparados para ser transferidos por el muestreador Gerstel MultiPorpuse Sample
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MPS 2L hacia la unidad de desorcion térmica Thermal Desorption Unit (Gerstel TDU) donde seran
desorbidos.

El cromatografo de gases empleado Agilent HP 6890 Gas Chromatograph estaba acoplado a
un espectrometro de masas Agilent HP 5973 N MS, equipado con una columna de
polidimetilsiloxano, y se utilizé helio (2,1 mL/min) como gas portador. La rampa de temperatura
comenzaba a 70°C y concluia a 280°C. El limite de deteccion de este método para los PAHs

analizados fue de 0,01 pg/L.

6.3. Resultados y discusion

6.3.1. Ensayo sin adicion de PAHs

Los resultados mostraron unas concentraciones de PAHs en el agua residual de Granada
(Espana) que oscilan entre el maximo de 0,48 pg/l y el minimo por debajo de los limites de
deteccion (0,01 pg/l). Las concentraciones eran menores que las registradas en las aguas residuales
de otras ciudades. Por ejemplo, en el area de Paris, se detectaron concentraciones entre 0,2 y 5,2
ng/L (Blanchard et al., 2004). En la ciudad de Venecia oscilaban entre 1,12 y 4,62 pg/L (Busetti et
al., 2006) y en la zona de Matard se detectaron concentraciones entre 0,009 y 5,05 ng/L (Sanchez-
Avila et al., 2009). Esto podria explicarse en parte por la poca cantidad de vertidos industriales y
por las escasas aguas de escorrentia que pueden arrastrar deposiciones atmosféricas debido a las

pocas lluvias durante el periodo de estudio.

Py, F'y Phen fueron los compuestos mas abundantes, representando respectivamente el 55,5
%, 25,5 % y 19 % del total de los PAHs medidos. Existe uno claro predominio de compuestos de
bajo peso molecular, lo cual estd en consonancia con lo observado por Blanchar et al. (2004) para

aguas residuales urbanas.

Después del tratamiento del agua residual en la planta experimental MBR, la concentracion
de PAHS en el efluente se situaba por debajo de los limites de deteccion, lo cual indica una elevada
eficiencia por parte del MBR para la eliminacion de los PAHs. Pero sin embargo, las

concentraciones de PAHs en la purga de fangos activos también se encontraban por debajo de los
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limites de deteccion. Este hecho descarta la sorcion como un via importante en la eliminacion de los
PAHs con las condiciones experimentales de este estudio, a pesar de la naturaleza hidrofoba de los

PAHs detectados.

6.3.2. Analisis microbiologicos

Tras un mes de incubacion, los cultivos para determinar la presencia de microorganismos
degradadores de PAHs desarrollaron un halo transparente sobre la capa superior de Py. Una o dos
colonias (una media de 1,3 ufc/mL de fango activo) fueron observadas en algunas placas
(aproximadamente la mitad) inoculadas con fango activo sin diluir de los biorreactores aireado y
anodxico. El aspecto morfologico de las colonias aisladas correspondia con hongos, ninguna colonia

de bacterias fue aislada.

Este hecho confirma la presencia de un escaso nimero de microorganismos degradadores de
Py cultivables en el fango activo del sistema objeto de estudio. Sin embargo, otros
microorganismos degradadores del Py no cultivables podrian estar presentes en el fango activo, ya
que la diversidad de microorganismos presentes en el fango es mayor que el nimero de

microorganismos cultivables (Park et al., 2007).

La biodegradacion/biotransformacion ha sido descrita como la principal via para la
degradacion de los PAHS (Haritash et al., 2009) y gran nimero de microorganismos capaces de
degradar PAHs han sido aislados de aguas residuales (Meyer ef al., 1999). En el sistema MBR
estudiado podrian darse mecanismos de biodegradacion/biotransformacion del Py, pero
probablemente el fango activo del MBR tratando un agua residual con baja concentracion de PAHs
no presente suficiente concentracion de microorganismos capaces de degradar PAHs, tal y como se
observo mediante los cultivos para determinar su presencia. Por tanto, la importancia de estos

mecanismos en la eliminacion de los PAHs puede ser limitada.

6.3.3. Ensayos respirométricos

La figura 6.2 muestra la evolucion en el tiempo de los valores OUR calculados mediante

respirometrias realizadas sin y con presencia de Py. Los ensayos mostraron unos valores muy
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similares en ambos fangos, sin y con presencia de Py, sin diferencias estadisticamente significativas

(p =0,6075). Estos resultados sugieren que no existe toxicidad a una concentracion de 40 pug Py /L.

Estos resultados indican que, a priori, no existen efectos negativos sobre el fango activo
como resultado de la adicion de Py a la concentracion ensayada, y que la actividad metabdlica de
los microorganismos responsables del tratamiento bioldgico no se vio alterada. A pesar de ser
expuesta a concentraciones inusualmente altas de contaminante, la biomasa no se vio afectada;
ademas el Py no fue metabolizado por los microorganismos, con OUR similares a los obtenidos en
los ensayos de control (sin presencia de Py), estos hechos sugiere una baja biodisponibilidad del Py.
Esto podria explicarse en parte por su naturaleza hidréfoba que hace que rapidamente se asocie con
la biomasa (Busetti et al., 2006) siendo muy limitada su solubilidad en agua (120-180 ug/L), y por
tanto dificultando asi su disponibilidad para los microorganismos. No obstante, durante los ensayos
realizados en la instalacion experimental, no se observd acumulacion de los PAHs en la biomasa vy,

por lo tanto, otro mecanismo distinto debe ser el responsable de su baja biodisponibilidad.
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Figura 6.2 Evolucion a lo largo del tiempo de la tasa de consumo de oxigeno (OUR) sin (®) y con

(o) adicion de pireno (40 pg/l).
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6.3.4. Balances de Materia

La tabla 6.1 muestra las concentraciones de Py, F'y Phen presentes en los distintos puntos
del sistema. Se aprecia que el Phen fue anadido en mayor cantidad con una concentracion de
entrada de 13,8 pg/L, mientras que los otros dos compuestos presentaban concentraciones similares

con 2,7 ug/Ly 2,8 ng/L para F'y Py respectivamente.

En todas las muestras analizadas habia presencia de los tres compuestos anadidos,
mostrando que el tratamiento MBR no llevo a cabo una eliminacion total de los mismos, algo
comun en los sistemas CAS (Manoli y Samara, 1999) y en otros MBR (Fatone et al., 2011). Los
rendimientos de retirada para F'y Py fueron del 91% y el 92% respectivamente, mientras que para el
Phen no se supero el 82%. Este comportamiento puede estar relacionado con una de las principales
diferencias fisico-quimicas de estos tres compuestos como es la solubilidad en agua, la cual es
mayor para Phen debido a su menor hidrofobicidad (Tabla 6.2). Durante la separacion
solido/liquido, en el reactor de membranas, los compuestos mas solubles presentan unas tasas de
eliminacion menores debido a su mayor facilidad para pasar a través de la membrana de

ultrafiltracion.

Dada su naturaleza hidrofoba y lipofilica (Tabla 6.2) los PAHs tienden a asociarse a la
materia organica particulada. Por tanto, el comportamiento de los tres PAHs en el fango deberia
poder predecirse y seria de esperar su acumulacién en la biomasa (Salihoglu et al., 2010). Tal
acumulacion indicaria que la purga del fango es la principal via de eliminacion para estas
sustancias. Sin embargo, los resultados obtenidos muestran que tan solo entre un 2,5 y un 3,3 % de
los compuestos afiadidos fue eliminado del sistema mediante la purga de los fangos (Figura 6.3).
Con una concentracion total de PAHs de 0,87 mg/kgTS, este valor es mucho menor que los
registrados para sistemas CASP tratando influentes con concentraciones de PAHs mucho menores
que las existentes en el presente estudio (Manoli y Samara, 1999). La concentracion observada es
aproximadamente dos tercios inferior a la observada por Fatone et al. (2011) en otro MBR que

trabajaba con concentraciones de PAHs en el influente treinta veces menores.
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Tabla 6.1. Concentraciones de los PAHs analizados (ug/L) en las diferentes etapas del tratamiento

MBR.

Fenantreno Fluoranteno Pireno

Max. 17.0 3.6 31

Influente Min. 12.1 2.0 2.3

Media 13.8 2.7 2.8

Max. 6.4 0.80 0.80

Reactor andxico Min. 4.1 0.65 0.70

Media 4.8 0.72 0.76

Max. 6.0 0.68 0.64

Reactor aireado Min. 24 0.30 0.40

Media 3.8 0.51 0.56

Max. 5.0 0.52 0.50

Reactor de membranas | Min. 2.2 0.26 0.35

Media 3.1 0.39 0.44

Max. 2.6 0.48 0.40

Efluente Min. 2.0 0.10 0.10

Media 2.5 0.25 0.23

Tabla 6.2. Caracteristicas fisico-quimicas de los PAHs de estudiados
Compuesto Peso molecular Presion de vapor  Solubilidad (mg/L Log Kow
(Pa a 25 ()

Fluoranteno 202 0,02 0,25 5,22

Pireno 202 0,00033 0,132 5,2

Fenantreno 178 0,0012 1-2 4,57

Fuente: Byrns (2001) y Haritash y Kaushik (2009)

Debido a la escasa presencia de microorganismos cultivables capaces de biodegradar Py y a
la poca biodisponibilidad observada en los ensayos OUR, puede descartarse la biodegradacion o

biotransformacion como una via de eliminacion de los PAHs en el sistema experimental. Estos
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resultados sugieren que no se produce una acumulacion de PAHs en la biomasa, a pesar de sus
propiedades fisico-quimicas, ni una biodegradacion de los mismos, y por tanto se debe considerar la

existencia de otros mecanismos responsables de la eliminacion de estos compuestos.

Los balances de masas (Figura 6.3) muestran que en el reactor andxico, sometido a agitacion
para mantener la biomasa en suspension, no se produce eliminacion de PAHs. La concentracion de
los PAHs a la salida del reactor andxico es la resultante de la combinacion de la concentracion
presente en el influente y la recirculada desde el reactor de membranas, lo que muestra que no se
produce retirada alguna de los PAHs en este punto del sistema. Dadas las caracteristicas de este
reactor, solo los procesos de volatilizacion y biodegradacion podrian darse como vias de
eliminacion de los PAHs, y ambos podrian considerarse casi nulos dados los resultados del balance
de masas. Esto podria esperarse dada la escasez de microorganismo degradadores del Py presentes

en el fango activo y la baja volatilidad de los compuestos en cuestion.

En cambio, en el reactor aireado los balances muestran una eliminacion significativa de los
tres compuestos analizados, en torno al 50% del total de compuestos afiadidos al influente, con los
mayores valores para el F' (53%) y los menores para el Phen (48.7%), situdndose en el caso del Py
entre ambos (50%). El reactor aireado presenta un sistema de aireacion con burbuja fina que genera
considerables turbulencias que permiten mantener una mezcla homogénea del fango exclusivamente
mediante la aireacion, de este modo se produce el arrastre por aire, el cual podria considerarse como

la principal via para la eliminacioén de los PAHs en el reactor aireado.

Los balances realizados en el reactor de membranas mostraron una considerable eliminacién
de los tres PAHs, con una eliminacidén del orden del 35% del total de los PAHs afiadidos al
influente, estos resultados apoyan la interpretacion previa, con unas sustanciales perdidas de PAHs a
través del arrastre por aire. El reactor de membranas estd equipado con un sistema de aireado que
produce burbujas gruesas generando turbulencias mayores a las del reactor aireado. Sin embargo, el
HRT en el reactor de membranas es de solo 20 minutos, mucho menor que en el reactor aireado
donde el tiempo de permanencia es de 3,5 horas, este hecho explicaria la mayor eliminacion de

PAHs en dicho reactor.
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Figura 6.3. Balance diario para los PAHs estudiados (Phen, F and Pyr) en el sistema MBR.

6.3.5. Ensayos a escala de laboratorio

Con el objetivo de confirmar los resultados de los balances de masas se realizaron una serie

de ensayos en laboratorio con los tres compuestos estudiados.

En los recipientes sometidos a agitacion, pasadas las 24 horas se observaron pequefias
pérdidas para los tres compuestos, con una mayor acumulacién de los mismos en el sedimento
resultante una vez que se detuvo la agitacion (Figura 6.4), resultado esperado en base a las
caracteristicas fisico—quimicas de estos compuestos (Salihoglu et al., 2010). Por otro lado, en los
recipientes sometidos a aireacién, se observaron considerables reducciones para las
concentraciones de los PAHs. Esto indicaria la existencia de un intenso arrastre por aire para estos

compuestos, dada la reducida presencia en el fango de microorganismos capaces de degradar Py.
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Figura 6.4. Concentracion de fluoranteno (F), fenantreno (Phen) y pireno (Py) presente en el fango

active después de 24 horas de agitacion o aireacion. Fase liquida (barras blancas) y fango (barras negras).
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Muchos autores consideran que la principal via para la retirada de los PAHs en los sistemas
de tratamientos de aguas residuales estd motivada por su naturaleza hidréfoba y lipofilica (Manoli y
Samara, 1999; Byrns, 2001; Vogelsang et al., 2006; Salihoglu et al., 2010), dando como resultado la
asociacion de los PAHs con la biomasa y su eliminacion de la linea de aguas a través de la retirada

de los fangos.

Sin embargo, en el sistema MBR objeto de este estudio, la purga del fango se llevaba a cabo
desde el reactor aireado, donde el fango estaba sometido a una aireacion intensa que generaba
constante turbulencia, sin existencia de sedimentacion previa. Estas circunstancias dificultan el paso
de los PAHs a la biomasa, y por tanto su eliminacién a través de la purga con la retirada de fangos;
aunque esta sea la principal via en los sistemas CAS, que realizan la separacion solido/liquido por

sedimentacion.

Byrns (2001) observé que, en tratamientos CAS, mayores SRT permiten mayor tiempo de
contacto entre los PAHs y la biomasa, y como resultado la biodegradacion/biotransformacion
aumenta y se disminuye la presencia de estos contaminantes en los efluentes. Sin embargo, en este
sistema MBR no se observd acumulacion de los PAHs en la biomasa, y la retirada de PAHs se
produce principalmente a través del arrastre por aire. Esto podria dificultar la aparicion de procesos
de biotransformacion y biodegradacion, a menos que el influente contenga suficiente concentracion
de PAHs para permitir el desarrollo de microorganismos capaces de degradar este tipo de

compuestos.

Fatone et al. (2005) observaron en un sistema MBR, con un proceso automatico de ciclos
alternos enfocado a la disminucion de los periodos de aireacion, unos rendimientos en la
eliminacion de Py, F'y Phen menores a los registrados por nuestro sistema. Tales reducciones en la
aireacion podrian disminuir considerablemente el arrastre por aire, disminuyendo la intensidad y
duracion de las turbulencias, y podria causar los bajos rendimientos en la eliminacion de PAHs en
MBR con bajas concentraciones de PAHs, a la vez que permitiria el desarrollo de otras vias de

eliminacion.
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6.4. Conclusiones

Tras realizar los balances de masas para los tres PAHs (Py, F'y Phen) en el sistema MBR y

corroborar los datos con ensayos de laboratorio, se pueden extraer las siguientes conclusiones para

un sistema trabajando con membranas de ultrafiltracion y con baja carga de PAHs:

Los sistemas MBR presentan una elevada eficiencia en la retirada de fenantreno, pireno y
fluoranteno de aguas residuales urbanas, con rendimientos en torno al 90%. Los compuestos
con mayor solubilidad tienen un rendimiento algo menor debido a que atraviesan con mas

facilidad la membrana.

La purga de fango activo desde el reactor aireado, donde la aireacion provoca turbulencias,
contiene bajas concentraciones de PAHs, y ésta no es la principal via de retirada de estos
compuestos en sistemas MBR con bajas concentraciones de PAHs y con purga directa desde

el reactor aireado.

La principal ruta de retirada de PAHs en sistemas MBR con baja concentraciéon de PAHs es
el arrastre por aire, el cual reduce la acumulacion de PAHs en la biomasa y limita el
desarrollo de microorganismos biodegradadores o biotransformadores de dichos

compuestos, que principalmente son expulsados directamente hacia la atmdsfera.
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7. Conclusiones

A partir de los resultados obtenidos en el presente trabajo de investigacion, y teniendo en
cuenta los antecedentes bibliograficos referentes a este campo, se pueden extraer las siguientes

conclusiones:

e La eficacia de la tecnologia MBR para la eliminacion de contaminantes emergentes
presentes en aguas residuales urbanas, trabajando con elevados SRT y HRT, varia de unos
compuestos a otros. Estas diferencias se deben a la distinta naturaleza quimica de los
contaminantes que, junto con las condiciones operacionales, determinan las principales vias

implicadas en la eliminacion de cada compuesto.

e Con respecto a los PAHs, en los ensayos a escala de laboratorio, la eficacia en su
eliminacion del agua residual varia con las propiedades de los diferentes PAHs. Asi,
compuestos de bajo peso molecular como Phen fueron mas facilmente eliminados que los
compuestos con mayor peso molecular como el F. Esto se debe a que la aireacion en los
reactores del laboratorio es menos intensa que la presente en el MBR vy, al generar menos
turbulencia, resta eficacia al arrastre por aire como mecanismo de eliminacion. De esta

forma la volatilizacion pasa a tener mas importancia relativa.
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PAHs con elevado peso molecular son principalmente eliminados mediante mecanismos de
sorcion a las particulas del fango para posteriormente ser arrastrados a la atmosfera desde la

fase liquida y s6lida por arrastre de aire durante la fase aireada del tratamiento.

El elevado arrastre por aire que experimental los PAHs durante la fase aireada de los

sistemas MBR, limita otros mecanismos como la biodegradacién y la volatizacion.

e Durante el tratamiento en un MBR, la presencia de PAHs en el agua residual no debe
producir efectos toxicos para el fango activo debido a su baja biodisponibilidad para los
microorganismos. Esta se encuentra limitada, principalmente, por el elevado arrastre por

aire.

e Los sistemas MBR muestran una elevada eficacia en la eliminacion del Phen, Pyr y F
presentes en aguas residuales urbanas, con rendimientos en torno al 90%. Para compuestos
con mayor solubilidad en agua se alcanzan rendimientos ligeramente menores debido a que

atraviesan con mas facilidad la membrana.

e La purga de fangos activos realizada desde el biorreactor aireado en el cual se mantiene
turbulencia mediante la aireacién y que trata agua residual con bajo contenido en PAHs, no
es una via importante para la eliminacién de los PAHs mediante el tratamiento con sistemas

MBR.

e Durante el tratamiento del agua residual en un MBR trabajando con bajas concentraciones
de PAHs, la principal via de eliminacion de estos es el arrastre por aire, que los expulsa

directamente hacia la atmésfera durante las etapas sometidas a aireacion.

e [abiodegradacion es un mecanismo de escasa importancia en la eliminacion de los PAHs en
un sistema MBR. Esto es debido a que el arrastre por aire limita la acumulacion de los PAHs
en la biomasa y el desarrollo de microorganismos biodegradadores o biotransformadores

que pudieran actuar sobre dichos compuestos.
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El sistema MBR, trabajando con elevados valores de SRT y HRT, resulta ineficiente en la
eliminacion de la CBZ. El pequefio porcentaje de CBZ eliminada durante el tratamiento
mediante MBR estuvo siempre asociado con la eliminacion a través de la purga.

De acuerdo con los ensayos OUR, la presencia de CBZ afecta ligeramente a la actividad

microbiana del fango activo de un MBR trabajando con elevados SRT y HRT.

La presencia de elevadas concentraciones de CBZ en el influente del sistema MBR
operando con elevados HRT y SRT no afecta a la capacidad del sistema para eliminar

materia organica y/o nitrogeno.

El sistema MBR a escala real trabajando en la conformacion desnitrificacion/nitrificacion
con elevado SRT y HRT (37,0 d y 35,6 h respectivamente) mostré alta eficacia en la
eliminacion de IBU, NPX y KTP del agua residual urbana, con unos niveles de rendimiento
superiores al 95 %. Sin embargo, con respecto al DCF se observd un bajo rendimiento,

incluso con rendimientos negativos en varios muestreos.

La eficacia del sistema MBR para la eliminacion de los NSAIDs analizados depende en
mayor o menor medida de la capacidad, de parte de los microorganismos del fango activo,
de biotransformacion de dichos contaminantes, siendo mas significativa para compuestos
co-metabolizables, de modo que la concentracion final en el efluente dependeré tanto de su

concentracion en el influente como de su biodegradabilidad.

Debido la escasa biodegradabilidad del DCF y su naturaleza hidréfila, el compuesto es
proclive a acumularse en el sistema MBR y ser recirculado en las condiciones habituales de
operacion. Sin embargo, al contrario de lo observado para la materia organica no
biodegradable, en el caso del DCF se observan rendimientos negativos, principalmente
durante los muestreos en los que la concentracion del influente disminuia. La débil
adsorcion y el incremento en la concentracion observada en el reactor aireado también

contribuye a los rendimientos negativos.

125



Eliminacion de xenobidticos de aguas residuales urbanas mediante biorreactores de membrana

sumergida

e [a mayor parte de la transformacion de los compuestos biodegradables como el IBU, NPX y
KTP, en los sistemas que trabajan en condiciones de desnitrificacion/nitrificacion con
elevados SRT y HRT, sucede en el reactor aireado mientras que la contribucion del reactor

anoxico es irrelevante.
e Para los compuestos hidrofilos que apenas son biodegradables como el DFC, la mayor

transformacion también se produce en el reactor aireado; dicha transformacion implica tanto

la eliminacion como la aparicion del compuesto.
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8. Lineas futuras de investigacion

La complejidad de la problematica de los contaminantes xenobioticos presentes en el medio
acuatico hace necesaria una amplia labor de investigacion para poder alcanzar soluciones adecuadas
que reduzcan su presencia en el mismo. El presente trabajo de investigacion es solo una parte de
dicho proceso, en consecuencia, durante la elaboracion del mismo surgieron nuevas preguntas cuyas
respuestas ayudarian a conocer mejor el comportamiento de estos compuestos durante el
tratamiento de las aguas residuales. Y por tanto, para seguir profundizando en esta rama de

conocimiento, se proponen las siguientes lineas futuras de investigacion:

e Estudiar el proceso de biotransformacion de los compuestos biodegradables durante el
tratamiento en un sistema MBR, para conocer cudles son los productos de esa
transformacion, y evaluar el comportamiento y efecto de estos metabolitos respecto a los

MBR y al medio ambiente.

e Realizar un analisis de todos los metabolitos resultantes tras el consumo de los PhACs y que
llegan a las aguas residuales. De este modo, llevar a cabo balances de materia para entender
completamente los procesos de transformacion que se producen durante el tratamiento en un
MBR. Esto ayudaria en casos como el del DCF o la CBZ que pueden presentar rendimientos
negativos, como resultado de la biotransformacion de sus metabolitos secundarios. Y
permitiria a confirmar la presencia o ausencia de dichas transformaciones, de metabolitos a

los PhACs originales, para otros compuestos.
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e Buscar opciones de captura de los PAHs arrastrados por aire, antes de que sean enviados a la
atmosfera, y evitar de este modo su posterior re-deposiciéon y arrastre junto con la

escorrentia superficial de vuelta a las aguas residuales y a las EDARs.

e Probar otras opciones de tratamiento adicionales combinadas con los MBR, tratamientos
fisicos o quimicos pueden resultar eficaces para la eliminacion de los compuestos mas
resistentes a la eliminacion como el DCF y la CBZ. En esta linea seria interesante analizar la
eficacia en la eliminacion que puedan presentar, por ejemplo, otros tipos de membrana
(nanofiltracién u ésmosis inversa), la combinacidon procesos de coagulacion/floculacion o el

uso de agentes oxidantes.

e Analizar el comportamiento de otros tipos de contaminantes emergentes y la eficacia de los
MBR en su eliminacion. Los compuestos analizados durante la presente investigacion son
solo una parte de la gran variedad de contaminantes emergentes existentes, entre otros
grupos de creciente importancia podemos sugerir: los disruptores endocrinos, los
antibiodticos o, incluso los genes resistentes a los antibioticos (ARGs) que pueden tener
efectos nocivos para el medio ambiente y cuyo comportamiento y destino durante los
tratamientos de aguas estd aun por aclarar. Pero, tal y como se expuso, existen muchos mas

grupos de sustancias a tener en consideracion.

Estas son solo algunas sugerencias, debido a la amplia variedad de contaminantes

emergentes y sus diferentes naturalezas, las posibilidades en este campo son inmensas.
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ABSTRACT

The behaviour and fate of carbamazepine (CBZ) in urban wastewater treatment by a membrane bioreactor
(MBR) and its possible effects on the system’s efficiency, and on mixed microbial communities, has been
studied. The experimental microfiltration MBR system, with capacity to treat 10.8 m® d~' of urban
wastewater, operated with a pre-denitrification configuration with high sludge and hydraulic retention
time. The CBZ concentration assayed was higher than in the usual urban wastewater, in order to provoke a
strong biomass reaction. Influent, effluent, and all bioreactors of the MBR system were analysed in order to
calculate a CBZ balance. Bench-scale experiments and respirometric analyses were performed, with and
without the presence of CBZ, to evaluate its influence on the bacterial activity. The respirometric assays
showed variations in the oxygen uptake rate (OUR) in the presence of CBZ. Negative effects were detected
in the MBR bacterial community during the initial period of dosing. However, the effects were not
permanent and the biomass spiked with CBZ had behaviour similar to that of the biomass without CBZ
after a few hours. Biodegradation was not detected during the MBR treatment. The system showed an
inefficient elimination of CBZ (less than 10%) with a high concentration in the effluent. The small
percentage of CBZ removal was associated with the sludge retention and eliminated by the purge. All CBZ
present in the influent was accounted for, and even an increase in the total amount of CBZ was registered
in the permeate. During and after the experimental process, CBZ did not significantly affect the efficiency
of the MBR system, and the quality of the effluent was not affected by the dosing of CBZ in terms of COD
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and nitrogen removal.

Introduction

Pharmaceutical and personal-care products (PPCPs), which
have been associated with negative effects in aquatic organisms
and their habitats, are used extensively and therefore are fre-
quently detected in the aquatic environment.!"! It is now well
accepted that conventional wastewater treatment plants
(WWTPs) are not designed to quantitatively remove micropol-
lutants ? and their effluents constitute a major pathway for
human pharmaceuticals entering bodies of water.'*!

Carbamazepine (CBZ), an antiepileptic drug orally adminis-
tered, is excreted through the faeces and urine in metabolized
form.*! This drug is a low degradable micropollutant, consid-
ered to be one of the most recalcitrant pharmaceuticals *! pres-
ent in WWTP influents worldwide, showing concentrations of
0.04-4.4 g L~ "% The low removal efficiency of CBZ during
the wastewater treatment can be attributed to its physical-
chemical properties ”'° and its poor removal is explained by
the sorption onto the available organic surfaces.**!

Membrane bioreactors (MBR) constitute an emerging tech-
nology in wastewater treatment based on combining the bio-
logical activated sludge process with the solid/liquid physical
separation by membrane, capable of producing directly reus-
able effluent. !''! Different configurations of the MBR system

may be used depending on the final water quality sought %!

and the MBR system can furthermore operate with high
sludge retention time (SRT) or high hydraulic retention time
(HRT),!""**! which may allow the development of slow-
growing bacterial and more diverse microbial communities
capable of degrading specific organic compounds.™ On the
other hand, higher biomass concentration can be maintained
in the system due to the higher SRT, so contact between
organics surface and micropollutants is possible. Under these
operational conditions, several PPPCs could be accumulated
in the system.!'”) However, high concentrations of PPPCs in
the system may negatively affect the bacterial communities
present in the activated sludge, causing possible changes in
different bacterial populations in the system treatment capac-
ity, and in effluent quality.™®’

The efficacy of MBRs in removing micropollutants is related
to the system’s ability to operate under non-conventional oper-
ational conditions such as high SRT and high HRT. Due to the
characteristics of CBZ, a prolonged HRT by MBR was assayed
in order to allow longer contact time between CBZ and sludge
particles.!”'>'”! In this way, a high long HRT could perhaps
assist the removal of CBZ by sorption onto the sludge particles
and/or by bio-degradation.

CONTACT Miguel Angel Gémez Nieto 8 mgomezn@ugr.es @ Technologies for Water Management and Treatment Research Group, Institute of Water Research and
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Thus, the aim of this study was to evaluate the behaviour
and fate of CBZ present in urban wastewater during the treat-
ment in an experimental full-scale MBR working at SRT and
HRT values higher than the usual values for real installations.
In addition, the possible effects on the system’s efficiency and
on bacterial activity were monitored and analysed by respiro-
metric methods.

Materials and methods
The pilot plant

A full-scale experimental installation with capacity to treat
10.8 m® d~" was used for the study. The system consisted of an
anoxic bioreactor (4 m?), aerobic bioreactor (20 m®) and mem-
brane reactor (4 m’), in which the sludge and permeate were
separated, working with a pre-denitrification configuration
(Fig. 1). The sludge was purged daily from the aerobic bioreac-
tor in order to obtain 40 d of SRT. The operational HRT was
35 h for the whole installation.

The membrane reactor was equipped with hydrophilicized
micro-filtration (MF) flat-sheet (FS) membranes (Kubota, Japan),
working with a constant permeate flow rate (Q = 0.42) m*> h™!
and a flow rate between the bioreactors of 4Q. The membranes
with nominal porosity of 0.4 wm were made of chlorine polyethyl-
ene (PE). The system was fed with real urban wastewater which
passed through a 1-mm brush screen. Influent, effluent, purge
flow, and operational parameters such as dissolved oxygen (DO),
pH, temperature, and transmembrane pressure (TMP) were con-
tinuously monitored. Table 1 summarizes the main characteristics
of the MBR’s sludge analysed.

Experimental procedures

For a CBZ balance, the influent of the MBR system was spiked
with CBZ (Sigma-Aldrich. CAS number 298-46-4) and samples
were taken from the influent, effluent, purge, and activated
sludge from the different reactors. Daily composite samples
were taken from each point using a reversible-flow peristaltic
pump; samples were stored under refrigerated conditions (4°C)
in previously rinsed 5-L dark glass bottles with Teflon caps.
The analysis took place within 48 h.

Before, during, and after the spiking with CBZ, the perfor-
mance of the MBR treatment was evaluated by the analysis of
TSS and VSS concentration in the reactors, and the oxygen
requirements and effluent quality (COD and total nitrogen)
were monitored to evaluate the effects of the CBZ concentra-
tion on MBR treatment performance.

Respirometric assays and microbiological analysis

Respirometric analyses were made in the absence and pres-
ence of CBZ, in order to evaluate the influence of CBZ in
the bacterial activity. The oxygen uptake rate (OUR) was
monitored under endogenous and exogenous conditions
with ethanol as the substrate. To ensure an endogenous
state of activated sludge, fresh sludge samples were taken
from the aerobic bioreactors of the experimental installation
and kept aerated for 24 h before the respirometric analyses
were performed. Afterwards, the activated sludge was fed
into the respirometer (Surcis BMT, Spain), where the DO
concentration was measured continuously inside the reactor
and recorded online every 2 sec. The respirometer worked

-cmo BLOWER

1
|
I
I
p———

tm—o BLOWER
I — :
|
I I
1
P S =
[ oL |
| NaCIio T
1
| 1
e I
| il '
I 1
| [ |
| I | [
I 1] > I
! : | : PURGE
EFFLUENT Pl [ '\17
L
(o :
I
BLOWER . A et ==mﬁ-|>-[
MEMBRANE TANK AEROBIC TANK Y
MICROFILTRATION
PRE-TREATED
RAW WASTEWATER

SCREEN 1 mm

INFLUENT
TANK

Y

Figure 1. Schematic diagram of the experimental MBR installation.

.
-

ANOXIC TANK

ANTIFOAM



z

Downloaded by [UGR-BTCA Gral Universitaria], [Miguel Angel Gémez] at 01:20 25 July 2016

Table 1. Characterization of the activated sludge from the MBR during the experi-
mental period, the previous 6 months and the next month after the spiking period.

Characteristics Before (180 days) Spiking period After (30 days)

Activated sludge

TSS(gL™) 5.6-10.0 (7.6) 6.3-7.1 (6.8) 6.1-7.8 (7.0)

VSS (g L") 4.6-6.6 (5.6) 4.8-54(5.2) 4.7-6.0 (5.4)
Effluent quality

COD (mg Oy/L) 10.4-71.5 (20.8) 11.5-26.5 (22.5) 11.5-41.5 (22.4)

BODs (mg O,/L) 0.0-9.0 (1.5) 0.0-3.0 (1.6) 0.0-4.0 (1.4)

Nt (mg N/L) 13.2-30.7 (17.5) 17.2-26.5 (22.1) 16.4-31.5 (21.0)

in OUR static operation mode. All the experiments were
conducted under conditions of controlled temperature
(20°C) using a water cooler connected to the respirometer.
The pH was also kept constant in the range of 7.0 to 8.0.
The experiments were carried out with and without 10 ug
L' of CBZ.

Assays to determine the dynamic respiration rate (Rs) of the
activated sludge were proposed without CBZ and with different
concentrations of CBZ: 1, 10, and 100 pg L™". The DO baseline
was fixed using an endogenous respiration-activated sludge, and
after adding a certain amount of substrate (sodium acetate and
ammonium chlorine) the respiration rate of the sludge was
calculated. Using the same sludge sample, it was fed with the
substrate and CBZ to analyse microorganism activity.

Agar basalt salt medium (A-BSM) (18] was used to determine
the presence of culturable microorganisms capable of degrading
CBZ in the activated sludge. Also, 1 mL of anoxic or aerobic
activated sludge was diluted in sterile distilled water, followed
by serial dilutions. Then, 1 mL of each dilution was spread
onto a Petri dish containing A-BSM medium without a carbon
source. The plates were airbrushed with a solution of CBZ
[1 mg mL™" in hexane/acetone (1/1)] and the inoculated plates
were kept at 20°C in the dark and colony growth was measured
for a period of 6 weeks.

Analytical methods

The analytical procedure of CBZ was based on EPA method
1694 by high-performance liquid chromatography coupled to
mass spectrometry (HPLC-MS/MS).!"") CBZ was extracted
from the sludge and the wastewater samples using a Spark Hol-
land SPE-HLB system (Solid Phase Extraction—Hydrophilic
Lipophilic Balance). SPE-HLB equipped with a Prospekt 2 unit
and Oasis SPE-HLB cartridges was on line with a Midas auto-
sampler (Spark Holland BV, The Netherlands). Five-millilitre
samples were filtered, solid and liquid phases were treated, and
the compounds were extracted independently, whereupon they
were combined before being passed through the HPLC MS/
MS. Analytical determination was performed on an Agilent
Series 1200 HPLC MS/MS system (Agilent Technologies, Santa
Clara, CA, USA) equipped with an Agilent 6410 triple quadru-
pole mass spectrometer fitted with an ESI MS source. Separa-
tions were carried out with an Agilent ZORBAX Eclipse XDB-
C18 column (50 mm x 4.5 mm id., 1.8 um particle size).
Extractions were performed at pH 2 and with positive electro-
spray ionisation (ESI +) mode.

COD was measured using the COD closed reflux micro-
method with potassium dichromate, and BOD5 was determined
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using the manometric method."*! TSS in activated sludge was
calculated with a gravimetric method using 0.45-um filters,
dried at 105°C and the fixed and VSS ignited at 550°C.*"! For
total nitrogen quantification, 50 mL of an unfiltered diluted
sample (1/10) was oxidised at 120°C for 30 min in the presence
of boric acid, sodium hydroxide, and potassium peroxodisul-
phate. The result of the oxidation was analysed with Merck
Spectroquant analytical kits for nitrate (Kit No: 1.14773.0001).

The data compiled were analysed with the statistical pro-
gram STATGRAPHICS Plus 3.0 for Windows. The least signifi-
cant differences test (LSD test) was used to measure the
homogeneity of the data during the different periods analysed.
An ANOVA test assessed the homogeneity of the variance with
a significance level of 5% (P < 0.05).

Results and discussion
MBR performance

The full-scale MBR system in the study was in continuous
operation for 530 days at high SRT and HRT, and thus had
reached steady-state conditions (three times the SRT). Influent
characteristics were similar during the research period, with a
mean COD value of 1,200 % 395 mg O,/L.

The performance of MBR was analysed before, during, and
after spiking with CBZ. TSS in activated sludge varies between
a minimum value of 5.6 g L' and a maximum of 10 g L'
with no statistically significant differences between the periods
analysed (P-value = 0.2211). Behaviour similar to that of VSS
was observed in the reactors, representing 75% of TSS
(Table 1).

The effluent quality of organic matter was constant.
COD effluent concentration ranged from 10.5 to 71.5 mg
O,/L (Table 1), with no statistically significant differences
(P value = 0.0960) with respect to the period analysed. The
COD removal rate for the entire period was over 98%, and
biodegradable organic matter represented about 7% of
the total COD, according to BODs analyses. Thus, the influ-
ence of CBZ addition to the influent was not detected
despite the different effluent COD concentration (Table 1).
The soluble fraction of the COD was composed of biode-
gradable and non-biodegradable compounds. According to
the SRT, the biodegradable compounds must have been
completely degraded in the MBR process,!'’) which was
observed in the BODjs effluent concentration (Table 1) with-
out a significant influence of the added CBZ. Non-biode-
gradable compounds can be retained by the membrane due
to their molecular weight *! or by biomass biosorption,?!
while the rest passes easily through the system.

The medium value of total nitrogen influent concentration
for the period analysed was 73.9 £+ 28.7 mg N/L, composed
mainly of NH,". High nitrifying activity was expected in the
MBR system, according to the SRT. However, the total nitrogen
concentration in the effluent ranged from 13.2 to 31.5 mg N/L
(Table 1), composed mainly of NO;™ with no statistically sig-
nificant differences (P value = 0.2831) with respect to the
period analysed. The nitrogen removal of the system was over
70% because nitrate removal was limited in the experimental
system because of recirculation."!
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Respirometric assays and microbiological analysis

Dynamic respiration rate assays

The assays proposed to evaluate the potential acute toxicity of
the CBZ, using the dynamic respiration rate (mgO, 1~' h™') of
the activated sludge, showed that sludge without CBZ presented
an oxygen consumption rate similar to that observed in the
activated sludge spiked with CBZ. The situation was similar
with the different concentrations of CBZ. Due to the high con-
centrations of spiked CBZ, the absence of negative effects on
the microbiological activity indicates that the microorganism
did not use the CBZ as a substrate because of its low biodegra-
dation."”! These results suggest that it is necessary to evaluate
the toxic effects for longer exposures to CBZ.

OUR assays
The OUR assays showed a change over time in the effects on
the activated sludge by the addition of CBZ at a concentration
of 10 ug L' (Fig. 2). At the beginning (t = 0 h), both sludges
presented similar OURSs, indicating that CBZ was not yet avail-
able for the microorganism. This fact agreed with the low bio-
availability showed during the dynamic respiration ratio test.

After 3 h, a decrease was found in both endogenous respira-
tions but the spiked sludge kept OURs, which were 1.5-fold
higher than those observed in the non-spiked sludge. This
behaviour was observed at 6 h and at 12 h after the addition of
CBZ, although after 24 h the oxygen requirements in the spiked
sludge were similar to those measured in the non-spiked one.
Even after 24 h, the activated sludge without CBZ presented
slightly higher OURs. Therefore the presence of CBZ indicated
no permanent effects on biomass respiration.

Increases in the endogenous respiration of the activated
sludge, after the addition of micropollutants, have been found by

nMLvES=25g L1
=
o === Without (BT
E
3 —with chz
()
] "
0 0 m ] & 50 0 ] B0 Time{hours
[ .
MvSS=5SgLt
g === Without (A2
®
A
é ——With CBZ
5
0
o 1 ] £ ] = 50 50 ] 80 Time{hours)

AhY

OUR {mg O

DUR {mgt DL )

other authors,""***! reporting a recovery to the oxygen require-

ments a few hours after this increase. Henriques et al.*?!
explained this behaviour in the presence of 2,4-dinitrophenol by
the metabolic adaptations which were adopted by the cells in
order to become accustomed to the presence of the pollutant.
Aubenneau et al.'*! agreed with these observations, and with
those made by Kraigher et al.**! who reported diversity changes
in the bacterial community in the presence of micropollutants
which could explain the different oxygen requirements.
However, Aubenneau et al." and Henriques et al.*?! observed
that the OUR increased immediately after the addition of the
micropollutants. The fact that the effects of CBZ were not notice-
able at the beginning of the assays appear to be related to pollut-
ant physical-chemical properties which bring to CBZ low water
solubility and low bioavailability,*’ and these properties appar-
ently sustain the availability of CBZ for the microorganism.

Microbiological analysis

After 6 weeks of incubation the cultures from the activated
MBR sludge to determine the presence of microorganisms
capable of degrading CBZ showed no sign of growing, in agree-
ment with the difficult biodegradation of CBZ.'* Thus, the bio-
degradation process could not be expected to be found during
the MBR treatment, this being consistent with studies of other
authors working with different MBR systems.®”’

Behaviour of CBZ in the MBR system with high SRT and
HRT

Clara et al'® and Kim et al.”) working with pilot-scale MBRs
showed that CBZ was not removed during the MBR treatment.
These results are in line with work reported by Radjenovic et al.!"”!
operating with ultrafiltration and microfiltration MBRs at the pilot
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Figure 2. Oxygen uptake rate (OUR) of different endogenic activated sludges from MBR with (—) and without (——-) CBZ (10 g L™").
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Table 2. CBZ concentrations (ig L") in the different stages of the MBR treatment.

Influent Max. 11.38
Min. 134
Mean 6.19
Anoxic reactor Max. 10.42
Min. 2.66
Mean 5.72
Aerobic reactor Max. 6.19
Min. 3.84
Mean 5.29
Membrane reactor Max. 13.50
Min. 3.63
Mean 7.69
Effluent Max. 9.69
Min. 3.65
Mean 6.50

scale. This poor removal of CBZ was due partly to its hydrophilic
nature (log K, < 2.5) and chemical stability;[m] these make CBZ a
persistent micropollutant which is non-degradable in real MBR
WWTPs. However, Bernhard et al."”’ reported working at lab scale
of 13% CBZ removal in a microfiltration-MBR system with a high
STR (>400 d). The system assayed with high SRT and HRT failed
to remove CBZ throughout the MBR treatment. The small per-
centage of CBZ removal from the wastewater by the purge, around
3.16% of total entry amount of CBZ, was associated with the reten-
tion by sludge (Table 2).

The total amount of CBZ present in the effluent during a
day (67.6 mg) was slightly larger than the total daily amount
of CBZ entering in the system (66.8 mg). If the amount of
CBZ which left the system by the purge (2.1 mg) was consid-
ered, the balance of CBZ in the system looked like not being
accountable, and it seemed to indicate that more CBZ was
leaving the system than entering it (Fig. 3). Several authors
have described this increase in CBZ concentration during the
biological treatment process. Kim et al.”) reported that the
CBZ concentrations measured in the effluents of two different
MBRs were greater than the CBZ concentrations measured in
the influents, and similar results had previously been noted by
Castiglioni et al.””! and Clara et al.!! during MBR treatment.

Zhou et al."”! found the same increase in CBZ concentra-
tion, suggesting that it was most likely related to the enzy-
matic cleavage of the conjugate of CBZ metabolites, as
shown by Vieno et al'® The CBZ present in the raw
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wastewaters is mainly unmetabolised CBZ excreted in
human urine and faeces, representing around 29% of CBZ
intake by oral administration,””! while the rest of the CBZ
consumed is transformed and excreted as different metabolic
products. The main metabolites are 10,11-dihydro-10,11-
epoxycarbamazepine and trans-10,11-dihydro-10,11-
dihydrocarbamazepine, which account for a large part of the
oral dosage, i.e. over 30%.51% Some of these metabolites can
result in a conjugated form and be excreted mainly as glucu-
ronide conjugates,*®’ and enter with wastewater into the
WWTPs. Ternes ?”! reported that activated sludge had been
found to have glucuronidase activity and thus the cleavage of
the glucuronic acid moiety was possible in the wastewater-
treatment process. Thus, these CBZ glucuronides and other
conjugated metabolites are likely cleaved and transformed in
the free forms by enzymatic processes during wastewater
treatment.!*® Vieno et al.®! on analysing CBZ glucuronide
conjugates by LC MS/MS using three mass transitions for
CBZ-N-glucuronide found peaks for the mass transitions at
about 2.5 min shorter than that corresponding to CBZ in the
chromatograms of the influent samples, but these peaks were
not found in the effluent samples even though the samples
were more concentrated than the influent samples. The
peaks were probably due to the glucuronide conjugate of
CBZ present in the influent but not in the effluent. These
results show that the cleavage of glucuronic acid from CBZ-
glucuronide was possible working with high SRT and HRT.

The higher portion of CBZ present in the influent was added
in an unmetabolised form, thus the amount of conjugates of
CBZ metabolites susceptible to being transformed was propor-
tionally lower than in other studies, which were present in the
raw wastewater used for the experiment. The increase in CBZ
observed during the MBR treatment (<4.3%) was substantially
lower than that found by other authors, who have reported
increases of greater than 100% and even close to 200%, com-
pared to the influent concentration.®**

The MBR permeates have been demonstrated to be suitable
for reuse of treated water based on diverse reuse guidelines.!?!
Although the MBR systems showed better performance in the
removal of some micropollutants than the conventional acti-
vated sludge (CAS) treatments,'®?°! MBR treatment was not
capable of removing CBZ despite working at high SRT and
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Figure 3. Summarized balance of CBZ in MBR during the experimental period; the results for one average day are shown.
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HRT. To eliminate some persistent micropollutants, such as
CBZ, additional physical and/or chemical treatments by the
MBR system must be applied. Nevertheless, the presence of
CBZ or other persistent micropollutants in permeates, and their
potential effects on the environment and human health, should
be considered for future guidelines.

Conclusion

After the spiking of the MBR wastewater treatment system with
CBZ, the subsequent screening and the respirometric assays,
the following conclusions can be drawn.

(1) The real MBR system working with high SRT and HRT
showed an inefficient elimination of CBZ. The small per-
centage of CBZ removal was always associated with the
elimination by the purge.

(2) According to OUR experiments, the presence of CBZ
slightly alters the microbiological activity of the activated
sludge from a MBR working with high SRT and HRT.

(3) The presence of high CBZ concentrations in the influent
to the MBR system operated with high HRT and SRT
did not affect the organic or nitrogen removal capacity
of the system.
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ABSTRACT

The behaviour and removal efficiency of ibuprofen (IBU), diclofenac (DCF), ketoprofen (KPF), and
naproxen (NPX) during the real urban wastewater treatment by an experimental full-scale MBR working
at high sludge and hydraulic retention time (SRT, HRT) were determined. The MBR worked in denitri-
fication/nitrification conformation at 35.4 h of HRT (Q=0.45m3/h), 37 d of SRT and a recirculation flow
rate of 4Q. The experiments were made under steady-state conditions, reaching a biodegradable organic
matter removal higher than 99.5%. The MBR system showed similar removal capacity for IBU, NPX, and
KTP (>95%), whose main transformation occurred in the aerobic reactor with a low contribution from the
anoxic reactor. The system worked with complete nitrification, also achieving an effective retention of
the unbiodegradable organic matter due to recirculation. DCF removal was low with negative removal
yields for several samplings. Both removal and increase transformation of DCF also occurred in the aer-
obic reactor, this not being observed in the anoxic one. DCF tends to accumulate in the system and to be
recirculated. Thus, during the sampling in which DCF influent concentration decreases, removal yields
turn negative. The increase of DCF concentration in the aerobic bioreactor also contributes to the negative
removal yields.
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1. Introduction

Over the last few decades, micropollutants such as pharmaceu-
tically active compounds (PhACs) have been used extensively and a
wide range of them have been detected in raw sewage, wastewater-
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treatment plants (WWTPs) effluents, surface and groundwater with
concentrations commonly ranging from a few ng/L to several pg/L
[1]. Due to the characteristics of these compounds, their removal
by conventional sewage-treatment technologies such as activated-
sludge processes is often incomplete [2]. For these reasons they are
reported as ubiquitously present in the effluents of wastewater-
treatment plants. Today it is well accepted that conventional
wastewater-treatment plants are not designed to quantitatively
remove micropollutants [3] and their effluents constitute an impor-
tant pathway for human and animal pharmaceuticals entering
water bodies [2].

The elimination of PhACs can occur through various mecha-
nisms in the activated-sludge process, mainly by biodegradation,
sorption or volatilization [4]. Activated sludge is designed
to substantially degrade the organic compounds by microbial
metabolism, which vary depending on operating conditions such
as sludge-retention time (SRT), hydraulic-retention time (HRT),
and temperature. Previous studies have shown that higher SRTs
increase the removal efficiency of PhACs due to the presence of
slower-growing species and the increase of microbial diversity
[5]. On the other hand, longer HRTs involve longer contact time
between activated sludge and organic compounds, and thus better
removal efficiency [6,7].

Sorption onto sludge, referring to hydrophobic or electrostatic
interactions with the biomass, is a common mechanism whose
effectiveness depends on the physicochemical properties of the
compounds and the biomass concentration [8]. Adsorption to
sludge of hydrophilic compounds is limited [3], and consequently
their removal by sorption processes is inefficient and can impede
the biodegradation of these compounds too [9].

Volatilization to air can occur by surface volatilization or air
stripping, which depends essentially on the physicochemical prop-
erties of the micropollutants and on the operating conditions
of the process such as aeration, agitation, temperature or atmo-
spheric pressure [4]. Compounds with low molecular weight can
be released directly into the atmosphere from activated sludge by
air stripping [10].

Nonsteroidal anti-inflammatory drugs (NSAIDs), which are
among the most widely used therapeutic agents worldwide,
include more than 100 compounds and are known to be largely
used throughout the world as inflammatory and pain killers [3].
Large amounts of NSAIDs are consumed, increasing the industrial
production atarate of 12% peryear|3]. Thus, alarge amount of these
PhACs or metabolites are released into environment continuously.

One of the most globally consumed and studied NSAIDs is
Ibuprofen (IBU), (RS)-2-(4-(2-methylpropyl) phenyl) propanoic
acid. This compound can be found at significant concentrations
ranging from 3.7 to 603.0 pg/L [11], not only in wastewater but
also in drinking-water sources [1]. Biodegradation is the main
pathways for the removal of IBU in wastewater-treatment plants,
achieving nearly full removal of the pollutant [12]. Other propi-
onic acid derivatives widely consumed by humans and animals are
naproxen (NPX), (+)-(S)-2-(6-methoxynaphthalen-2-yl) propanoic
acid, and ketoprofen (KPF), (RS)-2-(3-benzoylphenyl) propanoic
acid. Due to their high hydrophilicity their elimination depends
mainly on chemical or biological process, but removal by conven-
tional wastewater treatment gives very dissimilar results [3].

One of the NSAIDs with a reportedly lower removal capacity by
conventional wastewater-treatment plant is diclofenac (DCF), 2-[2-
(2,6-dichlorophenyl)-aminophenyl] ethanoic acid. It is a derivative
of anthranilic acid commonly used in ambulatory care and it is one
of the most frequently detected NSAIDs in water, having one of the
highest acute toxicity rates [13]. Moreover, DCF has been included
in the first watch list of substances for European Union-wide mon-
itoring in the field of water policy [14].

Understanding the fate of NSAIDs through activated sludge
includes the knowledge of the influence not only of the operation
conditions of the process but also of the physicochemical properties
of the compounds with respect to the main removal mechanisms
[4].

Membrane bioreactors (MBR) combine the biological degra-
dation process by activated sludge with a solid/liquid separation
process by membrane filtration [15]. The MBR system can operate
with high SRTs and high HRTs, which may allow the development
of more diverse slow-growing microbial communities capable of
biodegrading specific organic compounds [5]. A high SRT causes
high biomass retention in the activated sludge, so a higher con-
tact between biomass and micropollutants is possible, increasing
the adsorption of hydrophobic compounds and thereby improving
the retention capacity of several micropollutants [16]. Given these
characteristics, MBR systems offer a good alternative to improve
the removal of micropollutants such as NSAIDs.

In view of this, the aim of this study was to determine the
behaviour and removal efficiency of IBU, DCF, KPF, and NPX present
in real urban wastewater during treatment in a full-scale experi-
mental MBR working at high SRT and HRT values. For this purpose,
the considered NSAIDs were measured in the influents and efflu-
ents as well as through the reactors, and mass balances on the
system were calculated.

2. Materials and methods
2.1. The pilot-plant description and operating conditions

An experimental full-scale MBR facility (Fig. 1) was used
for the study. The system was composed of an anoxic bioreac-
tor (3.6m3), aerobic bioreactor (8.8 m3) and membrane reactor
(3.5 m?), working in pre-denitrification mode. The membrane reac-
tor was equipped with hydrophilicized micro-filtration flat-sheet
membranes (0.4 wm nominal pore size) made of chlorine polyethy-
lene.

The facility was located at the urban wastewater treatment plant
(WWTP) in Granada (Granada-Sur, Spain). The raw urban wastewa-
ter was obtained from the WWTPis pretreatment system composed
of a 3mm brush screen and an aerated grid chamber to remove
rubbish, sand and oils. Before entering the facility, the pretreated
urban wastewater influent passes through a sieve brush (1 mm) to
remove particles that can clog up the membranes.

The experimental full-scale MBR worked with a constant per-
meate flow rate of Q=0.45m3/h by vacuum (35.4h of HRT) and a
flow rate between the bioreactors of 4Q. A constant sludge purge
was carried out from the aerobic bioreactor for 37 d of SRT and
activated-sludge dissolved oxygen concentration was maintained
in the range of 0.6-1.5 mg0,/L in the aerobic bioreactor by means
of two blowers (total flow 50 Nm3/h). The membranes were also
aerated (40 Nm3/h) in order to retard membrane fouling. Running
conditions involved a 9-min production phase followed by 1 min
of relaxation phase. A NaClO dosage was provided for chemical
membrane cleaning which was activated semiannually or trans-
membrane pressure (TMP) became excessively high (<—0.17 bar).

2.2. Experimental procedure

The start-up of the experimental facility was achieved with an
initial inoculum of biomass obtained from a conventional activated
sludge wastewater-treatment plant. After inoculation the facility
was operated continuously for 18 months, so the facility can be
considered to have worked under steady-state conditions.

The experimentation phase spanned four weeks (February to
March). During this period, 24-h composite samples were taken
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Fig. 1. Layout of full-scale experimental MBR.

Table 1 Table 2
LOQs-LODs for studied NSAIDs (ng/L). Operational variables and parameters of the MBR during the experimental period.
Raw wastewater and activated sludge Treated wastewater Variable or Parameter Units Values
IBU 4,0-2.0 4.0-1.8 SRT d 37
NPX 5.0-2.0 1.0-0.5 HRT h 35.6
KTP 40.0-25.0 30.0-20.0 Activated Sludge Temperature °C 17.4-19.0
DCF 2.0-1.0 0.05-0.02 Organic loading Kg COD/m> d 0.83-0.98
F:M ratio Kg BODs/Kg TSS d 0.066-0.079
TMP -bar 0.088-0.096
TSS g/L 6.3-7.1
VSS % 75-77

daily from the influent, effluent, purge, and activated sludge of each
reactor. Samples were taken from each point by combining 24 grab
samples collected every hour by a reversible-flow peristaltic pump
to prevent the accumulation of the sample in the collector pipe.
Throughout the sampling period, samples were stored under refrig-
erated conditions (4°C) in 5-L dark previously rinsed glass bottles
with teflon caps. All physico-chemical analyses were conducted
in triplicate, immediately on the day following sample collection.
For micropollutants analyses, three replicates of each sample were
frozen in glass bottles (1L) and conserved until the analyses time.
Prior to analytical determination the samples were thawed at room
temperature.

The experimental facility was equipped for continuous mea-
surement of temperature, dissolved oxygen, and pH of activated
sludge (Endress & Hauser). Electromagnetic flow meters (Rose-
mount) were used to monitor influent, permeate, and purge flux
and the recirculation of activated sludge between tanks. TMP and
tank level were also measured continuously by means of pressure

transducers. Every second, the control systems provided data out-
put which was continuously measured and registered in a database.

All influent and effluent samples were analysed for total (TSS)
and volatile (VSS) suspended solids, total and filterable (0.45 j.m)
biochemical oxygen demand at five days (BODs), total and filterable
(0.45 p.m) chemical oxygen demand (COD), NH4*, NO3~, NO,~ and
total nitrogen. Activated-sludge samples were analysed for TSS and
VSS. The total concentrations of the selected NSAIDs were deter-
mined in influent, effluent, purge, and activated-sludge samples
in order to determine the mass balance of each substance in the
experimental MBR.

2.3. Analytical methods

TSS were analysed by vacuum filtration, drying at 105°C, and
gravimetric determination, using 0.45 wm filters, while VSS were
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Fig. 2. Influent and effluent characteristics during the experimental period: Influent COD (A), Effluent COD (B), Influent nitrogen (C), Effluent nitrogen (D). Chemical oxygen
demand fractionation: Ss: Soluble biodegradable; S;: Soluble unbiodegradable; Xs: Particulate biodegradable; X;: Particulate unbiodegradable.

analysed by incineration at 550 °C according to Standard Methods
[17]. COD was measured by acid oxidation with K,Cr,07 using the
closed reflux micro method [17]. Potassium hydrogen phthalate
(Sigma) was used as a standard for spectrophotometric determi-
nation at A =600 nm. BODs was determined by the manometric
method [17], incubating the sample in darkness at 20 °C for 5 days.
Allylthiourea was added to inhibit nitrification. The physicochem-
ical method described by Ruiz et al. [18] was applied to obtain the
main COD fractions of influent and effluent (Ss: soluble biodegrad-
able; S;: soluble unbiodegradable; Xs: particulate biodegradable;
X;: particulate unbiodegradable). To apply this method, ultimate
BOD was calculated using the manometric method for 30 days with
a nitrification inhibitor allylthiourea.

NH4*, NO3~ and NO,~ were measured using ion selective elec-
trodes (Orion 9307BNWP, 9512BNWP and Crison 96-64 nitrite
Electrode). Electrode slopes were automatically determined using
a standard of known concentration. The total nitrogen was deter-
mined by oxidizing 50 mL of unfiltered diluted sample (1/10) at
120°C for 30 min in the presence of boric acid, sodium hydroxide,
and potassium peroxodisulphate. The result of the oxidation was
analysed using Merck-Spectroquant analytical kits for NO3~ (Kit
No: 1.14773.0001).

The analytical procedure of NSAIDs was based on EPA method
1694 by high-performance liquid chromatography coupled to mass
spectrometry (HPLC-MS/MS) [19]. The compounds were extracted
from the sludge and the wastewater samples using a Spark Holland
SPE-HLB system (Solid Phase Extraction—Hydrophilic Lipophilic
Balance). SPE-HLB equipped with a Prospekt 2 unit and Oasis
SPE-HLB cartridges was on line with a Midas autosampler (Spark
Holland BV, The Netherlands). Samples of 5mL were filtered,
solid and liquid phases were treated, and the compounds were
extracted independently, whereupon they were combined before
being passed through the HPLC MS/MS. Analytical determination

was performed on an Agilent Series 1200 HPLC MS/MS system
(Agilent Technologies, Santa Clara, CA, USA) equipped with an Agi-
lent 6410 triple quadrupole mass spectrometer fitted with an ESI
MS source. Separations were carried out with an Agilent ZORBAX
Eclipse XDBC18 column (50 mm £ 4.5 mm i.d., 1.8 mm particle size).
Extractions were performed at pH 2 and with positive electrospray
ionisation (ESI +) mode. Table 1 shows the limits of quantification
(LOQs) and limits of detection (LODs).

2.4. Statistical analysis

Data obtained by continuous measurements were treated by
the specific software Active Factory 9.2 (Wanderware) in order to
remove mistakes during the measurement and to obtain daily mean
values. The data compiled were analysed by computer-assisted
statistics, using the SPSS software package (IBM-SPSS v22). The
least significant differences test (LSD test) was used to measure
the homogeneity of the data. An ANOVA test assessed the homo-
geneity of the variance with a significance level of 5% (P <0.05). The
mass balances were achieved daily and the homogeneity of data
obtained from the mass balances throughout the study was tested
by ANOVA and LSD test. Samples in which non-homogeneous data
were detected were removed from the study. For DCF studies two
very different behaviours were observed with positive and negative
removal yields which were studied separately.

3. Results and discussion
3.1. MBR performance
Over the four weeks of the NSAID analyses the experimen-

tal facility was in the work phase with high SRT and HRT values,
which were fixed by the production of permeate and purge of the
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Table 3
Concentration of the selected NSAIDs (g/L) in the influent of the MBR system during
the experimental period, compared with previous studies (Luo et al., 2014).

Table 4
Concentration of the selected NSAIDs (g/L) in the effluent of the MBR system during
the experimental period and removal efficiencies (%).

NSAID Mean SD Minimum Maximum Literature NSAID Mean SD Minimum Maximum Removal (%) Range

IBU 33.21 14.74 12.56 66.40 0.01-603.00 IBU 0.62 027 050 1.11 98.12 96.01-98.60
NPX 5.57 1.71 2.88 8.73 0.01-52.90 NPX 0.09 0.07 0.01 0.16 98.20 96.52-99.81
KPF 0.39 0.17 0.15 0.67 0.01-8.56 KPF <0.03 0.00 <LOQ <LoQ 92.26" 80.00-95.52"
DCF 0.23 0.16 0.03 0.58 0.01-94.20 DCF 0.20 0.04 0.16 0.27 20.70 (—18.75)-53.40

sludge. During this period, no alterations occurred in the process
and the SRT and HRT values established remained constant. The
temperature of the activated sludge and the organic loading under-
went slight variations that affected the values of the F:M ratio
and the activated-sludge TSS and VSS concentrations (Table 2).
Despite these variations, the F:M values remained consistently
below 0.1 kg BOD5/Kg TSS d. The TMP varied slightly, without show-
ing an upward trend, with values far below the maximum limits of
safety for the membrane (Table 2).

Influent characteristics were similar during the research period,
with a mean COD value of 1345 4+ 77 mg O, /L (Fig. 2). Influent COD
fractionation showed that readily (Ss) and slowly (Xs) biodegrad-
able COD fractions accounted for 45.8% and 35.6% of the total
influent COD, respectively. In contrast, non-biodegradable fractions
represented 18.6%, with a soluble fraction of 7.9%. Statistically sig-
nificant differences were observed between daily samples for every
COD fraction except for Sgg, which remain almost constant during
the studied period.

The variability of the particulate fraction concentration in influ-
ent did not affect to the effectiveness in eliminating the organic
matter, with a retention of 100% for the particulate fraction. A
high capacity of eliminating biodegradable filterable organic matter
(Ss) was observed with mean performance values of 99.6%, while
the retention capacity of the non-biodegradable filterable organic
matter (Sy) was also significant, with mean values of 74%.

The high SRT value allowed practically all of the biodegradable
organic compounds provided with the influent to be transformed
in the biological process [20]. The particulate fractions, more slowly
biodegradable, were retained by the effectiveness of the mem-
brane, also permitting their complete biotransformation in an MBR
system. Only the non-biodegradable filterable fraction can leave
the system [21], although 26% of that provided by the influent due
to the existing recirculation does so. The high SRT value causes cer-
tain more specialized or slow-growing microorganism groups to
develop, while the high HRT allows more contact time between
compounds that are less biodegradable and microorganisms capa-
ble of transforming them [1]. The fractionation of COD based on
physicochemical analyses using the analysis of BODs and passage
through 0.45-pm filters can be considered as non-biodegradable
filterable compounds that for their chemical nature are slowly
biodegradable [18] and that under fixed operational conditions for
the MBR system can be biotransformed.

Other mechanisms can explain the capacity of MBR systems
to retain part of the non-biodegradable filterable fraction, such
as sorption over biomass by different pathways [8], which would
be strengthened the higher the biomass concentration in the sys-
tem. Another retention mechanism to consider in MBR systems is
the effect exerted by the membrane, which depends on the cut-
off molecular weight of the membrane or on its physico-chemical
properties, while sorption phenomena could also occur [6].

Influent nitrogen concentrations were very constant during
the research period, with a mean total nitrogen (Nt) value of
76.4 +4.1 mgN/L (Fig. 2) with not statistical significant differences
between daily samples. Ammonium and organic nitrogen (Norg)
concentrations represent the 73% and 26% of the total influent
nitrogen respectively with a 1% of nitrate. The nitrogen-eliminating

capacity reached a mean of 67%, with a scant presence of ammo-
nium at the outflow, although with mean nitrate values in the
effluent of 21.7 mg N-NO3 /L.

The concentration of influent N required for incorporation into
sludge mass is equal to the N content of the mass of sludge purged
daily. If 0.1% of VSS is assumed to be N [22], a removed concen-
tration of influent N between 18.0 and 21.5 mgN/L could then be
expected according to VSS concentration in activated sludge. Tak-
ing into account N removal by sludge purge and effluent organic
nitrogen and ammonium concentration, a maximum nitrified N of
54.8-51.5 mg N/L could be expected. So,a medium nitrification rate
of 94% was obtained under the experimental conditions. Accord-
ing to nitrate effluent concentrations, a medium denitrification rate
between 58 and 61% was obtained in our experimental system.

High nitrifying activity was expected in the experimental full-
scale MBR system, due to the SRT with only the fraction of
non-bioavailable ammonium being found in the effluent [22]. The
performance in eliminating nitrogen from the system depends on
the limitation in the denitrification due to the degree of recircula-
tion established between the membrane bioreactor and the anoxic
one and probably also by the drag of residual oxygen through recir-
culation [22].

3.2. Occurrence and removal of the selected NSAIDs in the MBR
system

The analyses made on the influent during the study period
revealed the presence of significant concentrations of the four
NSAIDs studied in all the MBR influent samples (Table 3). IBU
was the most abundant while DCF presented lower concentrations,
maintaining the differences in concentrations between them cited
by other authors [1].

IBU is usually detected in urban wastewaters despite its scant
excretion after human consumption. However, the significant use
of this compound leads it to be detected in concentrations that
can surpass 600 pg/L in urban wastewaters, with great seasonal
variations [11]. The other NSAID significantly present in wastewa-
ters was NPX, which reach mean concentrations of 5.57 pg/L, while
the concentrations of KPF and DCF have been the least significant,
invariably lower than 1 ug/L. All the concentrations detected in
the influents analysed during the study period were within the
ranges described by other authors [1,3,11,23]. Statistically signif-
icant differences between samples concentrations were observed
for all NSAID analysed which were more significant for DCF with
variations in concentrations recorded from one day to the next of
almost 70%.

Mean concentrations of the NSAIDs in effluent of the investi-
gated full-scale MBR are summarized in Table 4. KPF concentrations
were under the LOQ in all effluent samples, whereas the rest of
the NSAIDs analysed were detected in all samples of the effluents.
Except for DCF, the NSAID concentration in the effluent can be con-
sidered to depend on the concentration in the influent, and thus
values were higher in IBU and lower in KPF.

Of the four compounds studied, only DCF has been included in
the first watch list of substances for European Union-wide monitor-
ing in the field of water policy [14], and there are no specific limits
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established in the EU. For comparison, the Australian Guidelines for
Water Recycling [24] can be used, where the maximum concentra-
tion of NSAIDs found in effluents of the MBR experimental system
are several orders of magnitude lower than the values established in
the Australian regulation, and thus there is a low risk of health prob-
lems generated by the dumping of effluents from the experimental
MBR system with high values of SRT and HRT in reference to NSAIDs
analysed. Nevertheless, the presence of these compounds in efflu-
ents obligate an evaluation of the potential environmental risks on
public health, especially for the most recalcitrant compounds.

Three of the NSAIDs analysed were efficiently removed. IBU was
almost entirely eliminated (98%) with removal efficiency similar to
those found by other authors during MBR processes [1,25,26] and
higher than those observed in CASPs by other researchers work-
ing with influents at similar concentrations [11,23]. NPX removal
efficiency was similar or slightly higher than the best removal effi-
ciency values previously reported in MBR systems [25,26], although
when compared to the work achieved by Martin et al. [23] in CASPs
the yields found have been significantly higher. In consideration
of the detection limit for KTP, it can be assumed that the average
removal of KTP for the experimental MBR were at least between
80 and 95% depending on the influent concentration. Thus, the
removal efficiency was consistently high compared with the effec-
tiveness found for other MBR treatment [25] and similar to that
reported by Trinh et al. [26].

IBU, NPX, and KTP are hydrophilic compounds, so their removal
by adsorption to biomass can be considered negligible [26]. Sev-
eral studies have attributed the high removal effectiveness in MBR
of these compounds to biodegradation [1,27]. Fernandez-Fontaina
et al. [28] determined the biodegradation kinetic constants of sev-
eral NSAIDs working with MBR systems, finding the highest values
for IBU, and also highlighting NPX as a highly biodegradable com-
pound. Similar results were reported by Joss etal. [29] working with
MBR and CASP systems, registering similar values of biodegradation
kinetic constants in both types of facilities. KTP has been considered
a highly biodegradable compound [27].

The high biodegradability of these compounds causes the
greater or lesser effectiveness in elimination to depend on the
operational variables of the biological treatment, one of the most
influential being SRT [12,16]. High values of SRT give rise to the
development of a more diverse microbial community and favour
the proliferation of slow-growth bacteria, some of which may be
involved in the biodegradation of micropollutants [5]. Martin et al.
[23] found real CASP to be highly effective in eliminating IBU,
although significantly lower than that reached in the experimental
MBR system, this being more limited by NPX and KTP. The main
difference between CASP and MBR may be the SRT value, as it is
not common to work with a CASP system at values of around 37 d
such as those used in the experimental MBR. This influence of SRT
in the elimination of KTP and NPX was observed by Tambosi et al.
[6] after increasing the elimination capacity of both compounds on
lengthening the SRT from 15 to 30 d. In this sense, Maeng et al.
[16] demonstrated the importance of biological degradation in the
effectiveness of eliminating compounds such as IBU and especially
for NPX and KTP, appreciating a direct relation between the increase
in SRT and the improved elimination of these compounds.

The HRT also plays a major role in the transformation of
biodegradable compounds, especially in those that are slowly
biodegradable [9,12]. The increases in HRT imply a longer con-
tact time with the compound and the microorganisms capable
of transforming it, and therefore their association with high SRT
values that allow the presence of slow-growth microorganisms
would enable greater biological elimination. Fernandez-Fontaina
et al. [28] find no limitations in the biodegradation effectiveness
for IBU and NPX despite reducing the HRT values from 4.6 d to 1.0
d, working with SRT values >10 d, while Krugloba et al. [ 7] observed

a high elimination capacity in MBR systems working at low tem-
perature with a HRT of 8.5 h. Because of the high biodegradability
of these compounds, the negative effect of the descent in the HRT
goes unnoticed, with other variables being more limiting, such as
SRT.

DCF, as opposed to the previous substances, was resistant
to MBR treatment, demonstrating that DCF was only partially
removed by the MBR (21%). This low removal is not surpris-
ing, as biodegradation of DCF has been found to be slow or
non-existing [27,28,30] and it has been identified as a rather per-
sistent compound through the biological treatment process [30].
Other researchers have noted similar behaviour in MBR and CASP
[1,16,26], whereas authors such as Radjenovic et al. [25] found
elimination percentages of DCF higher than 60% in MBR systems,
considering biodegradation as the main elimination mechanism.
Thus, there is notable controversy in the literature concerning the
performance of DCF in activated-sludge systems, added to the cir-
cumstance that, during the research, the DCF concentration was
higher than its respective influent concentration in 40% of the efflu-
ent samples. Therefore, removal effectiveness of DCF was negative
on 40% of the days studied. By contrast the maximum removal reg-
istered was 53.4% (Table 4), exhibiting a wide range of variability
in DCF removal. A similar result has been reported by Vieno and
Sillanpaa [30].

Our results show the high capacity of MBR system to removal
NSAIDs such as IBU, NPX and KTP working with high SRT and HRT
values. However, another alternatives are necessary for removal
more recalcitrant NSAIDs such as DCF. In spite of the high yields
achieved for most of the NSAIDs analysed, it is necessary to empha-
size that biotransformation of NSAIDs by oxidative transformation
results in the generation of others compounds such as hydroxyl
and carboxyl derivate [6] whose environmental and public health
effects are unknown, which can be discharged into the envi-
ronment. Further efforts are needed to know the generation of
derivatives from oxidative transformation of NSAIDs and their envi-
ronmental effects, in order to establish the real effectiveness of MBR
in the safe removal of NSAIDs.

3.3. Mass balances

According to the behaviour of the experimental MBR system of
the NSAIDs analysed, we can differentiate two distinct groups. On
the one hand are the IBU, NPX, and KTP, which have been described
as highly biodegradable or very biodegradable [27,28]. On the other
hand is the DCF, considered poorly biodegradable in activated-
sludge systems [28] and for which elimination performance has
been found to be positive as well as negative, its behaviour differing
with respect to the rest [27,28,30].

Fig. 3 represent a mean mass balance obtained from a set of
statistically homogeneous data of the more biodegradable com-
pounds, which reflect a similar trend for the three compounds
selected, especially for IBU and NPX, while the behaviour of KTP
presented certain differences with respect to the others, although
following the same pattern. The most significant elimination of
these compounds occurred in the aerated reactor, this being more
significant for IBU (81%) and somewhat less so for KTP (77.9%). Apart
from the quantities of NSAIDs that remain inside the facility, the
other point where the degree of elimination was notable was in
the anoxic reactor, this reaching 11% for NPX, somewhat lower for
IBU (7.8%) and hardly significant for KTP.

The elimination performance of these compounds, especially in
the aerated reactor, appears to be linked to the different biodegrad-
ability of the compound in the activated sludge, which has been
described as greater for IBU than for NPX [28]. No comparative
data are available in the literature for KTP. Quintana et al. [31]
observed that the KTP could be used by the microorganisms present
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Fig. 4. Summarized balance for DCF in MBR during the experimental period with the higher removal yield (A) and negative removal yield (B). E.R. (Elimination rate%).

in the activated sludge as a carbon source in the absence of other
biodegradable compounds, while this did not happen in the case
of IBU or NPX. However, in the presence of other biodegradable
compounds, KTP was not biodegradable by microorganisms of the
activated sludge, whereas for IBU and NPX co-metabolic degra-
dation was appreciable. This may explain the differences in the
elimination of these compounds, registering high performance val-
ues for all of them, given the high SRT values used in the MBR
system, which, under a low deficit of easily biodegradable sub-
stances, could cause metabolisable substances such as KTP to be
significantly degraded.

The anoxic reactor of the experimental facility represents an
HRT of some 2.6-fold lower than for the aerated reactor, which
would not account for the differences in performance found
between reactors, especially for the KTP, and thus the aerobic path-
way can be considered the most effective for eliminating these
compounds that are notable for their high biodegradability. The
removal capacity of these compounds by aerobic pathway was not

only conditioned by the greater or lesser biodegradability, but also
by the concentration of the NSAIDs in the waste water. The higher
removal rate was observed for IBU with a rate of 6.6 mg IBU/Kg
VSS d, whereas for NPX the medium removal rate obtained was
1.1 mg NPX/Kg VSS d, a capacity 6 times lower, equivalent to the
difference of concentration in the influent. For KTP the removal rate
obtained was 0.07 mg KTP/Kg VSS d, also equivalent to the different
concentration in the influent.

Phan et al. [32] observed than an important prerequisite
to anoxic biodegradation of NSAIDs were internal recirculation
between the aerobic to anoxic bioreactors, in absence of which a
low contribution of the anoxic phase in the elimination of NSAIDs
was expected. As reported previously, one of the great problems in
the effectiveness of the denitrification in the anoxic reactors is the
drag of residual oxygen through recirculation [22]. However, this
drag may be related to the effectiveness of the anoxic process in
the elimination of certain compounds such as IBU, NPX, and KTP.
Phan et al. [32] observed that the incorporation of an internal recir-
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culation system between the aerated and anoxic reactor in an MBR
facility with simultaneous nitrification/denitrification boosted the
elimination of the anoxic reactor in relation to compounds such as
IBU, NPX, and KTP, without this increasing the overall performance
of the facility. During these studies, it was also found that the inter-
nal recirculation raised the oxidation reduction potential values,
presumably for the drag of compounds such as oxygen, the pres-
ence of which may have caused the greater elimination of NSAIDs in
the anoxic reactor. The experimental facility used in this study had
recirculation between the tank membranes and the anoxic reac-
tor of 4-fold the intake flow, this not being done from the aerated
reactor. This negatively influenced the denitrification results, prob-
ably for the drag of residual oxygen, affecting the biotransformation
of certain NSAIDs on facilitating their aerobic metabolisation in
the first reactor of the system, where the NSAID concentrations
were more significant. Given that in this reactor the presence of
biodegradable organic compounds is high, the removal of NSAIDs
were reached for co-metabolisable substances, being lower for KTP,
described by Quintana et al. [31] as non-metabolisable in the pres-
ence of other biodegradable compounds.

The balances undertaken on the target compounds reveal that
the output of the NSAIDs by purging the system was insignifi-
cant (Fig. 3). These results confirm that NSAID biomass does not
accumulate and thus is not responsible for the elimination of
these compounds. The NSAIDs analysed have been described as
hydrophilic compounds [3,25,26], and therefore their elimination
by sorption in MBR is ineffective despite the high concentration of
suspended solids in bioreactors due to the high SRT.

An insignificant elimination capacity was found in membrane
tank with regard to the NSAIDs studied. Despite the HRT of this
tank and to have sufficient oxygen for biological elimination, the
percentages of disappearance of NSAIDs were lower than 3%. These
low values may be attributable to the low NSAID concentrations
found in this reactor, which in the case of KTP were under LOQ,
although IBU and NPK were appreciable. The concentrations in the
incoming and outgoing activated sludge in this reactor were quite
similar, and thus most of the NSAIDs in this reactor were dragged
to the anoxic reactor through the recirculation or left the system in
the effluent. Another mechanism described as responsible for the
removal of pharmaceutical compounds in MBR is retention by the
membranes [6], but according to the molecular weight cut-off value
of the membrane and the molecular weight of the NSAIDs analysed,
the physical retention by the membrane is unlikely. Sorption onto
the membranes was also limited due to the low membrane surface
area and the hydrophilic character of the analysed NSAIDs.

Fig. 4 shows the daily mean mass balances obtained from a set
of statistically homogeneous data of, reflecting two contrary situ-
ations, positive and negative removal yields. On the one hand, the
samples in which positive values were reached in eliminating DCF
by the MBR system, registering maximum removal yields of 53.4%,
and on the other, the samples in which the values were significantly
negative. Only in the aerobic bioreactor was there a reduction in
the quantities of DCF provided, which were observable primarily
in the samplings with positive elimination performance, although
the degree of elimination was not very high. Fernandez-Fontaina
et al. [28] labelled DCF as hardly biodegradable, thus confirming
the recalcitrant character of this compound in MBR systems. Similar
results were described by other authors working with conventional
activated sludge or MBR systems [7,27,30]. Operational conditions
such as activated-sludge temperature, SRT or HRT affected the bio-
logical degradation of DCF, this probably being the reason for the
great discrepancy in the literature data concerning the removal of
DCF in wastewater-treatment plants [25,27,30]. The results of DCF
mass balances confirm these observations and add one more ele-
ment to the discrepancy caused by the negative yields observed in

several samples, which have been reported by other researchers
[33,34].

Zorita et al. [33], finding negative DCF removal in CASP, sug-
gested that this was due to deconjugation of glucoronide or
sulphate conjugates of DCF. Similar conclusions were reached by
Lee et al. [34] conjecturing that abiotic and microbiological hydrol-
ysis occurs in activated sludge, increasing the presence of DCF.
Of the DCF consumed by humans, less than 1% is excreted as
unmetabolised form and over 11% is excreted metabolised as tau-
rine, glucoronide or sulphate conjugates [30]. These DCF conjugated
metabolites are likely to be cleaved and transformed into the
free form by enzymatic processes during wastewater treatment
[34]. In samplings with negative yields, the increment in the DCF
concentration was especially significant in the aerated tank and
hardly appreciable in the anoxic and membrane reactors, and thus
given that this transformation of DCF metabolites occurs in the
unmetabolised form, it occurs mainly in the aerated tank.

This behaviour has been proposed for other PhACs. Ternes
et al. [35] observed a similar behaviour for different estrogens
due to glucuronidase activity of the aerobic activated sludge, and
Gonzalez-Perez et al. [36] also found an increase in carbamazepine
concentration in the same MBR system, proposing the enzymatic
cleavage of the conjugate of metabolites as a source and suggesting
the glucuronidase activity in this MBR due to the high SRT and HRT.

With respect to the anoxic reactor, no significant variation was
appreciated between the quantities of DCF that entered and left
the system, both in the samplings with positive performance as
well as negative. Suarez et al. [5] found that the DCF did not bio-
logically degrade under anoxic conditions, biodegradation being
more accentuated under nitrifying conditions. These conditions
are improbable in the anoxic reactor of the experimental facility,
despite the possible dragging of residual oxygen.

The elimination of DCF was not appreciable, either, in the mem-
brane reactor despite that, as opposed to other NSAIDs assayed,
high DCF concentrations are added to this reactor, which coin-
cide with outlet values. This reactor maintains aerobic conditions,
although the OD concentration decreases, since the air is supplied
by coarse bubbling in order to control membrane clogging. These
conditions could affect the availability of OD for certain groups of
microorganisms involved in the transformation of DCF, making its
biological transformation negligible for this reactor.

The highest HRT of the aerobic reactor and the greatest avail-
ability of OD can favour the biodegradation of this recalcitrant
compound, as well as the development of significant nitrifying
activity, which has been related to the increase in the biodegra-
dation of DCF [30]. However, the biological elimination of this
compound has been almost negligible. To achieve greater biodegra-
dation of the DCF, Vieno and Sillanpaa [30] suggested the use of
MBR systems that work with SRT values higher than 150 d and HRT
higher than 3days, values far beyond those tested in the present
study and that could compromise the viability of the MBR system,
both technically and economically, given the size of the facility and
the energy consumption spent primarily on aeration [37].

DCF, like the other NSAIDs analysed, is a hydrophilic compound
with a Logyow value similar to that of IBU [3]. According to these
characteristics DCF sorption to biomass can be considered insignif-
icant [26]. However, the recalcitrant character of this compound
in MBR systems, the possible transformation of metabolised forms
in unmetabolised form, the high biomass concentration in the MBR
systems due to the high SRT and the high HRT, can lead to increased
DCF retention in MBR systems by sorption. Radjenovic et al. [25]
reported greater adsorption capacity of MBR sludge for DCF with
respect to CASP, maybe due to the characteristics and high concen-
tration of the biomass.

The greater accumulation of DCF in the MBR system causes the
percentage of this compound that leaves the system through the
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purge to be greater than that observed for the rest of the NSAIDs
analysed. However, the low flow of purge established by the high
SRT values causes this outflow of DCF of the system to be scant
with respect to the inflow. The main path of exit for DCF not trans-
formed in the MBR system was the effluent, caused mainly by the
recalcitrant and hydrophilic characteristics of DCF.

Together with the possible increase in the DCF concentration
by the transformation of metabolisable forms [33,34], the accumu-
lation in the system was another of the possible causes that the
performance values of the MBR system were negative [7]. The bal-
ances made to the DCF showed that, through recirculation (4Q)
between the membrane tank and the anoxic reactor, significant
quantities of DCF return to the beginning of the system.

This recirculation, indispensable for the MBR system [15],
together with the fluctuations in the DCF concentrations in the
influent (For which statistically significant differences between
samples concentration were detected) and the high HRT, may be
responsible for part of the negative yields of this system for this
substance. Thus, after a period with a high supply of DCF to the
MBR system, this accumulated in the biomass, being returned to
anoxic tank by the recirculation. If the DCF concentration in the
influent descended after a period with high values, it began to drag
through the effluent part of the accumulated biomass that has been
recirculated, making the concentrations at the outflow greater than
those at the inflow. Regardless of this trend, caused by character-
istics of MBR systems, the effluents of the systems that work with
high SRT and HRT values, in accordance with the viable technical
and economic characteristics register significant concentrations of
DCF provided to the environment. The effects caused by the release
of this compound in the environment and the inclusion in the first
watch list of substances for European Union-wide monitoring in
the field of water policy [14], makes it necessary to look for new
alternatives for treatment so that substances such as DCF become
recalcitrant.

4. Conclusions

A full-scale experimental MBR system working in denitrifica-
tion/nitrification conformation with high SRT and HRT (37.0 d and
35.6 h, respectively) showed high efficiency in eliminating IBU,
NPX, and KTP from urban wastewater, with performance levels
higher than 95%. However, a low removal rate of DCF was observed
with negative removal yields for several samplings.

The elimination values for the NSAIDs assayed depended on the
greater or lesser capacity of biotransformation on the part of the
microorganisms of the activated sludge, being more significant for
co-metabolisable compounds, so that the final concentrations of
these compounds in the effluents will depend both on their con-
centration in the influent as well as their biodegradability.

Given the low biodegradation and hydrophilic nature of DCF,
under the operating conditions of the MBR system tested, the
compound tended to accumulate in the system and recirculate.
However, on the contrary of what was noted for the non-
biodegradable organic matter, for the DCF, negative elimination
values were appreciated, mainly during the samplings in which
their concentration decreased in the influent. The weak adsorp-
tion and the increase in the concentration observed in the aerated
reactor also contributed to negative yields.

The main transformation of the biodegradable compounds such
as IBU, NPX, and KTP in MBR systems, working under denitrifica-
tion/nitrification conditions with high SRT and HRT, occurred in the
aerated reactor while the contribution of the anoxic reactor was
irrelevant.

For hydrophilic compounds that were poorly biodegradable
with DCF, it was also in the aerated reactor where the most sig-

nificant transformation occurred both in the elimination as well as
in the appearance of the compound.
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ABSTRACT

The capacity of removal polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) by membrane bioreactor
(MBR) has been studied. The study has been developed at pilot scale using a pre-denitrifying
MBR and several stages have been checked at bench-scale. Concentration of PAHs was deter-
mined by gas chromatography (GC) and mass spectrometry (MS) with twister and a balance
on the MBR system was achieved. The system was feeded with raw wastewater which contains
usually pyrene, phenanthrene and fluoranthene at low concentration (<0.3 ppb). Treated waste-
water concentration was under detection limits for all detected PAHs and sludge accumulation
was not observed. Under operational MBR conditions, several removal mechanisms and differ-
ent removal rates for each compound are presented along the treatment process. Bench-scale
experiments reveal that PAHs removal is mainly due to sorption and air stripping, however the
volatilization and biodegradation present a questionable insignificant contribution. Toxicity by
PAHs during MBR treatment can not be expected due to the low bio-available for the microor-
ganisms mainly as a result of the high removal by air stripping.

Keywords: Polycyclic aromatic hydrocarbon; Wastewater; Phenanthrene; Flouranthene; MBR;

Pyrene

1. Introduction

The polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are
hydrophobic organic compounds with two or more
fused aromatic rings with a relatively low solubility in
water and a high octanol/water partition coefficient
(K,,)- These substances are originated from pyrolysis
of organic compounds under temperature conditions
ranging from 500°C to 900°C specially by incomplete
combustion during industrial and other human activi-
ties, such as processes of coal and crude oil, combustion
of natural gas or wood, combustion of refuse, vehicle

*Corresponding author.

traffic, cooking and tobacco smoking, as well as natural
processes such as carbonization [1,2].

Wastewater levels of PAHs depend on the industrial
effluents added to the domestic and runoff discharges
[2,3]. PAHs in domestic wastewater varied from 0.005
to 14.3 ug 1! and in mixed urban wastewater from 2.7 to
26.4 ug 1" [4]. A predominance of low molecular weight
compounds was observed in urban wastewater where
phenanthrene (PHE), naphthalene, fluoranthene (FLT) and
pyrene are usually the most abundant compounds [2].

Several PAHs are considered as widespread envi-
ronmental pollutants, hazardous to ecosystems and a
human health risk due to its carcinogenic and mutagenic
properties close to its persistence and lipophilicity [5,6].
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Because of this, some PAHs are included in priority pol-
lutants lists compiled by USEPA and European Union
with the objective of reducing the release of these com-
pounds to the environment [7].

The occurrence and fate of PAHs during wastewater
treatment plant by conventional activated sludge has been
studied previously [3]. Treated wastewaters show lower
levels of PAHs as a result of the removal through differ-
ent processes. As consequence of their physico-chemical
properties, PAHs are mainly removed from wastewaters
by sorption to the sludge [8]. Others mechanisms such as
volatilisation, advection, biotransformation/biodegrada-
tion or air-stripping must be taken into account as waste-
water PAHs removal related to the influent characteristics
in WWTP, the process design and operating conditions of
the system [3,9]. Anoxic reactors with stirring, sorption,
volatilisation and biotransformation can be considered as
mechanisms of PAHs removal whereas in aerobic reac-
tor may be removed through sorption, volatilisation, air
stripping and biotransformation/biodegradation [9-11].

Submerged membrane bioreactor (MBR) is an alterna-
tive membrane application in wastewater treatment. This
technology combines the biological activated sludge pro-
cess with solid /liquid physical separation by membrane,
avoiding the need for a previous sedimentation step. In
this way, a new system has evolved which merges the
first, the second and the third treatment phases, allowing
the construction of more compact plants capable of pro-
ducing directly reusable effluent [12]. In such, system dif-
ferent configurations may be used in function of the final
water quality. So, PAHs removal mechanisms in MBR can
defer with respect to conventional activated sludge.

The objective of the present study aimed to know the
main mechanisms concerning to PAHs removal from
urban wastewater by MBR technology. For this purpose,
PAHs were determined in raw and treated wastewater
by a pilot scale MBR and several stages of the process
were checked at lab-scale including respirometric assays
to know the potential toxicity.

2. Materials and methods
2.1. Pilot plant study

A first stage of the study was achieved at pilot-scale
by a pre-denitrifying MBR located in the Granada urban
wastewater treatment plant (Spain). The MBR consisted
of an external membrane system (ZeeWeed 500 mem-
branes) equipped with polyvinylidene fluoride (PVDF)
outside-inside hollow fibres with an average pore size of
0.04 um (Fig. 1).

Raw wastewater (previously pretreated) passed
through a brush screen (1 mm) and was put into anoxic
reactor. Activated sludge of anoxic reactor was pumped to
aerobic reactor which fed membrane tank. The membrane

tank concentrate returned as overflow to the anoxic reac-
tor and permeate (F = 0.8 m®h™) passed to the backwash-
ing tank. A constant purge of 1.05 m* d™' was achieved in
order to obtain 25 d of sludge retention time. The opera-
tional hydraulic retention time was 35 h.

Samples were taken daily from influent, effluent and
purge during a week. This was facilitated by automatic
sampling devices located at the corresponding pipes. A
portion of the sample was collected in a brown glass bot-
tle (100 ml), which was filled completely and hermeti-
cally sealed. Persistent organic pollutants (POPs) were
analysed in all samples.

2.2. Lab-scale study

Bench-scale bioreactors operated in parallel were
used for several assays. The volume of the reactors were
101; all of them have a stirring system. Furthermore, two
of them present air injection system and were filled with
activated sludge from the pilot-plant aerobic reactor.
The other bench-bioreactors were filled with activated
sludge from the anoxic reactor.

The reactors were spiked with different amounts
of pyrene, PHE and/or FLT, in order to obtain high
PAHs concentrations. For the PAHs fate and behavior
determination after 24 h, the doped activated sludge
was separated into solid and liquid phase by decanta-
tion using a 250 ml test-tube. Both phases were used for
PAHs extraction and analysis. The samples were manu-
ally collected.

In order to determinate the possible toxicity of the
PAH and the potential sludge biodegradation capability,
the activity of the biomass and the oxygen consumption
rate were evaluated using a respirometer. Cyclic and
dynamic configurations were used for different assays.
The cyclic configuration was used with the oxygen
uptake rate (OUR) assays for determining the response
during a long time exposition. A dynamic configuration
was used with the Rs (Dynamic Respiration Rate) assays
for determining the possible acute toxicity.

2.3. Analytical determination of PAHs

All the samples were collected in brown glass bottle
(100 ml), which was filled completely and hermetically
sealed. PAHs were analysed in all samples. PAHs were
extracted from sludge and wastewater samples using a
stir bar sorptive extraction method (SBSE), called twister.
PAHSs were quantified using liquid-liquid extraction gas
chromatographic/mass spectrometric method [13].

2.4. Isolation of PAH-degrading microorganism

Microorganism strains in the pilot-plant sludge were
grown in basalt salt medium (BSM) (0.1 ml of anoxic or
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Fig. 1. Layout of pilot plant.

aerobic sludge per 20 ml of basal salt medium) to which
solution of acetone and pyrene at a level of 1 mg ml™
were added like aerosol on the top. A BSM formula was
adapted from [14]. The culture dishes were incubated at
20°C in the dark and colony growth was checked during
a month.

3. Results and discussions

Several POPs occurrence in Granada wastewa-
ter were analyzed, and only some PAHs were found
(Table 1). So, the behaviour and possible fate of PAHs
into the MBR was studied.

The low PAHs concentration for Granada urban
wastewater could be expected due to the low industrial
wastewater discharges. Pyrene, fluorantene and phen-
antrene were the main PAHs analysed, a predominance
of low molecular weight compounds just as Blanchar
et al. [2] observed for urban wastewater.
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Table 1

POPs (ug 1) occurrence in MBR pilot scale plant

Pollutant Raw Effluent  Purge

wastewater

Triazenes <0.02 <0.02 <0.02

Organophosphorade <0.03 <0.03 <0.03
compounds

Organochlorine <0.05 <0.05 <0.05
compounds

Polycyclic aromatic 048 <0.05 <0.05
hydrocarbons (PAHs)

Phenanthrene 0.09 <0.05 <0.05

Fluoranthene 0.11 <0.05 <0.05

Pyrene 0.28 <0.05 <0.05

Other PAHs <0.5 <0.5 <0.5

Polychlorinated <0.05 <0.05 <0.05
Biphenyls (PCBs)
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After MBR treatment effluent PAHs concentration
under the detection limit was observed. A high efficiency
at removing PAHs was observed for MBR technology. So,
sorption, volatilisation, air stripping or biotransforma-
tion/biodegradation mechanisms were occurred [9,11].
PAHSs were not detected in purge samples at which sorp-
tion was not significant mechanisms for PAHs removal.

After amonth of incubation, the cultures achieved with
the aim to know the presence of PAH-degrading micro-
organism developed a transparent halo on the pyrene-
acetone top cake. The positive cultures were achieved for
activated sludge from aerobic and anoxic bioreactor. The
colonies were developed by fungi and its number was
small with one or two colony only in a few Petri dishes.
These results show the posibility of biotransformation/
biodegradation mechanisms for PAHs removal during
MBR treatment. However, the significance of these mecha-
nisms was not prominet according to [10].

Bench scale experiment revealed than PHE presence
after 24 h under aerated conditions is lower than 85%
with respect to non aerated sludge (Fig. 2). Sediment
phase shows a higher concentration than liquid phase
for activated sludge from aerated and non aerated bio-
reactor. Just as showed for naphthalene during second-
ary treatment, PHE was dragged up by air stripping, an
important removal mechanism for the lower molecular
weight PAHs [3,9].

A similar behaviour was observed for FLT which
was draged up mainly from sediment phase. However,
a higher concentration in the liquid phase was observed
(Fig. 2). This may be due to the higher molecular weight
and other different physico-chemical properties which
gave rise to a lower removal. The presence of FLT in
the aerated bioreactor was 50% lower than in the non
aerated bioreactor a higher rate than the observed by
Manoli and Samara [3].

Significant differences are probed between the air
injected and the non-aired bench-scale reactor. This
indicates the important role of the aeration improving
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the air-stripping like the main removal way. Experi-
mental removals of individual PAHs ranged between
0% and 86% were observed in the sediment phase, and
between 50% and 100% in the liquid phase. The PAH
removal efficiency from wastewater and sludge varies
with the properties of different PAHs. Low molecular
weight PAH (phenathrene) was more easily removed
than larger molecule (fluoaranthene). Volatilisation was
an important mechanism during non aerated treatment,
but its total contribution to PAHs removal was not sig-
nificant respect to air stripping.

A 04 mg 1" of pyrene was spiked on activated
sludge which was stirred and aerated during 24 h.
Pyrene was mainly distributed between liquid phase
(1/3) and sediment phase (2/3). Liquid phase pyrene
was easily removed during the first 12 h. However,
the sediment phase had presented pyrene after 24 h,
with a 50% removal over initial concentration (Fig. 3).
Again, pyrene was mainly dragged up by air stripping,
but physico-chemical properties gave rise to a lower
removal from sediment.

During conventional wastewater treatment plant,
forceful relationship is observed between removal
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Fig. 3. Pyrene concentration: Evolution of the concentration
in the sediment (¢) and liquid phase (M) during the stirring
and air injection process.
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Fig. 2. Activated sludge phenanthrene and fluoranthene concentration after 24 h: (1) Stirred bioreactor; (2) stirred and aerated
bioreactor. Liquid phase (crossed bars) and sediment phase (black bars).
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efficiency from the solid phase and log K of PAHs
suggesting that high molecular weight PAHs are prin-
cipally removed trough sorption to sludge particle and
later removal during the separation solid-liquid phases
[3]. However, by MBR system sorption to sludge particle
remove PAHs from liquid phase and air stripping dur-
ing aerated treatment drag up PAHs to the atmosphere.
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Fig. 4. Oxygen consumption rate: OUR respirometry assays.
Raw (full line) and spiked sludge (broken line) (0.04 mg
pyrene I'h).

Fig. 4 shows the results of the respirometric assays
using the OUR into the sludge without air injection.
Similar slopes for the raw and the spiked sludge sam-
ples were obtained, which suggest that toxicity was not
detected with a pyrene concentration of 0.04 mg 1.

Fig. 5 illustrates the responses of the sludge with dif-
ferent amounts of pyrene (0.04-0.8 mg I™!). The dynamic
respiration rates (mgO, I"' h™') were calculated with the
respirometric assays. At first, the raw sludge from the pilot
plant was induced to the endogenesis. Then, the respira-
tion rate of the sludge was calculated measuring the con-
sumption after the addition of carbon substrate (200 mg
sodium acetate 1!). Using the same sludge sample again,
it was feed with the substrate and pyrene. The different
oxygen consumption rate between the raw and the spiked
sludge showed a very similar respiration rates, therefore,
the pyrene did not present toxicity for the sludge with
concentration below 0.8 mg 1.
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Fig. 5. Oxygen consumption rates with different pyrene
concentration: (a) 0.04 mg 17, (b) 0.4 mg 1™ and (c) 0.8 mg I™".
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The non-toxicity showed by the sludge with pyrene
concentration below 0.8 mg 1"!. and the similar response
when that concentration was increased indicate that the
pyrene has not been bio-available for the microorganism
during the assays. It is due to the hydrophobic property
of pyrene, its tendency to concentrating adsorbed to the
sludge and mainly to air stripping.

4. Conclusions

The PAH removal efficiency from wastewater by
MBR technology varies with the properties of different
PAHs. Low molecular weight PAH (phenathrene) was
more easily removed than larger molecule (fluoaran-
thene). High molecular weight PAHs were principally
removed trough sorption to sludge particle and later
removal to the atmosphere from liquid and sediment
phase by air stripping during aerated treatment. The
high significance of air stripping limits biodegradation
and volatilization mechanisms.

Toxicity by PAHs during MBR treatment can not be
expected due to the low bio-available for the microor-
ganism mainly due to high removal by air stripping.
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Removal of low concentrations of phenanthrene,
fluoranthene and pyrene from urban wastewater
by membrane bioreactors technology
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The fate and removal of phenanthrene (Phen), fluoranthene (F) and pyrene (Py) in urban wastewater treatment by membrane
bioreactor (MBR) with low influent polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) concentration were studied. A full experimental
ultrafiltration MBR with a pre-denitrification configuration and capacity to treat 20 m3/d was employed. The system was operated
with real urban wastewater, to which a concentration of PAHs was added. A constant purge was achieved in order to obtain 12 d of
sludge retention time and the hydraulic retention time was 34 h. Concentration of PAHs was determined by Gas Chromatography and
Mass Spectrometry with Twister, and mass balance on the MBR system were calculated. Data were supplemented by respirometric
analyses, isolation of PAHs degrading microorganisms and bench-scale experiments. All effluent samples presented concentrations
of PAHs, with removal levels of 91% and 92% for F and Py respectively, while for Phen performance did not surpass 82%. In spite
of the high hydrophobicity of the tested compounds, their accumulation in the biomass was scarce and the sludge presented a low
PAH concentration. The experiments reveal that PAHs removal is mainly due to air stripping, with biodegradation and adsorption

making an insignificant contribution.

Keywords: Wastewater, PAHs, MBR, air-stripping.

Introduction

Polycyclic Aromatic Hydrocarbons (PAHs) are widespread
environmental pollutants formed during the incomplete
combustion of organic materials, which may enter to a
wastewater treatment plant either as part of an industrial
discharge, or as a component of domestic effluent drainage
and urban runoff, including fossil fuel spillages and atmo-
spheric deposition.[!:”l Recorded levels of PAH concentra-
tion in raw urban wastewater vary from 0.01 to 27.7 ug/L,
with predominance of low molecular weight compounds
such as phenanthrene (Phen), fluoranthene (F) and pyrene
(Py).11]

Chemically, PAHs are a group of compounds with two or
more fused benzene rings which due to their high hydropho-
bicity and stable chemical structure are progressively less
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of Civil Engineering, Campus de Fuentenueva s/n, Univer-
sity of Granada, 18071, Granada, Spain; E-mail: mgomezn@
ugr.es

Received January 16, 2012.

soluble in water and less volatile. Due to their carcinogenic
and/or mutagenic toxicity and phytotoxic effects,’ several
PAHs have been identified by the US EPA and the EU as
priority pollutants for reducing the release of these com-
pounds into the environment.!

Usually PAHs entering the wastewater treatment plants
are notably adsorbed onto particulate organic matters due
to their hydrophobic nature, and are therefore effectively re-
moved during sedimentation of wastewater and efficiently
relocated in sludge.”) On the other hand, biotransforma-
tion/biodegradation is considered the major PAH degra-
dation processl! and have been described in conventional
activated-sludge processes (CASP) and membrane bioreac-
tors (MBRs) applied to wastewater treatment.[’!

Other mechanisms such as volatilisation, advection,
chemical degradation or air-stripping must be taken into
account as contributing to PAH removal, depending on the
characteristics of the wastewater, process design and sys-
tem operating conditions.**] Due to these removal mech-
anisms, high efficiency (92%) of CASP for removing PAHs
has been observed, ! while removal levels in chemical treat-
ment range from 61% to 78%.!!")
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Urban wastewater cleansing by membrane bioreactors technology

MBR combines the biological activated sludge process
with solid/liquid physical separation by membrane, avoid-
ing the need for a previous sedimentation step. In this way,
a new system has evolved, which merges the second and
third treatment phases, allowing the construction of more
compact plants capable of producing directly reusable efflu-
ent.!'!! This technology is expected to enhance the removal
of xenobiotics compounds produced by industrial activi-
ties!'? and it has been selected for wastewater treatment
due to this capacity.['*! However, PAH removal capacity
in MBR has been observed to be similar from CASP,\"!
in spite of the fact that different removal mechanisms can
be expected due to the different operational characteristics
with respect to CASP or PAHs wastewater composition.

In view of the foregoing this investigation was under
taken to determine the main mechanisms involved in PAHs
removal from urban wastewater with low PAHs concentra-
tion by MBR technology. For this purpose, PAHs were
measured in the influents and effluents generated by a full-
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scale experimental MBR operating with real urban wastew-
ater spiked with Phen, F and Py, and mass balances on the
MBR system were calculated.

Materials and methods

Pilot plants and operating conditions

A full-scale experimental installation was used for the study.
The system consisted of an anoxic bioreactor, aerobic biore-
actor and membrane reactor, in which the sludge and the
permeate were separated. Sludge purge was obtained on
a daily basis from the aerobic bioreactor (Fig. 1). The in-
stallation was fed with pre-treated urban wastewater from
Granada Wastewater Treatment Plant (without rubbish,
sand and oils).

The membrane reactor was equipped with hollow fibre
submerged ultrafiltration membranes (0.034 ©m nominal
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Fig. 1. Layout of full-scale experimental MBR.
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pore size) made of polyvinylidenefluoride (PVDF). Dis-
solved oxygen (DO) concentration was maintained between
0.5 tol.6 mg/L in the aerobic bioreactor by means of a
blower (Flow 92 Nm?/h). The membrane reactor was also
aerated by a blower (Flow 30 Nm?®/h) to remove solids
from the membrane and to control fouling. Running con-
ditions involved a 5-min production phase followed by 30 s
of backwashing (1.5 m3/h). Chemical cleaning was carried
out weekly using NaClO (100 mg/L). A constant purge of
2.4 m3/d was achieved in order to obtain 12 d of sludge
retention time (SRT). The capacity to treatment of the sys-
tem was 0.8 m3/h. So, the operational hydraulic retention
time (HRT) was 34 h for the whole installation. The flow
rate between bioreactors was seven times the influent flow
rate. So, the HRT for each reactor was 1.1 h for anoxic
reactor, 3.5 h for aerobic reactor and 0.35 h for membrane
reactor.

Experimental methodology

Prior to experimentation, the system was sampled weekly
for a period of one month to determine the presence of
PAHs in the wastewater and the behavior of the system
with regard to the PAHs. Samples were taken of the in-
fluent, effluent and purge from the system and microbio-
logical analyses of the activated sludge were carried out,
together with respirometric analyses to evaluate the toxic-
ity or biodegradability of the Py. Bench-scale experiments
were also undertaken.

After this period, tests were performed in order to calcu-
late a mass balance of the PAHs entering the experimental
system. For this, the influent was spiked with a concen-
trated solution of Py, Phen and F (obtained from a sludge
thermochemical process), in order to achieve high PAH
concentrations. During this period, samples were taken of
the influent, effluent, purge and activated sludge from the
different reactors.

Twenty-four h composite samples were obtained from
each point by combining 24 grab samples collected every
hour. This was achieved by means of a reversible flow peri-
staltic pump to prevent accumulation of the sample in the
collector pipe. The pump was activated for a period of
5 min every hour. Throughout the sampling period, sam-
ples were stored in refrigerated conditions (4°C) in 5 L dark
glass bottles with Teflon caps, previously rinsed with sol-
vent. Analysis took place immediately on the day following
sample collection.

Microbiological analysis

The presence of microorganisms capable of degrading Py
was determined by monitoring microbial growth in basalt
salt medium (BSM) as described by Miller et al.l'l 1 mL
of anoxic or aerobic activated sludge was diluted in sterile
distilled water, followed by serial dilution. 1 mL of each di-
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lution was spread onto a Petri dish containing Agar-BSM
medium without carbon source. The plates were airbrushed
with a solution of Py (1 mg/mL in hexane/acetone (1:1)
until an opaque layer had formed on the surface. The in-
oculated plates were placed in an incubator at 20°C in the
dark and colony growth was measured for a period of one
month.

Respirometric assays

Before PAHs were added to the influent to obtain the mass
balances, the toxic effect of these compounds was evaluated
through respirometric assays in the absence and presence of
Py. Fresh sludge samples were taken from the aerobic biore-
actors of the experimental plant and kept aerated for 24 h
before respirometric analysis to ensure an endogenous state.
After this, the activated sludge was fed into the respirom-
eter (SURCIS), where DO concentration was measured
continuously inside the reactor and recorded online every
2 s. All experiments were conducted under conditions of
controlled temperature (20°C) using a water cooler con-
nected to the respirometer. pH was also kept in the range
of 7.0-8.0. Oxygen uptake rate (OUR) experiments using
endogenous biomass were carried out without and with
40 ng/L of Py.

Bench-scale experiment

With a view to confirming the data obtained from the ex-
perimental plant, a bench-scale experiment was carried out.
This consisted of two 10-L capacity glass flasks with a stir-
ring system. One flask was equipped with an air injection
system and both were filled with activated sludge from the
experimental plant. Then, 1 mL of PAH concentrate con-
taining Py, Phen and F was added to the activated sludge.
After the concentrate was mixed through stirring, an initial
sample was taken. The concentrate was left in repose and
a further sample was taken after 24 h. Five replicates of
the bench-scale experiment were carried out, analysing the
content of Phen, F and Py in both the stirred sample and
the settled biomass.

Analysis conditions

PAHs were extracted from sludge and wastewater samples
using a Stir Bar Sorptive Extraction Method (SBSE), and
the determination of PAHs was performed using a gas chro-
matograph/mass spectrometer (GC/MS).

Analytes were extracted from 100 mL flask samples with
0.1 ppb benzo(a)pyrene D12 and pyrene D10 internal stan-
dard. A twister was placed in the flask and stirred (900 rpm)
for 17 h at room temperature. The twister was removed,
patted dry, transferred into a glass desorption tube and
desorbed in the Thermal Desorption Unit (Gerstel TDU).
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A Gerstel MultiPurpose Sampler MPS 2L automatically
transferred the TDU liner from its tray to the TDU.

The GC system employed was an Agilent HP 6890 cou-
pled to an Agilent HP 5973 N MS. The GC system was
equipped with a polydimethylsiloxane column. Helium was
used as the carrier gas and a flow of 2.1 mL/min was
achieved. Temperature profile started at 70°C and stopped
at 280°C. The detection limit of the method was 0.01 ug/L
for the studied PAHs.

Results and discussion

Experiment without PAHs addition

The total concentration of detected PAHs in raw wastew-
ater from Granada (Spain) ranged from the highest level
of 0.48 pg/L to the minimum level below detection limit
(0.01 pg/L). Values were low compared to reported levels
in raw wastewater of other cities. For instance, in the Paris
area, PAHs varied from 0.2 to 5.2 ug/L.I" Reported levels
in the Venice area varied from 1.12t0 4.62 ug/Lb and in the
Mataro6 area from 0.009 to 5.05 ug/L."?! Low PAH concen-
tration might be expected due to the low industrial wastew-
ater discharge and to the reduced contribution of urban
run-off due to scarce rainfall during the research period.
Py, Phen and F were the main PAHs analysed. This pre-
dominance of low molecular weight compounds is in line
with observations by Blanchar et al.l'l for urban wastewater.
Approximately 55.5% of all detected PAHs corresponded
to Py, 25.5% were F and the remaining 19% were Phen.

After experimental MBR treatment, PAH concentration
observed in the effluent was below the detection limit, show-
ing the high efficiency of the MBR system. However, PAHs
concentration in the purge of activated sludge was also
below the detection limit. Accordingly, sorption may be
discounted as a significant mechanism for PAH removal in
our experimental conditions, in spite of the hydrophobic
nature of the detected PAHs.

Microbiological analysis

After a month of incubation, the cultures for determin-
ing the presence of PAH-degrading microorganisms devel-
oped a transparent halo on the Py top cake. One or two
colonies (a medium value of 1.3 cfu/mL of activated sludge)
were observed in a few Petri dishes inoculated with undi-
luted activated sludge from the aerobic and anoxic bioreac-
tors. The morphological aspect of all isolated colonies was
corresponding with fungi and bacteria colonies were not
isolated. This confirmed the presence of a low number of
culturable pyrene-degrading microorganisms in the acti-
vated sludge of our installation. However, others no cultur-
able Py degrading microorganims could be present in the
activated sludge, since microbial diversity is higher than the
cultivable microorganisms.!!*!
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Biotransformation/biodegradation has been described
as the major degradation process of PAHs[® and sev-
eral microorganisms capable of degrading PAHs have
been isolated from wastewater.!'®l Biotransformation/
biodegradation mechanisms for Py removal may be possi-
ble during studied MBR treatment. However, the activated
sludge from MBR treating wastewater with low concentra-
tion of PAHs would not expect to have sufficient concen-
tration of PAH degrading microorganims, as it is observed
by cultures for determining the presence of PAH-degrading
microorganisms. So, the significance of these mechanisms
can be limited.

Respirometric assays

Figure 2 shows the results for OUR evolution over time cal-
culated by respirometric assays with and without Py. Simi-
lar values for the raw and the pyrene-spiked activated sludge
samples were obtained, with no statistically significant
differences between assays (p = 0.6075). This suggests
that toxicity was not detected with a Py concentration of
40 ng/L.

In view of the results obtained, it seems a priori that the
activated sludge in the experimental installation was not al-
tered as a result of adding PAHs in the assayed concentra-
tion, and that the metabolic activity of the microorganisms
involved in the purifying process was consequently unaf-
fected. This null effect of Py is indicative of low bioavail-
ability, since the applied dose did not produce toxic effects,
even though it was higher than usual in the experimental
system. Moreover, the dose was not metabolized by the mi-
croorganisms, with OUR values similar to those obtained
in the blank experiment. The hydrophobic nature of Py
prompts it to associate with the biomassP®! in spite of its
marked solubility in water (120-180 g/ L). However, in the
blank assays undertaken in the experimental installation,
biomass accumulation of PAHs was not observed meaning
that others mechanisms cause the low bioavailability.

OUR (mg O2/L h)
o0

0 6 12 24
Time (h)

Fig. 2. OUR evolution over time without (e) and with (OJ) pyrene
(40 ug/L).
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Table 1. PHA concentrations (ug/L) in the stages of the MBR
treatment.

Phenanthrene Fluoranthene Pyrene

Influent Max. 17.0 3.6 3.1
Min. 12.1 2.0 2.3
Mean 13.8 2.7 2.8
Anoxic reactor Max. 6.4 0.80 0.80
Min. 4.1 0.65 0.70
Mean 4.8 0.72 0.76
Aerobic reactor Max. 6.0 0.68 0.64
Min. 2.4 0.30 0.40
Mean 3.8 0.51 0.56
Membrane reactor Max. 5.0 0.52 0.50
Min. 2.2 0.26 0.35
Mean 3.1 0.39 0.44
Effluent Max. 2.6 0.48 0.40
Min. 2.0 0.10 0.10
Mean 2.5 0.25 0.23

Mass balances

Table 1 shows concentrations of Phen, F and Py in the
different samples taken from the MBR system. As may be
seen, on adding the PAH concentration to the wastewa-
ter, Phen presented the greatest concentration with a mean
value of 13.8 ug/L, while the other two compounds pre-
sented similar concentrations, with means of 2.7 ug/L and
2.8 ug/L for F and Py respectively.

Then, 100% of the samples taken contained the three
added compounds, demonstrating that total elimination
through MBR treatment was not achieved, which is usual
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in CASP® and other MBR systems.!’] Elimination values of
between 91% and 92% were achieved for F and Py respec-
tively, yet performance for Phen did not surpass 82%. One
of the principal differences in the physicochemical proper-
ties of these three compounds is their solubility in water,
which is greater in Phen (Table 2), owing to its lower hy-
drophobicity compared to F and Py. As a result, during
the solid/liquid separation phase in an MBR system, the
more soluble compounds achieve lower elimination values
since they pass through the ultrafiltration membrane easily.
PAHs tend to adsorb on particulate organic matter due
to their lipolitic and hydrophobic nature (Table 2). So,
the performance levels achieved by the three compounds
are predictable, and their accumulation in the biomass
may be expected.['l Such accumulation would indicate that
the principal elimination route for these substances is the
sludge purge. Nevertheless, the balances undertaken on the
added compounds reveal that only 2.5%-3.3% of added
compounds were eliminated from the system by means
of sludge purge (Fig. 3). This indicates a PAH concentra-
tion of 0.87 mg/KgTSS, a value considerably below those
observed in CASP treating wastewater with influent PAH
concentrations far lower than those in our experiments.”’
The observed concentration is approximately two thirds of
that observed by Fatone et al.”! in MBR systems with an
influent PAH concentration 30 times lower.
Biodegradation may be discounted as a means of elim-
inating these compounds from our experimental system,
due to the low bioavailability observed in the OUR
assays and the low presence of culturable Py degrading
microorganisms. These results suggest that PAH accumu-
lation in the biomass does not take place, in spite of their
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Fig. 3. Daily balances for PAHs (phenanthrene, fluoranthene and pyrene) in MBR system (values in mg/d).
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Table 2. Physicochemical data of assayed PAHs.[0]

Molecular  Vapour pressure  Solubility — Log
Compound weight (Pa at 25°C) (mg/L) K,*
Fluoranthene 202 0.02 0.25 5.22
Pyrene 202 0.00033 0.132 5.2
Phenanthrene 178 0.0012 1-2 4.57

*Log Kow (Log Octanol-Water Partitioning Coefficient).

physicochemical properties and biodegradation is not pos-
sible in our system, forcing us to consider other mechanisms
as responsible for the elimination of these compounds.

Mass balances (Fig. 3) shown that PAH elimination did
not take place in the anoxic reactor where stirring only
was applied to maintain the activated sludge in suspension.
Resulting output measures are equivalent to the quantities
in the influent together with those from the recirculation
of sludge from the membrane reactor. The balance for the
anoxic reactor shows a good match between input and out-
put, indicating that PAH elimination was not achieved.
The only possible mechanism for PAH elimination for
the anoxic reactor in the experimental system would be
volatilization or biodegradation, both of which may be ex-
cluded in the light of the balances obtained, as may be ex-
pected in view of the low volatility of these compounds and
the scarcity of microorganisms capable of degrading Py.

By contrast, the balance performed on the aerobic re-
actor reveals a significant elimination of all the assayed
PAHs, in the range of 50% of the total compounds added
to the influent, with greater values for F and lower values
for Phen. The aerobic reactor is equipped with a fine bubble
pulsation aeration system which creates considerable tur-
bulence, thus causing the air stripping, which would seem
to be the principal mechanism for the elimination of PAHs
in the aerobic reactor.

Balances carried out on the membrane reactor demon-
strate a considerable removal of PAHs, in the range of 35%
of the total PAHs added to the influent, again suggesting a
substantial loss through air stripping. The membrane reac-
tor is equipped with a coarse bubble aeration system which
creates greater turbulence than that achieved in the aerobic
reactor. However, the HRT was only 20 min as compared
to 3.5 h in the aerobic reactor, which would explain the
greater losses of PAHs in the aerobic reactor.

Bench-scale experiment

With a view to confirming the results of the mass balances,
a series of bench-scale experiments were carried out for
the three PAHs assayed. In one experiment, non-turbulent
stirring was applied for 24 h to a 10-L volume of acti-
vated sludge spiked with PAHs. A slight loss of PAHs
was observed, with a greater accumulation in the result-
ing sediment after agitation was stopped (Fig. 4), as might
be expected given the physicochemical properties of these
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Fig. 4. Concentration of phenanthrene (Phen), fluoranthene (F)
and pyrene (Py) in activated sludge after 24 h of stirring or aera-
tion. Liquid phase (white bars) and sediment phase (black bars).

compounds.'”l However, application of aeration for 24 h
resulted in a considerable loss. This would indicate that in-
tense stripping of these compounds takes place, given the
low presence of micoorganisms capable of degrading Py in
the activated sludge.

Most researchers agree that PAHs elimination in wastew-
ater treatment systems is principally motivated by their
lipolitic and hydrophobic nature,®%1%171 causing them to
associate with the biomass and to be eliminated principally
through the removal of sludge. However, in our MBR sys-
tem purge of the biomass is carried out from an aerobic
reactor in which intense turbulence is maintained through
aeration, without previous sedimentation. These circum-
stances make it difficult for the PAHs to pass to the biomass
and, therefore, limit PAH elimination through this mecha-
nism, although it is predominant in conventional systems
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where solid/liquid separation is carried out through sedi-
mentation.

Byrns et al.¥l observed that a higher SRT in conventional
systems permitted greater contact time between the PAHs
and the biomass, with the result that the biotransforma-
tion and biodegradation was greater and smaller concen-
trations appeared in the effluents. However, in our system
PAHs were not observed to accumulate in the biomass,
but rather to be removed though air stripping. This would
make it difficult for elimination through biotransformation
and biodegradation to take place, unless the influent con-
tained sufficient concentrations to permit the development
of microorganisms capable of acting on this type of com-
pound. Fatone et al.'8 using an MBR system equipped
with an automatic alternate-cycles process which reduced
the periods of aeration, observed lower performance values
for the elimination of Phen, F and Py compared with our
system. Such diminished aeration would in turn reduce the
air stripping, and may well be the cause of lower PAH elim-
ination in MBR systems with low PAHs loading, as well as
fomenting alternative elimination routes.

Conclusions

Mass balances on three PAHs, phenanthrene, fluoran-
thene and pyrene, in an MBR were calculated. The system
was equipped with ultrafiltration membranes and usually
worked with low PAHs loading. Data obtained from the
mass balances were corroborated through small laboratory-
scale assays. The following conclusions were reached:

i. MBR systems present high efficiency in the elimina-
tion of phenanthrene, fluoranthene and pyrene from
urban wastewater, with performance levels in the range
of 90%. Levels are lower for compounds with greater
solubility in water, which are more easily carried away
in the effluent.

ii. Activated sludge purged from an aerobic reactor in
which turbulence is maintained through aeration con-
tains a low concentration of PAHs, and does not act as
the principal removal mechanism of these compounds
from MBR systems with low PAHs loading, equiped
with direct purge system from an aerated reactor.

iii. The principal elimination route for PAHs in MBR sys-
tems with low PAHSs loading is air stripping, which
reduces the accumulation of PAHs in the biomass
and limits the establishment of microorganisms capable
of biodegrading or biotransforming these compounds,
most of which are released directly into the atmosphere.
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